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Efecto de las plantaciones de pino sobre la diversidad y composición de un 

ensamble de micromamíferos no voladores del Bosque Atlántico del Alto 

Paraná en el norte de la provincia de Misiones, Argentina 

 
 

Resumen 

 
La estructura y composición de un paisaje, como también los cambios que ocurren en él, 

influyen en la distribución, abundancia y dinámica de las diferentes especies que integran la 

comunidad biológica. El Bosque Atlántico del Alto Paraná se encuentra en la actualidad altamente 

fragmentado conservando sólo el 7% de su cobertura original, albergando en Misiones, Argentina, la 

mayor superficie continua de esta ecorregión. La diversidad de especies y la estructura de los 

ensambles de micromamíferos de bosques tropicales son afectados por muchos factores, incluyendo 

las interacciones interespecíficas, la complejidad y heterogeneidad del hábitat, la heterogeneidad de 

parches en el paisaje y la diferencia espacio-temporal en la disponibilidad de los recursos. El objetivo 

de este estudio fue analizar el efecto del reemplazo del bosque nativo por plantaciones de pino (Pinus 

taeda) sobre la estructura del ensamble de micromamíferos no voladores del Bosque Atlántico del 

Alto Paraná en Misiones. Además, analizo la existencia de variaciones estacionales, evalúo la 

eficiencia de la metodología de muestreo utilizada, y analizo el patrón de uso del hábitat de los 

micromamíferos terrestres en ambos ambientes a dos escalas de análisis espacial (macro y 

microhábitat). Finalmente, describo la estructura y la dinámica de las poblaciones de las cuatro 

especies más comunes en base a la estructura de edades, la supervivencia, el tiempo de 

permanencia, la proporción de sexos y el ciclo reproductivo.  Cada método de muestreo difirió en la 

eficiencia de captura de las diferentes especies de micromamíferos, presentando las trampas de 

caída mayor éxito de captura con menor esfuerzo de muestreo que el utilizado por las trampas tipo 

Sherman. Cada especie seleccionó distintas variables del microhábitat, sugiriendo una posible 

partición de nicho a través de la segregación del espacio, que varía estacionalmente. A. montensis, 

O. nigripes y E. russatus presentaron poliestría panaestacional. Entre las dos especies generalistas A 

montensis prefirió el bosque para reproducirse, mientras que O. nigripes no presentó preferencias por 

el tipo de ambiente. El reemplazo del bosque nativo por monocultivos de pino genera una disminución 

en la abundancia de las especies y un empobrecimiento en la riqueza del ensamble de 

micromamíferos terrestres, siendo las especies endémicas del Bosque Atlántico las más afectadas.  El 

desarrollo de un sotobosque más denso con especies nativas del bosque es clave para el 

establecimiento de un mayor número de especies de pequeños mamíferos en los monocultivos 

forestales ayudando, de esta manera, a mantener la conectividad de las poblaciones de 

micromamíferos en un paisaje productivo forestal donde hay remanentes de bosque y contribuyendo 

así a la conservación fuera de las áreas protegidas. 

 

Palabras clave: micromamíferos, Bosque Atlántico, diversidad, microhábitat, plantaciones de pino.  
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Effect of pine plantations on the diversity and composition of a non-flying small 

mammal assembly of the Upper Paraná Atlantic Forest in the north of Misiones 

province, Argentina 

 
 

Abstract 

 
The structure and composition of a landscape, as well as the changes that occur in it, 

influence the distribution, abundance and dynamics of the different species that make up the biological 

community. The Upper Paraná Atlantic Forest is currently highly fragmented, retaining only 7% of its 

original coverage, housing the largest continuous surface área of this ecoregion in Misiones, 

Argentina. Species diversity and structure of tropical forest small mammals assemblages are affected 

by many factors, including interspecific interactions, habitat complexity and heterogeneity, patc h 

heterogeneity in the landscape, and the spatio-temporal difference in the availability of the resources. 

The objective of this study was to analyze the effect of the replacement of the native forest by pine 

plantations (Pinus taeda) on the structure of the assembly of non - flying small mammals (≤250 gr) of 

the Upper Paraná Atlantic Forest in Misiones. In addition, I analyze the existence of seasonal 

variations, and evaluate the efficiency of the sampling methodology used. In addition, I analyze the 

habitat use pattern of terrestrial small mammls in both environments at two scales of spatial analysis 

(macro and microhabitat). Finally, I describe the structure and dynamics of populations of the four 

most common species based on age structure, survival, length of stay, sex ratio and reproductive 

cycle. Each sampling method differed in the catch efficiency of the different species of small 

mammals, presenting the pitfall traps more successful captures with less sampling effort than the one 

used by Sherman traps. Each species selected different microhabitat variables, suggesting a possible 

niche partitioning through space segregation, which varies seasonally. A. montensis, O. nigripes and 

E. russatus presented panaestational poliestry. Between the two habitat generalist species A 

montensis preferred the forest to reproduce, whereas O. nigripes did not present preferences by the 

type of environment. The replacement of the native forest by pine monocultures generates a decrease 

in the abundance of the species and an impoverishment in the wealth of the assemblage of non-flying 

small mammals, being the endemic species of the Atlantic Forest the most affected. The development 

of a denser undergrowth with native forest species is key to the establishment of a greater number of 

small mammal species in forest monocultures, helping to maintain the connectivity of small mammal 

populations in a productive forest landscape where there are remnants of forest and contributing to 

conservation outside protected areas. 

 
Key words: small mammals, Atlantic Forest, diversity, microhabitat, pine plantations. 
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1.1 Micromamíferos selváticos: estructura y organización de los ensambles 

 

1.1.1 Propiedades de los ensambles  

Entre las propiedades que presentan los ensambles1 se encuentran la diversidad, la 

composición y la abundancia relativa de las especies que lo conforman, además de las 

interacciones entre estas especies y con el ambiente, que en conjunto van a definir la 

estructura del mismo (Brown 1995, Begon et al. 2006, Morin 2009). Estas propiedades son 

altamente dependientes de la escala a la cual son examinadas (Williams et al. 2002, Zurita y 

Bellocq 2010), y es muy probable que la estructura de un ensamble sea el resultado de 

diversos procesos que actúan en las diferentes escalas espaciales (Southwood 1996, 

Williams et al. 2002). 

La diversidad de especies es un concepto que no siempre está claramente definido, 

y su definición y cuantificación han generado mucha polémica durante más de medio siglo 

(Begon et al. 2006, Morin 2009, Moreno et al. 2011). La riqueza de especies es la medida de 

diversidad más utilizada en ecología. Sin embargo, es un índice de diversidad problemático 

por tres razones relacionadas a la identificación de las especies, la intensidad y metodología 

del muestreo y la distribución de la abundancia de las especies (Morin 2009, Chao et al. 

2014). Primero, para cuantificar el número de especies de un ensamble se debe contar con 

información precisa sobre la identificación taxonómica del grupo. Sin embargo, aun en la 

actualidad identificar inequívocamente todas las especies de un grupo taxonómico puede 

ser una tarea difícil (Bortolus 2008, Morin 2009). Segundo, la mayoría de las especies en un 

ensamble son raras, los muestreos de diversidad usualmente son incompletos, y existen 

especies no detectadas. Como consecuencia, el número observado de especies en un 

muestreo resulta un valor subestimado de la riqueza verdadera de especies, y es altamente 

sensible al área muestreada, el tipo de metodología utilizada y el número de individuos 

contados (Chao et al. 2014). Tercero, la riqueza como medida de diversidad no incorpora 

información acerca de la abundancia relativa de las especies. Al tomar en cuenta todas las 

especies de la misma manera, la riqueza de especies pesa a las especies raras de la misma 

manera que las comunes (Begon et al. 2006, Morin 2009, Chao et al. 2014).  

                                                 
1 Por familiaridad utilizo la palabra ensamble, pero la definición corresponde a “ensamblaje”: grupo de especies 

taxonómicamente cercanas que, dentro de una comunidad, usan recursos diferentes (Fauth et al. 1996). Ejemplos de 

ensambleje, son los estudios de aves o pequeños mamíferos dentro de una comunidad. El estudio de un ensamblaje incluye, 

además de la lista de especies, conocer las interacciones de las especies que lo componen entre sí y con el ambiente, 

caracterizar la estructura del mismo (abundancia y diversidad de especies), entre otras cosas (Fauth et al. 1996, Ramírez y 

Gutiérrez-Fonseca 2016) (detalle en Anexo). 
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Por décadas se ha generalizado el uso de índices de diversidad que intentan 

incorporar al valor de riqueza una medida de la equitatividad de un ensamble, sin un 

adecuado entendimiento de sus significados o lo que están midiendo en realidad (Jost 2006, 

Chao et al. 2014). Por ejemplo, el índice de Shannon-Wiener, el índice de diversidad más 

utilizado por los biólogos en décadas pasadas, mide la entropía y no necesariamente la 

diversidad de una comunidad (Jost 2006). La entropía mide el grado de incertidumbre en la 

identidad de la especie de una muestra, no el número de especies o la equitatividad en la 

representación de las mismas en la comunidad o el ensamble (Jost 2006). Según Jost 

(2006) determinar la diversidad de una comunidad se reduce a encontrar una comunidad 

equivalente (que tenga el mismo valor del índice de diversidad que la comunidad en 

cuestión) compuesta de especies igualmente comunes. Los números de Hill constituyen una 

familia de índices de diversidad que incorporan la abundancia relativa de las especies y la 

riqueza, superando muchas de las deficiencias de los índices de diversidad más utilizados 

(Jost 2006, Moreno et al. 2011, Chao et al. 2014). Inicialmente fueron utilizados en ecología 

por MacArthur (1965), desarrollados por Hill (1973), y recientemente reintroducidos en la 

ecología por Jost (2006, 2007). Basado en los números de Hill, Jost (2006) acuñó el término 

diversidad verdadera para referirse de manera particular a medidas que conservan las 

propiedades intuitivamente esperadas del concepto de diversidad, como la propiedad de 

duplicación, y para diferenciar estas medidas de la plétora de índices que se pueden 

encontrar en la literatura bajo el nombre de diversidad y que no cumplen con estas 

propiedades intuitivas. La unidad de medida de la diversidad verdadera es el número 

efectivo de especies y permite comparar directamente la magnitud de la diversidad de dos o 

más comunidades (por ejemplo, entre diferentes tipos de hábitat, en distintos momentos de 

tiempo, etc.), lo cual no es posible con los índices tradicionales (Jost 2006, Jost 2007, Jost 

2010).  

La conformación y el mantenimiento de los ensambles es regulado por factores 

exógenos (factores ambientales, climáticos y topográficos) y endógenos (interacciones 

interespecíficas, como predación, competencia), los cuales pueden operar conjuntamente o 

no (Brown 1995, Willig et al. 2003). Entre los factores exógenos, el clima actúa 

principalmente a escala regional (Porter et al. 2000), siendo más estables las condiciones 

del clima en los trópicos y presentando condiciones más erráticas con el aumento de la 

latitud (Pianka 1966). Esta variación se correlaciona con un gradiente latitudinal en la 

diversidad de especies, la cual es mayor en los trópicos que en las zonas templadas (Pianka 

1966, Willig et al. 2003, Morales-Castilla y García-Valdés 2014). Este patrón latitudinal en la 

diversidad aplica a la mayoría de los organismos con algunas excepciones (Wiilig et al. 

2003, Morales-Castilla y García-Valdés 2014) y es producto de una diversidad de procesos 

difíciles de identificar aun en la actualidad (Southwood 1996, Willig et al. 2003, Schemske et 
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al. 2009). Entre los factores endógenos, la depredación, por ejemplo, puede afectar 

directamente la población presa disminuyendo su densidad por efecto de la mortalidad 

facilitando la coexistencia de distintas especies presa, evitando el efecto de la exclusión por 

competencia (Pianka 1966, da Fonseca y Robinson 1990). En general, en ambientes 

estables, como en los trópicos, las interacciones interespecíficas como la depredación y la 

competencia tendrían un fuerte impacto sobre los ensambles, mientras que en ambientes 

inestables (latitudes mayores) como los desiertos su efecto se vería disminuido, dado que 

en los últimos el mayor factor limitante está dado por eventos climáticos extremos, como la 

escasez de precipitaciones (Pianka 1966, Schoener 1982, Schemske et al. 2009). Por lo 

tanto, la estabilidad ambiental podría actuar como un filtro de nicho en ciertos sistemas, 

promoviendo la regulación comunitaria no sólo como un factor exógeno, sino también a 

través de la promoción de la competencia o la depredación como factores de regulación 

endógenos. Así, el análisis de la composición y estructura de un ensamble ayuda a 

interpretar como están coexistiendo e interactuando las especies (Willig et al. 2003, 

Schemske et al. 2009).  

 

1.1.2 Ensamble de micromamíferos del Bosque Atlántico 

La diversidad de especies y la estructura de los ensambles de pequeños mamíferos 

de bosques tropicales son afectados por muchos factores, incluyendo las interacciones 

interespecíficas, la complejidad y heterogeneidad del ambiente, la heterogeneidad de 

parches en el paisaje y la diferencia espacio-temporal en la disponibilidad de los recursos 

(Williams et al. 2002, Pardini 2004, Wells 2006, Galetti et al. 2015b). Los bosques tropicales, 

en los cuales la diversidad de árboles provee recursos esenciales, en particular alimento y 

refugios para casi todas las especies, consiste de parches dinámicos que frecuentemente 

son perturbados por disturbios locales, como la caída de árboles, que brevemente 

interrumpen y modifican la matriz del bosque (Wells 2006).  

La estructura del ambiente en los bosques tropicales es un buen predictor de la 

composición de los ensambles de pequeños mamíferos (Williams et al. 2002, Pardini et al. 

2005, Melo et al. 2011). Pardini (2004) mostró que las especies de pequeños mamíferos del 

Bosque Atlántico están presentes en una serie de ambientes disturbados mientras que estos 

retengan la estructura del bosque, a diferencia de los campos abiertos o pasturas, los cuales 

no son capaces de mantener las especies típicas de bosque. Sin embargo, el efecto de la 

estructura del ambiente sobre la diversidad ha sido variable. Algunos estudios han mostrado 

una fuerte asociación entre la diversidad de especies y la estructura del hábitat (Fox y Fox 

2000), mientras que otros no han encontrado relación alguna (August 1983), posiblemente 

debido al uso de una escala espacial inadecuada. Williams et al. (2002) encontraron que la 
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complejidad de la vegetación y la heterogeneidad espacial contribuyen a los patrones de 

riqueza, y que la fuerza de esta relación depende de la escala espacial. A escala de sitio, la 

complejidad de la vegetación tiene un efecto más fuerte sobre la composición del ensamble 

de pequeños mamíferos, mientras que la heterogeneidad espacial explica mejor los 

patrones de riqueza (Williams et al. 2002). Southwood (1996) sugirió que la diversidad está 

determinada por la capacidad del ambiente, que es la combinación de la productividad, la 

complejidad y la heterogeneidad. Por lo tanto, aunque la diversidad local es, por definición, 

un subconjunto de la diversidad regional, los patrones de diversidad local no son una simple 

función de la diversidad regional. Aunque los procesos a escala regional pueden determinar 

el pool de especies en un paisaje, los procesos a escala local son extremadamente 

importantes en la estructura de los ensambles de pequeños mamíferos (Williams et al. 

2002). 

Para los mamíferos pequeños no voladores la estructura física del ambiente es la 

dimensión más importante del nicho por la cual se segregan las especies (Schoener 1974, 

Morris 1979, Adler 1988, Williams et al. 2002, Vera y Conde y Rocha 2006). Los ambientes 

más complejos (variación vertical) y heterogéneos (variación horizontal) generalmente 

poseen mayor diversidad de especies, ya que contienen mayor diversidad de microhábitats 

ocupados por especies con requerimientos diferentes (Morris 1979, August 1983, Williams et 

al. 2002, Grelle 2003). La coexistencia de especies de pequeños mamíferos no voladores en 

los ensambles de bosques tropicales es favorecida por la segregación espacial a lo largo del 

estrato vertical (complejidad) y horizontal (heterogeneidad), por el tamaño corporal y por la 

variación en la dieta (August 1983, da Fonseca et al. 1988, Malcolm 1991, Cunha y Vieira 

2002, Wells 2006, Domínguez-Castellanos et al. 2007, Püttker et al. 2008, Naxara et al. 

2009). La segregación vertical en el uso del espacio reduce la competencia interespecífica, 

favoreciendo la coexistencia de un mayor número de especies, dado que incrementa el área 

disponible para ser ocupada por los animales y provee recursos que no están disponibles a 

nivel del suelo (Cunha y Vieira 2002, Vieira y Monteiro-Filho 2003, Cademartori et al. 2009, 

Abreu y de Oliveira 2014). Especies similares en tamaño tienden a diferir en sus patrones de 

uso vertical del espacio (Vieira y Monteiro-Filho 2003, Melo et al. 2013, Abreu y de Oliveira 

2014). Además, las diferencias en el uso del microhábitat entre las especies también reduce 

los encuentros interespecíficos, disminuyendo el efecto de la competencia y facilitando la 

coexistencia de las especies, influyendo así en la estructuración de los ensambles de los 

pequeños mamíferos del bosque (Püttker et al. 2008, Naxara et al. 2009, Lima et al. 2010, 

Melo et al. 2011, 2013, Abreu y de Oliveira 2014). 

Varios grupos de investigación de Brasil, sobre todo de la Universidad de San Pablo, 

estudian desde hace varios años distintos aspectos de los ensambles de pequeños 

mamíferos del Bosque Atlántico (e.g., Grelle 2003, Vieira y Monteiro-Filho 2003, Pardini 
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2004, Pardini y Umetsu 2006, Umetsu y Pardini 2007, Püttker et al. 2008, Naxara et al. 

2009, Lima et al. 2010, Melo et al. 2011, 2013). Sin embargo, en Argentina los estudios son 

escasos (Crespo 1982, Pereira et al. 2005, Cirignoli et al. 2011). Dada la extensiva y 

progresiva reducción de este ambiente a nivel regional es crucial la generación de 

conocimiento científico sobre el ensamble de los pequeños mamíferos no voladores, para 

comprender qué factores pueden estar afectándolo y contribuir con información que permita 

generar y promover medidas de conservación efectivas. 

 

1.2 El Bosque Atlántico de Misiones y su historia 

El Bosque Atlántico del Alto Paraná (BAAP), también llamado Bosque Atlántico 

Interior (Galindo-Leal y de Gusmão Câmara 2003) o Selva Paranaense (Burkart et al. 1996), 

es una de las 15 ecorregiones que comprende el Bosque Atlántico (Di Bitetti et al. 2003). 

Originalmente se extendía desde el oeste de la Serra do Mar, en Brasil, hasta el este de 

Paraguay y la provincia de Misiones en Argentina, ocupando cerca de 47 millones de 

hectáreas (Di Bitetti et al. 2003, Ribeiro et al. 2009).  

El BAAP es uno de los bosques tropicales/subtropiales lluviosos más amenazados 

del mundo, conservando actualmente sólo el 7% de su cobertura original, que se encuentra 

altamente fragmentada debido, principalmente, a la expansión de la agricultura (Di Bitetti et 

al. 2003, Izquierdo et al. 2008, Ribeiro et al. 2009). Esta condición sumada al alto número de 

endemismos y a la gran diversidad biológica que lo caracteriza hacen que el Bosque 

Atlántico sea considerado como una “zona caliente de biodiversidad” (biodiversity hotspot) a 

nivel global (Myers et al. 2002), y se encuentre entre las ecorregiones prioritarias para la 

conservación denominadas por WWF “Global 200” (Olson y Dinerstein 2002).  

El BAAP presenta un clima subtropical húmedo con estacionalidad térmica. La 

temperatura media anual oscila entre los 16 y 22 °C, siendo comunes las heladas en los 

meses de invierno (junio y agosto), especialmente en las zonas altas (Di Bitetti et al. 2003).  

Las precipitaciones anuales varían entre los 1200 y los 2400 mm y decrecen en un gradiente 

norte-sur. Si bien se considera al invierno como la estación menos lluviosa, hacia las zonas 

de sierras y en el sector norte de Misiones (área de Puerto Iguazú), no existen diferencias 

importantes a lo largo del año (Di Bitetti et al. 2003). Las precipitaciones, la alta 

estacionalidad de la temperatura y la luz determinan un patrón estacional de productividad 

primaria de la selva (Di Bitetti 2001, 2009; Agostini et al. 2010), generando un patrón de 

estacionalidad en la disponibilidad de alimento para las especies animales folívoras, 

frugívoras e insectívoras (Placci et al. 1994, Di Bitetti 2009). Las hojas nuevas, los frutos y 

los insectos son más abundantes durante la primavera, entre los meses de septiembre a 

diciembre (Placci et al. 1994, Di Bitetti y Janson 2001, Di Bitetti 2009). La topografía de la 
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región comprende desde áreas relativamente planas con suelos profundos, cerca del río 

Paraná y otros ríos principales, con altitudes de 150-250 m sobre el nivel del mar (snm), 

hasta una meseta relativamente plana con altitudes entre 550-800 m snm (Ligier 2000). El 

tipo de vegetación predominante corresponde al patrón del bosque húmedo subtropical 

semideciduo, caracterizado por un alto porcentaje de especies caducifolias, porcentaje que 

aumenta de norte a sur (Oliveira Filho y Fontes 2000, Di Bitetti et al 2003, Rodríguez et al. 

2004, Srur et al. 2009). Presenta ambientes de selvas altas mixtas, selvas abiertas con 

sotobosque dominado por bambúes y, en menor proporción, bañados de valles aluviales de 

arroyos internos (Di Bitetti et al. 2003, Rodríguez et al. 2004, Srur et al. 2009). 

Argentina alberga en la provincia de Misiones la mayor superficie continua de esta 

ecorregión conservando alrededor del 50 % de la superficie original (aprox. 1.100.000 ha) 

(Di Bitetti et al. 2003, Giraudo et al. 2003, Izquierdo et al. 2008, 2011). Esto se debe en parte 

al tardío desarrollo económico de la provincia en relación al resto de las provincias 

argentinas y en relación a sus países vecinos, Brasil y Paraguay (Gasparri y Grau 2006, 

Izquierdo et al. 2008, 2011, De Angelo 2009). Aun así, en la provincia casi no se encuentran 

bosques prístinos extensos. Incluso las dos áreas protegidas de mayor superficie, el Parque 

Nacional Iguazú y el Parque Provincial Urugua-í, fueron explotados antes de su creación 

(Burkart et al. 1996). A esta situación se suma que sólo el 17 % del bosque remanente 

nativo en Misiones se encuentra protegido en áreas de conservación (Izquierdo et al. 2008). 

La explotación intensiva del BAAP en Misiones comenzó con la llegada de los 

jesuitas, siendo la yerba mate y la madera los motores del desarrollo de la región. En sus 

inicios, la explotación yerbatera consistió en el apeado de los árboles para cosechar las 

hojas, y no fue hasta entrado el siglo XX que estos obrajes fueron sustituidos por yerbales 

implantados (Bittloch y Sormani 1997). A esta actividad se sumó la extracción selectiva de 

las llamadas “maderas de ley” (cedro misionero, peteribí, lapacho, guatambú e incienso), 

mediante la cual se eliminaban los mejores ejemplares adultos y quedaban en pie aquellos 

generalmente enfermos y con escaso valor para la futura regeneración. La pérdida de 

biomasa vegetal se verificó tanto en la dimensión vertical, por la eliminación del estrato 

arbóreo superior en grandes extensiones, como en la dimensión horizontal, debido a los 

rozados realizados al abandonar el monte donde se emplazaban los obrajes (Laclau 1994, 

Rodríguez et al. 2004). 

Hacia 1950, con la instalación de la industria papelera se favoreció el establecimiento 

de plantaciones forestales, pasando de la extracción selectiva al desmonte para habilitar 

tierras para los monocultivos forestales (Rodríguez et al. 2004). Este modelo de “tala rasa”, 

alentado por desgravaciones impositivas y subsidios estatales, derivó en la desaparición 

casi total de la masa boscosa original en extensas zonas (Kozarik y Díaz Benetti 1997), con 

efectos directos sobre la fauna silvestre, el suelo y su microfauna. En la actualidad 
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predominan 4 tipos de usos de la tierra: agricultura moderna, plantaciones forestales, usos 

mixtos (e.g. agricultura de subsistencia) y pasturas (Di Bitetti et al. 2003, Izquierdo et al. 

2008). La industria forestal representa para la provincia uno de los recursos económicos 

más importantes, generando entre el 50 al 65 % del PBI según el año (Mac Donagh y Rivero 

2005). Esto se refleja en el notable incremento de la superficie forestada hacia el cambio de 

siglo, que pasó de 7.347 ha en 1992 a 283.976 ha en 2003, favorecida por los incentivos 

otorgados por el Estado, reemplazando áreas de bosque nativo, agricultura y pasturas (Di 

Bitetti et al. 2003, Rodríguez et al. 2004, SSByF 2003, Izquierdo et al. 2008, Bertolami et al. 

2009). Este desarrollo ha generado procesos de degradación y fragmentación, sometiendo 

al BAAP de Misiones a presiones importantes que afectan tanto la estructura de la 

comunidad como los parámetros poblacionales de muchas especies (Di Bitetti et al. 2003, 

Rodríguez et al. 2004, Zurita et al. 2006).  

 

1.3 Cambios en el uso de la tierra y su efecto sobre los ensambles de 

micromamíferos 

La estructura y composición de un paisaje, como también los cambios que ocurren 

en él, influyen en la distribución, abundancia y dinámica de las diferentes especies que 

integran la comunidad biológica (Laurance 1994, Morris 1995). Los pequeños mamíferos no 

voladores explotan la selva a través del espacio tridimensional (e.g. Malcolm 1991, Cunha y 

Vieira 2002, Grelle 2003, Wells 2006, Domínguez-Castellanos et al. 2007), siendo la 

estructura física del hábitat la dimensión más importante del nicho por la cual se segregan 

las especies (Schoenner 1974, Vera y Conde y Rocha 2006).  

La estructura de un bosque puede ser alterada por eventos que van desde la simple 

remoción de algún componente particular, como el volteo de un árbol, hasta la pérdida y 

fragmentación de extensas superficies de bosque por actividades humanas como las 

plantaciones comerciales (Lindenmayer y Franklin 2002, Fahrig 2003, Lindenmayer y Hobbs 

2004, Fischer y Lindenmayer 2007). El resultado es un paisaje modificado que consiste en 

un mosaico de parches del paisaje original, de diferente tamaño y calidad de hábitat para la 

fauna, inmersos en una matriz de ambientes modificados que rodean los fragmentos 

(Gascon et al. 1999, Laurance et al. 2002, Fischer y Lindenmayer 2007, Umetsu y Pardini 

2007, Umetsu et al. 2008). La forma en que las especies perciban esa matriz determinará la 

susceptibilidad de las mismas a la fragmentación (Andrén 1994, Turner 1996, Andrén et al. 

1997, Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2007, Umetsu et al. 2008). Si la matriz es 

estructuralmente similar a la vegetación nativa remanente puede proveer de hábitat a 

algunas especies nativas, incrementando la conectividad entre los parches (Turner 1996, 

Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2007, Gascon et al. 2009, Umetsu et al. 2008). 
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En el contexto de un paisaje fragmentado, las especies “estenotópicas” (aquellas 

adaptadas a un rango muy estrecho de condiciones ecológicas) con bajo poder de 

dispersión, como sería el caso de algunos micromamíferos no voladores, son las más 

amenazadas dado que el intercambio de individuos entre diferentes parches de ambiente es 

reducido o está directamente inhibido (Gascón et al. 1999, Umetsu y Pardini 2007, Vergara 

et al. 2014). La presencia de cada una de las especies que habitan en un parche de 

vegetación estará determinada no solo por el tamaño y el aislamiento del fragmento, sino 

por la forma en que éstas especies perciben las condiciones del hábitat resultante o de la 

matriz en la que se encuentra inmerso (Andrén 1994, Turner 1996, Gascon et al 1999, Nupp 

y Swihart 2000, Vergara et al. 2014). Por lo tanto, aquellas especies sensibles al efecto de 

borde y más típicas del interior de un tipo de ambiente tenderán a desaparecer de los 

fragmentos más chicos y serán reemplazadas por especies generalistas o eurioicas (Turner 

1996, Umetsu y Pardini 2007, Umetsu et al. 2008).  

Cabe señalar, que los pequeños mamíferos no voladores cumplen un importante rol 

en los ecosistemas tropicales, afectando la estructura, composición y dinámica de las 

comunidades del bosque a través de sus actividades como la depredación y dispersión de 

semillas (Carvalho et al. 1999, Vieira et al. 2003, Cáceres y Monteiro-Filho 2007), el 

consumo de frutos (Vieira et al. 2003, Carvalho et al. 2005, Casella 2011), la depredación de 

insectos (Carvalho et al. 1999, Pinheiro et al. 2002, Carvalho et al. 2005) y como fuente de 

alimento para los animales carnívoros (Palacio 2010, Cruz 2017). Por todo esto, un claro 

entendimiento de la dinámica de las poblaciones de los pequeños mamíferos es esencial 

para un manejo apropiado de los bosques tropicales (Solari et al. 2002, Gardner et al. 2009, 

Pardini et al. 2010). 

En el Bosque Atlántico brasilero los pequeños mamíferos responden a las 

alteraciones del hábitat y del paisaje, ocupando sólo aquellas áreas transformadas que 

retienen la estructura del bosque original, incluyendo los bosques secundarios (Bonvicino et 

al. 2002, Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2007). Además, la abundancia de algunas especies 

es afectada por la densidad del follaje y la estratificación vertical del bosque (Malcolm 1995, 

Grelle 2003, Püttker et al. 2008, Naxara et al. 2009).  

El ensamble de los mamíferos pequeños no voladores (roedores sigmodontinos y 

marsupiales) del Bosque Atlántico de Argentina es aún pobremente conocido (Mares y 

Braun 2000, Pardiñas y Cirignoli 2001, Pardiñas et al. 2003), en buena medida debido a que 

el esfuerzo de estudio ha sido escaso y no sistemático. En Misiones, los estudios sobre 

micromamíferos desarrollados durante los últimos años se han enfocado principalmente en 

aspectos taxonómicos, en la salud pública y su relación con ciertas especies de roedores 

(Padula et al. 2007, Fernández et al. 2010, Fernández 2012) y en el desarrollo de estudios 

sobre parásitos relacionados a los roedores (e.g., Notarnicola y Navone 2002, Notarnicola 
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2005, Robles 2011, Panisse 2015). A partir de las colectas realizadas en estos trabajos se 

han realizado nuevos aportes sobre la taxonomía, distribución y abundancia de algunas 

especies (e.g., Pardiñas et al. 2005, Teta et al. 2006, Teta et al. 2007a, D’Elía et al. 2008a, 

Pardiñas et al. 2008, Cirignoli et al. 2011), pero ninguno de ellos ha tenido como objetivo 

estudiar cómo la estructura del hábitat y los disturbios antrópicos influyen en la organización 

y distribución de los ensambles de micromamíferos del Bosque Atlántico en Argentina.  

Como se explicó anteriormente, en la provincia de Misiones, las plantaciones de pino 

para la foresto-industria ocupan actualmente un 11 % de la superficie de la provincia, pero 

se conoce muy poco acerca de sus efectos sobre las comunidades naturales y la 

biodiversidad (Zurita et al. 2006, Izquierdo et al. 2008, Zurita y Bellocq 2010, 2012, Cruz 

2017). El objetivo de este estudio fue analizar el efecto del reemplazo del bosque nativo por 

plantaciones de pino (Pinus taeda) sobre la estructura del ensamble de micromamíferos no 

voladores (≤250 gr) del Bosque Atlántico del Alto Paraná en Misiones. Ya que el reemplazo 

del bosque nativo por monocultivos de pino implica la simplificación de la estructura de la 

vegetación (Campanello 2004, Lindenmayer y Hobbs 2004, Trentini et al. 2017), es 

esperable que esta alteración produzca una disminución en la diversidad alfa del ensamble 

de micromamíferos en las plantaciones. También se espera que las plantaciones contengan 

especies generalistas, estando los especialistas de selva ausentes o presentes en bajas 

densidades.  

 

1.4 Objetivo general e hipótesis 

En este trabajo describo la estructura del ensamble de micromamíferos del Bosque 

Atlántico del Alto Paraná del norte de Misiones, y analizo la influencia sobre éste de uno de 

los usos de la tierra más relevante para la economía del territorio, las plantaciones de pino 

(Pinus sp.). Este trabajo permitió también integrar los conocimientos ya existentes y generar 

información nueva sobre varias de las especies de pequeños mamíferos que habitan en esta 

ecorregión. Esta información contribuye a comprender algunos de los efectos del reemplazo 

del bosque nativo en la composición y diversidad del ensamble de micromamíferos.  

Hipótesis y predicciones: 

Hipótesis 1: Los ambientes más complejos (variación vertical) y heterogéneos 

(variación horizontal), por lo general, poseen mayor diversidad de especies, ya que 

contienen mayor diversidad de microhábitats ocupados por especies con requerimientos 

diferentes. Predicción 1: En el bosque nativo la diversidad de especies de pequeños 

mamíferos será mayor que en el monocultivo de pino, dado que este último constituye un 

ambiente estructuralmente menos complejo y heterogéneo. 
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Hipótesis 2: La presencia de las especies en cada tipo de ambiente es función de sus 

atributos ecomorfológicos que les permiten explotar distintos tipos de ambientes. Predicción 

2: la composición de especies del ensamble del pinar será distinta a la del bosque nativo y 

estará caracterizada por especies más generalistas de hábitat 2.  

Hipótesis 3: La proporción de hembras y de signos reproductivos es dependiente de 

la calidad del hábitat ya que sólo los ambientes productivos y de buena calidad permiten que 

los individuos puedan reproducirse. Además, en ambientes poco productivos pueden 

encontrarse individuos errantes (generalmente machos) que dispersan desde los ambientes 

más productivos, pero no hembras reproductivas. Predicción 3: Dado que en el paisaje de 

plantaciones de Misiones existe variación en cuanto a la calidad de hábitat, siendo los 

ambientes de bosque nativo los que ofrecen mejores condiciones (recursos) es esperable 

una mayor proporción de hembras y de signos de actividad reproductiva en las poblaciones 

de micromamíferos en este ambiente en relación a las plantaciones de pino.   

 

1.5 Materiales y métodos generales 

 

1.5.1 Área de estudio 

El estudio se llevó a cabo en el Bosque Atlántico de Misiones, Argentina, en un gran 

bloque de áreas protegidas, que incluyó al Parque Nacional Iguazú (PNI, 670 km2), al 

Parque Provincial Urugua-í (PPU, 840 km2), la Reserva Forestal San Jorge (RFSJ, 166 km2) 

y la Reserva de Vida Silvestre Urugua-í (RVSU, 32 km2), que junto a otras reservas privadas 

y provinciales más pequeñas forman un continuo de selva que sirven como un reservorio 

grande y resiliente de la biodiversidad de la ecorregión (Di Bitetti et al. 2003). Si bien estas 

cuatro áreas protegidas forman un continuo de bosque nativo en buen estado de 

conservación, no se trata de bosques prístinos, ya que estos fueron sometidos a explotación 

forestal en diferente grado antes de su creación (Burkart et al. 1996). El PNI fue sometido a 

explotación forestal hasta su creación en el año 1934 (Dimitri 1974). Mientras que el PPU y 

la RVSU sufrieron explotación forestal selectiva hasta su creación hacia fines de 1980 y la 

RFSJ, perteneciente a la empresa forestal Arauco S.A. hacia fines de 1990 (Paviolo et al. 

2009). 

Este bloque de bosque nativo del norte de Misiones está rodeado por una matriz de 

ambientes antropizados, dominando en el sector este la producción agrícolo-ganadera y 

algunos parches de vegetación nativa, algunos de ellos en distintos estados de sucesión 

                                                 
2 Se define especie generalista de hábitat como aquella que se encuentre en iguales abundancias relativas en los dos tipos de 

ambiente 
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secundaria, mientras que en el oeste dominan las plantaciones forestales, principalmente de 

Pinus taeda. La principal empresa forestal en esta zona es Arauco Argentina S.A., cuya 

actividad más importante es la producción de pasta de celulosa. Las plantaciones de pino 

consisten en rodales (plantaciones de pino de la misma edad) que, a la fecha de realización 

de este estudio, eran sometidos a raleo a los 7 y 10 años de edad aproximadamente, siendo 

cosechados mediante la tala rasa entre los 13 y 14 años. Este manejo permitía la entrada de 

luz en los rodales de mayor edad favoreciendo el desarrollo de un sotobosque abierto. El 

manejo forestal actual utilizado en las plantaciones de pino eliminó el raleo, generando una 

alta cobertura del dosel, que dificulta la entrada de luz a los estratos inferiores. Como 

consecuencia, el sotobosque presenta poco desarrollo, con un suelo cubierto por una 

gruesa capa de acículas de pino donde crecen algunas gramíneas y helechos (Trentini et al. 

2017). Entre los rodales existen remanentes de bosque nativo en forma de bosques 

protectores y fajas ecológicas. Hacia el sur y lindante con el PPU se encuentra el predio 

Campo los Palmitos (270 km2), también perteneciente a Arauco Argentina S.A., cuya 

superficie plantada es del 28 %, dominando en el paisaje una matriz de bosque nativo. 

 

1.5.2 Los pequeños mamíferos misioneros 

La provincia de Misiones alberga al menos 15 especies de marsupiales y alrededor 

de 35 especies de roedores, entre los cuales los pequeños sigmodontinos se destacan 

como los más numerosos (26 especies), representando en conjunto alrededor del 40% de la 

mastofauna misionera (Massoia 1980, Chébez 1996, Pardiñas y Teta 2006, De Angelo et al. 

2008). Gran parte de este conocimiento fue generado entre las décadas de 1960 y 1980 

(e.g., Massoia 1962, 1980, Crespo 1982). Pero durante los últimos 20 años, gracias a la 

información proveniente de estudios de egagrópilas de aves rapaces (e.g., Massoia 1993, 

Pardiñas y Cirignoli 2001), estudios sobre salud pública y su relación con ciertas especies 

de roedores (Padula et al. 2007, Fernández et al. 2010, Fernández 2012) y estudios sobre 

parásitos relacionados a roedores (e.g., Notarnicola y Navone 2002, Notarnicola 2005, 

Robles 2011, Panisse 2015), se aportó material de estudio que se convirtió, en algunos 

casos, en nuevos datos sobre taxonomía, distribución y abundancia de muchas especies 

(e.g., Pardiñas et al. 2005, Teta et al. 2006, Teta et al. 2007, D’Elía et al. 2008, Pardiñas et 

al. 2008, Cirignoli et al. 2011). Gracias a estos aportes se han descrito 5 nuevas especies, 3 

de ellas pertenecientes al género Brucepattersonius que son sólo conocidas para Misiones 

(Mares y Braun 2000, actualmente en revisión por Pardiñas), una perteneciente al género 

Akodon (Pardiñas et al. 2005) y otra perteneciente al género Abrawayaomys (Pardiñas et al. 

2009, Pardiñas et al. 2015), quedando aún por resolver numerosos problemas taxonómicos 

y de distribución (Pardiñas y Cirignoli 2001, Pardiñas et al. 2003). 
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 En particular, el ensamble de pequeños mamíferos terrestres (roedores 

sigmodontinos y marsupiales) del Bosque Atlántico del Alto Paraná (BAAP) de Argentina es 

aún pobremente conocido (Mares y Braun 2000, Pardiñas y Cirignoli 2001, Pardiñas et al. 

2003, Pereira et al. 2005). Son escasos los estudios sobre ecología de este ensamble en 

Argentina (Crespo 1982, Pereira et al. 2005, Cirignoli et al. 2011). En este sentido, la cuenca 

del arroyo Urugua-í (Massoia et al. 1987, Pereira et al. 2005) y lugares puntuales de la sierra 

central de la provincia de Misiones (Aristóbulo del Valle; Cirignoli et al. 2011) se incluyen 

entre las áreas mejor estudiadas.  

A continuación, se describen brevemente las especies registradas para el BAAP de 

Argentina según la bibliografía y que constituyen el pool de especies que potencialmente 

podrían haber sido registradas en los muestreos realizados en este estudio. 

 

1.5.2.1 Orden DIDELPHIMORPHIA 

Argentina posee una gran variedad de especies de marsupiales, aunque la mayoría 

de estas ocurren en las áreas subtropicales del norte del país que limitan con Brasil, 

Paraguay y Bolivia. A la fecha se registran cuatro familias en Argentina, Caluromyidae, 

Didelphidae, Caenolestidae y Microbiotheriidae las cuales incluyen 27 especies (Flores 

2006). Las especies con distribución en BAAP de Argentina se describen a continuación. 

Género Caluromys Allen, 1900  

Este género está compuesto por tres especies de tamaño mediano (140 a 410 gr) 

restringidas a hábitats boscosos y se encuentran entre los marsupiales más arborícolas de 

América (Cáceres y Carmignotto 2006, Gardner 2007, Flores 2006, de Souza et al. 2013). 

Se cree que este comportamiento contribuye a su difícil capturabilidad (Cáceres y 

Carmignotto 2006, Gardner 2007). En Argentina sólo se encuentra una especie con 

distribución en el BAAP de Misiones, Caluromys lanatus (Massoia et al. 2006, Flores 2006). 

Caluromys lanatus (Olfers, 1818) 

Caluromys lanatus se distribuye en el norte y centro de Colombia, noroeste y sur de 

Venezuela, este de Ecuador, este de Perú, este de Bolivia, este y sur de Paraguay, oeste y 

sur de Brasil y en el noreste de la Argentina en la provincia de Misiones (Cáceres y 

Carmignotto 2006, Gardner 2007). Fue mencionada para Misiones por primera vez en el año 

1970 (Massoia y Foerster 1974, Massoia et al. 2006). 

Caluromys lanatus tiene un pelaje largo, fino y lanoso que se extiende casi hasta la 

mitad de la cola. El pelaje es de color pardo claro u ocráceo, más oscuro en los hombros, 

parte superior de la cabeza y patas delanteras, pero gris-blancuzco en el vientre (Massoia et 

al. 2006). El rostro es grisáceo con una delgada banda oscura que se extiende desde el 

hocico a la parte superior de la cabeza. La cola es larga y prensil (Massoia et al. 2006) y el 
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pelaje se extiende más allá del 50% de su superficie dorsal (aunque no así en el lado ventral 

de la cola). Las hembras de esta especie poseen un marsupio formado por pliegues de piel 

bien desarrollados que están unidas en su extremidad posterior, dejando la abertura del 

marsupio desplazada para la extremidad anterior (Voss y Jansa 2003). 

Se conoce poco sobre su biología en el BAAP de Misiones, pero se sabe que habita 

en selvas primarias y secundarias, selvas en galería y plantaciones, es arborícola, de 

hábitos nocturnos y más bien solitaria (Malcolm 1995, Massoia et al. 2006). Su dieta está 

compuesta principalmente de frutos jugosos e invertebrados. Individuos de esta especie han 

sido capturados principalmente en sotobosque y dosel, desde los 5 a los 15 metros de altura 

(Malcolm 1991, Patton et al. 2000).  

Género Chironectes Illiger, 1811 

Es un género monotípico de comadrejas grandes adaptadas a la vida acuática, que 

pueden pesar en la adultez entre 510 y 790 gr (Marshall 1978a, Flores 2006, Stein y Patton 

2008, Galliez et al. 2009). Este género no ha sido revisado y parece probable que muchos 

de los nombres considerados sinónimos para Chironectes minimus puedan representar taxa 

válidos en futuros análisis morfológicos y moleculares (Voss y Jansa 2009). 

Chironectes minimus (Zimmerman, 1780) 

Esta especie de hábitos nocturnos presenta una amplia distribución, desde México a 

través de Sudamérica tropical hasta el noreste de Argentina (Misiones) y Uruguay, 

ocupando las tierras bajas húmedas y los bosques de montañas bajas (hasta los 1900 

msnm) (Marshall 1978, Voss y Jansa 2009, Galliez et al. 2009).  

Presenta una máscara oscura alrededor de los ojos que se continúa hacia la cabeza. 

El pelaje dorsal es de color gris plata pálido con barras transversales negras conectadas 

mediante una banda dorsal media también de color negro (Marshall 1978, Stein y Patton 

2008). Los pies son palmeados hasta la punta de los dedos y la cola es más larga que la 

longitud del cuerpo (Marshall 1978). 

Género Didelphis Linnaeus, 1758 

Este género presenta seis especies reconocidas actualmente, dos de las cuales 

tienen distribución en Argentina (Flores 2006, Cerqueira y Christopher 2008) y ambas 

habitan el BAAP de Misiones, Didelphis albiventris y D. aurita. 

Didelphis albiventris (Lund, 1840) 

Se distribuye desde el noreste y centro de Brasil, ocupando zonas de la Caatinga, el 

Cerrado y zonas de transición, hasta el centro y sur de Paraguay y Bolivia, y por el este de 

Brasil se distribuye hasta el sur de Uruguay y Argentina (Cerqueira 1985, Lemos y Cerqueira 

2002). En Argentina se la encuentra en todas las provincias del norte y centro del país.  En 

el BAAP es capaz de ocupar hábitats originalmente forestados que fueron modificados por el 
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hombre a otros usos de la tierra, como los cultivos anuales, invadiendo territorios antes 

ocupados por D. aurita (Cerqueira 1985, Massoia et al. 2006). 

Didelphis aurita (Wied-Neuweid, 1826) 

Es una especie endémica del Bosque Atlántico, ocupando todas las formaciones 

vegetales de este complejo de ecoregiones en Argentina, Brasil y Paraguay, incluyendo el 

Bosque de Araucaria (Cerqueira 1985, Cerquiera y Lemos 2000, Cáceres y Monteiro-Filho 

2001, Cerqueira y Christopher 2008). Esta especie muestra ser más sensible a la 

perturbación humana que D. albiventris, estando limitada su distribución a bosques 

húmedos (Cerqueira 1985, Flores 2006). 

Género Philander Brisson, 1762 

Recientes estudios filogenéticos y filogeográficos reconocen siete especies, con 

cuatro subespecies para Philander opossum (Patton y da Silva 2007). Las especies de este 

género habitan en los bosques tropicales y subtropicales desde México a Argentina, donde 

se la encuentra en las provincias de Misiones, Formosa y Chaco (Chemisquy y Flores 2012). 

En Argentina se encuentran dos especies, Philander frenatus y P. oposum canus, las cuales 

son indistinguibles por sus caracteres morfológicos (Chemisquy y Flores 2012). P. frenatus 

se distribuye en el Bosque Atlántico del noreste de Argentina, este de Paraguay y sur de 

Brasil, mientras que P. o. canus se distribuye en la región Chaqueña del norte de Argentina, 

este de Bolivia y sur de Brasil, y la región Amazónica de Brasil y Bolivia (Patton y Silva 2007, 

Smith 2009, Chemisquy y Flores 2012). 

Philander frenatus (Olfers, 1818) 

Esta especie es nocturna, solitaria y de desplazamiento tanto terrestre como trepador 

(Patton y da Silva 2007). Prefiere selvas nativas maduras y secundarias próximas a ríos y 

arroyos (Massoia et al. 2006). Se alimenta de insectos, pequeños vertebrados y en menor 

medida de frutos (Ceotto et al. 2009, Macedo et al. 2010). 

Género Metachirus Burmeister, 1854 

Metachirus nudicaudatus (E´. Geoffroy St.-Hilaire, 1803) 

El género Metachirus contiene sólo una especie, M. nudicaudatus, de amplia 

distribución en Sudamérica, desde México hasta el norte de Argentina, ocupando las tierras 

bajas y húmedas y los bosques montañosos de baja altura (usualmente debajo de los 

2000m) (Flores 2006, Gardner y Dagosta 2008, Voss y Jansa 2009). Voss y Jansa (2009) 

destacan que, si bien en la actualidad se considera la existencia de una sola especie, 

estudios recientes basados en DNA mitocondrial han revelado profundas divergencias 

moleculares entre poblaciones geográficamente conespecíficas, por lo que es probable que 

varios de los nombres actualmente listados como sinónimos junior de M. nudcaudatus sean 

resucitados como especies válidas cuando se hagan futuros estudios de revisión. En la 
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actualidad son reconocidas cinco subespecies (Gardner y Dagosta 2008). En Argentina, la 

subespecie que se encuentra correspondería a M. n. modestus (Thomas 1923), 

registrándose únicamente en la provincia de Misiones (Massoia et al. 2006, Flores 2006). 

Los individuos adultos de esta especie pueden pesar entre 250-500 gr (Voss y Jansa 

2009). Presenta una máscara oscura alrededor de los ojos que se continúa con un pelaje 

oscuro en la corona. Además, presentan una mancha conspicua de color beige a blanco 

amarillento ubicada arriba de cada ojo (Gardner y Dagosta 2007). El pelaje dorsal no 

presenta un patrón definido y su coloración varía geográficamente desde grisáceo a marrón 

rojizo, siendo más oscuro en la línea dorsal media (Gardner y Dagosta 2008, Voss y Jansa 

2009). La cola es más larga que la cabeza y el cuerpo juntos, sin pelos excepto en la base, 

bicoloreada basalmente, volviéndose pálida distalmente en forma gradual. 

M. nudicaudatus es de hábitos nocturnos, solitario y principalmente terrestre y 

cursorial (Massoia et al. 2006). Nidifica en el suelo donde el mantillo es profundo, algunas 

veces entre las raíces de los árboles (Loretto et al. 2005). 

Género Cryptonanus Voss, Lunde y Jansa 2005 

El género Cryptonanus comprende 5 especies reconocidas de pequeño tamaño (15-

40 gr), que anteriormente eran consideradas subespecies y/o especies del género 

Gracilinanus (Voss et al. 2005, Fegies 2014). Fegies (2014) en base a estudios de 

sistemática molecular del género Cryptonanus sugiere la existencia de 5 nuevas especies, 

indicando la necesidad de hacer una revisión taxonómica del grupo para identificar los 

caracteres diagnósticos de los nuevos taxones identificados en su estudio. 

De las cinco especies reconocidas sólo C. chacoensis presenta distribución en la 

provincia de Misiones (Flores 2006, Fegies 2014).  

Cryptonanus chacoensis (Tate, 1931) 

Los registros para Argentina de Cryptonanus chacoensis (Tate 1931) fueron 

reportados originalmente como Marmosa agilis chacoensis (Massoia y Fornes 1972) o 

Gracilinanus agilis (Flores et al. 2000, Mares y Braun 2000, Massoia et al. 2000). Si bien los 

registros de Massoia y Fornes (1972) no han sido revisados, por las descripciones que 

ofrecen se cree que pertenecen a C. chacoensis (Voss et al. 2005). La distribución de esta 

especie abarcaría sur de Bolivia, Paraguay, norte de Argentina, Uruguay y Brasil, incluyendo 

los estados de San Pablo, Mato Groso y Goiás (Voss et al. 2005, Fegies 2014), habitando 

en zonas de ecotonos entre praderas húmedas, bosques y hábitats antropogénicos 

(Massoia y Fornes 1972, Voss et al. 2005). Un ejemplar fue encontrado en el arroyo Urugua-

í, a 30 km de Puerto Libertad (Massoia y Fornes) lo que hace posible su distribución dentro 

del BAAP en Argentina. Sin embargo, a la fecha no hay registros nuevos para esta especie, 

por lo que es necesario confirmación. 
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Género Gracilinanus Gardner y Creighton 1989 

Las especies de este género son pequeños mamíferos (<50 gr) arborícolas o 

semiarborícolas habitantes de los bosques tropicales y subtropicales desde Colombia a 

Paraguay y sudeste de Brasil. De las 6 especies reconocidas actualmente, sólo G. 

microtarsus presenta distribución en el BAAP de Misiones (Pires et al. 2010). 

Gracilinanus microtarsus (Wagner, 1842)  

El primer registro para Argentina de G. microtarsus es el documentado por Teta et al. 

(2007), siendo en el campo muy difícil de distinguir de Cryptonanus (Voss et al. 2005). Es 

una comadreja pequeña sin marsupio y con dimorfismo sexual (Costa et al. 2003, Pires et al. 

2010). La cara es más pálida que el cuerpo con los anillos oculares oscuros anchos, las 

orejas son marrones y el escroto sin pigmentar. Entre las especies de Gracilinanus, G. 

microtarsus es la que tiene el pelaje más rojizo. La cola prensil es unicoloreada cubierta con 

escamas caudales redondeadas pequeñas, cada una con 3 pelos espinosos (Gardner y 

Creighton 1989; Voss y jansa 2003).  

Esta especie es solitaria, nocturna y habita en el Bosque Atlántico, incursionando en 

el Cerrado en el sudeste y sur de Brasil (Cherem et al. 2004, Gargaglioni et al. 1998, Kasper 

et al. 2007, Lyra-Jorge y Pivello 2001, Martins et al. 2006, Pardini et al. 2005, Pardini y 

Umetsu 2006, Pires et al. 2010). G. microtarsus mostró estar asociado con ambientes de 

reducida cobertura de dosel, siendo capturado en bosques secundarios y fragmentos 

disturbados (Püttker et al. 2008). También se lo encuentra en hábitats antropogénicos, tales 

como plantaciones de Eucalyptus (Umetsu y Pardini 2007). La abundancia de esta especie 

no difiere entre fragmentos de bosque largos y conectados y pequeños aislados (Pardini et 

al. 2005). Aunque G. microtarsus es considerado arborícola, porque ha sido capturado en el 

sotobosque y en el dosel, también ha sido encontrado forrajeando en el piso (Vieira y 

Monteiro-Filho 2003). 

Género Marmosa Gray, 1821 

Las especies de este género se distribuyen desde México hasta la Argentina, 

ocupando ambientes tan diversos como arbustales xerófitos, sabanas y bosques lluviosos 

de tierras bajas y de montaña (Creighton y Gardner 2007, Guimaraes 2013, Smith y Owen 

2015). De acuerdo a Voss y Jansa (2009) el género contiene 15 especies, de las cuales 6 

corresponden al subgénero monofilético Micoureus Lesson, 1842 (Gutiérrez et al. 2010, de 

la Sancha et al. 2012). Las especies del género Marmosa son de tamaño pequeño, 

arborícolas y de hábitos nocturnos (Guimaraes 2013). De las 15 especies conocidas en este 

género, sólo Marmosa (Micoureus) paraguayanus se encuentra en el BAAP de Misiones. 
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Marmosa (Micoureus) paraguayanus (Tate, 1931) 

M. (M.) paraguayanus se distribuye en la porción sur del Bosque Atlántico de Brasil, 

en el Estado de Minas Gerais, hasta el este de Paraguay y norte de Argentina (Dias et al 

2010, de la Sancha et al. 2012, Guimaraes 2013, Smith y Owen 2015). En el norte de su 

distribución ocurre en simpatría con M. (M.) demerarae, de la cual es indistinguible por 

caracteres diagnósticos (Guimaraes 2013). Estas dos especies presentan considerable 

variación morfológica intraespecífica y ocurren en una amplia área geográfica de 

considerables gradientes latitudinales y altitudinales no estando restringidas a un único tipo 

de bioma (Guimaraes 2013). 

Género Monodelphis Burnett, 1830 

El género Monodelphis es el más diverso entre los marsupiales vivientes 

sudamericanos, comprendiendo en la actualidad alrededor de 25 especies reconocidas 

(Pavan et al. 2014, 2016), varias de ellas descriptas recientemente (Solari 2007, 2010, Pine 

y Handley 2008, Voss y jansa 2009, Vilela et al 2010, Pavan et al 2012, Solari et al 2012, 

Voss et al 2012, Pine et al. 2013, Pavan 2015). Estas pequeñas comadrejas terrestres (71 a 

179 mm), caracterizadas por poseer pequeñas orejas y colas cortas (cuya longitud es 

aproximadamente la mitad de la longitud de la cabeza y el cuerpo), presentan una amplia 

distribución, desde Panamá hasta la región Pampeana en Argentina, ocupando distintas 

ecoregiones, como la Caatinga, el Amazonas, el Pantanal, el Cerrado y el Bosque Atlántico. 

Las descripciones originales han estado basadas inicialmente en el tamaño y, el 

color y patrón del pelaje, y un número de especies han sido reconocidas sobre la base de 

uno o unos pocos especímenes. A pesar del progreso en la identificación de especies y 

complejos de especies basados en la morfología (Pine 1975, 1976,1977, Pine y Abrawaya 

1978, Pine y Handley 1984, Pine et al. 1985) y en datos moleculares (Solari 2007), los 

límites de las especies y el estado taxonómico de varias formas nominales permanecen 

controversiales. 

Las diversas especies del género presentan el color del pelaje altamente variable, 

abarcando desde el gris al marrón (Carvalho et al 2011). La relación entre las especies y el 

estado taxonómico de varias de ellas aún no están completamente resueltas y son objeto de 

investigación (Pine et al. 2013). Pavan et al. (2014) realizaron un análisis filogenético del 

género basados en una amplia muestra taxonómica resolviendo varias cuestiones 

relacionadas a la identidad de las especies a lo largo de su distribución.  

En el Bosque Atlántico de Misiones se registran cuatro especies que se describen a 

continuación. 
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Monodelphis dimidiata (Wagner 1847) 

Actualmente M. dimidiata es reconocida como un taxón ampliamente distribuido 

desde el sur de Buenos Aires y Córdoba, en Argentina, hasta el Estado de Minas Gerais en 

el sureste de Brasil (Vilela et al. 2010, Pavan et al. 2014). A lo largo de su distribución se la 

encuentra en una gran diversidad de biomas, desde las Pampas hasta en el Bosque 

Atlántico, donde parece estar más asociada con las formaciones abiertas, como las 

interfaces con las praderas y los campos de altitud (Vilela et al. 2010, Pavan et al. 2014). 

Bajo este nombre se agrupan en la actualidad los individuos que han sido 

clasificados como M. henseli y M. sorex (Solari 2010, Vilela et al. 2010, Pavan et al. 2014). 

La resolución taxonómica de esta especie ha llevado varios años de investigación, ya que 

en los inicios M. henseli, M. sorex y M. dimidiata eran consideradas especies distintas (Pine 

et al. 1985, Gardner 2005, Massoia et al. 2006, Flores 2006, Pine y Handley 2008, Smith 

2009, Pine et al. 2013). Sin embargo, estudios recientes (Vilela et al. 2010, Pavan et al. 

2014) concluyeron que a pesar de la variación en el color del pelaje que presentan los 

ejemplares asignados a M. dimidiata y M. sorex, los resultados de los análisis moleculares 

distinguen un solo clado. Por ser M. dimidiata la forma más antigua, se consideran a M. 

sorex y M. henseli como sinónimos junior (Vilela et al. 2010). Esta especie presenta un 

patrón de coloración que estaría relacionada con el hábitat. Las poblaciones de M. dimidiata 

con distribución en bosques húmedos presentan un patrón dorsal de coloración más oscuro 

y rojizo que las poblaciones de pastizales, en las que las marcas del pelaje dorsal son 

menos claras y los pigmentos contrastantes son más pálidos (Pavan et al. 2014). 

Monodelphis iheringi (Thomas, 1888) 

Esta especie tiene distribución en toda la provincia (Contreras y Silvera-Avalos 1995, 

Mares y Braun 2000, Massoia et al. 2006). Cabrera (1958) reconoció a M. iheringi como una 

subespecie de M. americana, pero Pine (1977) sugirió que M. iheringi y M. americana son 

dos especies diferentes, al igual que Gardner (1993). Flores et al. (2007) cita a M. iheringi 

como especie plena y a M. americana como sinónimo junior. Actualmente, el nombre M. 

americana es usado para el taxón de tres bandas dorsales con distribución en el este de 

Brasil, extendiéndose desde el norte al sur (Pine y Handley 2007, Solari 2010). 

La confusión sobre la identidad taxonómica de los ejemplares colectados en 

Argentina se debe, según Pine y Handley (2007), a que Massoia (1980), Chebez y Massoia 

(1996) y Massoia et al (2000) escribieron M. americana iheringi en lugar de sólo M. 

americana, y que Heinonen-Fortabat y Chebez (1997) llamaron al animal en cuestión M. 

iheringi. Si bien Pine y Handley (2007) asumen que estos registros son en realidad para M. 

iheringi, comentan que la descripción, dimensiones e ilustraciones provistas por Massoia et 

al. (2000) encajan mejor con M. americana que con M. iheringi. Por lo cual son confusos los 

registros y deberían ser revisados por un experto para confirmar su estado taxonómico. 
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Según la clave dicotómica de Pine y Handley (2007) M. iheringi tiene el pie apenas más 

pequeño que M. americana (por lo cual el ejemplar capturado en uno de los muestreos de 

esta tesis, de ser adulto, correspondería a M. iheringi). 

Monodelphis scalops (Thomas, 1888) 

Fue mencionada por primera vez para la provincia por Massoia (1980). Es 

considerada una especie rara y con escasos registros para la provincia y el país (Chebez 

1994, Redford y Eisenberg 1992, Massoia et al. 2006). Sin embargo, en el área Cataratas 

del Parque Nacional Iguazú ha sido vista en repetidas oportunidades, siempre durante el día 

(Heinonen Fortabat 1998, Massoia et al. 2006). Esta especie presenta una variación de color 

en el pelaje dorsal que parece estar relacionada con dimorfismo ontogénico y sexual 

(Gomes 1991, Pavan et al. 2014). Los ejemplares jóvenes (incluyendo subadultos) y las 

hembras adultas viejas presentan rayas en el dorso, mientras que los machos adultos viejos 

carecen completamente de rayas, presentando una coloración grisácea en el dorso medio y 

rojiza en la cabeza y la rabadilla (Gomes 1991, Pavan et al. 2014). 

Monodelphis unistriata (Wagner, 1842) 

M. unistriata es conocida sólo por dos especímenes (Pine y Handley 2007). Uno de 

ellos pertenece a un ejemplar colectado en 1899 en Argentina, el cual fuera reportado para 

“Misiones, alrededores” por Chebez y Massoia (1996). Dado que a la fecha es el único 

registro que se tiene de esta especie para la Argentina, se requiere confirmación (Flores 

2006). 

 

1.5.2.2 Orden RODENTIA 

Es el grupo de mayor diversidad entre los mamíferos argentinos con 186 especies 

reconocidas (Barquez et al. 2006). La familia Cricetidae, es un grupo de pequeños roedores 

que representa casi el 60 % de las especies de este orden, cuya taxonomía alfa sigue 

creciendo gracias a especies nuevas descriptas recientemente (e.g., Pardiñas et al. 2009, 

Pardiñas et al. 2015, Jayat et al. 2016). En la provincia de Misiones, con distribución en el 

BAAP de Argentina, se encuentran alrededor de 16 especies, algunas de las cuales 

necesitan confirmación. Dado que este grupo de mamíferos ha sido poco estudiado en el 

BAAP de Argentina, particularmente en el norte, es probable la incorporación de nuevas 

especies si se intensifican los muestreos en el área. 

Género Akodon Meyen, 1833 

Este género presenta más de 40 especies reconocidas, de las cuales 21 presentan 

distribución en Argentina, siendo éste el país con mayor riqueza específica para el género 

(Pardiñas et al. 2006). Sin embargo, la taxonomía alfa de este género aún es confusa y 

necesita ser resuelta (Pardiñas et al. 2003, 2005, Silva et al. 2006). 
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Akodon montensis (Thomas, 1913) 

Es una especie abundante que habita en casi todo el Bosque Atlántico, a lo largo de 

la costa de Brasil desde el estado de Bahía hasta Río Grande do Sul, como también en las 

áreas interiores del Bosque Atlántico hasta el noreste de Argentina y este de Paraguay. Se 

la encuentra en sitos que alcanzan hasta aproximadamente 2100 m de altitud (Geise et al. 

2001). Ocupa sitios de bosque primario, secundario y hasta plantaciones comerciales (e.g., 

Pardiñas et al. 2003, Pardini 2004, Vieira et al. 2006). 

Akodon paranaensis (Christoff, Fagundes, Sbalqueiro, Mattevi y Yonenaga-

Yassuda, 2000)  

Esta especie se distribuye desde el estado de Río Grande do Sul, a través de 

Curitiba, hasta el estado de Paraná, en el sur de Brasil (Christoff et al. 2000). En Argentina, 

Misiones, existe un único registro identificado erróneamente por Liascovich y Reig (1989) 

como A. serrensis (Christoff et al. 2000). Por lo tanto, se presume que habita en el BAAP de 

Argentina por la identificación cariotípica (2n = 44) de ese único ejemplar que coincide con 

los ejemplares identificados como A. paranaensis de Brasil (Christoff et al. 2000, Pardiñas et 

al 2003). 

Género Castoria Pardiñas, Geise, Ventura y Lessa 2016 

Este nuevo género monotípico se erigió para albergar a los ejemplares denominados 

como Akodon serrensis. Si bien fenotípicamente este género es indistinguible de otras 

especies del género Akodon con las que comparte distribución (A. montensis, A. cursor, A. 

paranaensis), en base a caracteres de la morfología craneodental, estudios de cariotipo y de 

genética mitocondrial queda claro que comprende un grupo diferente del género Akodon 

(D´Elía 2003, Pardiñas et al. 2016a). La distribución conocida abarca desde el sudeste de 

Brasil hasta el noreste de Argentina, restringido mayormente a un rango de elevaciones por 

encima de los 800 m, siendo considerado un género endémico del Bosque Atlántico 

(Pardiñas et al. 2016a).  

Castoria angustidens (Winge, 1887) 

Se trata de ratones de tamaño pequeño a mediano, con la cola más corta que el 

largo de la cabeza y el cuerpo (aproximadamente un 85 %), de coloración general marrón 

oscuro siendo levemente más pálido en el vientre. Se distribuye a lo largo de todo el Bosque 

Atlántico de Brasil y Argentina, ocupando principalmente sitios de bosque bien conservados 

ubicados entre los 500 a 1600 m (Pereira et al. 2005, Pardiñas et al. 2016a). 

Género Bibimys Massoia, 1979 

Este género comprende pequeños roedores semifosoriales que se caracterizan por 

poseer un hocico rosado y prominente y los labios cubiertos por pelos blanquecinos 
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(Bonvincino et al. 2008). Actualmente se reconocen tres especies, de las cuales B. labiosus 

presenta distribución en la provincia de Misiones, Argentina (D´Elía et al. 2005). 

Bibimys labiosus (Winge, 1887) 

Como las demás especies del género es semifosorial (Pardini et al. 2005, Bonvicino 

et al. 2008). Se la encuentra principalmente en hábitats de bosque, pero también en áreas 

abiertas y modificadas por el hombre, como las plantaciones comerciales (Tocchet 2009, 

Rossi 2011), lo que sugiere que es una especie de hábitos generalistas (Gonçalves Diório 

2014). B. labiosus tolera cierta variación altitudinal, encontrándose en áreas de 400 a más 

de 1000 m.s.n.m. (Gonçalves Diório 2014). 

En Brasil se encuentra en los estados de Minas Gerais, Río de Janeiro, San Pablo, 

Paraná, Santa Catarina y Río Grande do Sul. Ocupa predominantemente la ecoregión del 

Bosque Atlántico, pero también fue registrada en áreas de ecotono entre el Bosque Atlántico 

y el Cerrado, y áreas del Cerrado (Carmo et al. 2014, Paglia et al. 2012, Grazzini et al. 2015, 

Machado et al. 2016). En Argentina se la encuentra en el centro-sur de la provincia de 

Misiones, donde habita pastizales próximos a áreas forestadas (D´Elía et al. 2005, Pardiñas 

2006, Pardiñas et al. 2006a). Si bien no se la ha registrado en el norte de la provincia, de 

acuerdo a la distribución en Brasil, sería probable encontrarla en este sector de Misiones. La 

mayoría de los registros para Argentina provienen de restos recuperados de egagrópilas 

(Pardiñas et al. 2006a, Pardiñas et al. 2015), y los registros de los últimos veinte años en 

Brasil provienen de capturas con trampas de caída (e.g., Paglia et al. 1995, Umetsu 2005, 

Carmo et al. 2012, Grazzini et al. 2015). Esto demuestra que es una especie difícil de 

capturar con trampas tipo Sherman (probablemente debido a sus hábitos semiforiales) 

(Umetsu et al. 2006), que es el método de trampeo más utilizado en Argentina.  

Género Blarinomys Thomas, 1896 

Blarinomys breviceps (Winge, 1887) 

Esta especie, la única del género, es de hábitos fosoriales. Es conocida a partir de un 

número limitado de registros en localidades del Bosque Atlántico de Brasil y el extremo 

noreste de Argentina (e.g., Massoia 1993, Pardini 2004, Pardini y Umetsu 2006, Massoia et 

al. 2006, Teta y Pardiñas 2015). Se la encuentra principalmente en hábitats de bosque 

maduro y bosque secundario (Paglia et al. 2005, Pardini y Umetsu 2006). 

Estudios recientes han encontrado variaciones geográficas en el cariotipo, la 

morfología y caracteres moleculares señalando la posibilidad de que exista más de una 

especie bajo el nombre de B. breviceps (Geise et al. 2008, Ventura et al. 2012, Teta y 

Pardiñas 2015). 
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Género Brucepattersonius Hershkovitz, 1998 

Es un género endémico del Bosque Atlántico de reciente descripción (Hershkovitz 

1998). Se distribuye en el sector sur de esta ecoregión, desde el nivel del mar hasta 

regiones montañosas y en la porción sudeste se lo encuentra en áreas de mayor altitud 

(Vilela et al. 2015, Dias 2016). Las especies de este género están asociadas principalmente 

a ambientes de bosque con inviernos templado-fríos y son poco tolerantes a la 

fragmentación (Pardini et al. 2005, Vilela et al. 2015, Dias 2016). Son roedores pequeños 

(longitud total 194-221 mm), con ojos pequeños y orejas relativamente grandes (16-19 mm) 

(Vilela et al. 2015). 

En la actualidad para Brasil se reconocen 4 especies, B. griserufescens, B. soricinus, 

B. iheringi y Brucepattersonius sp. (Dias 2016). En Argentina, Mares y Braun (2000) 

describieron tres especies, cada una en base a un único ejemplar capturados en localidades 

separadas por unos pocos kilómetros. Sin embargo, podría tratarse de variantes 

poblacionales de una misma especie, B. iheringi, siendo necesario reevaluar los ejemplares 

tipo descriptos por los autores (Vilela 2005, Pardiñas y Teta 2006, Dias 2016). Por lo tanto, 

la taxonomía alfa de este género necesita ser debidamente delimitada, considerando 

ejemplares en todo su rango de distribución, incluyendo ejemplares de Argentina (Dias 

2016). Por este motivo, en este trabajo me referiré como Brucepattersonius sp. a los 

ejemplares de este género. 

Género Oxymycterus Waterhouse, 1837 

Las 15 especies reconocidas para este género se distribuyen desde el sur del río 

Amazonas en el este y oeste de Brasil, por el sur del Amazonas peruano hasta el sur de la 

provincia de Buenos Aires (de Oliveira y Gonçalves 2015, Peçanha 2015). Las especies de 

este género son bastante variables en tamaño y color del pelaje, pero son reconocidas por 

sus hocicos largos, ojos pequeños y por uñas fuertes y largas en las patas anteriores y 

posteriores. La cola es más corta que la longitud de la cabeza y el cuerpo. 

Al igual que sucede con otros géneros, los límites entre las especies del género 

Oxymycterus aún son pobremente comprendidos (Jayat et al. 2008, Peçanha 2015). 

Oxymycterus quaestor (Thomas, 1903) 

Es un ratón relativamente grande con una longitud de cola y cuerpo entre 135-180 

mm (Oliveira y Gonçalves 2015). La coloración dorsal es marrón anaranjado oscureciéndose 

en el lomo a marrón rojizo, mientras en el vientre presenta una coloración grisáceo 

amarillenta a naranja oscuro (Oliveira y Gonçalves 2015). Su distribución abarca desde el 

este de Paraguay y noreste de Argentina, norte de Río Grande do Sul hasta el sur del 

estado de San Pablo en Brasil (Peçanha 2015). 



Capítulo 1 – Introducción General 

Gabriela Verónica García  25 

Este ratón ha sido registrado en sitios de vegetación modificada y en bajas 

densidades en relación a otras especies de roedores y marsupiales (Graipel et al. 2006). 

También se lo encuentra en selvas primarias y secundarias, e incluso capueras, siendo 

terrestre y de hábitos nocturnos (Pardiñas et al. 2006). 

O. misionalis junto con O. judex fue considerado por Musser y Carleton (2005) 

sinónimos junior de O. quaestor, por lo que los ejemplares citados como O. misionalis para 

Misiones corresponderían a O. quaestor (Oliveira y Gonçalves 2015). Sin embargo, Jayat et 

al. (2008) y Peçanha (2015) recomiendan revisar las relaciones entre las especies de este 

grupo con análisis morfológicos, genéticos y moleculares para establecer claramente los 

límites de las especies en todo el rango de su distribución actual conocida. 

Género Thaptomys Thomas, 1916 

Es un género monotípico de pequeños roedores que ocupan diferentes hábitats y 

zonas altitudinales en el Bosque Atlántico del este de Brasil, Paraguay y noreste de 

Argentina, aunque también ha sido registrado en zonas del ecotono con el Cerrado en el 

estado de Minas Gerais (Leite y Costa 2002, Moreira y de Oliveira 2011). Son de hábitos 

semifosoriales y principalmente insectívoros (Naxara et al. 2009). 

Thaptomys nigrita (Lichtenstein, 1829) 

Es la única especie reconocida hasta la fecha (Moreira y de Oliveira 2011, Teta et al. 

2015). Es un pequeño roedor de color marrón oscuro, ojos y orejas pequeños y cola más 

corta que la longitud de la cabeza y el cuerpo (50 % aproximadamente). En Argentina 

presenta distribución en el BAAP de la provincia de Misiones (Pardiñas et al. 2006, Teta et 

al. 2015). 

Género Nectomys Peters, 1861 

Este género incluye 5 especies de roedores de hábitos acuáticos que se distribuyen 

en los bosques lluviosos de América del Sur y en los bosques en galería de hábitats 

abiertos, como el Cerrado, los Llanos y otras formaciones dominadas por pastizales 

(Bonvicino y Weksler 2015). Bonvicino y Weksler (2015) advierten, sin embargo, que el 

número de especies es probable que se modifique en el futuro en base a estudios que se 

están realizando con el género. Todas las especies presentan la cola más larga que la 

longitud de la cabeza y el cuerpo. 

Nectomys squamipes (Brants, 1827) 

Esta especie se distribuye desde San Francisco, Paraíba do Sul, y la cuenca del río 

Paraná al este de Brasil, y en los bosques en galería en el Cerrado bordeando el Bosque 

Atlántico en los estados de Minas Gerais, San Pablo y Mato Grosso do Sul, hasta la 

provincia de Misiones en Argentina, donde se la encuentra en el BAAP (Ernest 1986, 

Bonvicino y Weksler 2015). Es habitual en selvas primarias y secundarias y frecuenta sitios 
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mayormente húmedos, cerca del agua como pantanos, lagos y costas de ríos y arroyos, 

aunque también ocurre en áreas periurbanas (Ernest y Mares 1986, Pardiñas et al. 2006). 

Género Oligoryzomys Bangs, 1900 

El género está compuesto por 19 especies de tamaño pequeño y colas más largas 

que la longitud de la cabeza y el cuerpo (Myers et al. 1995, Weksler y Bonvicino 2005, 

Weksler y Bonvicino 2015). Se distribuyen desde el noreste de México hasta el extremo sur 

de Chile y Argentina, desde sitios a nivel del mar hasta altitudes de 3500 m (Weksler y 

Bonvicino 2015). Habitan sitios boscosos en el Bosque Atlántico, la selva Amazónica, 

bosques andinos, como sitios de vegetación abierta como el Cerrado, el pastizal pampeano, 

los Llanos, el Pantanal, Chaco y ambientes más secos como en la Patagonia, Caatinga y la 

costa Pacífica Peruana (Weksler y Bonvicino 2015). 

En general presentan una coloración marrón anaranjada o amarillenta en el dorso y 

blanquecina en el vientre. Dado que todas las especies del género son muy similares en 

apariencia la correcta delimitación entre las especies es una tarea compleja y la taxonomía 

alfa del género aún no está completamente resuelta (Myers et al. 1995, Weksler y Bonvicino 

2015). 

Oligoryzomys nigripes (Olfers, 1818)  

Esta especie se distribuye en el este de Brasil, este de Paraguay, Argentina (desde 

el noreste hasta Buenos Aires) y hasta Uruguay (Francés y D´Elía 2006, Weksler y 

Bonvicino 2015). Es una especie generalista de hábitat, que ocupa tanto bosques primarios 

y secundarios del Bosque Atlántico como sitios en el Cerrado brasilero.  

Los individuos identificados previamente como O. eliurus y O. delticola son 

equivalentes de O. nigripes y considerados sinónimos junior de éste (Weksler y Bonvicino 

2005, Francés y D´Elía 2006, Weksler y Bonvicino 2015). 

Género Sooretamys Weksler, Percequillo y Voss, 2006 

Es un género monotípico que se distribuye en los bosques húmedos tropicales y 

subtropicales del litoral Atlántico en el sudeste de Brasil, en los bosques húmedos 

subtropicales en el este de Paraguay y noreste de Argentina (Weksler et al. 2006, Chiquito 

2010, Chiquito et al. 2014, Percequillo 2015b) 

Sooretamys angouya (Fischer, 1814) 

Es un roedor de tamaño relativamente grande (longitud de la cabeza y cuerpo 125-

215 mm) y con cola más larga que la longitud de la cabeza y el cuerpo (Chiquito et al. 2014, 

Percequillo 2015b). Presenta una coloración dorsal heterogénea debido a la diferencia de 

color entre los tres tipos de pelos que posee, variando entre castaño y ceniza a amarillo-

anaranjado. La coloración ventral varía entre el color crema a blanquecino grisáceo 

(Chiquito 2010). 
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La presencia de esta especie está asociada a ambientes de bosque y con gran 

disponibilidad de agua, como las selvas en galería (Chiquito 2010). Es posible encontrarla 

en lugares que se encuentran desde el nivel del mar hasta los 1600 m de altitud (Chiquito 

2010). En Argentina se encuentra en las provincias de Misiones, Corrientes, Entre Ríos, 

Formosa y Chaco (Teta et al. 2007, Percequillo 2015b). Es considerada una especie 

escansorial (Pardini y Umetsu 2006). 

Género Euryoryzomys Weksler, Percequillo y Voss, 2006 

Las seis especies de este género presentan una amplia distribución que incluye los 

bosques húmedos desde los Andes y las tierras tropicales y subtropicales de América del 

Sur, incluyendo el Amazonas, Guianas, sudeste de Brasil, este de Bolivia, norte de 

Argentina y este de Paraguay (Weksler et al. 2006, Teta et al. 2007, Percequillo 2015a). 

También se encuentra en parches de aislados de selva en el noreste de la Caatinga de 

Brasil, y en los bosques en galería del Cerrado brasilero y el Chaco paraguayo (Percequillo 

2015a). 

Euryoryzomys russatus (Wagner, 1848) 

Es un ratón relativamente grande, con la cola más larga que la cabeza y el cuerpo, 

alcanzando en promedio 300 mm la longitud total (Percequillo 2015a). En el dorso presenta 

una coloración marrón-rojiza que contrasta con el color blanquecino del vientre (Percequillo 

2015a). Su distribución abarca el sudeste de Brasil, este de Paraguay y la provincia de 

Misiones en el noreste de la Argentina (Massoia 1993, Teta et al. 2007). Esta especie está 

asociada principalmente a bosques evitando formaciones abiertas, como las del Cerrado y 

Chaco, prefiriendo bosques primarios (Pardini y Umetsu 2006). 

Género Abrawayaomys Cunha y Cruz, 1979 

Es un género selvático que se caracteriza por el pelaje espinoso y que cuenta, 

actualmente, con dos especies de reciente descripción (Musser y Carleton 2005, Pardiñas et 

al. 2009). Sin embargo, dado que este género cuenta con escasos registros es difícil hacer 

una correcta evaluación de variaciones intra e interpoblacionales (Pereira et al. 2008, 

Pardiñas et al. 2015b). Pardiñas et al. (2009) comentan que debido a la variación en la 

morfología craneodentaria y externa de los pocos ejemplares colectados sería posible la 

existencia de una tercera especie para las poblaciones de Minas Gerais (Brasil), sugiriendo 

la necesidad de revisar el género para delimitar mejor la cantidad de especies y sus 

respectivas distribuciones geográficas. 

Las dos especies conocidas actualmente se distribuyen por el Bosque Atlántico 

desde Brasil hasta Argentina (Pardiñas et al. 2015b). En el BAAP de Argentina se encuentra 

sólo una especie, Abrawayaomys chebezi. 
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Abrawayaomys chebezi (Pardiñas, Teta y D´Elía, 2009) 

Es un ratón de tamaño mediano (250 a 290 mm de longitud total) con la cola más 

larga que la longitud de la cabeza y cuerpo terminando en un mechón de pelos oscuros. La 

distribución conocida corresponde al BAAP de Argentina (Massoia 1993, Pardiñas et al. 

2009). Esta especie se conoce por unos pocos ejemplares, tres correspondientes a restos 

recuperados de bolos de lechuza (Massoia 1993) y los otros dos a ejemplares capturados 

en trampas Sherman (Pardiñas et al. 2009). Uno de esos ejemplares fue capturado en un 

bosque secundario en el Parque Provincial Urugua-í (Pardiñas et al. 2015b) y el otro en un 

bosque secundario en la margen sur del arroyo Mbocaí (Pardiñas et al. 2009). 

Género Delomys Thomas, 1917 

Este género está conformado por tres especies, una de ellas de reciente descripción 

(Gonçalves y Oliveira 2014). 

Delomys dorsalis (Hensel, 1872) 

Presenta una coloración amarronada en el dorso y blanquecina en el vientre, con la 

cola del mismo largo que la cabeza y el cuerpo (Gonçalves y Oliveira 2014). Su distribución 

abarca el Bosque Atlántico en el norte de Brasil desde Río de Janeiro hasta el límite más 

austral de la ecorregión, extendiéndose hacia el oeste en la provincia de Misiones en 

Argentina (Voss 1993, Pereira et al. 2005, Gonçalves y Oliveira 2014). Es un roedor de 

hábitos nocturnos, principalmente terrestre, aunque presenta habilidad para trepar (Voss 

1993, Cademartori et al. 2005). Prefiere sitios de bosque primario con sotobosque denso 

(Cademartori et al. 2005). En el sur de su distribución se lo encuentra principalmente en los 

bosques montanos y submontanos asociado con Araucaria angustifolia (Gonçalves y 

Oliveira 2014). 

Género Juliomys González, 2000 

Este género incluye al menos cuatro especies endémicas del Bosque Atlántico 

(Costa et al. 2007, González et al. 2015, Christoff et al. 2016). Son ratones pequeños con la 

cola más larga que la longitud de la cabeza y cuerpo, de coloración dorsal ocrácea y vientre 

variando entre blanco y ocráceo según la especie (González et al. 2015). Se presume que 

son principalmente arborícolas, dado que pocos especímenes han sido capturados en el 

suelo (Pardiñas et al. 2008, Pavan y Leite 2011, González et al. 2015). 

Las especies de este género se distribuyen en la porción más austral del Bosque 

Atlántico, desde el estado de Espíritu Santo a Río Grande do Sul en Brasil, hasta el este de 

Paraguay y noreste de Argentina (Costa et al. 2007, Pardiñas et al. 2008, de la Sancha et al. 

2009, Pavan y Leite 2011). 

Tres especies, J. ximenezi, J. pictipes y J. ossitenuis son crípticas y ocurren en 

simpatría en la distribución más austral del género (Christoff et al. 2016). A esto se suma 
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que J. ximenezi, especie de reciente descripción, sólo es conocida por su localidad tipo en 

Brasil, por lo que es esperable que en el futuro se amplíe su distribución actual (Christoff et 

al. 2016). J. ossitenuis y J. pictipes además ocurren en sintopía, aunque se desconocen 

detalles del uso del microhábitat y hábitos alimentarios de las especies (Costa et al. 2007, 

Pavan y Leite 2011, Christoff et al. 2016). 

Juliomys pictipes (Osgood, 1933) 

Esta especie está restringida a los bosques tropicales y subtropicales del Bosque 

Atlántico en el sur de Brasil y Argentina (Pardiñas et al. 2008). Se caracteriza por una 

coloración dorsal naranja-amarronado y el vientre blanquecino, la cola bicoloreada apenas 

más corta que la longitud de la cabeza y el cuerpo, los pies ocráceos en el dorso con los 

dedos blancos (Pardiñas et al. 2008).  

 

1.5.3 Diseño del muestreo y colecta de datos 

Para caracterizar y comparar el ensamble de micromamíferos terrestres (mamíferos 

que pesan ≤250 g) del Bosque Atlántico del norte de Misiones realicé muestreos de captura-

marcación-recaptura en seis áreas que corresponden cada una a un bloque del diseño 

muestreal. Cada uno de los bloques estuvo a una distancia de no menos de 5 km respecto 

al bloque más cercano. En cada bloque establecí un sitio de muestreo en un área de bosque 

nativo en buen estado de conservación y otro en una plantación de pino de entre 10 y 13 

años de edad. Los sitios dentro de cada bloque estuvieron distanciados por no más de 2 km 

entre sí (Fig. 1.1).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.1. Ubicación espacial de los 6 bloques en el área de estudio. 
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En cada uno de los sitios, establecí una grilla de 2x12 (N=24) estaciones de 

muestreo separadas entre sí por 15 m. Cada estación contó con dos trampas de captura 

viva tipo Sherman de distinto tamaño (9x9x23 cm; 10x10x38 cm), las cuales fueron cebadas 

con una mezcla de pasta de maní (mantecol), avena, vainilla, banana, sardinas y salame 

(Astúa de Moraes et al. 2006, Hice y Velazco 2013). En cada estación una de las trampas 

fue colocada en el suelo y otra sobre la vegetación a una altura aproximada de 1,5-2 m, 

alternando la altura de los tipos de trampa (grande y pequeña) entre estaciones adyacentes 

(Pardini 2004) (Figura 1.2). En el invierno, coloqué en cada trampa un trozo de algodón para 

proveer de abrigo a los pequeños mamíferos durante las noches de bajas temperatura.  
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Figura 1.2.A. Esquema de la disposición de las tramas tipo Sherman y las trampas de caída en los 

12 sitios de muestreo; B. Ubicación de trampas tipo Sherman y trampas de caída en la plantación. 
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Adicionalmente, a 500 m de la grilla de trampas tipo Sherman establecí dos 

estaciones de trampas de caída distanciadas entre sí 150 m. Cada una de estas estaciones 

consistió en dos trampas de caída (baldes de 42 cm de profundidad y 30 cm de diámetro) 

distanciadas 4 m y conectadas por una cerca plástica de 50 cm de altura que ayudó a guiar 

a los animales hacia las trampas (Figura 1.2 A y B). Este tipo de trampa permite capturar 

ciertas especies que no son capturadas por las trampas tipo Sherman, permitiendo un mejor 

muestreo de las distintas especies presentes (Pardini 2004, Umetsu et al. 2006).  

Dada la dificultad de identificar a campo algunas especies, sumado a que la 

taxonomía de este grupo aún no está completamente resuelta, fue necesario conformar 

inicialmente una colección de referencia. Por ello, en el invierno del 2010 (julio-agosto) 

realicé un muestreo piloto con remoción que sirvió para confeccionar dicha colección. Para 

la colecta de los ejemplares conté con los permisos correspondientes del Ministerio de 

Ecología Recursos Naturales Renovables y Turismo de la provincia de Misiones y de la 

Dirección de Fauna Silvestre perteneciente a la Secretaría de Ambiente y Desarrollo de la 

Nación. En todos los casos la captura y el manejo de los animales fue realizada siguiendo 

los lineamientos establecidos y aprobados por la Sociedad Americana de Mastozoólogos 

(Gannon y Sikes 2007). La identificación de las especies la realicé conforme a la 

nomenclatura utilizada por Patton et al (2015), Gardner (2008) y en base a características 

morfológicas de las especies cuando fue necesario (Massoia y Fornes 1962, Musser et al. 

1998, Mares y Braun 2000, Pardiñas et al. 2003, Weksler y Bonvicino 2005, Bonvicino et al. 

2008, Chiquito 2010, de la Sancha et al. 2012, Chiquito et al. 2014). Adicionalmente, para 

complementar la identificación tomé muestras de ejemplares de todas las especies para 

analizar mediante técnicas genéticas basadas en el Barcode. Los  ejemplares colectados 

están depositados en el Museo Argentino de Ciencias Naturales “Bernardino Rivadavia” y en 

la colección del nodo Iguazú del Instituto de Biología Subtropical.  

En cada uno de los sitios realicé dos o tres muestreos estacionales, cada uno con 

una duración de cinco noches consecutivas. Durante el verano del 2011 (diciembre de 2010 

a febrero de 2011) e invierno del 2011 (junio a agosto) realicé el muestreo en los seis 

bloques. En el verano del 2012 (diciembre del 2011 a febrero del 2012) realicé el muestreo 

sólo en cuatro de los bloques. De esta manera, completé tres sesiones de muestreo 

(verano-invierno-verano) en cuatro bloques (A, B, C, D) y dos (verano-invierno) en los dos 

bloques restantes (E y F). Revisé las trampas una vez al día durante la mañana (entre las 

06:00 y las 10:00 hs). Los individuos capturados fueron marcados, sexados y liberados en el 

sitio de captura. Para cada individuo registré las medidas estándar (Díaz et al. 1998), 

determiné el estado reproductivo y también registré la localización de la trampa dentro de la 

grilla.  
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1.6 Organización de la tesis 

A lo largo del presente capítulo, el Capítulo 1, desarrollé el marco teórico en el cual 

se ha basado esta tesis, haciendo una introducción general de lo que se conoce sobre los 

ensambles de micromamíferos de bosques tropicales. Este capítulo también incluyó una 

breve descripción del Bosque Atlántico y los efectos del cambio en el uso de la tierra en esta 

ecorregión sobre los ensambles de micromamíferos. Además, en esta sección expliqué la 

metodología general que utilicé en el estudio, incluyendo la descripción del área de 

muestreo, la lista de especies de pequeños mamíferos posibles de encontrar en el área de 

estudio y el diseño de muestreo que utilicé para la colecta de los datos. 

En el Capítulo 2 describo la estructura y diversidad del ensamble de micromamíferos 

en el área de estudio, comparando dos tipos de ambientes (bosque y plantación). También 

analizo si la estacionalidad (verano – invierno) afecta la abundancia total del ensamble y por 

especie en cada ambiente, y evalué su posible efecto en la diversidad. 

En el Capítulo 3 analizo la eficiencia de la metodología de muestreo utilizada en la 

captura de pequeños mamíferos no voladores. Para ello evalué si hubo diferencias en la 

tasa de captura, abundancia total y diversidad entre los dos tipos de trampas utilizados en 

este estudio (trampas de caída y trampas tipo Sherman) y analicé cómo influyen las posibles 

diferencias en el registro de la estructura del ensamble de pequeños mamíferos no 

voladores.  

En el Capítulo 4 analicé el patrón de uso del hábitat de los pequeños mamíferos 

terrestres. Para estudiar la asociación entre las variables ambientales y el patrón de 

composición de especies utilicé un análisis de redundancia (RDA). Además, estudié el uso 

de hábitat de las especies más comunes (Akodon montensis, Oligoryzomys nigripes, 

Thaptomys nigrita y Euryoryzomys russatus) a nivel de dos escalas de análisis espacial 

(macro y microhábitat) y analicé su relación con la estructura de la vegetación en ambientes 

conservados de bosque nativo y en plantaciones comerciales mediante modelos lineales 

generalizados mixtos (GLMM). 

En el Capítulo 5 describo la estructura y la dinámica de las poblaciones de las cuatro 

especies más comunes (citadas anteriormente) en base a la estructura de edades, la 

supervivencia, el tiempo de permanencia, la proporción de sexos y el ciclo reproductivo. 

En el Capítulo 6 presento las consideraciones finales y las conclusiones generales 

del estudio. 
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2.1 Introducción 

Los ambientes más complejos (con gran variación vertical) y heterogéneos (con 

mucha variación horizontal) generalmente poseen mayor diversidad de especies, ya que 

contienen mayor diversidad de microhábitats que pueden ser ocupados por especies con 

requerimientos diferentes (Morris 1979, August 1983, Williams et al. 2002, Grelle 2003). El 

modo en que los animales utilizan el espacio en que viven revela importantes interacciones 

entre ellos y el ambiente. Por ello, algunas especies o ensambles (conjuntos de especies de 

un cierto taxón) son indicadores tanto de alteraciones locales del hábitat como del paisaje 

(Pardini y Umetsu 2006). 

La mayoría de los pequeños mamíferos no voladores son sensibles a los cambios en 

la estructura del hábitat (Morris 1979, Williams et al. 2002, Vera y Conde y Rocha 2006). Los 

pequeños mamíferos del Bosque Atlántico brasilero responden a las alteraciones del hábitat 

y del paisaje, ocupando sólo aquellas áreas transformadas que retienen una estructura 

similar a la del bosque original, incluyendo los bosques secundarios (Bonvicino et al. 2002, 

Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2007, Naxara et al. 2009). Además, la abundancia de 

algunas especies es afectada por la densidad del follaje y la estratificación vertical del 

bosque (Malcolm 1995, Püttker et al. 2008). Los patrones de uso del espacio por los 

humanos influyen directamente en la estructura de las poblaciones y ensambles de 

pequeños mamíferos, siendo uno de los principales condicionamientos en la división de 

recursos y en la coexistencia de las especies (Grelle 2003, Naxara et al. 2009, Prevedello et 

al. 2009, Behs 2013). 

Como expliqué en el Capítulo 1, el ensamble de pequeños mamíferos terrestres 

(roedores sigmodontinos y marsupiales) del Bosque Atlántico del Alto Paraná (BAAP) de 

Argentina es aún pobremente conocido (Mares y Braun 2000, Pardiñas y Cirignoli 2001, 

Pardiñas et al. 2003). La mayor parte de la información generada sobre las especies de 

micromamíferos misioneros en los últimos 20 años proviene de estudios sobre salud pública 

y su relación con algunas especies de roedores (Padula et al. 2007, Fernández et al. 2010, 

Fernández 2012) y de estudios sobre parásitos relacionados a roedores (e.g., Notarnicola y 

Navone 2002, Notarnicola 2005, Robles 2011, Panisse 2015). A partir de estos estudios se 

han realizado nuevos aportes sobre la taxonomía, distribución y abundancia de algunas 

especies de pequeños mamíferos (e.g., Pardiñas et al. 2005, Teta et al. 2006, Teta et al. 

2007, D’Elía et al. 2008, Pardiñas et al. 2008, Cirignoli et al. 2011). Sin embargo, ninguno de 

ellos ha tenido como objetivo estudiar cómo la estructura del hábitat y los disturbios 

antrópicos influyen en la organización y distribución de los ensambles de micromamíferos 

del BAAP en Argentina.  
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En Misiones, las plantaciones de pino para la foresto-industria ocupan actualmente 

un 11 % de la superficie de la provincia, pero se conoce muy poco acerca de sus efectos 

sobre las comunidades naturales y la biodiversidad (Zurita et al. 2006, Zurita y Bellocq 2007, 

Zurita y Bellocq 2012, Izquierdo et al. 2008). Además, Misiones mantiene aún una 

importante superficie de bosque nativo, gran parte de ella en áreas naturales protegidas, lo 

cual ofrece un paisaje con un gradiente muy variado de condiciones, que permiten evaluar 

los efectos del uso del suelo por el hombre en los ensambles de especies y comunidades 

naturales. Por lo tanto, el conocimiento de la fauna de una región asociada al entendimiento 

de su abundancia, distribución espacial y complejidad de especies es fundamental para 

brindar propuestas de manejo y conservación de áreas alteradas y de áreas protegidas que 

pueden estar sufriendo la influencia de las primeras. El objetivo de este estudio fue analizar 

el efecto del reemplazo del bosque nativo por plantaciones de pino (Pinus taeda) sobre la 

estructura del ensamble de micromamíferos (≤250 gr) del Bosque Atlántico en Misiones. Ya 

que el reemplazo del bosque nativo por monocultivos de pino implica la simplificación de la 

estructura de la vegetación (Campanello 2004, Lindenmayer y Hobbs 2004), es esperable 

que esta alteración produzca una disminución en la diversidad alfa del ensamble de 

micromamíferos en las plantaciones. También se espera que las plantaciones retengan 

solamente a las especies generalistas, estando los especialistas de selva ausentes o 

presentes en bajas densidades.  

 

2.2 Materiales y métodos 

Los datos fueron obtenidos a través del método de captura, marcado y recaptura 

descripto en el Capítulo 1. Entre diciembre de 2010 y febrero de 2012 realicé tres muestreos 

estacionales (verano 2011 (T1) – invierno 2011 (T2) – verano 2013 (T3)). Las dos primeras 

temporadas (T1 y T2) los muestreos se realizaron en 12 unidades de muestreo, mientras 

que la última temporada (T3) se realizaron en 8 unidades de muestreo, distribuidas en dos 

tipos de ambientes (bosque y plantaciones). Las unidades de muestreo estuvieron 

distribuidas en bloques, de manera que cada bloque contó con una réplica para bosque y 

una réplica para la plantación. En cada unidad de muestreo se ubicó una grilla compuesta 

por dos líneas de trampas tipo Sherman separadas 20 m. Cada línea contó con 12 

estaciones de muestreo separadas entre sí 15 m. En cada estación se colocaron dos 

trampas tipo Sherman de diferente tamaño. Una de las trampas fue colocada en el piso y 

otra a una altura entre 1,5 y 2 m de altura, alternando la ubicación de las trampas de distinto 

tamaño entre las estaciones adyacentes. Todas las trampas fueron cebadas con una mezcla 

de avena, mantecol, esencia de vainilla, banana, sardinas y salame. Adicionalmente, a 500 

m de cada grilla de trampas tipo Sherman coloqué dos estaciones de trampas de caída 
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distanciadas entre sí 150 m, cada una con dos trampas de caída distanciadas 4 m y 

conectadas por cercas plásticas de 50 cm de altura. Las trampas fueron revisadas 

diariamente durante un período de 5 noches consecutivas. Los individuos capturados fueron 

identificados con marcas individuales en las orejas. Todos los individuos fueron identificados 

a nivel de especie y se tomaron las medidas estándar, se determinó el sexo y el estado 

reproductivo y fueron liberados en el lugar de captura (ver detalle en la sección Diseño del 

muestreo y colecta de datos del Capítulo 1). 

 

2.2.1 Análisis de los datos 

Las especies de pequeños mamíferos fueron clasificadas en relación a su 

distribución geográfica (restringidas al Bosque Atlántico (endémicas) vs no restringidas al 

Bosque Atlántico) siguiendo la clasificación propuesta por Bonvicino et al. (2002) y Umetsu y 

Pardini (2007) para evaluar si las especies endémicas son las más afectadas por la 

modificación del ambiente natural. Para las especies no citadas en estos estudios obtuve los 

datos a partir de los estudios taxonómicos que describen el género o la especie (Hershkovitz 

1998, Mares y Braun 2000, Dias 2016 para Brucepattersonius) y a partir de información 

sobre la biología de mamíferos de la provincia de Misiones compilada por Massoia et al. 

(2006).  

Determiné el esfuerzo de captura usando la unidad de trampas noche (TN), definido 

como el número de trampas utilizadas (trampas tipo Sherman y de caída) por el tiempo de 

muestreo. Además, calculé la tasa o éxito de captura global, para todo el período de estudio 

y para ambos ambientes. También calculé el éxito de captura por ambiente para cada 

estación del año. La tasa o éxito de captura la calculé en base a la fórmula A, considerando 

un factor de corrección que tuvo en cuenta que algunas de las trampas presentaron mal 

funcionamiento (Ruffer 1961, Cunningham y Moors 1996, Monge 2010): 

 

          (A) 

 

TC: tasa de captura 

I: n° de individuos registrados 

T: esfuerzo de captura o trampeo. Es el número de trampas colocadas (tipo Sherman o de 

caída) por número de días que funcionaron. 

S: trampas saltadas, caídas o que no fueron activadas, pero presentan rastros de que fueron 

visitadas por algún pequeño mamífero 
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Dado que el área de muestreo y el protocolo de captura fue el mismo para todos los 

sitios y los individuos capturados fueron marcados antes de su liberación para su posterior 

identificación, utilicé el número de individuos capturados por especie (MNA) como un índice 

de abundancia relativa (Slade y Blair 2000) para cada estación del año (Pardini 2004, 

Pardini et al. 2005, Pardini y Umetsu 2006, Pardini et al. 2010). 

Utilicé ANOVA en bloques para comparar la abundancia total (MNA) entre los tipos 

ambientes para cada estación del año. Estos análisis fueron realizados con el programa 

estadístico Infostat versión 2009 (Di Rienzo et al. 2009). 

Analicé la variación estacional (verano 2010/11 (T1), invierno 2011 (T2) y verano 

2011/12 (T3)) en la tasa de captura total de micromamíferos (considerando el conjunto de 

especies) y por especie (para las especies con más de diez individuos capturados y 

registradas en ambos ambientes) entre tipos de ambiente (bosque y plantación) mediante el 

uso de los Modelos Lineales Generalizados Mixtos (GLMM). Estos modelos combinan las 

propiedades de los modelos lineales mixtos (los cuales incorporan efectos aleatorios) y los 

modelos lineales generalizados, los cuales manejan datos que no poseen distribución 

normal usando una función de enlace y distribuciones de la familia exponencial, como la 

distribución de Poisson o la binomial (Bolker et al. 2009, Zuur et al. 2009, Crawley 2013). En 

el modelo de medidas repetidas, los bloques se consideran como un factor aleatorio y el 

tiempo como un factor fijo (Gómez et al. 2012, Crawley 2013). De esta manera, los GLMMs 

permiten el análisis de datos provenientes de diseños de muestreo en bloque y medidas 

repetidas en el tiempo, como es el caso de este trabajo en particular. En este análisis , los 

datos provenientes de las trampas tipo Sherman y las trampas de caída se analizaron por 

separado. Los datos de abundancia total se analizaron para ambos tipos de trampas, pero 

los datos por especie sólo se analizaron para las trampas tipo Sherman, dada la escasa 

cantidad de registros en las trampas de caída. Para los datos de las trampas de caída la 

variable respuesta fue el número de capturas en 5 días y se aplicó un GLMM con 

distribución de Poisson y función de enlace log. Para los datos de las trampas tipo Sherman 

la variable respuesta fue el número de capturas en 240 trampas (48 trampas por noche 

durante 5 noches) y se aplicó un modelo GLMM con distribución binomial y función de 

enlace tipo logit. En ambos casos se utilizaron “tiempo” y “ambiente” como factores fijos 

cruzados y “bloque” como factor aleatorio. En los casos que se detectó sobredispersión para 

el modelo globlal binomial de las trampas tipo Sherman, se realizó la corrección mediante la 

incorporación en el modelo de las observaciones individuales (cantidad de individuos para 

cada bloque según el tiempo y el ambiente) como otro factor aleatorio (Bolker et al. 2011, 

Harrison et al. 2015). La corrección por sobredispersión debió aplicarse en los modelos para 

la tasa de captura total de individuos, la tasa de captura de O. nigripes, de A. montensis y de 

T. nigrita. En cada caso realicé la inspección visual del gráfico de los residuos del modelo 



Capítulo 2 – Estructura y Diversidad del ensamble 

Gabriela Verónica García  39 

global, como de los modelos corregidos por sobredispersión, para evaluar el ajuste del 

modelo a los datos. Para cada caso construí cinco modelos en base a los que realicé la 

selección del modelo final mediante la aplicación de la teoría de la información, 

considerando como nivel de corte el criterio que genera menor cantidad de modelos 

(Burnham y Anderson 2002, Grueber et al. 2011). Como criterios de corte utilicé el set de 

modelos en el 95 % de confianza y la diferencia entre modelos correspondiente a 2ΔAICc 

(Burnham y Anderson 2002). En cada modelo puse a prueba una hipótesis: 1 - La variación 

de la tasa de captura en el tiempo depende del tipo de ambiente; 2 - La tasa de captura 

varía entre ambientes y en el tiempo; 3 - La tasa de captura varía entre tipos de ambiente, 

pero no en el tiempo; 4 - La tasa de captura varía en el tiempo, pero no entre ambientes; 5 - 

La tasa de captura no varía en el tiempo ni entre ambientes. 

La teoría de la información ofrece un marco que permite la comparación de múltiples 

modelos e identificar entre estos al más parsimonioso (Burnham y Anderson 2002, Bolker et 

al. 2009, Grueber et al. 2011). Un modelo con un bajo AIC es más parsimonioso que un 

modelo con un alto AIC, por lo que es importante la diferencia relativa de los AIC entre los 

modelos y no el valor absoluto de AIC del modelo en sí mismo.  Es decir que en la selección 

del mejor o mejores modelos, es tan importante tener en cuenta el poder explicativo de 

éstos como el número de parámetros que se usan en la construcción de los mismos, dando 

mayor peso a aquellos modelos que hacen uso de menos parámetros. En este trabajo utilicé 

la fórmula correspondiente al AIC corregido para muestras pequeñas, AICc (Hurvich y Tsai 

1989). Para implementar esta metodología, primero se deben desarrollar una serie de 

modelos alternativos que incluyan diferentes combinaciones de las variables explicativas. 

Estos modelos alternativos pueden pensarse como diferentes hipótesis acerca de las 

relaciones entre la abundancia de una especie y las variables explicativas. Se corren los 

diferentes modelos y se ordenan en función del valor de los AICc. Además, se calcula para 

cada modelo la probabilidad relativa de que sea el mejor, calculando el peso del Akaike, wi. 

El valor del peso del Akaike para un modelo i es definido como: 

 

Donde Δi es la diferencia entre el AICc para el modelo i y el modelo con el menor AICc. Los 

pesos de Akaike son útiles porque pueden ser usados para identificar con el 95 % de 

confianza una serie de modelos (se refiere a los modelos cuyos pesos sumados sean ≥ 

0,95, Burnham y Anderson 2002), y la proporción de los pesos de Akaike provee información 
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cuantitativa acerca del apoyo para un modelo en relación al otro. La ventaja de esta 

metodología sobre otras para seleccionar modelos incluye la capacidad de evaluar múltiples 

modelos no anidados, cuantificar la importancia relativa simultáneamente para múltiples 

modelos, y derivar predicciones que consideren la incertidumbre para un modelo usando el 

promedio ponderado (por sus respectivos wi) entre los mejores modelos (Burnham y 

Anderson 2002, Bolker et al. 2009, Zuur et al. 2009, Grueber et al. 2011). Existen dos 

métodos para promediar modelos, en base a los cuales se calculan las estimaciones y el 

error para cada parámetro del modelo promediado. Por un lado, en el “método de promedio 

natural” la estimación del parámetro para cada predictor del modelo es promediada sólo 

para los modelos en los cuales aparece y es ponderada por la suma de los pesos de estos 

modelos (Burnham y Anderson 2002, Grueber et al. 2011). Mientras que, en el “método del 

promedio completo” la estimación de los parámetros se obtiene promediando todos los 

modelos, incluyendo aquellos en los que el parámetro no está presente (Burnham y 

Anderson 2002, Grueber et al. 2011). De esta manera, en el segundo método se diluye el 

tamaño del efecto de los predictores que sólo aparecen en modelos con poco peso. 

Nakagawa y Freckleton (2010) recomiendan usar el método de promedio completo cuando 

el objetivo del estudio es determinar cuáles factores tienen el efecto más fuerte sobre una 

variable respuesta, como es el caso de estos análisis. Una vez seleccionado el modelo 

realicé la validación del mismo mediante la inspección visual de los residuos de Pearson en 

función de los valores ajustados y en función de cada variable explicativa (Zuur et al. 2009). 

Los análisis de GLMM se realizaron utilizando el paquete lme4 versión 1.1-12 (Bates 

et al. 2015) en el programa R versión 3.3.1 (R Core Team 2016). Para el manejo y análisis 

de los datos y la interpretación de los resultados se utilizaron también los paquetes blmeco 

(Korner-Nievergelt et al. 2015), car (Fox y Weisberg 2011), MASS (Venables y Ripley 2002), 

lattice (Sarkar 2008) y MuMIn (Barton 2016), también del programa R. 

Para caracterizar la diversidad utilicé las medidas de diversidad verdadera basadas 

en los primeros tres números de Hill (Jost 2006, Chao y Jost 2012, Chao et al. 2014). Los 

números de Hill son parametrizados por un orden de diversidad q, el cual determina la 

sensibilidad de la medida a la abundancia relativa de las especies. El orden q corresponde a 

tres medidas ampliamente utilizadas: riqueza de especies (q=0), diversidad de Shannon (la 

exponencial de la entropía de Shannon, q=1) y la diversidad de Simpson (el inverso de 

Simpson, q=2), todos en unidades de “especies efectivas”. El número de especies efectivas 

se obtiene a partir de la siguiente fórmula: 

         (1a) 
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donde qD es la diversidad verdadera (Jost 2006), pi es la abundancia relativa (abundancia 

proporcional) de la iésima especie, S es el número de especies, y q es el orden de la 

diversidad y define la sensibilidad del índice a las abundancias relativas de las especies  (Hill 

1973; Jost 2006, 2007; Tuomisto 2010a, b, 2011). La diversidad de orden cero (0D) es 

equivalente a la riqueza de especies, pues es insensible a la abundancia relativa de las 

especies. La diversidad verdadera de orden 1 (1D) considera a todas las especies en el valor 

de diversidad, ponderadas proporcionalmente según su abundancia en la comunidad (Hill 

1973; Jost 2006, 2007; Tuomisto 2010a, b, 2011; Moreno et al. 2011), y es calculada como 

la exponencial del índice de entropía de Shannon (Jost 2006) según la fórmula 1b:  

       (1b) 

Cuando se comparan comunidades, el mayor valor de q = 1 señala una comunidad con más 

equidad, siendo la distribución de la abundancia entre las especies más homogénea. La 

medida de diversidad de orden 2 (2D) da mayor peso a las especies comunes (Hill 1973), 

brindando información acerca de las especies dominantes. El valor mayor para 2D entre dos 

comunidades indica una mayor equidad en la distribución de abundancias entre las especies 

comunes. Cuando q = 2 la fórmula 1a se transforma en la diversidad de Simpson: 

          (1c) 

Una de las ventajas de expresar la diversidad de una comunidad en números de especies 

efectivas es que esta medida permite comparar directamente la magnitud de la diferencia en 

la diversidad de dos o más comunidades, lo cual no es posible con los índices tradicionales 

de diversidad (Jost 2006, 2007, 2010, Chao y Jost 2012, Chao y Hill 2014).  

Para comparar la diversidad entre tipos de ambiente y estación del año grafiqué las 

curvas de rarefacción y extrapolación con respecto a la completitud del muestreo (sample 

coverage) en lugar de hacerlo en función del tamaño de muestreo. La completitud de los 

muestreos o “cobertura del muestreo” (sample coverage), es definida como la abundancia 

relativa total de especies observadas, o equivalentemente, la proporción del número total de 

individuos en un ensamble que pertenece a las especies representadas en la muestra (Chao 

y Jost 2012, Colwell et al. 2012, Gotelli y Chao 2013, Chao y Hill 2014). La riqueza esperada 

para iguales valores de completitud satisface los principios de replicación, mientras que la 

riqueza esperada para iguales tamaños de muestreo no lo hace (Chao y Jost 2012, Chao y 

Hill 2014). Lo mismo es válido para la diversidad esperada de cualquier orden q. Esta 

propiedad hace posible cuantificar la comparación de las proporciones o cualquier otra 

comparación entre magnitudes de la diversidad de los ensambles (Chao y Jost 2012). Para 

incorporar en forma completa el efecto de la abundancia relativa sobre la estimación de la 
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diversidad grafiqué las curvas para los tres primeros números de Hill en función de la 

abundancia (q = 0, 1, 2) (Chao y Hill 2014). Además, grafiqué la curva de completitud del 

muestreo, la cual representa la completitud del muestro para un determinado tamaño de 

muestra (Chao y Hill 2014). Esta curva también ofrece una estimación del tamaño de 

muestra necesario para alcanzar un determinado grado de completitud del muestreo (Chao 

y Hill 2014). Para graficar estas curvas se debe seleccionar un “tamaño base” para la 

muestra (abundancia) y para la cobertura. Es aconsejable que el tamaño base de la muestra 

sea el doble de la muestra de referencia más chica o el máximo de la muestra de referencia 

más grande (Chao y Hill 2014).  

Las comparaciones entre dos ensambles (en este caso, bosque y plantación en cada 

temporada de muestreo) se deben realizar al menor valor de completitud, el cual se utiliza 

como valor de referencia. Consideré que dos ensambles difieren estadísticamente para un 

determinado grado de completitud dentro del rango de comparación cuando los intervalos de 

confianza al 95 % para las medidas esperadas de diversidad verdadera (q = 0, 1 y 2) de 

cada ensamble no se superponen (Chao y Hill 2014). Sin embargo, dado que el 

solapamiento es un método conservativo, para aquellos casos de solapamiento de los 

intervalos de confianza, pero donde el intervalo de confianza de una medida de diversidad 

verdadera de un ensamble no incluye el valor medio estimado para el otro, evalué la 

significancia estadística aplicando el “método estándar” (Schenker y Gentleman 2001). Este 

método evalúa la diferencia entre la diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) de dos comunidades a 

un dado valor de cobertura del muestreo, junto con los intervalos de confianza. Por lo tanto, 

consideré la hipótesis nula Q1 - Q2 = 0 (Q1 y Q2 son las estimaciones de dos medidas de la 

población que se desean comparar y evaluar las diferencias), examinando si el intervalo de 

confianza al 95% de probabilidad contiene al cero. La hipótesis nula es rechazada si el 

intervalo no contiene al 0. Mientras que el método del solapamiento rechaza la hipótesis 

nula si los intervalos de confianza al 95 % de Q1 y Q2 no se superponen. El método estándar 

supone que las estimaciones de Q1 y Q2 son asintóticamente normales e independientes. 

Las fórmulas de los intervalos de confianza de Q1, Q2 y (Q1 – Q2) son: 

Q1 ± 1.96*ESQ1          (2a) 

Q2 ± 1.96*ESQ2            (2b) 

(Q1 – Q2) ± 1.96*((ESQ1)2 + (ESQ2)2)1/2         (2c) 

y donde ES es el error estándar de la media.   

También grafiqué las curvas de rango abundancia y los perfiles de diversidad para 

cada tipo de hábitat (número efectivo de especies en función del orden de diversidad) para 

analizar gráficamente la equitatividad de cada ensamble. La pendiente de la curva en ambos 

gráficos refleja la inequidad de las abundancias relativas de las especies. A mayor inequidad 
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en la distribución de las abundancias relativas, más abrupta la declinación de la curva. En el 

caso de los perfiles de diversidad, para abundancias relativas completamente equitativas, la 

curva es una constante al nivel de la riqueza de especies. 

Para los análisis de diversidad sólo utilicé los datos obtenidos a través de las 

trampas de captura tipo Sherman. Los datos con trampas de caída no pudieron ser 

analizados debido a que la escasa cantidad de registros no permitieron obtener 

estimaciones confiables. El cálculo de las medidas de diversidad y los gráficos descriptos 

anteriormente fueron realizados utilizando el paquete iNEXT del programa R (Chao y Jost 

2012, Colwell et al. 2012, Chao et al. 2014, Hsieh et al. 2015).  

 

2.3 Resultados 

 

2.3.1 Esfuerzo de captura y composición del ensamble según el tipo de hábitat y el 

tiempo 

Durante el período de estudio (verano 2011 (T1), invierno 2011 (T2), verano 2012 

(T3)) realicé 1405 capturas de pequeños mamíferos correspondientes a 822 registros (603 

en bosque y 219 en plantaciones), de los cuales 64 fueron individuos recapturados entre 

temporadas y 758 fueron registros de individuos únicos pertenecientes a 11 especies de 

pequeños mamíferos (7 roedores y 4 marsupiales) (Tabla 2.1). En el bosque realicé 1031 

capturas correspondientes a 564 registros con trampas tipo Sherman con un esfuerzo de 

3744 trampas noche, y 38 capturas de 38 individuos (no hubo recapturas) con trampas de 

caída con un esfuerzo de 320 trampas noche. En la plantación realicé 304 capturas 

correspondientes a 187 registros con trampas tipo Sherman con un esfuerzo de 3840 

trampas noche, y 32 capturas de 32 individuos (no hubo recapturas) con trampas de caída 

con un esfuerzo de 320 trampas noche. El análisis de los datos se hizo en base a los 

individuos registrados en cada temporada, incluyendo entre ellos a las primeras capturas de 

los individuos recapturados de temporadas anteriores. 
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Tabla 2.1. Lista de especies y abundancia por estación del año y ambiente. El valor de abundancia 

corresponde al número de registros (MNA) por especie mediante los dos métodos de muestreo. El 

número entre paréntesis indica el número de réplicas en que ha sido registrada la especie. N = 

distribución no restringida al Bosque Atlántico, R = distribución restringida al Bosque Atlántico.  

Especies  Distribución 

2011 2012  

Verano Invierno Verano  

Bosque Plantación Bosque Plantación Bosque Plantación Total 

(N = 180) (N = 87) (N = 268) (N = 93) (N = 155) (N = 39)  

RODENTIA         

Akodon montensis  N 145 (6) 63 (6) 156 (6) 53 (5) 102 (4) 15 (4) 534 

Oligoryzomys nigripes  N 17 (6) 11 (6) 38 (5) 35 (5) 18 (4) 16 (4) 135 

Thaptomys nigrita  R 8 (3) 9 (4) 30 (6) 4 (2) 6 (4) 5 (3) 62 

Euryoryzomys russatus  R 6 (3) 0 22 (4) 0 12 (4) 0 40 

Brucepattersonius sp.  R 0 0 10 (3) 0 3 (3) 0 13 

Sooretamys angouya  R 0 0 4 (2) 0 2 (2) 0 6 

Nectomys squamipes  N 0 0 0 1 (1) 0 0 1 

DIDELPHIMORPHIA          

Monodelphis sp.  R 1 (1) 3 (2) 2 (1) 0 0 1 (1) 7 

Marmosa 

paraguayanus  
R 2 (1) 1 (1) 5 (3) 0 4 (2) 1 (1) 13 

Didelphis aurita  R 1 (1) 0 1 (1) 0 7 (2) 1 (1) 10 

Metachirus 

nudicaudatus 
R 0 0 0 0 1 (1) 0 1 

El ensamble de micromamíferos registrado en el bosque estuvo compuesto por seis 

especies de roedores y cuatro especies de marsupiales: Akodon montensis (N = 406 

registros), Oligoryzomys nigripes (N = 73 registros), Thaptomys nigrita (N = 44 registros), 

Euryoryzomys russatus (N = 40 registros), Brucepattersonius sp. (N = 13 registros), 

Sooretamys angouya (N = 6 registros), Marmosa paraguayanus (N = 11 registros), Didelphis 

aurita (N = 9 registros), Monodelphis sp. (N = 3 registros), Metachirus nudicaudatus (N = 1 

registro) (Tabla 2.1). La especie más registrada en la selva fue el roedor A. montensis 

representando el 67 % del total de las capturas, seguido por Oligoryzomys nigripes con el 12 

% y Thaptomys nigrita y Euryoryzomys russatus con el 7 %. En la plantación el ensamble de 

micromamíferos registrado estuvo compuesto por cuatro especies de roedores y tres 

especies de marsupiales: A. montensis (N = 131 registros), O. nigripes (N = 62 registros), T. 

nigrita (N = 18 registros), Nectomys squamipes (N = 1 registros), Monodelphis sp. (N = 4 

registros), M. paraguayanus (N = 2 registros), D. aurita (N = 1 registro) (Tabla 2.1). En este 

ambiente la especie más registrada también fue A. montensis con el 60 % de las capturas, 

seguido por O. nigripes con el 28 % y en menor medida por T. nigrita con el 8 %. Es notoria 
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la ausencia en las plantaciones de E. russatus, una especie relativamente abundante en el 

bosque. También estuvieron ausentes Brucepattersonius sp. y S. angouya, roedores que 

fueron registrados en cuatro o más de los sitios de bosque. Ocho de las 11 especies 

registradas durante el período de estudio presentan distribución restringida al Bosque 

Atlántico y cuatro de las ocho especies restringidas al Bosque Atlántico (Euryoryzomys 

russatus, Sooretamys angouya, Brucepattersonius sp, Metachirus nudicaudatus) sólo fueron 

detectadas en el bosque (Tabla 2.1). El único individuo de Nectomys squamipes registrado 

en este trabajo fue capturado en el pinar (Tabla 2.1). Las dos especies más registradas en 

este trabajo (A. montensis y O. nigripes) presentan una amplia distribución geográfica no 

restringida al Bosque Atlántico (Tabla 2.1) y fueron frecuentemente registradas en los dos 

tipos de ambientes.  

 

2.3.2 Abundancia y tasa de captura de micromamíferos según el tipo de hábitat y el 

tiempo 

El éxito de captura total con trampas tipo Sherman fue tres veces mayor en el 

bosque (14,57 % ± 1,48) que en la plantación (4,64 % ± 0,89), mientras que con las trampas 

de caída el éxito de captura fue 12,50 % ± 3,68 en el bosque y 10,00 % ± 3,78 en la 

plantación. Tanto la abundancia promedio (MNA) (Tabla 2.2) como la tasa de captura con 

trampas tipo Sherman fue mayor en el bosque que en la plantación en los tres períodos 

estudiados (T1: F1,5 = 20,12, p = 0,006; T2: F1,5 = 11,5, p = 0,007; T3: F1,3 = 23,64, p = 

0,003). Sin embargo, con las trampas de caída no se encontraron diferencias significativas 

entre ambientes en ninguno de los tres períodos (T1: F1,5 = 0, p = 1; T2: F1,5 = 2,67, p = 0,20; 

T3: F1,3 = 0, p = 1).  

En ambos tipos de ambiente pareciera haber un incremento en la abundancia (MNA) 

durante el invierno (Tabla 2.2). Sin embargo, no hay un efecto significativo del factor tiempo 

sobre la abundancia o tasa de captura, tanto para el caso de las trampas de caída como las 

trampas tipo Sherman (Tabla 2.3, Tabla 2.4). Además, se puede observar que los intervalos 

de confianza de los estimadores de abundancia para los distintos períodos de muestreo 

dentro de un mismo tratamiento se superponen ampliamente.  
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Tabla 2.2. Número medio y error estándar de la media de individuos capturados (MNA) por estación 

de muestreo (N = 6; N = 4 en T3) en cada ambiente y año utilizando trampas tipo Sherman. 

Resultados del ANOVA que compara el bosque vs la plantación en las distintas épocas del año.  

 

 

Tiempo 

MNA  

Selva Pinar F p-valor g.l. 

Sherman      

T1 27,00 ± 5,91 11,13 ± 5,01 13,40 0,010 1,5 

T2 41,83 ± 7,10 13,83 ± 5,64 18,91 0,007 1,5 

T3 38,28 ± 5,28 9,00 ± 2,86 106,12 0,002 1,3 

Trampas de caída      

T1 3,17 ± 1,22 3,17 ± 1,74 0,00 1,000 1,5 

T2 3,00 ± 1,51 1,67 ± 0,92 2,29 0,191 1,5 

T3 0,75 ± 0,48 0,75 ± 0,75 0,00 1,000 1,3 

 

 

 

La selección de modelos (basada en el set de modelos del 95 % de confianza) dio 

como resultado, para el caso de las trampas tipo Sherman, el modelo conteniendo sólo el 

factor ambiente (Tabla 2.3). El intervalo de confianza para esta variable no contiene al cero, 

indicando que su efecto es importante en la variación de la tasa de captura total de 

individuos (Tabla 2.4). El parámetro de la variable ambiente presenta un valor 

estadísticamente positivo para la categoría bosque, indicando que la tasa de captura con 

trampas tipo Sherman es mayor en este ambiente en relación a la plantación. 
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Tabla 2.3. Ranking de modelos de la variación de la tasa de captura con trampas tipo Sherman y de 

la abundancia en trampas de caída en función del tipo de ambiente y el tiempo basado en el criterio 

de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc)   

 

Ranking Modelo K AICc delta w 

Tasa de captura con trampas tipo Sherman     

1ª Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs) 4 248,4 0,00 0,588 

2 Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 6 249,2 0,87 0,381 

3 Ambiente * tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 8 254,2 5,85 0,031 

4 (1|Bloque) + (1|obs)  3 274,5 26,09 0,000 

5 Tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 5 278,9 30,58 0,000 

Abundancia en trampas de caída     

1a Tiempo + (1|Bloque) 4 121,4 0,00 0,348 

2a (1|Bloque) 2 121,8 0,46 0,276 

3a Ambiente + tiempo + (1|Bloque) 5 122,7 1,31 0,181 

4 Ambiente + (1|Bloque) 3 122,8 1,38 0,174 

5 Ambiente * tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 7 126,9 5,54 0,022 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike.  
 

 

En el caso de las trampas de caída, la selección mediante el set de modelos con el 

95 % de confianza dio como resultado tres modelos, el modelo conteniendo sólo el factor 

tiempo, el modelo nulo y el modelo conteniendo el factor tiempo y ambiente. En el modelo 

resultante del promedio completo, cada categoría del factor tiempo tiene una importancia 

relativa del 100 %, mientras que el factor ambiente sólo del 34 % (Tabla 2.4). Sin embargo, 

los intervalos de confianza para cada una de estas categorías no incluyen al cero, 

sugiriendo que estas variables no tienen un efecto determinante en la variación de la 

abundancia (Tabla 2.4). De acuerdo a estos resultados la abundancia total de 

micromamíferos registrada con las trampas de caída no varía en el tiempo y tampoco entre 

ambientes.  
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Tabla 2.4. Resultados de la selección de modelos mediante AICc para la abundancia de registros en 

las trampas tipo Sherman y en las trampas de caída: efecto de cada parámetro sobre la tasa de 

captura total (Sherman) o la abundancia (trampas de caída).  

 Trampas Sherman  Trampas de caída 

Parámetro Estimación ES  IC 
 

Estimación ES† IC 
Importancia 

relativa 

Intercepto -3,28 0,28 (-3,91; -2,67)  0,63 0,50 (-0,80; 1,18)  

Bosque * 1,46 0,21 (1,05; 1,90)  0,07 0,17 (-0,28; 0,41) 0,22 

T2 ** - - -  0,31 0,31 (-0,93; 0,31) 0,66 

T3 ** - - -  -0,56 0,55 (-0,41; 0,55) 0,66 

* Plantación fue la categoría de referencia para el factor ambiente. 

** Verano de 2011 (T1) fue la categoría de referencia para el factor tiempo.  

† Error estándar ajustado de cada parámetro resultante del modelo de promedio completo.  
 

 

La tasa de captura de A. montensis fue mayor en el bosque que en la plantación, no 

mostrando diferencias entre los tres períodos estudiados (Tabla 2.5). La selección de 

modelos con el 95 % de confianza dio como resultado el modelo integrado únicamente por 

el factor tipo de ambiente (Tabla 2.5). El intervalo de confianza para la estimación de esta 

variable no contiene al cero, sugiriendo que la misma tiene un fuerte efecto sobre la tasa de 

captura de A. montensis (Tabla 2.8).  

 

Tabla 2.5. Ranking de modelos para la tasa de captura de A. montensis en función del tiempo y del 

tipo de ambiente basado en el criterio de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc)   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 4 219,7 0,00 0,914 

2 Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 6 225,0 5,25 0,066 

3 Ambiente * tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 8 227,4 7,65 0,020 

4 (1|Bloque) + (1|obs_Ak)  3 252,2 32,44 0,000 

5 Tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_Ak) 5 257,6 37,89 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike.  

 

En el caso de O. nigripes la tasa de captura no varió entre períodos ni entre tipos de 

ambiente. Se obtuvieron dos modelos mediante la selección del set de modelos del 95 % de 

confianza (Tabla 2.6). El modelo con menor AICc fue el modelo nulo, seguido por el modelo 

que incluye el factor tipo de ambiente (Tabla 2.6). El modelo resultante del promedio 

completo estuvo compuesto por el parámetro correspondiente a tipo de ambiente (Tabla 
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2.8). Sin embargo, el intervalo de confianza correspondiente a la estimación del parámetro 

contiene al cero, indicando que su efecto sobre la tasa de captura de O. nigripes es 

despreciable (Tabla 2.8). 

 

Tabla 2.6. Ranking de modelos de la variación de la tasa de captura de O. nigripes en función del tipo 

de ambiente y del tiempo basado en el criterio de información de Akaike para muestras pequeñas 

(AICc).   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª (1|Bloque) + (1|obs.oli) 3 157,5 0,00 0,454 

2ª  Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs.oli) 4 158,3 0,83 0,300 

3 tiempo + (1|Bloque) + (1|obs.oli) 5 158,8 1,29 0,238 

4 Ambiente * tiempo + (1|Bloque) + (1|obs.oli) 8 165,6 8,14 0,008 

5 Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs.oli) 5 181,4 23,94 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc = criterio 
de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike. 

 

En el caso de Thaptomys nigrita, el modelo con la interacción entre tiempo y 

ambiente no pudo ser analizado debido a falta de convergencia. Esto pudo deberse a la 

escasa cantidad de registros de esta especie durante el T1 (3 registros en la plantación y 0 

en el bosque) (Figura 2.1). Por lo tanto, en este caso sólo se analizaron 4 modelos. El 

modelo con menor valor de AICc fue el que estaba compuesto por las variables tipo de 

ambiente y tiempo, seguido por el modelo que conteniene sólo la variable tiempo (Tabla 

2.7). Estos dos fueron seleccionados entre los modelos óptimos mediante el criterio del set 

de modelos del 95 % de confianza.  

 

Tabla 2.7. Ranking de modelos para los datos de TC de T. nigrita con trampas tipo Sherman basado 

en el criterio de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc).   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Ambiente + tiempo + (1 | Bloque) + (1|obs)  6 101,0 0,00 0,612 

2ª tiempo + (1 | Bloque) + (1|obs) 5 102,3 1,37 0,309 

3 Ambiente + (1 | Bloque) + (1|obs) 4 106,0 5,06 0,049 

4 (1 | Bloque) + (1|obs) 3 107,0 6,06 0,030 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 
= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike. 

Por lo tanto, el modelo promediado mediante el modelo completo contuvo las 

variables tipo de ambiente y tiempo. El intervalo de confianza para la variable tipo de 
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ambiente contiene al cero indicando que no hay diferencias en la tasa de captura entre 

plantación y bosque. La tasa de captura de esta especie durante la primera temporada de 

muestreo (primer verano) fue menor que para la segunda temporada (invierno - T2), lo cual 

se refleja en que el intervalo de confianza del parámetro de esta categoría no incluye al 

cero. El intervalo de confianza para la categoría T3 (segundo verano) tampoco contiene al 

cero, sugiriendo que la tasa de captura en el segundo verano fue mayor que en el primer 

verano (Tabla 2.8). Si bien hubo una variación temporal en las capturas de T. nigrita en las 

trampas tipo Sherman ésta variación no puede asignarse claramente a un cambio 

estacional, observándose una respuesta diferente según el tipo de ambiente (Figura 2.1). 

 

Tabla 2.8. Resultados del análisis con GLMM de la variación en el tiempo y tipo de ambiente por 

especie. Selección de modelos basados en el criterio de información; efecto de cada parámetro sobre 

la tasa de captura de cada especie.  

Parámetro Estimación ES  IC 
Importancia 

relativa 

A. montensis     

Intercepto -2,22 0,30 (-2,91; -1,52) - 

Plantación * -1,53 0,20 (-1,97; -1,15) - 

O. nigripes     

Intercepto -4,62 0,31 (-5,25; -3,99)  

Plantación -0,22 0,38 (-0,98; 0,54) 0,40 

T. nigrita     

Intercepto -6,77 0,70 (-8,21; -5,33)  

Plantación -0,68 0,60 (-1,88; 0,52) 0,66 

T2 2,16 0,68 (0,76; 3,57) 1 

T3 1,64 0,74 (0,13; 3,16) 1 

            * Bosque fue la categoría de referencia para el tipo de ambiente 

               ** T1 fue la categoría de referencia para el factor tiempo 
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Figura 2.1. Tasa de captura de Akodon montensis (A), Oligoryzomys nigripes (B) y Thaptomys nigrita 

(C) por tipo de ambiente para cada período de muestreo. 

 

2.3.3 Diversidad 

Los resultados de los análisis de diversidad verdadera revelaron que los muestreos 

realizados con las trampas tipo Sherman alcanzaron un grado de completitud superior al 95 

% en las tres sesiones de muestreo (Tabla 2.9). 

 

 

 

A 

B 

C 
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Tabla 2.9. Tamaño de la muestra (m), riqueza observada (S.obs) y completitud del muestreo (Cm) por 

ambiente y temporada 

Tiempo 
m S.obs Cm 

Bosque Plantación Bosque Plantación Bosque Plantación 

T1 162 68 5 5 0,9939 0.9714 

T2 251 83 8 4 1 0.9882 

T3 153 36 9 5 0.9935 0.9474 

Anual (T1-T2) 413 151 8 6 1 0.9803 

En cada sitio se utilizó el mismo esfuerzo de muestreo en ambos ambientes, siendo 

siempre mayor la cobertura (completitud del muestreo) en el bosque que en la plantación. 

Las comparaciones de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) entre ambientes en cada 

temporada se realizaron al menor valor de cobertura, que en todos los casos fue el obtenido 

para la plantación (Tabla 2.9).  

 

 

Figura 2.2. Curvas de rarefacción y extrapolación basadas en el tamaño de la muestra para los tres 

órdenes de diversidad (q = 0, 1, 2) comparando los dos tipos de ambiente en el verano de 2011. Los 

intervalos de confianza del 95 % (zona sombreada) fueron obtenidos mediante un método de 

bootstrap sobre 100 iteraciones. Las muestras de referencia están señaladas con puntos sólidos. 

Comparaciones de diversidad durante el primer verano  

En el verano de 2011(T1) se obtuvieron en el bosque 162 registros pertenecientes a 

5 especies, mientras que en la plantación se obtuvieron 68 registros pertenecientes a 5 

especies (Tabla 2.9, Figura 2.2). La cobertura estimada en ambos casos fue alta, 

alcanzando 99,4% en el bosque y 97,14% en la plantación (Tabla 2.9, Figura 2.3). Para los 



Capítulo 2 – Estructura y Diversidad del ensamble 

Gabriela Verónica García  53 

gráficos de las curvas de rarefacción y extrapolación se seleccionó como tamaño de 

muestra base el tamaño de muestra del bosque. Por lo tanto, sólo se realizó la extrapolación 

para la plantación. Dado que el tamaño de muestra para la plantación fue relativamente 

pequeño, la extrapolación produjo intervalos de confianza más amplios que para el caso del 

bosque (Figuras 2.4, 2.5 y 2.6). 

 

 

Figura 2.3. Curva de completitud del muestreo en función del número de individuos para el verano de 

2011 

 

Al realizar la comparación al menor valor de cobertura (0,971), la riqueza estimada 

(0D) para el bosque durante el primer verano fue de 3,38 especies efectivas y para la 

plantación fue de 5 especies efectivas. Esto significa que el bosque tuvo en este período 1,3 

veces menos especies que la plantación a igual completitud del muestreo (Tabla 2.10). En 

este caso, el intervalo de confianza para la plantación resultó muy amplio a lo largo de toda 

la curva superponiéndose con el intervalo de confianza del bosque (Figura 2.4). Sin 

embargo, aplicando el método estándar el estimador de riqueza de la plantación es mayor 

que el del bosque, dado que el intervalo de confianza de la diferencia entre las estimaciones 

no contiene al cero (ICB-P = (-3.12; -0.12)). 

Al estimar el valor de riqueza de la plantación al valor de cobertura alcanzado en el 

bosque se observa que se debe incrementar el tamaño de la muestra casi al doble para 

capturar sólo una fracción de una especie más (m = 121, SC = 0,994, q0 = 5,78) (Tabla 2.10, 

Figuras 2.3 y 2.4). 
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Tabla 2.10. Diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) en el bosque y en la plantación a valores de cobertura 

fijos (Cm), para cada estación del año. 

Tiempo Cm 
m 0D 1D 2D 

Bosque Plantación Bosque Plantación Bosque Plantación Bosque Plantación 

T1 0,97 36 68 3,38 5 1,66 1,8 1,3 1,36 

0,99 162 121 5 5,78 1,73 1,85 1,34 1,36 

T2 0,988 103 83 7,1 4 3,5 2,26 2,4 2 

 0,99 116 90 7,2 4,1 3,5 2,27 2,4 2 

T3 0,95 43 36 6,83 5 3,15 3,3 2,1 2,9 

0,99 151 74 9 5,85 3,4 3,5 2,1 2,9 

Anual 

(T1 – T2) 

0,98 75 151 6,2 6 2,7 2,2 1,9 1,8 

0,99 135 253 7,1 7,5 2,8 2,2 1,9 1,8 

 

 

 

Figura 2.4. Curva de rarefacción y extrapolación basadas en la cobertura del muestreo para los tres 

órdenes de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) comparando los dos tipos de ambiente para el verano 

de 2011. Los intervalos de confianza del 95 % (zona sombreada) fueron obtenidos mediante un 

método de bootstrap sobre 100 iteraciones. Las muestras de referencia están señaladas con puntos 

sólidos. 

Si bien el valor de 1D para la plantación durante el primer verano es mayor que para 

el bosque, no hay diferencias estadísticamente significativas tanto por el método estándar 

(ICB-P: - 0,626; 0,332) como por el método de solapamiento de los intervalos de confianza 

(Figura 2.4). Al comparar la diversidad 2D se observa que ambos sitios tienen un número de 

especies efectivas menor a 2, no encontrándose diferencias estadísticamente significativas 
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entre los dos ambientes tanto por el método estándar (ICB-P: - 0,338; 0,282) como por el 

solapamiento de los intervalos de confianza (Figura 2.4). Tanto para el bosque como para la 

plantación, la marcada diferencia entre los valores de 0D y los valores de 1D y 2D (Figura 2.5) 

señalan una fuerte dominancia en ambas comunidades explicada por la alta abundancia de 

una especie (A. montensis) de acuerdo al valor de 2D cercano a 1 (Tabla 2.10). Esto también 

se ve reflejado en las pendientes de las curvas de rango abundancia (Figura 2.6), indicando 

que ambos ensambles son muy poco equitativos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.5. Curva del perfil de diversidad (a) Bosque y (b) Plantación durante el primer verano (T1). 

Los puntos sólidos representan el número efectivo de especies para los órdenes de diversidad q = 0, 

1 y 2. La pendiente de la curva refleja inequidad de las abundancias relativas de las especies.  

 

Ambos ambientes presentan una tendencia similar en las abundancias de las 

especies que albergaron durante el primer verano, siendo A. montensis la especie 

dominante en ambos casos con el 85% de las capturas en cada ambiente (Figura 2.6). Si 

bien, tanto en el bosque como en la plantación se capturaron el mismo número de especies, 

los ensambles difieren en la composición específica de las especies menos frecuentemente 

registradas (Figura 2.6). 
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Figura 2.6. Curva de rango abundancia por tipo de hábitat para el verano 2011 

 

Comparaciones de diversidad durante el invierno 

En el invierno de 2011(T2) se obtuvieron en el bosque 251 registros pertenecientes a 

8 especies con una cobertura del muestreo estimada en 1. En la plantación se registraron 83 

individuos pertenecientes a 4 especies con una cobertura del muestreo estimada en 0,99 

(Tabla 2.9, Figura 2.7 y 2.8).  

 

Figura 2.7. Curva de rarefacción y extrapolación basada en el tamaño de la muestra para los tres 

órdenes de diversidad comparando los dos tipos de ambiente en invierno (T2). Los intervalos de 

confianza del 95 % (zona sombreada) fueron obtenidos mediante un método de bootstrap sobre 100 

iteraciones. Las muestras de referencia están señaladas con puntos sólidos.  

 

El tamaño de muestra base seleccionado para los gráficos de las curvas de 

rarefacción y extrapolación coincidió con el tamaño de referencia del bosque (m = 251). Por 

lo tanto, sólo se realizó la extrapolación para la plantación. La comparación entre ambientes 
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para los tres órdenes de diversidad se realizó en base al valor de cobertura estimado para la 

plantación (Cm = 0,99). 

 

 

Figura 2.8. Curva de completitud del muestreo en función del número de individuos para cada 

ambiente (bosque y plantación) en invierno (T2). 

 

En este caso, la riqueza de especies (0D) para el bosque fue 1,77 veces mayor que 

en la plantación siendo esta diferencia significativa tanto por el método de solapamiento 

como por el método estándar (ICB-P: (1,44; 4,76)) (Tabla 2.10, Figura 2.9).  

El bosque presentó una diversidad 1D 1,54 veces mayor que la plantación (Tabla 

2.10), estimándose un valor de 3,5 especies efectivas al valor de cobertura de referencia (Cm 

= 0,99) en el primero, mientras que para la plantación fue de 2,26 especies efectivas. Esta 

diferencia es significativa por el método de solapamiento (Figura 2.9) y por el método 

estándar (ICB-P: (0,61; 1,83)). 

En relación a la diversidad de especies comunes (2D), no se encontraron diferencias 

significativas entre los dos tipos de ambientes, tanto por el método estándar (ICB-P: -0,039; 

0,863) como por el método de solapamiento, siendo la diversidad de 2,4 especies efectivas 

para el bosque y 2 especies efectivas para la plantación (Tabla 2.10, Figura 2.9). La relación 

entre los tres órdenes de diversidad muestra que hay una fuerte dominancia en ambos 

ensambles, siendo mayor en el bosque (Figura 2.10). La pendiente de la curva del bosque 

es mayor que la de la plantación, reflejando una mayor inequidad de las abundancias 

relativas de las especies presentes en el ensamble del bosque.  
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Figura 2.9. Curva de rarefacción y extrapolación basadas en la cobertura del muestreo para los tres 

órdenes de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) comparando los dos tipos de ambiente para el invierno 

de 2011. Los intervalos de confianza del 95 % (zona sombreada) fueron obtenidos mediante un 

método de bootstrap sobre 100 iteraciones. Las muestras de referencia están señaladas con puntos 

sólidos. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2.10. Curva del perfil de diversidad (a) Bosque y (b) Plantación durante el invierno de 2011 

(T2). Los puntos sólidos representan el número efectivo de especies para los órdenes de diversidad q 

= 0, 1 y 2. No se muestra la diversidad esperada en el gráfico (a) dado que las curvas coincidían 

 



Capítulo 2 – Estructura y Diversidad del ensamble 

Gabriela Verónica García  59 

En la plantación, la diversidad se ve disminuida por la mayor abundancia de dos 

especies en relación a las demás, contribuyendo a una alta heterogeneidad entre las 

abundancias de las especies presentes (Figura 2.11). Sin embargo, los estimadores de 

diversidad fueron mayores que durante el primer verano, donde solo una especie dominó en 

el ensamble. En el bosque una sola especie (A. montensis) representa el 60% de los 

individuos capturados, indicando una fuerte dominancia (Figura 2.11). La curva de rango 

abundancia del bosque presenta una caída más abrupta que la de la plantación, en 

concordancia con la curva del perfil de diversidad, reflejando una alta dominancia de A. 

montensis (Figura 2.11). 

 

 

Figura 2.11. Curva rango abundancia por ambiente en el invierno de 2011. La abundancia relativa se 

expresa en porcentaje. 

 

 

Comparación de la diversidad durante el segundo verano 

Durante el verano de 2012 (T3) se registraron 9 especies en el bosque, 153 registros 

y una cobertura del muestreo estimada de 99,3% (Tabla 2.9, Figura 2.12). En la plantación 

se registraron 5 especies, 36 registros y una cobertura del muestreo estimada de 94,7% 

(Tabla 2.9, Figura 2.12).  

Se seleccionó como tamaño de muestra base para los gráficos de las curvas de 

rarefacción y extrapolación el tamaño de referencia del bosque (m = 151). Por lo tanto, sólo 

se realizó la extrapolación para la plantación y la comparación entre ambientes se enfocó en 

la rarefacción de estas muestras (Figuras 2.12 y 2.13). La extrapolación en la plantación al 

valor de cobertura del bosque significa un incremento del 5% en la cobertura de la muestra, 

que representa hacer un esfuerzo de muestreo cuatro veces mayor para sólo capturar una 

especie más (Figura 2.13). Las comparaciones de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) entre 
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ambientes se realizaron al menor valor de cobertura de referencia, correspondiente a la 

plantación (94,7%) (Tabla 2.10). 

 

 

Figura 2.12. Curva de rarefacción (línea sólida) y extrapolación (línea punteada) basada en el tamaño 

de la muestra con los intervalos de confianza de 95 % (áreas sombreadas, basada en el método 

bootstrap con 100 iteraciones) para los tres órdenes de diversidad comparando bosque y plantación 

en el segundo verano (T3). Las muestras de referencia están indicadas por puntos sólidos.  

 

 

 

Figura 2.13. Curva de completitud del muestreo para el verano de 2012 (T3). 

 

La diversidad del bosque fue 1,35 veces mayor que para la plantación (Tabla 2.10, 

Figura 2.13). Al valor de cobertura de referencia seleccionado (Cm = 0,947), la diversidad 0D 

estimada fue de 5 especies para la plantación y 7 especies para el bosque, siendo estas 

diferencias estadísticamente significativas de acuerdo al método estándar (ICB-P: (0,435; 
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3,233)). En ese valor puntual de cobertura los intervalos de confianza se superponen 

levemente sin tocarse en el resto de la curva (Figura 2.14). 

 

 

Figura 2.14. Curva de rarefacción y extrapolación basadas en la cobertura del muestreo para los tres 

órdenes de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) comparando los dos tipos de ambiente para el verano 

de 2012. Los intervalos de confianza del 95 % (zona sombreada) fueron obtenidos mediante un 

método de bootstrap sobre 100 iteraciones. Las muestras de referencia están señaladas con puntos 

sólidos. 

 

Si bien el valor de 1D para la plantación fue levemente mayor que para el bosque, no 

hubo diferencias estadísticamente significativas tanto por el método estándar (ICB-P: (-1,06; 

0,69)) como por el método de solapamiento de los intervalos de confianza (Figura 2.14). La 

diversidad 2D resultó mayor en la plantación que en el bosque (Tabla 2.10, Figura 2.12 y 

2.15), siendo esta diferencia significativa por el método estándar (ICB-P: (-1,55; -0,03)), 

aunque los intervalos de confianza de las curvas se superponen (Figura 2.13). Esto significa 

que, entre las especies dominantes, la distribución de las abundancias es más homogénea 

en la plantación que en el bosque. Tanto para el bosque como para la plantación, los valores 

de 0D resultaron marcadamente mayores que 1D y 2D, señalando una fuerte dominancia en 

ambas comunidades. La diferencia entre los tres órdenes es mayor en el bosque que en la 

plantación, indicando una mayor dominancia y menor equitatividad en el ensamble de este 

ambiente (Figura 2.15).  
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Figura 2.15. Curva del perfil de diversidad (a) Bosque y (b) Plantación durante el segundo verano 

(T3). Los puntos sólidos representan el número efectivo de especies para los órdenes de diversidad q 

= 0, 1 y 2.  

 

En la plantación predominan dos especies con abundancias relativas similares (O. 

nigripes (42%) y A. montensis (39%)) que en conjunto suman el 80 % de los individuos de 

ese ensamble, mientras que en el bosque domina sólo una especie (A. montensis) que 

representa el 67 % de los individuos capturados en este hábitat (Figura 2.16). Esto también 

se refleja en las curvas de rarefacción basadas en el tamaño de la muestra (Figura 2.12) y 

en la completitud del muestreo (Figura 2.14), donde se observa que el valor de 0D es mayor 

en el bosque que en la plantación, pero los valores de 1D y 2D son mayores en la plantación 

que en el bosque. La forma de las curvas del perfil de diversidad y de rango abundancia 

señalan una fuerte dominancia en el bosque, mayor aún que en la plantación (Figuras 2.15 y 

2.16).  
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Figura 2.16. Curva rango abundancia por ambiente para el verano del 2012. La abundancia relativa 

se expresa en porcentaje. 
 

Comparación de diversidad entre ambientes a lo largo del primer ciclo anual 

Cuando se considera el período anual (T1 y T2) para el análisis de diversidad se 

contabilizan para el bosque un total de 413 individuos, pertenecientes a ocho especies, 

alcanzando un valor de completitud del muestro del 100% (Tabla 2.9). En el pinar se 

registran 151 individuos y seis especies, con un valor de cobertura estimado en el 98% 

(Tabla 2.9, Figuras 2.17 y 2.18). Las comparaciones entre ambientes se realizaron al menor 

valor de cobertura, correspondiente al valor estimado para la plantación (Cm = 0,98) (Figura 

2.19). La diversidad 0D estimada para la plantación fue de nueve especies, lo que significa 

que sólo se detectaron el 66,7% de las especies presentes. Detectar las tres especies 

esperadas implica casi duplicar el esfuerzo de muestro y capturar 110 individuos más (Tabla 

2.10, Figura 2.18). 

 

Figura 2.17. Curva de rarefacción y extrapolación de los registros obtenidos durante un ciclo anual 

(verano e invierno 2011) y basada en el tamaño de la muestra con los intervalos de confianza de 95 

% (áreas sombreadas, basada en el método bootstrap con 100 iteraciones) para los tres órdenes de 

diversidad comparando bosque y plantación. Las muestras de referencia están indicadas por puntos 

sólidos. 
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Al valor de cobertura de referencia (Cm = 0.98), la diversidad estimada 0D para el 

bosque fue de 6 especies, igual que en la plantación (Figura 2.19).  

 

 

Figura 2.18. Curva de completitud del muestreo en función del número de individuos para el período 

anual (verano e invierno 2011). 
  

La diversidad 1D fue 1,24 veces mayor en el bosque que en plantación (ICB-P: (0,08; 

0,99)) (Tabla 2.10, Figura 2.19). En ambos ambientes el valor de 2D fue menor que 2 

especies efectivas (Tabla 2.10, Figura 2.19), no encontrándose diferencias significativas 

entre ambientes. 

 

 

Figura 2.19. Curva de rarefacción y extrapolación basadas en la cobertura del muestreo para los tres 

órdenes de diversidad verdadera comparando los dos tipos de ambiente para el período anual 

(verano e invierno 2011). Los intervalos de confianza del 95 % (zona sombreada) fueron obtenidos 

mediante un método de bootstrap sobre 100 iteraciones. Las muestras de referencia están señaladas 

con puntos sólidos. 
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La relación entre los tres órdenes de diversidad señala una fuerte dominancia en 

ambas comunidades (Figuras 2.19 y 2.20). 

 

 

Figura 2.20. Curva del perfil de diversidad (a) Bosque y (b) Plantación, para el período anual (verano 

e invierno del 2011). Los puntos sólidos representan el número efectivo de especies para los órdenes 

de diversidad q = 0, 1 y 2  

 

En ambos tipos de ambiente A. montensis fue la especie más abundante, 

representando el 70 % de los individuos capturados a lo largo del año en cada ambiente 

(Figura 2.21). Si bien, la riqueza estimada para la plantación resultó mayor que para el 

bosque, las comparaciones entre ambientes a iguales valores de completitud de muestreo 

señalan que la riqueza (0D) y la dominancia (2D) es la misma para ambos ambientes. Sin 

embargo, la distribución de las abundancias entre las especies (1D) resultó más homogénea 

en el bosque que en la plantación, resultando el ensamble del bosque más diverso en este 

aspecto.   

 

 

Figura 2.21. Curva rango abundancia para el período anual (verano e invierno 2011). 
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2.4 Discusión y conclusiones 

Durante los muestreos de pequeños mamíferos no voladores del BAAP efectuados 

en el norte de la provincia de Misiones registré 11 especies, un valor consistente con la 

riqueza reportada en estudios recientes del BAAP de Paraguay, sur de Brasil y Argentina 

que, dependiendo del sitio y esfuerzo de muestreo, varía entre 4 y 19 especies (Cademartori 

et al. 2004, Cherem 2005, Dalmagro y Vieira 2005, Pereira et al. 2005, de Lima et al. 2010, 

de la Sancha 2010, Cirignoli et al. 2011, Melo et al. 2011, Fernández 2012, de la Sancha 

2014). Cirignoli et al. (2011) reportaron para el Valle de Cuña Pirú (un área boscosa serrana 

en el centro sur de la provincia de Misiones, cercana al ecotono entre los distritos de Selvas 

Mixtas y de los Campos) 16 especies de pequeños mamíferos terrestres, entre los cuales se 

detectaron algunas especies más representativas de áreas abiertas o intervenidas, como 

Calomys tener y Necromys lasiurus, las cuales serían poco probables de ser registradas en 

áreas de selva en el norte de la provincia. De manera similar, entre las 19 especies 

reportadas por de la Sancha (2014) para el Bosque Atlántico Interior de Paraguay (también 

en un área ecotonal, entre Bosque Atlántico y Cerrado), 6 especies son típicas de hábitats 

abiertos, incluyendo una especie exótica como Rattus rattus. Maestri et al. (2014) reportaron 

18 especies de pequeños mamíferos (considerando sólo los pequeños roedores 

sigmodontinos y los marsupiales) para un fragmento del BAAP en el sur de Brasil (400 ha), 

ubicado en una zona de transición entre el bosque deciduo y el bosque de Araucaria. Los 

autores sugirieren que la mayor riqueza encontrada en comparación a otros estudios en el 

Bosque Atlántico podría deberse a que en la zona de transición se registran elementos de 

ambas formaciones boscosas, permitiendo el establecimiento de especies de pequeños 

mamíferos de ambos tipos de bosques. Estudios similares realizados en la porción central 

del Bosque Atlántico de Brasil han registrado hasta 29 especies (Pardini 2004, Pardini y 

Umetsu 2006, Umetsu et al. 2006), sugiriendo un patrón de disminución de la riqueza de 

pequeños mamíferos a lo largo de un gradiente latitudinal, como ha sido reportado también 

para otros taxa (Kaufman y Willig 1998, Willig y Lyons 1998, Willig et al. 2003). 

En coincidencia con otros estudios de la región, el ensamble del bosque estuvo 

dominado por A. montensis y O. nigripes (Pereira et al. 2005, de Lima et al. 2010, Cirignoli et 

al. 2011, Melo et al. 2011, Fernández 2012, Teixeira 2013, de la Sancha 2014), especies 

consideradas generalistas y que son abundantes en hábitats disturbados del Bosque 

Atlántico (Bonvinicino et al. 2002, Pardini 2004, Cherem 2005, Dalmagro y Vieira 2005, 

Umetsu y Pardini 2007, Püttker et al. 2008, Püttker et al. 2013). En general, las abundancias 

relativas de las especies en este estudio coinciden con el patrón de abundancias descripto 

para estas especies en la región (Bonvicino et al. 2002, Umetsu y Pardini 2007, de Lima et 

al. 2010, Melo et al. 2011, Teixeira 2013, de la Sancha 2014). Akodon montensis fue la 
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especie más abundante tanto en el bosque como en la plantación, siendo significativamente 

más abundante en el bosque. Esta especie presenta una amplia distribución geográfica y es 

capaz de utilizar una gran variedad de hábitats (Umetsu y Pardini 2007, Püttker et al. 2008, 

Melo et al. 2011, Püttker et al. 2013). Otras dos especies relativamente abundantes en este 

estudio, Oligoryzomys nigripes y Thaptomys nigrita, fueron registradas en similares 

proporciones en los dos tipos de hábitat, particularmente durante ambos veranos, sugiriendo 

que también poseen una gran amplitud en el uso del hábitat. En el caso de O. nigripes estos 

resultados son coincidentes con otros estudios de la región, que citan a esta especie como 

una de las más abundantes, con un amplio rango de distribución y uso del hábitat (Bonvicino 

et al. 2002, de Castro y Fernandez 2004, Dalmagro y Vieira 2005, Pardini et al. 2005, 

Umetsu y Pardini 2007, de Lima et al. 2010). La abundancia relativa de O. nigripes en las 

plantaciones aumentó desde el primer al segundo verano, llegando incluso en este último 

período de estudio a igualar la abundancia absoluta de A. montensis. Es probable entonces 

que, al menos en este ambiente, haya cambios relativos a lo largo del tiempo en la 

dominancia de las especies.  

T. nigrita es una especie considerada rara y endémica del Bosque Atlántico que 

cuenta con escasos registros para la porción austral de este ambiente (Pardini et al. 2005, 

Umetsu et al. 2006, Umetsu y Pardini 2007, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2011, Maestri et 

al. 2014). Bonvicino et al. (2002) clasificaron a esta especie como capaz de ocupar hábitats 

alterados, mientras que Umetsu y Pardini (2007) sólo la citan para áreas de bosque nativo y 

destacan que se encuentra entre las especies más vulnerables a la reducción del hábitat. En 

este estudio T. nigrita fue encontrada tanto en ambientes conservados de bosque nativo 

como en plantaciones de pino, y con mayor número de registros a los reportados en otros 

trabajos para la región (Pardini y Umetsu 2006, Umetsu et al. 2006, Umetsu y Pardini 2007, 

de Lima et al. 2010, Melo et al. 2011, Maestri et al. 2014). En coincidencia con el presente 

estudio, Pardini (2004) registró para el noreste de Brasil (Una, Bahía) una gran cantidad de 

individuos de T. nigrita (71), siendo más abundante en fragmentos pequeños de bosque 

nativo que en grandes, en el borde respecto al interior de los fragmentos y en las 

plantaciones de cacao (plantaciones bajo dosel del bosque) que en bosques secundarios, 

pero no se encontraron individuos en ambientes abiertos, ya sea naturales como 

perturbados. Esto sugiere que es una especie capaz de ocupar hábitats modificados que 

conservan características similares a la estructura del bosque, siendo relativamente 

abundante en este sector del Bosque Atlántico. La mayor cantidad de registros de T. nigrita 

en este estudio se obtuvo con trampas tipo Sherman, a diferencia de los registros en otras 

áreas de Brasil donde la mayor proporción de registros para esta especie fue con trampas 

de caída (Pardini y Umetsu 2006, Umetsu et al. 2006, Umetsu y Pardini 2007, de Lima et al. 

2010, Melo et al. 2011, Maestri et al. 2014). La mayor capturabilidad en trampas tipo 
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Sherman en mi estudio pudo deberse al tipo de cebo utilizado compuesto por una mezcla a 

base de avena, banana, mantecol, sardinas, salame y esencia de vainilla. Estudios 

realizados en regiones templadas (Beer 1964, Patric 1970) y en el Neotrópico (Cerqueira et 

al. 1990, Astúa et al. 2006) mostraron que el tipo de cebo utilizado puede afectar la 

composición y abundancia de las especies de pequeños mamíferos capturados. Además, la 

efectividad de diferentes tipos de cebos varía estacionalmente de acuerdo a la disponibilidad 

de los recursos, siendo más efectivos en la atracción de los animales hacia las trampas 

cebadas durante las estaciones de menor disponibilidad de alimento (Fitch 1954, Pardini y 

Umetsu 2006, Umetsu et al. 2006). Por lo tanto, las especies que son indiferentes al cebo en 

la estación de mayor disponibilidad de alimento, pero que son más atraídas en épocas de 

escasez pueden parecer raras y mostrar fluctuaciones poblacionales cuando en realidad son 

abundantes (Fitch 1954). Esto podría explicar la mayor capturabilidad de T. nigrita en 

trampas Sherman en mi estudio, particularmente durante el invierno, dado que en ambos 

veranos registré menor cantidad de individuos con ambos tipos de trampas. A diferencia de 

mi estudio, Pardini y Umetsu (2006) utilizaron para cada línea de la transecta con trampas 

Sherman dos tipos de cebo diferente, uno compuesto por banana, pasta de maní y avena, y 

el otro compuesto por banana, pasta de maní, sardinas y harina de maíz, capturando siete 

individuos. Esto pudo haber generado diferencias en la capturabilidad entre trampas de 

distintas líneas de la misma transecta debido al cebo utilizado, reduciendo la efectividad en 

la captura de esta especie por este tipo de trampas. Umetsu y Pardini (2007) realizaron un 

muestreo durante el invierno utilizando como cebo banana, pasta de maní, sardinas y harina 

de maíz y sólo capturaron tres individuos. de Lima et al. (2010) también utilizaron dos tipos 

cebos, uno consistente en panceta y el otro de calabaza y sardinas, que alternaron entre 

tipos de trampa, sin éxito de captura con las trampas Sherman para esta especie, y Melo et 

al. (2011) usaron panceta, chayote y pasta de maní y tampoco capturaron individuos de T. 

nigrita con trampas Sherman. Astúa et al. (2006) encontraron poca asociación entre los 

hábitos alimentarios de las especies y el tipo de cebo utilizado, recomendando una 

combinación de diferentes cebos para aumentar la efectividad en la captura de diferentes 

especies, como se hizo en mi estudio. Por otro lado, Umetsu et al. (2006) sugieren que las 

precipitaciones abundantes pueden forzar a los pequeños mamíferos de hábitos terrestres a 

abandonar sus madrigueras subterráneas en caso de inundarse. Por lo tanto, el alto éxito de 

captura con trampas tipo Sherman que se tuvo durante el invierno en el bosque para esta 

especie también podría ser explicado por una mayor actividad de los individuos en 

búsqueda de refugios debido a las bajas temperaturas y la gran cantidad de lluvias que hubo 

durante esta temporada, favoreciendo la capturabilidad por este tipo de trampas, además de 

la atracción hacia los cebos.  
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Euryoryzomys russatus, Sooretamys angouya y Brucepattersonius sp., en cambio, 

sólo fueron registradas exclusivamente en el bosque, en acuerdo con estudios que citan a 

estas especies como especialistas de bosque y con distribución restringida al Bosque 

Atlántico (Pardini 2004, Umetsu et al. 2006, Umetsu y Pardini 2007, Rocha et al. 2011). 

Bonvicino et al. (2002), sin embargo, consideraron a S. angouya y E. russatus como 

especies relativamente comunes, aunque no abundantes, y capaces de ocupar hábitats 

alterados. Para Nectomys squamipes, se registró un único individuo en el pinar, en la zona 

de Urugua-í (Bloque E), a 300 metros de un arroyo, en un parche de pino inmerso en una 

matriz de selva. Esta especie es habitual de selvas primarias y secundarias y frecuenta 

sitios mayormente húmedos, pero también puede encontrarse en menor frecuencia en sitios 

abiertos y secos o periurbanos (Ernest 1986, Bonecker et al. 2009). El individuo capturado 

en este estudio era un juvenil (subadulto), probablemente en etapa de dispersión o 

exploración, por lo que es difícil por este único registro hablar de asociación a algún 

ambiente. Sin embargo, es considerada una especie común, capaz de ocupar hábitats 

alterados, aunque no es frecuentemente capturada debido a sus hábitos semiacuáticos 

(Bonvicino et al. 2002, Pires et al. 2002, Pardini et al. 2005, Bonecker et al. 2009, Cirignolli 

et al. 2011, Teixeira 2013).  

Las cuatro especies de didélfidos registradas en este estudio presentan distribución 

restringida al Bosque Atlántico (Umetsu y Pardini 2007). Tres de estas especies 

(Monodelphis sp., Marmosa paraguayanus, Didelphis aurita) fueron registradas en la 

plantación, lo que sugiere que son capaces de ocupar hábitats alterados (Bonvicino et al. 

2002), mientras que sólo una especie fue hallada exclusivamente en el bosque (Metachirus 

nudicaudatus). Resultados de un estudio reciente con cámaras trampa llevado adelante en 

el área de estudio indican que D. aurita es una especie muy sensible a la conversión del 

bosque a plantación y a la transformación del paisaje, siendo muy raros los registros en 

plantaciones de pino y reduciendo marcadamente su frecuencia en fragmentos de bosque 

en relación al bosque nativo continuo (Iezzi et al. en prep.), en coincidencia con los 

resultados de este estudio, en el cual se registraron nueve individuos en el bosque y sólo 

uno en la plantación. Marmosa paraguayanus, clasificada por Bonvicino et al. (2002) como 

común y abundante y capaz de ocupar hábitats alterados (Pardini 2004), fue el marsupial 

con mayor cantidad de individuos registrados en este estudio, siendo mayor la cantidad de 

individuos capturados en el bosque (11) que en la plantación (2). Las especies 

pertenecientes al género Monodelphis son difíciles de identificar dado que se pueden 

confundir juveniles de una especie con adultos de otra, por lo que en este caso los siete 

individuos capturados se trataron como Monodelphis sp. Todos los individuos de este 

género fueron capturados exclusivamente con trampas de caída en igual proporción en 

ambos tipos de ambiente. 
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En el BAAP de la provincia de Misiones se ha reportado la presencia de varias 

especies que no fueron registradas en este estudio. De las 30 especies que componen el 

pool de especies conocidas (ver Capítulo 1), al menos 16 especies no fueron registradas. La 

mayoría de estas especies cuenta con escasos registros para la provincia de Misiones 

siendo la única referencia, en algunos casos, el material proveniente de egagrópilas de aves 

rapaces (Massoia 1993, Massoia et al. 2006, Pardiñas y Teta 2006, Pardiñas et al. 2006, 

Geise et al. 2008, Pine et al. 2013), por lo que se conoce muy poco, incluso, sobre su 

biología. Especies típicas del dosel, como Caluromys lanatus, Cryptonanus chacoensis, 

Gracilinanus microtarsus y Juliomys pictipes, o aquellas típicamente fosoriales, como 

Bibimys labiosus o Blarynomys breviceps, no fueron detectadas, muy probablemente por la 

especialización de sus hábitos, lo que las convierte en especies raras o difíciles de capturar 

con los métodos usados en este trabajo (Pardiñas 1996, D´Elía et al. 2005, Silva et al. 2003, 

Pardiñas et al. 2006, Umetsu et al. 2006, Geise et al. 2008, Pardiñas et al. 2008, Barros et 

al. 2015, Grazzini et al. 2015). La situación es similar para Chironectes minimus, especie 

adaptada a la vida acuática, cuya captura depende de la cercanía a cuerpos de agua y la 

utilización de una metodología especializada para esta especie (Bressiani y Graipel 2008, 

Galliez et al. 2009). Abrawayaomys chebezi, especie recientemente descripta para la 

provincia, cuenta con sólo dos especímenes colectados y tres ejemplares recuperados a 

partir de egagrópilas de Tyto alba (Pardiñas et al. 2009, 2015b, 2016b). Por la escasez de 

registros es considerada una especie rara (Pardiñas et al. 2009, 2015b, 2016b) razón por la 

cual no era esperable capturar esta especie. La situación es similar para Akodon 

paranaensis con distribución en el BAAP del norte de Misiones en base a un único registro 

(Christoff et al. 2000) y otros taxones de amplia distribución en el Bosque Atlántico Interior y 

que encuentran en Misiones sus registros más australes, como Delomys dorsalis y Castoria 

angustidens (Pereira et al. 2005, Pardiñas y Teta 2006, Pine et al. 2013, Pardiñas et al. 

2016). Oxymycterus quaestor, una especie considerada común en otras porciones del 

Bosque Atlántico, donde es capturada principalmente en bordes de selva, capueras y 

campos de cultivos, cuenta con escasos registros para la provincia de Misiones (Pereira et 

al. 2005, Massoia et al. 2006, D´Elía et al. 2008, Cirignolli et al. 2011). En este estudio esta 

especie no fue registrada, aunque por el tipo de ambiente donde se la ha registrado es poco 

probable que se la encuentre en el interior de ambientes de bosque nativo o plantaciones 

comerciales.  

De las ocho especies registradas en este estudio con distribución restringida al 

Bosque Atlántico cuatro fueron sólo capturadas en el bosque, sugiriendo que las 

plantaciones de pino, a pesar de poseer una estructura similar a la del bosque en 

comparación a otros usos de la tierra, presenta baja aptitud para la ocurrencia de estas 



Capítulo 2 – Estructura y Diversidad del ensamble 

Gabriela Verónica García  71 

especies, las cuales serían las más afectadas por la modificación del paisaje natural (de 

Castro y Fernandez 2004, Umetsu y Pardini 2007). Si a esto sumamos las especies no 

detectadas en este trabajo que también presentan distribución restringida al Bosque 

Atlántico (ej., Abrawayaomys chebezi, Juliomys pictipes, Blarinomys breviceps) y sobre las 

que se conoce poco o nada sobre su biología, se pone de manifiesto la importancia de la 

conservación del bosque nativo. 

En concordancia con estudios similares (Pardini 2004, Sheperd y Ditgen 2005, 

Umetsu y Pardini 2007), el ensamble de pequeños mamíferos terrestres que alberga el 

bosque posee mayor número de individuos y de especies que la plantación. La abundancia, 

estimada a través de la tasa de captura y el MNA con las trampas tipo Sherman, fue mayor 

en el bosque que en la plantación en los tres períodos estudiados. Si bien en ambos tipos de 

hábitat se observó una mayor abundancia durante el invierno, los resultados indicaron que 

no hubo diferencias significativas entre las tres estaciones del año estudiadas. Es esperable 

que durante el invierno se registre una mayor tasa de captura debido a varios factores, como 

el registro de los juveniles que se criaron durante la larga época reproductiva de primavera-

verano-otoño (Cademartori et al. 2009, Massoia et al. 2006), menor disponibilidad de 

alimento natural favoreciendo una mayor atracción hacia los cebos (Fitch 1954, Cademartori 

et al. 2009) y búsqueda de refugios para protección por las bajas temperaturas y por las 

lluvias más abundantes en invierno, favoreciendo una mayor capturabilidad por las trampas 

tipo Sherman (Umetsu et al. 2006, Barros et al. 2015). En un estudio realizado en el Parque 

Nacional Iguazú (Crespo 1982) y otras zonas boscosas de la provincia (Cirignoli et al 2011, 

Fernández 2012) también se registraron abundancias elevadas de pequeños mamíferos 

durante el invierno, siendo las estaciones más secas notablemente más pobres en registros. 

Es esperable que las condiciones del hábitat y la fenología de algunas especies vegetales 

(i.e., la disponibilidad de recursos alimenticios) influyan también en los niveles poblacionales 

de los pequeños mamíferos (Crespo 1982, Placci et al. 1994).  

Excepto en el primer verano, la riqueza observada y estimada (0D) del ensamble de 

pequeños mamíferos terrestres fue mayor en el bosque que en la plantación, mientras que 

la diversidad 1D (diversidad de Shannon) sólo fue mayor en el bosque durante el invierno. La 

falta de diferencias en la diversidad (1D) durante el verano puede deberse a que la mayor 

equitatividad de las especies presentes en la plantación compensa la mayor riqueza 

observada en el bosque. La diversidad 2D no mostró diferencias entre el bosque y la 

plantación, excepto en el verano de 2012 siendo mayor en la plantación, revelando un 

mayor número de especies relativamente comunes en el ensamble de este ambiente. Esto 

pudo deberse a que en el bosque, si bien hay más especies y sus poblaciones son más 

abundantes, hay una clara dominancia de una especie, mientras que en la plantación hubo 

tres especies que, aunque tuvieron menos o igual número de registros totales que en el 
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bosque, tuvieron una clara co-dominancia sobre unas pocas especies relativamente raras. 

La relación decreciente entre los tres órdenes de diversidad y el perfil de las curvas de rango 

abundancia indicaron que en ambos ambientes la dominancia es alta, siendo mayor en el 

bosque. En resumen, la mayor diversidad en el bosque se debe principalmente a la mayor 

riqueza de especies. Sin embargo, los órdenes de diversidad 1D y 2D muestran que el 

ensamble de micromamíferos del bosque presenta una fuerte dominancia, dada por la alta 

abundancia de Akodon montensis principalmente, factores que afectan negativamente la 

diversidad. En la plantación la diversidad, en general, es menor que en el bosque debido, 

principalmente, al menor número de especies. Sin embargo, cuando se consideran las 

abundancias relativas de las especies los valores de diversidad 1D y 2D son similares al 

bosque. Sin embargo, es importante señalar que las abundancias de la mayoría de las 

especies siempre fueron mayores en el bosque. Es decir, que el bosque a pesar de tener un 

ensamble menos equitativo, tiene una mayor riqueza y casi todas las especies registradas 

presentaron mayor abundancia que en la plantación.   

Estos resultados indican que el reemplazo del bosque nativo por plantaciones de 

monocultivos de pino afecta la estructura del ensamble de micromamíferos, a través de la 

disminución de la riqueza por la pérdida de especies, particularmente aquellas cuya 

distribución está restringida al Bosque Atlántico y que presentan baja o nula capacidad de 

ocupar otro tipo de hábitat. A esto se suma la disminución de la abundancia de las especies 

remanentes y, por lo tanto, menor abundancia total del ensamble. Resultados similares 

fueron reportados en diversos estudios comparando los ensambles de fauna entre bosque 

nativo y diversos usos de la tierra (Lindenmayer et al. 2002, Lindenmayer y Hobbs 2004, 

Pardini 2004, Zurita et al. 2006, Zurita y Bellocq 2011, Gheler-Costa et al. 2012). Los 

monocultivos de pino, como otros usos de la tierra, conducen a la pérdida del hábitat de las 

especies y a la fragmentación del paisaje original (Lindenmayer y Hobbs 2004). Fahrig 

(2003) señala que la pérdida de hábitat tiene grandes efectos negativos sobre la 

biodiversidad, mientras que la fragmentación por sí misma tiene efectos más débiles que 

pueden ser tanto positivos como negativos. Los efectos de la fragmentación del paisaje 

sobre la biodiversidad han sido extensamente estudiados (para una revisión ver Fahrig 

2002, 2003). En el Bosque Atlántico de Brasil se han desarrollado una gran cantidad de 

estudios sobre los efectos de la fragmentación y la modificación del bosque nativo en la 

diversidad de especies, particularmente de pequeños mamíferos terrestres (ej., de Castro y 

Fernandez 2004, Pardini 2004, Pardini et al. 2005, Umetsu y Pardini 2007, Passamani y 

Ribeiro 2008, Umetsu et al. 2008, Pardini et al 2009, Vieira et al. 2009, Rocha et al. 2011, 

Pardini et al. 2010). Estos estudios resaltan que la tolerancia de las especies a la matriz 

(paisaje modificado que rodea al paisaje natural), dada por la habilidad de vivir en la matriz o 

al menos atravesarla ocasionalmente, radica en su capacidad de persistir en un paisaje 
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fragmentado (Laurence 1994, Fahrig 2002, de Castro y Fernandez 2004, Umetsu et al. 

2007, Passamani y Ribeiro 2008, Umetsu et al. 2008, Zurita y Bellocq 2007). Se ha 

demostrado que la habilidad de ocupar la matríz o de dispersar a través de ella es un 

atributo ecológico clave que determina la vulnerabilidad de las especies a la fragmentación 

(Fahrig 2002, Henle et al. 2004, Zurita y Bellocq 2007), especialmente en los trópicos 

(Laurence 1991, Laurence et al. 2002, de Castro y Fernandez 2004, Umetsu y Pardini 2007, 

Passamani y Ribeiro 2008, Charles y Ang 2010). La capacidad de las especies de ocupar 

hábitats alterados depende de la biología de cada especie (relacionada a sus hábitos de 

alimentación, tipo de desplazamiento, uso del hábitat) y de la similitud en la estructura de 

ese ambiente con el bosque nativo (Laurence et al. 2002, Pires et al. 2002, de Castro y 

Fernandez 2004, Umetsu y Pardini 2007, Zurita y Bellocq 2007, Passamani y Ribeiro 2008, 

Zurita y Bellocq 2011, Gheler-Costa et al. 2012). Por otro lado, la matriz puede actuar como 

una fuente de disturbio, favoreciendo el establecimiento de especies generalistas o 

introducidas, las cuales pueden invadir los remanentes de ambiente original, afectando 

negativamente la persistencia de especies nativas o endémicas (Laurence et al. 2002, 

Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2007, Charles y Ang 2010). Otro atributo importante, 

relacionado con la matriz, es la conectividad del paisaje (Suckling 1982, Fischer y 

Lindenmayer 2007, de Castro y Fernandez 2004, Umetsu y Pardini 2007, Umetsu et al. 

2008, Zurita y Bellocq 2011). Se ha demostrado para algunas especies de micromamíferos 

terrestres del Bosque Atlántico de Brasil que, aunque tuvieran altas densidades antes de la 

fragmentación, si los fragmentos resultantes de la transformación del paisaje no están 

suficientemente conectados, las especies no son capaces de mantener poblaciones viables 

(de Castro y Fernandez 2004). Esto es particularmente importante para las especies que no 

son capaces de ocupar o atravesar la matriz, dado que la recolonización no podría 

reemplazar la extinción local (Laurence 1991, 1994, Pires et al. 2002, de Castro y Fernandez 

2004).  En el caso del ensamble bajo estudio esto podría ocurrir con las especies que sólo 

fueron detectadas en el bosque como Brucepattersonius sp., Euryoryzomys russatus, 

Sooretamys angouya y Metachirus nudicaudatus.    

En el noroeste de la provincia de Misiones los monocultivos de pino constituyen la 

matriz principal del paisaje. Si bien en este sector aún hay un gran parche de Selva 

Paranaense continua, conformada por el Parque Nacional Iguazú, el Parque Provincial 

Urugua-í, el Parque Provincial Puerto Península y la Reserva Privada San Jorge, los 

monocultivos de pino y eucalipto cubren una extensa área que linda con el parche de 

bosque nativo en la zona suroeste (Figura 1.1, Capítulo 1). Al este del remanente de bosque 

nativo predomina una matriz compuesta por un mosaico de áreas de cultivo y ganadería 

(Izquierdo et al. 2008, 2011). En el contexto actual de desarrollo, en el que la transformación 

del paisaje para forestaciones, agricultura y urbanización avanza sobre los paisajes 
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naturales sin planificación, particularmente en los bosques tropicales (Pardini 2004, Umetsu 

y Pardini 2007, Izquierdo et al. 2008, 2011, Gheler-Costa et al. 2012), los resultados del 

presente capítulo resaltan la importancia de la conservación del bosque nativo para el 

mantenimiento de la biodiversidad. Por lo tanto, entender la respuesta de la biota nativa o 

endémica a los hábitats que forman la matriz es esencial para manejar paisajes dominados 

por la presencia del hombre (Fahrig 2001, Laurence et al. 2002, de Castro y Fernandez 

2004, Lindenmayer y Hobbs 2004, Umetsu y Pardini 2007, Gheler-Costa et al. 2012).  

Conclusiones 

En este trabajo registré sólo el 36 % de las especies de pequeños mamíferos citadas 

para el BAAP en el norte de Misiones (Pereira et al. 2005, Flores et al. 2006, Massoia et al. 

2006, Cirignoli et al. 2011, Pardiñas et al. 2015). Como mencioné anteriormente, las 

especies no registradas en este trabajo son las clasificadas como especies  raras, que 

podrían estar presentes en bajas abundancias y cuyos hábitos las hacen difíciles de 

capturar. Estos resultados, muestran que este muestreo y las técnicas utilizadas sólo 

permitieron detectar las especies más comunes y conocidas. Una mejora en el diseño de las 

trampas de caída y un mayor esfuerzo de muestreo (ej. utilizando más cantidad de trampas 

de caída por unidad de muestreo) así como un aumento en el número de sitios a muestrear 

podrían incrementar el número de especies registradas. Sin embargo, mis resultados 

muestran claras diferencias de abundancia y riqueza de especies entre ambos ambientes y, 

si bien un aumento en el esfuerzo de muestreo podría sumar algunas especies (raras), estos 

registros, sólo contribuirían a aumentar las de por sí importantes diferencias observadas 

entre ambos ambientes.  

Como mencioné anteriormente, y en coincidencia con otros estudios de la región 

(Pereira et al. 2005, Cirignoli et al. 2011, Melo et al. 2011, Fernández 2012), los resultados 

de los análisis con las trampas tipo Sherman indican que el ensamble del bosque estuvo 

dominado por A. montensis y O. nigripes, especies generalistas que son abundantes en 

ambientes naturales y disturbados del Bosque Atlántico (Pardini 2004, de Lima et al. 2010). 

Si bien la riqueza de especies en el bosque fue mayor que en la plantación, estaríamos 

hablando de un ensamble con baja equitatividad y alta dominancia donde una especie (A. 

montensis) presenta una mayor abundancia relativa que el resto de las especies presentes. 

A pesar de ello, es importante destacar que las abundancias absolutas de todas las 

especies fueron más altas en el bosque nativo que en las plantaciones en los tres períodos 

estudiados. En conclusión, este estudio indica claramente que el reemplazo del bosque 

nativo por monocultivos de pino genera una disminución en la abundancia de las especies y 

un empobrecimiento en la riqueza del ensamble de pequeños mamíferos terrestres. La 

pérdida de especies de micromamíferos puede tener importantes consecuencias para la 
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regeneración del bosque, dado que algunas especies presentan roles ecológicos clave 

como la depredación diferencial de semillas y renovales y la dispersión de semillas 

(Carvalho et al. 1999, Vieira et al. 2003, Galetti et al. 2015). Además, sirven de alimento a 

numerosas especies de carnívoros, un gremio muy rico en especies, algunas de ellas 

amenazadas, y que incluye tanto a aves como a mamíferos (Palacio 2010, Cruz 2017). Por 

otro lado, el reemplazo del bosque nativo por ambientes más simplificados como las 

plantaciones favorece la proliferación de unas pocas especies comunes de pequeños 

mamíferos como A. montensis y O. nigripes que, además, presentan alta prevalencia de 

Hantavirus (Goodin et al. 2009, Raboni et al. 2012, Teixeira 2013), facilitando su expansión 

en paisajes dominados por la presencia del hombre (Bonecker et al. 2009, Suzán et al. 

2009, Pardini et al. 2010, Raboni et al. 2012, Püttker et al. 2013, Teixeira 2013). El 

Hantavirus es una enfermedad zoonótica letal para los humanos que ha estado usualmente 

relacionada a la declinación en la diversidad de roedores en ambientes modificados (Goodin 

et al. 2006, Suzán et al. 2009). La tasa de transmisión y el éxito de la reproducción del 

patógeno a menudo son proporcionales a la abundancia del hospedador. En ambientes con 

alta diversidad de pequeños mamíferos la tasa de encuentros entre hospedadores 

infectados y susceptibles es menor. Suzán et al. (2009) demostraron que la prevalencia de 

infección en parcelas experimentales con alta diversidad de especies era menor 

independientemente de la densidad absoluta del hospedador reservorio, sugiriendo que la 

menor abundancia relativa del reservorio en sitios con alta diversidad disminuye la tasa de 

transmisión del patógeno. 

Las forestaciones homogéneas ocupan extensas áreas en todo el mundo 

(Lindenmayer y Hobbs 2004) y en el noroeste de la provincia de Misiones constituye una de 

las principales actividades económicas, ocupando una gran superficie (11 %) del territorio 

provincial (Izquierdo et al. 2008, 2011). Estos resultados sugieren que los hábitats 

forestados como los monocultivos de pino pueden presentar baja aptitud para las especies 

de distribución restringida al Bosque Atlántico, dado que sólo cuatro de estas especies 

estuvieron presentes también en las plantaciones. De hecho, varios estudios destacan que 

los monocultivos de pino sin vegetación nativa en el sotobosque albergan ensambles de 

pequeños mamíferos pobres en especies, usualmente dominados por especies generalistas 

(Stallings 1991, Umetsu y Pardini 2007), mientras que un alto número de especies de 

pequeños mamíferos se encuentra tanto en monocultivos forestales sin manejo con un 

sotobosque bien conservado como en plantaciones bajo cubierta de árboles nativos (Pardini 

2004, Passamani y Ribeiro 2008, Rocha et al. 2011) o en plantaciones con tratamiento de 

raleo que permite la entrada de luz y el desarrollo de un sotobosque diverso (Lindenmayer y 

Hobbs 2004, Ramírez y Simonetti 2011). Esta situación es aún más marcada cuando la 

matriz que rodea al bosque nativo está compuesta por hábitats antrópicos abiertos, como 
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cultivos anuales o ganadería (Lindenmayer y Hobbs 2004, Umetsu y Pardini 2007, Umetsu 

et al. 2008, Gheler-Costa 2012). Aun así, las plantaciones de pino que estudié en el norte de 

la provincia de Misiones no estuvieron dominadas por especies de micromamíferos 

introducidas ni por especies de hábitats abiertos, sugiriendo que la propagación de especies 

introducidas o no típicas de los bosques tropicales depende de la conectividad de los 

hábitats abiertos perturbados a nivel del paisaje (Turner et al. 1989, Umetsu y Pardini 2007, 

Gheler-Costa et al. 2012). Las plantaciones de pino donde realicé los muestreos no tenían 

conexión con cultivos anuales, pasturas de ganado u otros ambientes de origen antrópico. 

Sin embargo, dado que la transformación del paisaje es un proceso en progreso es probable 

que las comunidades de micromamíferos reciban estas especies en el futuro y, por lo tanto, 

que los ensambles de micromamíferos cambien dentro de algunos años a medida que se 

establezcan nuevas especies en el paisaje productivo del norte de Misiones.   

Recomendación 

El tipo de vegetación que rodea los remanentes de bosque nativo en el Bosque 

Atlántico es un factor importante que influye en la dinámica de las poblaciones de muchas 

especies de pequeños mamíferos (de Castro y Fernandez 2004, Passamani y Ribeiro 2008, 

Umetsu y Pardini 2007, Umetsu et al. 2008, Vieira et al. 2009, Rocha et al. 2011, Gheler-

Costa et al. 2012). Por lo tanto, para conservar la diversidad de micromamíferos del BAAP 

del norte de Misiones es necesario que los rodales de pinos estén inmersos en una matríz 

de bosque que mantenga su continuidad. La conectividad entre los fragmentos de bosque 

nativo debe ser contemplada en las estrategias de manejo y conservación de la 

biodiversidad regional, incluso en los casos que la matriz posea una estructura similar al 

bosque, como es el caso de los monocultivos de pino, dado que algunas especies de 

pequeños mamíferos no son capaces de atravesar este tipo de hábitat. En este contexto, 

mantener la conectividad entre remanentes con corredores de bosque nativo, resulta de 

suma importancia para reducir la frecuencia de extinciones locales de algunas especies, 

particularmente, las que son raras y sus poblaciones son naturalmente poco abundantes. 

Finalmente, como sugieren Zurita y Bellocq (2012), las plantaciones con un manejo 

adecuado pueden constituir un importante aliado para la conservación de la biodiversidad 

nativa de Misiones, a diferencia de otros usos de la tierra en la región. Este manejo incluye 

tener en cuenta los ciclos de rotación, las especies forestales utilizadas, la densidad de la 

plantación, el manejo de poda y raleo de las plantaciones que permitan un mejor desarrollo 

del sotobosque (vegetación nativa que crece debajo del dosel) (Lindenmayer y Hobbs 2004, 

Ramírez y Simonetti 2011, Trentini et al. 2017). De esta manera, las plantaciones 

estructuralmente complejas pueden contribuir a la conservación fuera de las áreas 

protegidas (Ramírez y Simonetti 2011). 
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3.1 Introducción 

La diversidad, composición y abundancia de los ensambles de especies es 

información básica y fundamental para comprender y explicar qué factores y procesos 

pueden afectar la dinámica y estructura de los mismos a distintas escalas espaciales o 

temporales. Además, esta información no sólo constituye el basamento de la ecología de 

comunidades, sino que es esencial para implementar medidas de conservación efectivas 

que contribuyan a mitigar los efectos adversos de las transformaciones antropogénicas de 

los paisajes sobre la fauna. 

En los trópicos existe una gran variedad de estudios sobre los ensambles de 

pequeños mamíferos no voladores (marsupiales y roedores) realizados en distintos sitios y 

con diferentes metodologías (ej., Cerqueira et al. 1993, Grelle 2003, Cademartori et al. 2004, 

Pardini 2004, Umetsu et al. 2006, Cáceres et al. 2011, Ribeiro-Junior et al. 2011). 

Desafortunadamente, no existe un único tipo de trampa o combinación de trampas que 

permitan capturar individuos de todas las especies, sexos y clases de edad con igual 

probabilidad (Williams y Braun 1983, Dizney et al. 2008, Ribeiro-Junior et al. 2011). Además, 

la susceptibilidad de captura por diferentes tipos de trampas puede variar estacionalmente y 

con cambios en el estado del tiempo en el corto plazo (Umetsu et al. 2006, Barros et al. 

2015), como también entre localidades (Williams y Braun 1983). Por ello, establecer un 

protocolo de muestreo general es una tarea compleja.   

En los últimos años ha crecido el número de estudios que comparan la eficiencia de 

diversas metodologías de muestreo (ej., Pearson y Ruggiero 2003, Vieira et al. 2004, Pardini 

2004, Umetsu et al. 2006, Melo et al. 2011, Ribeiro-Junior et al. 2011, Barros et al. 2015). 

Estos estudios revelan que cada método de muestreo (distintos tipos de trampas, incluyendo 

el tamaño de las trampas de caída) tiene un sesgo propio que afecta la probabilidad de 

captura relativa de las especies que componen el ensamble y esto se ve reflejado en las 

especies que se registran con cada uno. Algunos de estos estudios han indicado que las 

trampas de caída capturan más cantidad de individuos y de especies que las trampas tipo 

Sherman (Umetsu et al. 2006, Cáceres et al. 2011, Barros et al. 2015), mientras otros han 

obtenido mejores resultados utilizando trampas tipo Sherman (Nycolas y Colyn 2006, 

Santos-Filho et al. 2006). Por esta razón, en general, se recomienda utilizar distintos tipos 

de trampas en forma complementaria para obtener una mejor representación de las 

especies y sus abundancias relativas en el ensamble. Sin embargo, debido a lo 

anteriormente explicado es importante tener en cuenta las diferencias mencionadas al 

interpretar los patrones de diversidad y la estructura del ensamble, dado que diferentes 

técnicas pueden resultar en interpretaciones diferentes de la estructura de un mismo 

ensamble (Thompson et al. 2005, Umetsu et al. 2006, Melo et al. 2011).  
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En razón de lo anteriormente expuesto, el objetivo de este capítulo es evaluar si 

hubo diferencias en la tasa de captura, abundancia total y diversidad entre los dos tipos de 

trampas utilizados en este estudio (trampas de caída y trampas tipo Sherman) y cómo 

influyen estas diferencias en la caracterización de la estructura del ensamble de pequeños 

mamíferos no voladores.  

 

3.2 Materiales y métodos 

El diseño de muestreo y la colecta de datos fue realizada de acuerdo a lo explicado 

en detalle en el Capítulo 1. En cada uno de los 6 bloques se estableció un sitio de muestreo 

en el bosque y otro en la plantación. En cada tipo de ambiente se ubicó un sitio de muestreo 

con trampas tipo Sherman y otro con trampas de caída, distanciados 500 m. 

Trampas tipo Sherman 

Utilicé una transecta compuesta por dos líneas distanciadas 20 m, cada una con 12 

estaciones de muestreo ubicadas cada 15 m. Cada estación contó con dos trampas de 

captura viva tipo Sherman de distinto tamaño (9x9x23 cm; 10x10x38 cm), las cuales fueron 

cebadas con una mezcla de pasta de maní, avena, vainilla, banana, sardinas y salame 

(Astúa de Moraes et al. 2006, Hice y Velazco 2013). En cada estación una de las trampas 

fue colocada en el suelo y otra sobre la vegetación a una altura aproximada de 1,5-2 m, 

alternando la altura de los tipos de trampa (grande y pequeña) entre estaciones adyacentes.  

Trampas de caída 

En cada sitio de muestreo coloqué dos estaciones de trampas de caída distanciadas 

entre sí 150 m. Cada una de estas estaciones consistió en dos trampas de caída (baldes de 

42 cm de profundidad y 30 cm de diámetro) distanciadas 4 m y conectadas por una cerca 

plástica de 50 cm de altura que ayudó a guiar a los animales hacia las trampas (Figura 1.2, 

Capítulo 1).  

Los muestreos con ambos tipos de trampas fueron realizados simultáneamente, cada 

uno con una duración de cinco noches consecutivas. Durante el verano del 2011 (diciembre 

de 2010 a febrero de 2011 – T1) e invierno del 2011 (junio a agosto – T2) realicé el 

muestreo en los seis bloques. En el verano del 2012 (diciembre del 2011 a febrero del 2012 

– T3) realicé el muestreo sólo en cuatro de los bloques. De esta manera, completé tres 

sesiones de muestreo (T1, T2, T3) en cuatro bloques (A, B, C, D) y dos (T1, T2) en los dos 

bloques restantes (E y F). Los individuos capturados fueron identificados, marcados, 

sexados y liberados en el sitio de captura.  
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Análisis de los datos 

Para cada tipo de trampa calculé la tasa o éxito de captura (TC) como el número de 

individuos capturados por trampas noche multiplicado por 100, ajustando por un factor de 

corrección que considera el mal funcionamiento de las trampas  

(Ruffer 1961, Cunningham y Moors 1996, Monge 2010) (ver detalle en el Capítulo 2). Dado 

que el área de muestreo y el protocolo de captura fue el mismo para todos los sitios utilicé el 

número total de individuos capturados (MNA) como índice de abundancia por tipo de trampa 

(Slade y Blair 2000) para cada especie y para cada ambiente y estación del año (Pardini 

2004, Pardini et al. 2005, Pardini y Umetsu 2006, Pardini et al. 2010).  

Para evaluar la eficiencia de cada método de muestreo utilicé ANOVA en bloques 

comparando el éxito de captura global, y las tasas de captura y la abundancia total para 

cada ambiente por separado en cada estación del año (T1, T2 y T3). En los casos que el 

factor bloque no tuvo un efecto estadísticamente significativo, y se cumplieron los supuestos 

de normalidad y homocedácea, utilicé la prueba t para muestras independientes, mientras 

que en los casos de incumplimiento de los supuestos de normalidad y homocedácea utilicé 

la prueba no paramétrica de Mann Whitney – Wilcoxon. Por lo tanto, el modelo de ANOVA 

en bloque sólo fue necesario para analizar la tasa de captura por tipo de trampa (Sherman 

vs trampas de caída) para los datos de la plantación en el T2, ya que el factor bloque no 

tuvo un efecto estadísticamente significativo para las otras sesiones de muestreo y tipo de 

ambiente. Para comparar la tasa de captura en función del tipo de trampa para los datos del 

bosque en T1 y de la plantación en T3 utilicé en cada caso la prueba no paramétrica de 

Mann Whitney - Wilcoxon dado que los datos no cumplían con el supuesto de normalidad. 

Para comparar la tasa de captura en función del tipo de trampa en el bosque en T3 y en T2 

utilicé la prueba t para muestras independientes en cada caso. Mientras que para cumplir 

con los supuestos de normalidad y homocedácea, para comparar la tasa de captura según 

el tipo de trampa para la plantación en el T1, los datos fueron transformados mediante la 

raíz cuadrada de la tasa de captura para su análisis mediante un ANOVA.  

Además, para cada metodología de muestreo comparé la abundancia relativa (MNA) 

de las tres especies más comunes (A. montensis, O. nigripes y T. nigrita) entre ambientes 

para cada sesión de muestreo. Los datos de abundancia relativa de A. montensis en bosque 

con trampas tipo Sherman para los tiempos T1, T2 y T3 se analizaron con la prueba t. Los 

datos de A. montensis con trampas de caída para el tiempo T1 se analizaron con la prueba 

t, pero para los tiempos T2 y T3 se analizaron con la prueba no paramétrica de Mann 

Whitney - Wilcoxon dado que los datos no cumplieron con el supuesto de normalidad. Los 

datos de O. nigripes con trampas tipo Sherman para los tiempos T1 y T3 se analizaron con 

la prueba t, pero los datos con trampas tipo Sherman para el T2 y los datos de trampas de 

caída para los tiempos T1, T2 y T3 se analizaron con la prueba no paramétrica de Mann 
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Whitney - Wilcoxon porque en cada caso los datos no cumplieron con el supuesto de 

normalidad. Los datos de T. nigrita de ambos tipos de trampas se analizaron con la prueba 

no paramétrica de Wilcoxon por incumplimiento del supuesto de normalidad en todas las 

temporadas. Estos análisis fueron realizados con el programa estadístico Infostat versión 

2009 (Di Rienzo et al. 2009). 

Para caracterizar la diversidad utilicé las medidas de diversidad verdadera basadas 

en los primeros tres números de Hill (Jost 2006, Chao y Jost 2012, Chao et al. 2014). El 

orden q corresponde a tres medidas de diversidad ampliamente utilizadas: riqueza de 

especies (q=0), diversidad de Shannon (la exponencial de la entropía de Shannon, q=1) y la 

diversidad de Simpson (el inverso de Simpson, q=2), todos en unidades de “especies 

efectivas”. Para evaluar si la diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) varía según el método de 

muestreo, comparé para cada tipo de ambiente los tres órdenes de diversidad por tipo de 

trampa (trampa tipo Sherman vs trampas de caída) y tiempo (T1, T2, T3). Para establecer la 

significancia estadística utilicé el “método estándar” (Schenker y Gentleman 2001) descripto 

en el Capítulo 2. Este método evalúa el grado de diferencia entre la diversidad verdadera (q 

= 0, 1, 2) de dos ensambles a un dado valor de cobertura del muestreo, junto con los 

intervalos de confianza. Además, para cada tipo de hábitat grafiqué los perfiles de diversidad 

(número efectivo de especies en función del orden de diversidad) para el ensamble 

registrado con cada uno de los métodos de muestreo para analizar gráficamente la 

equitatividad en cada una de las sesiones de muestreo. 

El cálculo de las medidas de diversidad y los gráficos descriptos anteriormente 

fueron realizados utilizando el paquete iNEXT del programa R (Chao y Jost 2012; Colwell et 

al. 2012; Chao et al. 2014, Hsieh et al. 2016).  

 

3.3 Resultados 

Como mencioné en el Capítulo 2, durante el período de estudio (T1, T2, T3) con 

ambos métodos de muestreo (trampas tipo Sherman y trampas de caída) obtuve 822 

registros (603 en bosque y 219 en plantaciones) de 758 individuos pertenecientes a 11 

especies de pequeños mamíferos. En el bosque obtuve 564 registros (517 individuos) 

pertenecientes a nueve especies con trampas tipo Sherman con un esfuerzo de 3744 

trampas noche, y 38 registros (38 individuos) de siete especies con trampas de caída con un 

esfuerzo de 320 trampas noche. En la plantación obtuve 187 registros (174 individuos) de 

siete especies con trampas tipo Sherman con un esfuerzo de 3840 trampas noche, y 32 

registros (32 individuos) de cuatro especies con trampas de caída con un esfuerzo de 320 

trampas noche. El análisis de los datos se hizo en base a los individuos registrados en cada 
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temporada, incluyendo entre ellos a las primeras capturas de los individuos recapturados de 

temporadas anteriores. 

 

3.3.1 Tasa de captura según la metodología de muestreo 

El éxito de captura global fue 10,2 % ± 1,43 para las trampas tipo Sherman y 11,2 % 

± 2,33 para las trampas de caída, no encontrándose diferencias significativas en la tasa de 

captura entre tipos de trampas (W = 1129, p = 0,23) a lo largo del período de muestreo. 

En el bosque la tasa de captura con trampas tipo Sherman fue significativamente 

mayor que con las trampas de caída sólo en el T3 (Tabla 3.1). La tasa de captura en la 

plantación no presentó diferencias significativas entre tipos de trampa en cada una de las 

sesiones de muestreo (T1, T2 y T3) (Tabla 3.1).  

 

Tabla 3.1. Tasa de captura media de micromamíferos y error estándar de la media de cada método 

de muestreo, por ambiente y estación del año 

 Bosque   Plantación   

 Sherman Caída Estadístico p Sherman Caída Estadístico p 

T1 12,39 ± 2,95 15,83 ± 6,11 W = 39 >0,900 4,81 ± 2,13 15,83 ± 8,70 F1,10 = 0,63 0,44 

T2 19,02 ± 3,05 15,00 ± 7,53 t10 = 0,49 0,630 5,87 ± 2,40 8,33 ± 4,59 F1,5 = 0,93 0,38 

T3 16,49 ± 2,27 3,75 ± 2,39 t6 = 3,87 0,008 3,86 ± 1,27 3,75 ± 3,75 W = 22,00 0,31 

 

3.3.2 Abundancia relativa según la metodología de muestreo 

Respecto al índice de abundancia relativa (MNA) se capturaron más cantidad de 

individuos en el bosque con trampas tipo Sherman que con trampas de caída en los tres 

períodos estudiados (Tabla 3.2). En la plantación, sólo en el T3 se capturaron más 

individuos con las trampas tipo Sherman que con las trampas de caída, aunque en las 

temporadas de muestreo T1 y T2 hubo una marcada tendencia en el mismo sentido (Tabla 

3.2).  

 

Tabla 3.2. Abundancia promedio (MNA) de micromamíferos y error estándar de la media según el 

método de muestreo, por ambiente y estación del año. 

 Bosque   Plantación   

 Sherman Caída Estadístico p Sherman Caída Estadístico p 

T1 27,00 ± 5,91 3,17 ± 1,22 t5 = 3,95 0,010 11,33 ± 5,01 3,17 ± 1,74 W = 50,50 0,07 

T2 41,83 ± 7,10 3,00 ± 1,51 t5 = 5,35 0,003 13,83 ± 5,64 1,67 ± 0,92 t5 = 2,13 0,08 

T3 38,25 ± 5,28 0,75 ± 0,48 t3 = 7,07 0,006 9,00 ± 2,86 0,75 ± 0,75 t6 = 2,79 0,03 
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En general, para las tres especies que se registraron con frecuencia en ambos 

ambientes la abundancia (MNA) fue mayor en el bosque que en la plantación, considerando 

los registros de ambos tipos de trampas. Sin embargo, cuando se consideran los registros 

de cada tipo de trampa por separado, los resultados de abundancia por especie varían en 

cada ambiente (Tabla 3.3). 

 

Tabla 3.3. Abundancia promedio (MNA) y error estándar de A. montensis, O. nigripes y T. nigrita 

según tipo de trampa, tipo de ambiente y tiempo. Distintos tipos de pruebas estadísticas fueron 

utilizadas para comprar MNA entre ambientes dentro de cada tipo de muestreo.  

 Trampa tipo Sherman   Trampa de caída   

 Bosque Plantación Estadístico p Bosque Plantación Estadístico p 

A. montensis         

T1 23,17 ± 4,96 9,67 ± 4,86 t10 = - 1,94 0,080 1,17 ± 0,48 0,83 ± 0,48 t10 = - 0,49 0,632 

T2 25,33 ± 4,01 8,33 ± 3,25 t10 = - 3,29 0,008 0,83 ± 0,4 0,50 ± 0,22 W = 36,00 0,708 

T3 25,50 ± 5,07 3,50 ± 1,50 t6 = - 4,16 0,006 0,25 ± 0,25 0,25 ± 0,25 W = 18,00 1,000 

O. nigripes         

T1 2,33 ± 0,49 0,83 ± 0,31 F1,10 = 6,64 0,020 0,5 ± 0,34 1,00 ± 0,45 W = 43,50 0,545 

T2 6,00 ± 2,86 5,00 ± 3,46 W = 36,00 0,699 0,33 ± 0,33 0,86 ± 0,65 W = 42,00 0,727 

T3 4,25 ± 1,52 3,75 ± 1,49 F1,6 = 0,07 0,806 0,25 ± 0,25 0,25 ± 0,25 W = 18,00 1,000 

T. nigrita         

T1 0,00 ± 0,00 0,50 ± 0,22 W = 48,00 0,182 1,33 ± 0,67 1,00 ± 0,82 W = 36,00 0,621 

T2 4,67 ± 1,20 0,33 ± 0,33 W = 22,00 0,004 0,33 ± 0,33 0,33 ± 0,21 W = 41,00 1,000 

T3 1,25 ± 0,48 1,25 ± 0,63 W = 17,50 1,000 0,25 ± 0,25 0,00 ± 0,00 W = 16,00 1,000 

                        

 

La abundancia de A. montensis con las trampas tipo Sherman fue mayor en el 

bosque que en la plantación en los períodos T2 y T3, pero no en T1, aunque se observa una 

tendencia a que la abundancia sea más alta en el bosque en este período (Tabla 3.3). La 

abundancia de O. nigripes con trampas tipo Sherman fue significativamente mayor en el 

bosque que la plantación en el T1 (F1,10 = 6,64, p = 0,02), pero no se encontraron diferencias 

entre ambientes en los demás períodos (Tabla 3.3). La abundancia de T. nigrita con trampas 

tipo Sherman fue mayor en el bosque que en la plantación (W = 22, p = 0,004) sólo en el 

invierno de 2011 (T2), mientras que en ambos veranos la abundancia fue similar en los dos 

tipos de hábitats (Tabla 3.3). Sin embargo, cuando se considera la abundancia con las 

trampas de caída para cada una de las especies anteriores no se encuentran diferencias 

entre los ambientes en ninguno de los tres períodos estudiados (Tabla 3.3).  
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3.3.3 Diversidad según la metodología de muestreo 

A. Análisis de diversidad en el bosque 

El análisis de diversidad para el bosque revela que los muestreos realizados con 

cada tipo de trampa alcanzaron un grado de completitud mayor al 95%, excepto para el 

muestreo realizado con trampas de caída en el verano de 2012 (T3) (Tabla 3.4). Por lo 

tanto, las comparaciones de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) entre tipos de trampas se 

realizaron en base al valor de cobertura 1 para el tiempo T1 y 0,96 para el tiempo T2. Para 

el T3 no se realizaron comparaciones entre los tipos de trampas, dado que el bajo valor de 

cobertura del muestreo con las trampas de caída (0,33) indica que el muestreo fue 

insuficiente, no permitiendo obtener resultados confiables (Tabla 3.4). 

Tabla 3.4. Estimación de la cobertura y riqueza esperada para el bosque según el tipo de trampa en 

cada uno de los períodos estudiados. m: tamaño de la muestra; Sobs: especies observadas; SC: valor 

estimado de la cobertura; 0D: riqueza esperada 

 Trampas tipo Sherman Trampas de caída 

 m Sobs SC 0D m Sobs SC 0D 

T1 162 5 0,99 5,5 ± 1,3 19 4 1 4 ± 0,5 

T2 251 8 1 8 ± 0,5 18 7 0,96 7,12 ± 0,4 

T3 153 9 0,99 9,5 ± 1,3 3 3 0,33 5 ± 2,9 

 

Durante el T1 capturé 162 individuos con trampas tipo Sherman, pertenecientes a 5 

especies, mientras que con las trampas de caída capturé 19 individuos pertenecientes a 4 

especies. Dado que en ambos casos la cobertura del muestreo fue casi del 100 %, los 

valores estimados para los tres órdenes de diversidad se aproximan a los valores 

observados (Tabla 3.4 y 3.5). El intervalo de confianza obtenido mediante el método 

estándar indica que no existen diferencias en la riqueza estimada entre métodos de trampeo 

(Tabla 3.5). Sin embargo, los valores estimados de diversidad 1D y 2D fueron mayores para 

las trampas de caída que para las trampas tipo Sherman (Tabla 3.5).  

La forma de la curva del perfil de diversidad para las trampas tipo Sherman revela 

una mayor dominancia en el ensamble registrado con este tipo de trampa (Figura 3.2a). Esto 

se debe a la diferencia entre la riqueza estimada (0D) y los órdenes de diversidad 1 y 2. 

Cuando se considera la dominancia de especies (1D) y las especies comunes (2D), la 

diversidad en el bosque cae abruptamente, indicando que sólo una de las cinco especies 

presenta mayor abundancia relativa que el resto. Sin embargo, para el mismo ambiente, las 

trampas de caída sugieren la existencia de un ensamble más equitativo, habiendo menores 
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diferencias entre los tres órdenes de diversidad. Esto indica que las cuatro especies 

registradas presentaron abundancias relativas similares.  

En el tiempo T2 se registraron 251 individuos con trampas tipo Sherman 

pertenecientes a ocho especies, y 18 individuos con trampas de caída pertenecientes a siete 

especies (Tabla 3.4). En el caso de las trampas tipo Sherman la completitud del muestreo 

fue del 100 %, mientras que para las trampas de caída se alcanzó un 96 % de completitud. 

Por lo tanto, las comparaciones de los índices de diversidad (q = 0, 1, 2) se realizaron al 

valor de completitud alcanzado por las trampas de caída. El intervalo de confianza obtenido 

mediante el método estándar indica que no hay diferencias en la riqueza estimada por cada 

metodología de muestreo (Tabla 3.5). Sin embargo, sí se encontraron diferencias en los 

valores de diversidad 1D y 2D entre los métodos de muestreo, siendo mayores estos valores 

para las trampas de caída. 

 

Tabla 3.5. Valores de diversidad verdadera (q = 0, 1, 2) para los ensambles del bosque registrados 

con cada tipo de trampa en los tiempos T1 y T2 a iguales valores de cobertura del muestreo. T1: 

verano del 2011; T2: invierno del 2011; SH: trampas tipo Sherman; TCH: trampas de caída.  

 
 Tipo de trampa 

Método 

estándar 

Tiempo Diversidad SH TCH IC 

T1 0D 5 4 (-0,88; 2,88) 

 1D 1,73 3,25 (-2,41; -0,62) 

 2D 1,34 2,93 (-2,34; -0,85) 

T2 0D 5,65 7 (-3,15; 0,46) 

 1D 3,27 6,22 (-4,66; -1,22) 

 2D 2,38 5,59 (-5,03; -1,39) 

 

La relación entre los valores de 0D, 1D y 2D señala una fuerte dominancia en el 

ensamble registrado por las trampas tipo Sherman, disminuyendo mucho la diversidad 

cuando se consideran las abundancias de las especies comunes. La pendiente abrupta de 

la curva del perfil de diversidad de las trampas tipo Sherman refleja la alta inequidad de las 

abundancias relativas de las especies. El ensamble registrado con las trampas de caída 

presenta mayor equitatividad, siendo menores las caídas en los valores de los tres órdenes 

de diversidad. Esto se refleja en la menor declinación en la curva del perfil de diversidad de 

las trampas de caída respecto a la curva de las trampas tipo Sherman.  
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En el T3, para las trampas tipo Sherman se estimó una cobertura del muestreo de 

0,99, registrándose 153 individuos pertenecientes a nueve especies. Para este período de 

muestreo sólo se registraron tres individuos con las trampas de caída en el bosque, 

pertenecientes a tres especies. El valor de cobertura estimado fue muy bajo con este 

método de muestreo (SC=0,3), no permitiendo una correcta estimación de las medidas de 

diversidad y señalando un muestreo incompleto (Tabla 3.4). Sin embargo, a pesar de la baja 

completitud de muestreo, se nota la misma tendencia que para los otros dos períodos de 

muestreo: las trampas de caída sugieren la existencia de ensambles más equitativos que los 

muestreados con las trampas tipo Sherman.  

 

B. Análisis de diversidad en la plantación 

Los análisis de diversidad indican que los muestreos en la plantación con las trampas 

de caída alcanzaron un valor de completitud del 100%, excepto en el tiempo T3 (Tabla 3.6). 

Los muestreos realizados con trampas tipo Sherman mostraron una tendencia similar en la 

completitud del muestreo, alcanzando el 95 % en el tiempo T3 (Tabla 3.6).  

 

Tabla 3.6. Estimación de la completitud del muestreo y riqueza esperada para la plantación según el 

tipo de trampa en cada uno de los períodos estudiados. m: tamaño de la muestra; Sobs: especies 

observadas; SC: valor estimado de la cobertura; 0D: riqueza esperada 

 Trampas tipo Sherman Trampas de caída 

 m Sobs SC 0D m Sobs SC 0D 

T1 68 5 0,97 5,98 ± 2,17 19 4 1 4 ± 0,35 

T2 76 4 0,99 4,50 ± 1,31 10 3 1 3 ± 0,39 

T3 36 5 0,95 5,97 ± 2,14 3 3 0,33 5 ± 2,91 

 

En el T1 capturé 68 individuos con trampas tipo Sherman pertenecientes a cinco 

especies, y 19 individuos con trampas de caída pertenecientes a cuatro especies. Dado que 

la cobertura del muestreo fue 0,97 para las trampas tipo Sherman y 1 para las trampas de 

caída, las comparaciones se hicieron al valor de cobertura de las trampas tipo Sherman 

(Tabla 3.6 y 3.7).  

No se encontraron diferencias en el valor estimado para la riqueza (0D) entre los dos 

métodos de muestreo (Tabla 3.7). Sin embargo, al igual que lo observado en el ambiente de 

bosque, durante el primer muestreo los valores de diversidad 1D y 2D fueron mayores para 

las trampas de caída (Tabla 3.7). La forma de la curva del perfil de diversidad para las 

trampas tipo Sherman revela una mayor dominancia en el ensamble registrado con este tipo 

de trampa. Si bien la riqueza es mayor en el ensamble registrado por las trampas tipo 
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Sherman, cuando se consideran las especies comunes y las dominantes la diversidad cae 

abruptamente, indicando que una de las cinco especies presenta mayor abundancia que el 

resto. Como en el bosque, las estimaciones de riqueza y diversidad obtenidas con las 

trampas de caída sugieren un ensamble más equitativo que el representado por las trampas 

tipo Sherman, registrándose diferencias menores entre los tres órdenes de diversidad. Esto 

indica que las cuatro especies registradas con este método de muestreo presentaron 

abundancias relativas similares.  

 

Tabla 3.7. Valores de diversidad verdadera para los ensambles de la plantación registrados con cada 

tipo de trampa en los tiempos T1 y T2 a iguales valores de cobertura del muestreo. T1: verano del 

2011; T2: invierno del 2011; SH: trampas tipo Sherman; TCH: trampas de caída.  

 
 Tipo de trampa 

Método 

estándar 

Tiempo Diversidad SH TCH IC 

T1 0D 5 3,91 (-0,45; 2,63) 

 1D 1,8 3,57 (-2,56; -0,98) 

 2D 1,36 3,35 (-2,74; -1,24) 

T2 0D 4 3 (-0,24; 2,24) 

 1D 2,24 2,8 (-1,48; 0,36) 

 2D 1,97 2,63 (-1,53; 0,21) 

 

En el tiempo T2 capturé 76 individuos con trampas tipo Sherman pertenecientes a 

cuatro especies, y 10 individuos con trampas de caída pertenecientes a tres especies. En 

ambos casos la completitud del muestreo fue casi del 100 %, por lo que las comparaciones 

de los índices de diversidad entre metodologías se hicieron en base a los valores 

observados. En este caso, los índices de diversidad no presentaron diferencias significativas 

entre los métodos de muestreo (Tabla 3.7). Por lo tanto, la riqueza, la distribución de las 

abundancias de las especies y la dominancia presentaron patrones similares en los 

ensambles registrados con ambos métodos de muestreo en la plantación. 

En el T3 capturé 36 individuos de cinco especies con trampas tipo Sherman, 

alcanzando una completitud del muestreo del 95% (Tabla 3.6). Pero sólo se registraron tres 

individuos con las trampas de caída, pertenecientes a tres especies, estimando un valor de 

cobertura de 0,33, indicando que fue un muestreo incompleto. Sin embargo, debido al bajo 

de valor de cobertura estimado para las trampas de caída no fue posible obtener 

estimaciones confiables que permitieran comparar los valores de diversidad entre 

metodologías de muestreo.  
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3.4 Discusión y conclusiones 

En el bosque, la abundancia promedio de micromamíferos con trampas tipo Sherman 

fue mayor que con las trampas de caída en las tres temporadas. Sin embargo, no hubo 

diferencias en la tasa de captura y riqueza esperada entre tipos de trampas excepto en el 

T3, siendo mayores ambas estimaciones con las trampas tipo Sherman. Esta diferencia 

entre metodologías en el T3 pudo deberse a que el muestreo con trampas de caída fue 

insuficiente (completitud del muestreo del 33 %) y no se llegaron a registrar todas las 

especies posibles. El análisis de diversidad verdadera para los tiempos T1 y T2 indicó una 

fuerte dominancia en el ensamble registrado en el bosque registrado por las trampas tipo 

Sherman y una gran equitatividad en el ensamble registrado por las trampas de caída.  

En la plantación, la abundancia promedio con trampas tipo Sherman también fue 

mayor que con las trampas de caída en el T3. También en este caso el muestreo con 

trampas de caída resultó insuficiente en el T3, con una cobertura del muestreo del 33%. La 

tasa de captura en este ambiente no difirió estadísticamente entre tipos de trampas, a pesar 

de haber sido mayor la tasa de captura con trampas de caída en T1 y T2. Los índices de 

diversidad indicaron que durante el T1 no hubo diferencias en la riqueza registradas por 

cada tipo de trampa, pero sí en la dominancia (1D) y en la cantidad de especies comunes 

(2D), siendo más equitativo y con mayor número de especies comunes el ensamble 

registrado por las trampas de caída. En el T2 ambos tipos de trampas registraron un patrón 

similar de diversidad, resultando ambos ensambles equitativos y con una riqueza estimada 

parecida.  

En este estudio utilicé como trampas de caída recipientes de 30 L (42 cm de 

profundidad y 30 cm de diámetro en la superficie). El esfuerzo de muestreo (trampas/noche) 

con trampas de caída fue 10 veces menor que el utilizado con trampas tipo Sherman, 

capturando el 70 % de las especies registradas por ambos métodos en el bosque y 12 veces 

menos individuos, mientras que con las trampas tipo Sherman capturé el 80 % de las 

especies registradas y mayor cantidad de individuos. A pesar del bajo esfuerzo de muestreo, 

el éxito de captura de las trampas de caída en este trabajo fue alto y no hubo diferencias en 

la riqueza registrada por cada método, aunque sí en la cantidad de individuos capturados, 

siendo congruentes estos resultados con los de otros estudios que indican que  éste es un 

método exitoso para capturar pequeños mamíferos terrestres, permitiendo la captura de más 

de un individuo y, por lo tanto, más de una especie simultáneamente (Hice y Schmidly 2002, 

Pardini 2004, Umetsu et al. 2006, Dizney et al. 2008, Cáceres et al. 2011, Ribeiro-Junior et 

al. 2011, Barros et al. 2015, Santos Filho et al. 2015). En coincidencia con mis resultados, 

otros estudios que utilizaron como trampas de caída recipientes con un volumen entre 19 y 

30 L, a pesar de haber empleado un esfuerzo de muestreo con trampas de caída igual al de 
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las trampas Sherman (Santos-Filho et al. 2006) o entre cuatro a siete veces menor (Disney 

et al. 2008, Melo et al. 2011) registraron aproximadamente la misma cantidad de especies 

con ambos métodos (con las trampas de caída entre el 66 y el 80 % de las especies 

registradas por ambos métodos y entre el 75 y 90 % con trampas Sherman), siendo en 

todos los casos mayor la cantidad de individuos registrados con las trampas tipo Sherman. 

Sin embargo, en otras publicaciones donde se comparan el número de especies y de 

individuos capturados por tipo de trampa, las trampas de caída resultaron siempre las más 

eficientes (Pardini 2004, Umetsu et al. 2006, Cáceres et al. 2011, Barros et al. 2015, Santos-

Filho et al. 2015). En estos estudios, el esfuerzo de muestreo con trampas de caída fue sólo 

entre dos y cuatro veces menor que el esfuerzo de muestreo con trampas Sherman. Sin 

embargo, a pesar del menor esfuerzo de muestreo con las trampas de caída se capturaron 

entre el 90 y el 100 % de las especies registradas por ambos métodos, mientras que con las 

trampas Sherman sólo se registraron cerca del 50 % de las especies (Umetsu et al. 2006, 

Cáceres et al. 2011, Barros et al. 2015, Santos-Filho et al. 2015), y entre el doble al triple de 

individuos con trampas de caída que con las trampas Sherman (Umetsu et al. 2006, Barros 

et al. 2015, Santos-Filho et al. 2015), excepto Cáceres et al. (2011) que capturó 

aproximadamente la misma cantidad de individuos mediante ambas metodologías. Todos 

estos estudios coincidieron en utilizar como trampas de caída recipientes con un volumen ≥ 

60 L. 

 Estudios recientes indican que la eficiencia de las trampas de caída depende del 

volumen del recipiente utilizado (Ribeiro-Junior et al. 2011), siendo mayor la captura de 

pequeños mamíferos en estudios que utilizaron recipientes grandes (≥ 60 L) (Umetsu et al 

2006, Cáceres et al. 2011, Ribeiro-Junior et al. 2011, Santos-Filho et al. 2015, Barros et al. 

2015). Mientras que aquellos estudios que utilizaron recipientes más pequeños obtuvieron 

más capturas con trampas tipo Sherman (Laurence 1992, Anthony et al. 2005, Nicolas y 

Colyn 2006, Santos-Filho et al. 2006, Cáceres et al. 2008, Melo et al. 2011), como fue el 

caso del presente trabajo (trampas de caída de 30 L), sugiriendo que algunas especies son 

capaces de escapar de las trampas de caída saltando (Dizney et al. 2008), 

independientemente del tamaño corporal (Ribeiro-Junior et al. 2011). Además, los estudios 

que utilizaron recipientes con un volumen mayor o igual a 60 L, capturaron casi todas las 

especies escansoriales o arborícolas registradas en el sotobosque con trampas Sherman, 

incluso en mayor cantidad en algunos casos (ver ejemplos en Umetsu et al. 2006, Barros et 

al. 2015, Santos-Filho et al. 2015).  

Las trampas de caída constituyen una metodología de muestreo menos selectiva que 

las trampas tipo Sherman dado que no dependen de un cebo para atraer animales. Además, 

la utilización de cercas complementarias contribuye en dirigir a los animales hacia los 

recipientes, facilitando la captura de especies poco probables de ser capturadas por las 
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trampas tipo Sherman, como las especies fosoriales y aquellas que no son atraídas por los 

cebos convencionales (Voss y Emmons 1996, Lyra-Jorge y Pivello 2001, Pardini 2004, 

Umetsu et al. 2006, Cáceres et al. 2011, Barros et al. 2015, Santos Filho et al. 2015).  

En este estudio no se obtuvieron recapturas con trampas de caída, pero sí con 

trampas tipo Sherman. Barros et al. (2015) señala que el mayor número de recapturas en 

trampas tipo Sherman puede indicar que los animales aprenden a buscar cierto tipo de 

trampas después de su primera experiencia siendo capturados. Las trampas tipo Sherman 

proveen alimento, protección y probablemente reducen el estrés y trauma, favoreciendo la 

recaptura de algunas especies, mientras que los individuos capturados en las trampas de 

caída, si bien están expuestos a otros animales y a las condiciones del tiempo, no se ven 

afectados en su comportamiento (Umetsu et al. 2006, Barros et al. 2015). Las 

precipitaciones constituyen otro factor a tener en cuenta en la efectividad de las trampas. 

Estudios realizados en el Bosque Atlántico en Brasil señalan que las precipitaciones afectan 

positivamente las capturas por ambos tipos de trampas al influir en la actividad de los 

animales quienes buscan más activamente objetos para refugiarse, incrementando tanto la 

eficiencia de las cercas de las trampas de caída como las trampas tipo Sherman como 

refugio (Hice y Schmidly 2002, Santos-Filho et al. 2006, Umetsu et al. 2006, Barros et al. 

2015). Según Barros et al. (2015) la eficiencia de las trampas tipo Sherman es mayor en los 

días fríos y lluviosos. En el presente estudio, hubo una tendencia, aunque estadísticamente 

no significativa, a una mayor abundancia total y tasa de captura en ambos ambientes en 

invierno, en concordancia con la idea anteriormente expuesta.  

La mayoría de los estudios, incluyendo el presente, muestran que cada método de 

muestreo, incluyendo el tipo y tamaño de trampa, como el esfuerzo de muestreo que se 

utiliza con cada una, influyen en la cantidad de individuos y de especies que se capturan, 

dando diferentes resultados para un mismo ensamble (Laurence 1992, Thompson et al. 

2005, Umetsu et al. 2006, Dizney et al. 2008, Ribeiro-Junior et al. 2011, Hice y Velazco 

2013, Barros et al. 2015, Santos Filho et al. 2015). En este estudio el ensamble registrado 

con trampas tipo Sherman en cada tipo de hábitat estuvo dominado por A. montensis 

seguido por O. nigripes, mientras que el ensamble registrado con las trampas de caída no 

presentó dominancia de ninguna de estas especies, registrando un ensamble más equitativo 

en ambos tipos de hábitat. En el trabajo realizado por Barros et al. (2015) el ensamble 

muestreado con trampas tipo Sherman también estuvo dominado por A. montensis, seguido 

por T. nigrita y E. russatus, mientras que el mismo ensamble muestreado con trampas de 

caída estuvo dominado por O. nigripes, seguido por A. montensis y Delomys. sublineatus. 

Thompson et al. (2005) señala que cuando el esfuerzo de muestreo con cada metodología 

es adecuado, hay poca diferencia en la caracterización de los ensambles usando las 

medidas de diversidad. Sin embargo, cuando el esfuerzo de muestreo es bajo, entonces el 
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tipo de trampa utilizada introduce una desviación significativa en la interpretación de la 

estructura del ensamble. Por lo tanto, a la hora de hacer comparaciones entre los 

ensambles registrados por cada tipo de trampa es muy importante considerar la completitud 

del muestreo con cada metodología, al igual que tener en cuenta el sesgo que introduce 

cada tipo de trampa en la captura de las diferentes especies. Sin bien en mi caso, los 

muestreos con trampas de caída y tipo Sherman alcanzaron una completitud casi del 100 % 

en los tiempos T1 y T2, es importante considerar el sesgo de las trampas de caída en la 

captura de especies escansoriales o arborícolas en este estudio por el menor tamaño de los 

recipientes utilizados, como el sesgo que presentan la trampas tipo Sherman en la captura 

de juveniles debido a la sensibilidad del mecanismo que cierra la trampa, que puede fallar 

en accionarse cuando los individuos son muy livianos o como el tamaño de la trampa tipo 

Sherman que condiciona el tamaño del individuo que pueden ingresar en la trampa.  

Si bien en la mayoría de los estudios de comunidades de micromamíferos se sugiere 

la complementariedad de tipos de trampas para tener una mayor representatividad de la 

comunidad bajo estudio (Pardini 2004, Umetsu et al. 2006, Melo et al. 2011, Hice y Velazco 

2013, Santos Filho et al. 2015), como se mencionó anteriormente se debe ser cuidadosos al 

momento de comparar los resultados obtenidos con diferentes tipos de trampas dada la 

diferencia entre las trampas de caída y las tipo Sherman en el número de individuos y de 

especies capturadas, particularmente si el esfuerzo de muestreo con las trampas de caída 

es bajo (Thompson et al. 2005, Santos Filho et al. 2006). Es importante en estudios futuros 

considerar, de acuerdo al objetivo del trabajo, el costo-beneficio de usar diferentes tipos de 

trampas, teniendo en cuenta los beneficios en términos de sesgos metodológicos, número 

de especies, cantidad de individuos capturados o recapturas, y el costo de adquirir e instalar 

ambos tipos de trampas (Umetsu et al. 2006, Ribeiro-Junior et al. 2011, Barros et al. 2015). 

Los trabajos sobre ecología de ensambles de pequeños mamíferos con trampas de caída en 

bosques tropicales son escasos en comparación con los que utilizan trampas tipo Sherman. 

Sumado a esto, la variedad de diseños utilizados en la disposición espacial de las trampas 

de caída y la diferencia de volumen de tachos entre los distintos estudios hacen que 

establecer un protocolo ideal de trabajo que haga los estudios comparables sea una tarea 

compleja (Moura et al. 2008, Ribeiro-Junior et al. 2011). Sin embargo, Barros et al. (2015) 

señala, que si bien para los pequeños mamíferos Neotropicales la eficiencia de las trampas 

es altamente dependiente de las cantidades consideradas (especies, individuos o 

recapturas), de las características del animal y las condiciones climáticas, es conveniente 

usar trampas de caída para estudios de diversidad de la comunidad y una combinación de 

trampas de caída y tipo Sherman para estudios poblacionales. Mis resultados, en 

coincidencia con Barros et al. (2015), muestran que las trampas de caída son mucho más 

eficientes para estudiar la diversidad de los ensambles. Sin embargo, dado el esfuerzo que 
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implica instalar y revisar este tipo de trampas, no fue posible usar un gran número de ellas 

en este estudio. Esta es una de las limitaciones de este método de muestreo, que debe ser 

pesada con sus ventajas. Dada esta dificultad, si el objetivo del estudio es conocer las 

fluctuaciones poblacionales a lo largo del año y no es necesario trabajar con todas las 

especies del ensamble, las trampas Sherman proveen una metodología mucho más rápida y 

eficiente, a pesar de que proveen una muestra mucho más sesgada. Este sesgo se 

manifiesta en los perfiles de especies muestreadas con cada método. Por ejemplo, a juzgar 

por los resultados de las trampas tipo Sherman, una especie, A. montensis, domina los 

ensambles del bosque y las plantaciones. Probablemente, la mayor captura de esta especie 

se deba a una respuesta en el comportamiento, dada por la atracción hacia los cebos. Por 

otro lado, las trampas de caída, menos selectivas al no depender de un cebo, brindan 

resultados menos sesgados, sugierendo que O. nigripes y T. nigrita podrían ser tan 

abundantes como A. montensis en los ambientes muestreados. Estos sesgos metodológicos 

explicarían las diferencias en los patrones de diversidad observados con cada tipo de 

muestreo. 

Resumiendo, respecto al uso de trampas de caída es importante tener en cuenta 

que, si bien la instalación de las trampas de caída es dificultosa y lleva mucho trabajo en 

comparación con las trampas tipo Sherman, este esfuerzo extra es compensado por las 

múltiples capturas simultáneas y por su fácil mantenimiento, dado que entre sesiones de 

muestreo diferentes sólo se tapan hasta la próxima vez que se vuelvan a utilizar (Williams y 

Braun 1983, Umetsu et al. 2006). Además, con el uso de este tipo de trampas se elimina la 

potencial influencia introducida por el comportamiento de las especies hacia el tipo de 

trampa y las preferencias de cebos, y se incrementa la probabilidad de capturar especies 

raras, especies semifosoriales y especies de hábitos arborícolas que probablemente no son 

atraídas por los cebos convencionales (Umetsu et al. 2006, Dizney et al. 2008). Por esta 

razón, de acuerdo a lo analizado hasta ahora y en base a la experiencia de este trabajo, si 

se utilizan trampas de caída de un volumen mayor o igual a 60 L, un mínimo de 4 trampas 

por unidad de muestreo distanciadas 10 m y conectadas por cercas plásticas de una altura 

mínima de 50 cm (diseño en I o Y) (Ribeiro-Júnior et al. 2011), con suficientes réplicas de 

acuerdo al área de estudio, revisando las trampas durante mínimo 5 noches consecutivas, 

entonces las trampas de caída son suficientes para caracterizar la riqueza y composición de 

un ensamble, no siendo necesario complementar con las trampas tipo Sherman (Ribeiro-

Júnior et al. 2011, Barros et al. 2015). Por otro lado, si se va a desarrollar una investigación 

a largo plazo en un lugar determinado conviene la utilización de las trampas de caída, 

mientras que si el objetivo es realizar muestreos cortos quizás sea más conveniente la 

utilización de las trampas tipo Sherman, en suelo y sotobosque, durante un mínimo de 5 
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noches consecutivas utilizando una cantidad adecuada de réplicas de acuerdo al tamaño del 

área de estudio.  
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4.1 Introducción 

La selección del hábitat3 es la elección activa de un lugar donde un organismo se 

alimenta, crece y se reproduce (Morin 2009, Stoddart 2012). El uso de hábitat es la forma en 

que un animal usa (o consume, en una forma general) una colección de componentes 

físicos y biológicos (ej., recursos) en un hábitat (Hall et al. 1997). El uso diferencial de un 

hábitat entre las especies es importante en la estructuración de las comunidades de 

pequeños mamíferos tropicales (e.g., Lambert et al. 2006, Pardini et al. 2005). Los factores 

que influyen en la selección de hábitat incluyen el evitamiento de estrés fisiológico, la 

disponibilidad de presas u otros recursos alimenticios, el evitamiento de competidores y 

depredadores, y la disponibilidad de refugios y sitios para nidificar (Morris 1987). Los 

animales responden a combinaciones de estos factores de manera compleja, y hay 

evidencia de que algunos animales hacen elecciones relativamente sofisticadas ponderando 

las ventajas del forrajeo contra la percepción del riesgo de mortalidad en un sitio particular 

(Morin 2009). La elección de un hábitat es un proceso jerárquico en el que un organismo 

elige primero donde vivir y establecer el área de vida y luego decide acerca del uso de otros 

sectores, como donde refugiarse y forrajear (Hutto 1985, Orians y Wittenberger 1991, 

Hodara y Busch 2010). Este conocimiento permite entender las causas de la distribución 

espacial y abundancia de un organismo en un espacio y tiempo determinado (Hodara y 

Busch 2010). 

Las especies similares que coexisten espacialmente presentan frecuentemente 

diferencias en sus estrategias de alimentación, uso del hábitat o patrones de tiempo que 

permiten la partición de los recursos (Schoener 1974). En los pequeños mamíferos no 

voladores neotropicales se han identificado diferentes mecanismos de segregación de 

especies, como diferenciación en la dieta (e.g., Leite et al. 1996, de Carvalho et al. 1999, 

Talamoni et al. 2008, Pinotti et al. 2011), patrones de actividad diaria (Graipel et al. 2003, 

Vieira et al. 2003), uso del espacio (e.g., Leite et al. 1996, Malcolm 1991, Lambert et al. 

2006, Grelle 2003, Naxara et al. 2009, Abreu y de Oliveira 2014), que pueden ser el 

resultado de la competencia y la depredación (Smythe 1986, da Fonseca y Robinson 1999, 

Bueno y Motta-Junior 2015). En el Bosque Atlántico algunos micromamíferos usan tanto el 

suelo del bosque como el sotobosque, mientras que otros frecuentan principalmente el dosel 

y raramente bajan al suelo (e.g., Grelle 2003, Vieira y Monteiro-Filho 2003, Lambert et al. 

2006, Püttker et al. 2008, Naxara et al. 2009, Abreu y de Oliveira 2014). Trabajos con 

                                                 
3 Hábitat: los recursos y condiciones presentes en un área que es ocupada por un determinado organismo (Hal l 

et al. 1997) (ver Anexo). 
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diversos grupos de especies han demostrado que la complejidad estructural de un ambiente, 

definida como la diferenciación vertical del espacio (August 1983), está asociada 

positivamente con mayor riqueza (Grelle 2003, Lambert et al. 2006, Sarty et al. 2006). 

Especies de pequeños mamíferos terrestres de tamaño similar tienden a diferir en el patrón 

del uso vertical del espacio (Grelle 2003), excepto los roedores de la tribu Akodontini que 

usan principalmente el suelo (Vieira y Monteiro-Filho 2003). En adición, la heterogeneidad 

del ambiente, definida como la variación de parches de tipos de hábitats o microhábitats a 

través de la dimensión horizontal, también permitiría la coexistencia de numerosas especies 

(e.g., August 1983, Stallings et al. 1990, Malcolm 1995, Püttker et al. 2008, Melo et al. 2013). 

Por lo tanto, la complejidad y heterogeneidad del ambiente permiten la coexistencia de las 

especies debido a la separación espacial de sus nichos, disminuyendo el efecto de la 

competencia, seguido por la obtención de recursos que satisfagan sus necesidades 

(Schoener 1974, August 1983, Malcolm 1995, Dalmagro y Vieira 2005, Lambert et al. 2006, 

Abreu y de Oliveira 2014). La riqueza de especies en el Bosque Atlántico ha sido asociada a 

la heterogeneidad y complejidad del ambiente (e.g., Pardini et al. 2005, Lessa et al. 2007, 

Naxara et al. 2009, Abreu y de Oliveira 2014). Sin embargo, varios estudios en el Bosque 

Atlántico han fallado en encontrar relación entre la heterogeneidad y la complejidad 

ambiental con la riqueza de especies o la distribución de especies en el espacio (Paglia et 

al. 1995, Gentile y Fernandez 1999, Melo et al. 2011, Behs 2013). Wiens (1981) ha 

argumentado al respecto que puede ser una cuestión del azar el muestrear una comunidad 

cuando la composición de especies y la abundancia se correlacionan con la estructura del 

ambiente. Otros autores han adjudicado la falta de relación entre la estructura del ambiente 

y las especies a un uso inadecuado de la escala espacial de análisis o a la falta de 

independencia entre las réplicas (August 1983, Morris 1984, Jogersen 2004, Naxara et al. 

2009). 

Entender las relaciones entre la abundancia de las especies de pequeños mamíferos 

terrestres, la estructura del hábitat y la abundancia de recursos es esencial para comprender 

los procesos ecológicos que controlan a las comunidades de pequeños mamíferos, 

contribuyendo de esta manera a tomar decisiones adecuadas de manejo para potenciar la 

conservación de las especies y su entorno en un bioma tan amenazado por el desarrollo de 

las actividades humanas como el Bosque Atlántico. 

El objetivo del presente capítulo es evaluar el patrón de uso del hábitat de los 

pequeños mamíferos terrestres en el BAAP del norte de la provincia de Misiones, Argentina. 

Para las cuatro especies de roedores sigmodontinos más frecuentemente registrados 

(Akodon montensis, Oligoryzomys nigripes, Thaptomys nigrita y Euryoryzomys russatus) se 
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analiza el uso de hábitat a dos escalas de análisis espacial (micro y macrohábitat) 4 y se 

analiza su relación con la estructura de la vegetación en ambientes conservados de bosque 

nativo y en plantaciones comerciales. 

 

4.2 Materiales y métodos 

El diseño de muestreo y la colecta de datos fue realizada de acuerdo a lo explicado 

en detalle en el Capítulo 1. En cada uno de los 6 bloques, distanciados entre sí entre 2 y 4 

km, se estableció un sitio de muestreo con trampas tipo Sherman en el bosque y otro en la 

plantación. La transecta de trampas tipo Sherman estuvo compuesta por dos líneas 

distanciadas 20 m, cada una con 12 estaciones de muestreo ubicadas cada 15 m. Cada 

estación contó con dos trampas de captura viva tipo Sherman de distinto tamaño (9x9x23 

cm; 10x10x38 cm), las cuales fueron cebadas con una mezcla de mantecol, avena, vainilla, 

banana, sardinas y salame (Astúa de Moraes et al. 2006, Hice y Velazco 2013). En cada 

estación una de las trampas fue colocada en el suelo y otra sobre la vegetación a una altura 

aproximada de 1,5-2 m, alternando la altura de los tipos de trampa (grande y pequeña) entre 

estaciones adyacentes. Los muestreos tuvieron una duración de cinco noches consecutivas. 

Las variables ambientales fueron medidas en simultáneo con los muestreos de 

micromamíferos durante el invierno del 2011 (junio a agosto – T2) en los seis bloques (A, B, 

C, D, E, F; Figura 1.1, Capítulo 1) y en el verano del 2012 (diciembre del 2011 a febrero del 

2012 – T3) sólo en cuatro de los bloques (A, B, C, D). Los individuos capturados fueron 

identificados, marcados, sexados y liberados en el sitio de captura.  

Los análisis que se describen a continuación sólo fueron realizados para los datos 

provenientes de las capturas con trampas tipo Sherman. Los datos de las trampas de caída 

no pudieron ser analizados debido a la escasa cantidad de registros. 

 

4.2.1 Caracterización del macrohábitat y microhábitat 

Para este estudio se consideró cada grilla de trampas tipo Sherman como la unidad 

de muestreo a nivel del macrohábitat, y cada punto de trampeo donde se ubicó una trampa 

tipo Sherman dentro de la grilla como la unidad de muestreo a nivel del microhábitat. El tipo 

de vegetación (bosque o plantación), fue considerada como una variable cualitativa con dos 

                                                 
4 Microhábitat: variables ambientales que afectan el comportamiento individual (Morris 1984, 1987) y que pueden 

variar a través del área de acción de un único individuo (Adler 1988). Macrohábita t: área espacial en la cual los 

individuos desempeñan mejor sus funciones biológicas (Morris 1984, 1987) (ej., una pradera o un bosque 

deciduo). 
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niveles (Hall 1997, Mitchel 2005), que por familiaridad fue denominada en los análisis como 

tipo de ambiente.   

Realicé la descripción del microhábitat (características estructurales de la vegetación 

en una parcela definida alrededor de la estación de trampeo) mediante muestreos de 

vegetación en cada estación donde ubiqué una trampa tipo Sherman en parcelas de 5 x 5 

m. Debido a que la microestructura de la vegetación puede variar estacionalmente estas 

variables fueron registradas en simultáneo con los muestreos de micromamíferos en el 

invierno de 2011 y verano de 2012. Utilicé los datos obtenidos para correlacionar la 

estructura del ensamble y la selección de hábitat de las cuatro especies más comunes a 

parámetros estructurales y florísticos. 

Para caracterizar la estructura física del microhábitat se seleccionaron variables 

asociadas con factores ecológicos potencialmente importantes para los pequeños 

mamíferos terrestres (Freitas et al. 2002, Lambert et al. 2006, Pütkker et al. 2008, Naxara et 

al. 2009). Las variables de microhábitat medidas fueron:  

 Cobertura del suelo: utilizando un marco de 50 x 50 cm medí en 4 puntos la proporción 

de suelo desnudo, mantillo, vegetación y roca (Freitas et al. 2002). 

 Profundidad del mantillo: en 5 puntos al azar medí la profundidad del mantillo utilizando 

una regla milimetrada de 30 cm que atravesó el mantillo verticalmente (Freitas et al. 

1997, Lambert et al. 2006, Naxara et al. 2009). 

 Obstrucción vertical o abertura del sotobosque: estimé la densidad de la vegetación del 

sotobosque con el método de “intercepciones” o “toques” (Mueller-Dombois y Ellenberg 

1974) a tres alturas (0,5 m; 1 m; 1,5 m), contando el número de veces que la vegetación 

contactaba cada uno de los segmentos de 10 cm de una vara de 2 m de altura 

posicionada verticalmente en cada uno de los cuatro vértices de la parcela de 5 x 5 m. 

 Ramas y árboles caídos: las ramas caídas con un perímetro mayor a 15 cm fueron 

cuidadosamente buscadas y contadas en un área de 25 m2 alrededor de cada trampa, 

sin removerlas para evitar alterar la estructura del microhábitat. Para cada sitio (grilla de 

trampas tipo Sherman en cada ambiente del bloque) la cantidad total de ramas caídas 

disponibles fue la sumatoria de las ramas contabilizadas en cada área de 25m 2 (Naxara 

et al. 2009). 

 Cobertura de bambú: en cada parcela de 5 x 5 m se estimó la densidad de bambú 

utilizando una escala de 1 a 4 (1 = 0 a 25 % de cobertura de bambú; 2 = 25 a 50 % de 

bambú; 3 = 50 a 75 % de bambú; 4 = 75 a 100 % de bambú). 

 Densidad de árboles: para estimar la densidad de árboles utilicé la metodología del 

“individuo más cercano” (Krebs, 1989). Para ello se escogen N puntos (sitios de 

localización de las trampas) y se mide la distancia entre cada punto y el árbol más 
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cercano (di). La densidad se estima en base al número de árboles contados dividido por 

el área estimada que ocupan dichos árboles (D = (n)/πƩdi
2). 

Estas variables fueron medidas en parcelas de 25 m2 alrededor de cada trampa, en 

las 12 unidades de muestreo independientes (6 en bosque y 6 en plantación) durante el 

invierno de 2011 y en 8 unidades de muestreo durante el verano de 2012 (los bloques E y F 

no fueron muestreados), cubriendo un área total de 7.200 m2 en invierno y 4.800 m2 en 

verano. Debido a que estas variables solo fueron medidas en los últimos dos muestreos, los 

análisis de ordenación no fueron realizados para el verano de 2011. El valor de cada 

variable a nivel de la grilla (macrohábitat) se calculó como el promedio de los valores 

medidos por cada trampa (microhábitat).  

 

4.2.2 Asociación entre las variables ambientales y el patrón de composición de 

especies 

Utilicé el análisis de redundancia (RDA) para examinar cuánto de la variación en la 

composición de especies puede ser explicado por las variables ambientales a nivel del 

macro y microhábitat (ter Braak 1986). El RDA es una técnica de ordenación restringida o 

canónica, basada en los mismos principios que el análisis de componentes principales 

(PCA). Este tipo de análisis multivariado preserva las distancias euclidianas entre los puntos 

y es adecuado cuando se espera que la relación entre las variables dependientes e 

independientes sea del tipo lineal. Si se espera que esta relación sea del tipo unimodal la 

técnica de ordenación más adecuada sería un análisis de correspondencia canónico (CCA) 

(ter Braak 1986, Borcard et al. 1992, Legendre y Legendre 1998, Borcard et al 2011). Una 

regla que se suele aplicar para seleccionar la técnica de ordenación adecuada cuando a 

priori se desconoce esta relación consiste en someter la matriz de composición de especies 

a un Análisis de Correspondencia Segmentado (DCA, por sus siglas en inglés; ter Braak 

1988). Este análisis da como resultado sólo 4 ejes, especificando la longitud de los mismos. 

Si la longitud de los ejes es menor que dos unidades, los datos son lineales y, por lo tanto, 

se debería aplicar RDA; mientras que, si la longitud de los ejes es mayor da cuenta de 

mayor heterogeneidad en los datos de especies y, por tanto, de una relación unimodal entre 

las variables ambientales y la composición de especies. Sin embargo, no hay acuerdo en la 

literatura sobre si esta regla de decisión es adecuada o no (Oksanen 2015). Por otro lado, 

Legendre (2001) sostiene que el CCA sólo debería ser usado cuando los sitios tienen 

aproximadamente el mismo número de individuos, o cuando se quiere explícitamente dar 

más peso a los sitios con mayor riqueza. Este problema del CCA fue uno de los incentivos 

para buscar métodos alternativos a la ordenación canónica de la composición de 

comunidades. Además, el CCA presenta algunos inconvenientes relacionados a las 
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propiedades matemáticas de las distancias X2, dado que la diferencia entre valores de 

abundancia para una especie común contribuye menos a las distancias que la misma 

diferencia para una especie rara, de manera que las especies raras pueden tener una 

influencia excesivamente grande en el análisis (Legender y Gallager 2001). A pesar de su 

amplio uso, la distancia X2 no es aceptada unánimemente entre los ecólogos y su uso 

debería estar limitado a situaciones donde las especies raras están bien muestreadas y son 

vistas como potenciales indicadores de características particulares de un ecosistema (Faith 

et al 1987, Legendre y Gallager 2001). La alternativa es eliminar las especies raras de la 

tabla de datos antes de correr el CCA. Este problema, entre otros, ha conducido al 

desarrollo de la pre-transformación de la matriz de composición de especies para abrir estos 

datos al reino del RDA. Además, si bien la inercia o varianza explicada en el CCA también 

puede ser interpretada como R2, éste también es un valor desviado y no existe aún un 

método simple para ajustarlo. Esto imposibilita una correcta estimación de la proporción de 

la varianza explicada por el CCA en el caso de un simple análisis, y aumenta excesivamente 

el error de tipo 1. A pesar de lo explicado anteriormente el CCA aún es ampliamente usado 

(Legendre y Legendre 1998, Legendre y Gallager 2001). 

En el caso del presente trabajo, teniendo en cuenta lo anteriormente explicado y, 

dado que se desconocía la heterogeneidad en la matriz de composición de especies, se 

decidió utilizar el método de DCA para explorar la relación de los datos. En este caso la 

longitud de los ejes fue menor a 2 unidades por lo que se optó por utilizar el análisis de 

redundancia canónico (RDA), siguiendo las recomendaciones de ter Braak (1986).  

Para estos análisis utilicé una matriz de restricción o matriz de variables ambientales 

(variables explicativas) compuesta por nueve variables cuantitativas: vegetación y mantillo 

(cobertura del suelo), obstrucción baja, media y alta (obstrucción vertical), profundidad del 

mantillo, cantidad de ramas, proporción de bambú y densidad de árboles, y una variable 

cualitativativa (tipo de ambiente). Dado que las variables cuantitativas estaban en distintas 

escalas de medición, estas fueron transformadas logarítmicamente (log(x+1)) y 

estandarizadas para unificar las escalas y reducir la influencia de los outliers (Borcard et al. 

2011). La matriz de especies (variables respuesta) fue sometida a la transformación de 

Hellinger (Legendre y Gallager 2001, Borcard et al. 2011). Las especies con pocos registros 

(menos de 10 registros) no fueron incluidas en la matriz dado que pueden nublar los 

resultados del ordenamiento (Borcard et al. 2011).  

Realicé los análisis de redundancia (RDA), para el invierno y el verano por separado, 

a nivel del macrohábitat, considerando cada grilla en cada tipo de ambiente como un sitio o 

unidad de muestreo, y a nivel del microhábitat, considerando cada trampa como una unidad 

de muestreo. Por lo tanto, el número de registros de cada matriz estuvo dado por el número 

de capturas en cada sitio o grilla a nivel del macrohábitat, o en cada trampa a nivel del 
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microhábitat. A nivel del macrohábitat, durante el invierno de 2011 en la plantación en el 

bloque A no se registró ninguna especie, por lo que este sitio no fue considerado en los 

registros de la matriz. 

Realicé un análisis de redundancia general (incluyendo los datos de los dos tipos de 

ambiente) para el invierno de 2011 y otro para el verano de 2012 entre las especies y las 

variables de ambientales a nivel del macro y microhábitat a fin de visualizar las asociaciones 

entre ellos.  

A nivel del macrohábitat para el inverno de 2011, además del RDA general, realicé 

un RDA para cada tipo de ambiente por separado para visualizar las asociaciones con las 

variables ambientales dentro de cada macrohábitat homogéneo (bosque o plantación). Para 

el verano de 2012 sólo realicé el RDA general debido a que el muestreo de las variables 

ambientales sólo se realizó en los 4 bloques (A, B, C y D) correspondientes al área de 

Iguazú, resultando escaso el número de observaciones (réplicas) por tipo de ambiente 

(bosque o plantación). Adicionalmente realicé un análisis RDA general de invierno donde no 

incluí las unidades de muestreo E y F correspondientes a la zona de Urugua-í, para luego 

comparar los resultados de la ordenación en cada temporada. Cada matriz del análisis de 

RDA general de invierno que incluyó los sitios de Iguazú y de Urugua-í contó con 11 

registros en total, seis correspondientes al bosque y cinco correspondientes a la plantación 

(dado que para el bloque A en la plantación no se obtuvo ningún registro). Por lo tanto, el 

número máximo de registros de la matriz ambiental en verano fue ocho y en el caso de los 

datos de invierno, fue de siete registros.   

Una condición en los análisis de RDA es que el número de variables ambientales de 

la matriz no puede ser mayor que el número de registros, por lo que a nivel del macrohábitat 

fue necesario reducir el número de variables ambientales previo a los análisis. Cada variable 

ambiental representa una restricción, por lo que incrementar el número de restricciones 

significa relajar la restricción y la ordenación se vuelve más similar a la ordenación simple. 

Esta misma situación se repitió en cada uno de los análisis RDA por tipo de ambiente en 

cada temporada. Por lo tanto, previo a cada análisis se realizó la exploración de los datos a 

fin de reducir el número de variables ambientales teniendo en cuenta también la detección 

de colinealidad entre las mismas (Zuur et al. 2010). La colinealidad fue calculada para todos 

los pares de variables mediante el coeficiente de correlación de Spearman. Booth et al. 

(1994) sugiere que cuando la correlación entre un par de variables es de una magnitud 

mayor a ± 0,5 indica alta colinealidad. Siguiendo esta sugerencia decidí eliminar una de las 

variables del par para la construcción de los modelos cuando el coeficiente de correlación 

fuera mayor a ± 0,5. Entre las variables correspondientes a cobertura del suelo, suelo 

desnudo y roca no fueron tenidas en cuenta debido a la escasa representatividad que 

tuvieron en los sitios de muestreo. Entre cobertura de vegetación y mantillo (correlación 0,9 
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a 1 en casi todos los casos) seleccioné la variable vegetación, dado que para el mantillo 

contaba con otro descriptor que fue la profundidad del mantillo. Las variables vegetación y 

bambú presentaron correlación arriba de 0,5 con las variables obstrucción baja, media y 

alta, las cuales además presentaron alta correlación entre ellas. Por lo que en los análisis no 

fueron incluidas estas tres variables correspondientes a la obstrucción vertical. La 

colinealidad también fue evaluada en el contexto de cada modelo mediante la función VIF 

(Variance Inflation Factor) (Fox y Weisberg 2011), que evalúa el incremento de la varianza 

ante la presencia de variables colineales. Siguiendo a Zuur et al. (2009) y Borcard et al. 

(2011) se buscó que este factor siempre fuera menor a 10. En los análisis canónicos la 

verdadera relación entre las variables es enmascarada si las variables explicativas están 

correlacionadas. Esto genera problemas en la creación del modelo, lo cual conduce a 

complicaciones en las inferencias del mismo. Por lo cual, dedicar tiempo extra para evaluar 

la multicolinealidad (correlación) es un primer paso importante para crear modelos 

ecológicos más robustos, además de considerar la forma y el orden de eliminación de las 

variables correlacionadas (Legendre y Legendre 1998, Borcard et al. 2011). 

En base al análisis previo de los datos, en cada análisis de redundancia general a 

nivel del macrohábitat decidí incluir cinco variables ambientales cuantitativas (vegetación, 

profundidad del mantillo, cantidad de ramas, proporción de bambú y densidad de árboles) y 

una variable cualitativa (tipo de ambiente). La matriz respuesta estuvo compuesta por las 

cuatro especies más abundantes (A. montensis, O. nigripes, T. nigrita y E. russtaus). 

Cuando el modelo seleccionado contuvo la variable tipo de ambiente, realicé un análisis 

parcial para evaluar el efecto de las variables ambientales en la ordenación de las especies 

eliminando la influencia del tipo de ambiente (bosque – plantación). Los análisis de 

ordenación parciales permiten conocer el patrón de los datos de especies que sólo es 

explicado por un grupo de variables mientras se mantiene constante el efecto de otro grupo 

de variables (Borcard et al. 1992, Borcard et al. 2011). Para ello, en el RDA el factor tipo de 

ambiente se incluyó como una covariable. Adicionalmente realicé un análisis de partición de 

la varianza para conocer la fracción de variabilidad explicada únicamente por cada grupo de 

variables. El análisis de partición de la varianza permite detectar: (a) la variación ambiental 

debida a las variables ambientales que afecta a las especies independientemente del tipo de 

ambiente; (b) la variación compartida por el tipo de ambiente y las variables ambientales; (c) 

la variación explicada únicamente por el tipo de ambiente que no es explicada por las 

variables ambientales; (d) la fracción de variación en las especies que no es explicada por 

ninguna de las opciones anteriores (Figura 4.1). 
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(a) (b) (c) (d) 

Variables ambientales  Varianza no explicada 

 Tipo de ambiente  

 

Figura 4.1. Esquema de la partición de la varianza mostrando cada componente que afecta la 

variación de especies.  

 

 

A nivel del microhábitat, además del RDA general para cada temporada, también 

realicé un RDA por cada tipo de ambiente (bosque y plantación) para cada época del año. 

Para los datos de invierno, realicé el análisis por ambiente considerando tanto los sitios de 

Iguazú como de Urugua-í, y para la zona de Iguazú por separado. Para los datos del verano, 

dado que no se realizó el muestreo en la zona de Urugua-í, los análisis de RDA por 

ambiente sólo se realizaron para los sitios de Iguazú. En la construcción de los modelos 

para los análisis de RDA se procedió de la misma manera que se explicó anteriormente para 

los análisis a nivel de macrohábitat. Se analizó la colinealidad entre las variables 

ambientales y en el caso de alta colinealidad se eliminó una de las variables del par. La 

variable densidad de árboles no se consideró en esta escala de análisis. Entre las variables 

correspondientes a cobertura del suelo, suelo desnudo y roca no fueron tenidas en cuenta 

debido a la escasa representatividad que tuvieron en los puntos de muestreo a nivel de cada 

trampa. Entre cobertura de vegetación y mantillo (correlación 0,9 a 1 en casi todos los 

casos) seleccioné la variable vegetación, dado que para el mantillo contaba con otro 

descriptor que fue la profundidad del mantillo. En el caso del análisis RDA de invierno para 

los sitios de plantación de Iguazú y Urugua-í como para el de Iguazú no se incluyó la 

variable obstrucción baja por presentar alta correlación con la variable vegetación. En los 

análisis generales de redundancia dado que el modelo contuvo la variable tipo de ambiente 

también se aplicó el análisis parcial, para analizar la influencia de las variables ambientales 

independientemente de la variable tipo de ambiente, complementando con un análisis de 

partición de la varianza para conocer la fracción de variabilidad explicada únicamente por 

cada grupo de variables. Dado que el número de trampas en que se registró el número de 

individuos capturados de una especie constituyó el total de registros de cada una de las 

matrices (matriz de especies y matriz ambiental), aquellas trampas donde no se obtuvieron 

capturas no fueron incluidas en los análisis. Por lo tanto, en cada análisis de RDA las 

matrices incluyeron distinto número de registros. Las matrices (matriz ambiental y matriz de 

especies) del RDA general de invierno que incluyeron los sitios de Iguazú y Urugua-í 

estuvieron compuesta por 186 registros (124 registros correspondientes a los datos de 
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bosque y 62 registros correspondientes a la plantación). Las matrices del análisis de RDA 

para bosque en Iguazú en invierno incluyeron 78 registros y para la plantación 24 registros. 

Las matrices usadas para el análisis de RDA general en verano incluyeron 106 registros (76 

correspondientes al bosque y 26 correspondientes a la plantación). 

Para la interpretación de los resultados de cada modelo de RDA utilicé el R2 ajustado 

(Oksanen 2015). El valor R2 representa la porción de variación explicada por las variables 

ambientales. Debido a que este valor puede estar desviado debido a correlaciones 

aleatorias entre las variables ambientales se realiza un ajuste para obtener un valor de R2 

sin desvío (Ezekiel 1930, Borcard et al. 2011). El R2 ajustado es menor que el R2 original y 

mide la cantidad no desviada de la varianza explicada por las variables ambientales. 

Además, examiné la significancia estadística de cada modelo de RDA mediante una prueba 

de permutación. El principio de la prueba de permutación es generar una distribución de 

referencia del estadístico elegido bajo una hipótesis nula (H0) permutando aleatoriamente 

elementos apropiados de los datos un número suficientemente grande de veces y 

recomputando el estadístico cada vez. Entonces, se compara el verdadero valor del 

estadístico a esta distribución de referencia. El p valor se computa como la proporción de los 

valores permutados iguales o mayores que el verdadero valor del estadístico para un test de 

una cola. La hipótesis nula (H0) a probar en este caso consiste en que no existe relación 

entre los datos respuesta (matriz de especies) y las variables explicativas (matriz de 

variables ambientales). Las pruebas de permutaciones se aplicaron a los modelos de RDA, 

a los términos (se evalúa la significancia estadística de cada variable ambiental en el orden 

que se presenta en el modelo) y por márgenes (se evalúa la significancia estadística de 

cada variable independientemente del orden que presenta en el modelo). En los casos que 

el modelo de RDA resultó significativo, apliqué un procedimiento de selección de a pasos 

para evaluar la significancia de cada una de las variables y para seleccionar un modelo más 

parsimonioso que incluyera sólo las variables significativas (Borcard et al. 2011, Oksanen 

2015). 

Los análisis de redundancia fueron realizados con el paquete vegan (Oksanen et al. 

2016) en el programa R versión 3.3-1 (R Core Team 2016). 

 

4.2.3 Selección de variables ambientales por especie  

Para conocer los requerimientos de hábitat de las especies más comunes analicé la 

variación de la tasa de captura de las mismas en función de las variables ambientales, 

mediante el uso de Modelos Lineales Generalizados Mixtos (GLMM). Para estos análisis 

sólo tuve en cuenta los datos provenientes de las trampas tipo Sherman, debido al escaso 

número de registros obtenidos por especie con las trampas de caída. La variable respuesta 
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fue el número de capturas en 240 trampas (48 trampas por noche durante 5 noches) y utilicé 

un modelo GLMM con distribución binomial y función de enlace tipo logit.  

Para estos análisis consideré las especies registradas en el invierno de 2011 (T2) y 

verano de 2012 (T3) y que fueron registradas en ambos tipos de ambiente, al menos, en 

cuatro bloques. Previo a los análisis de GLMM, realicé la exploración de los datos para 

detectar outliers y colinealidad entre las variables ambientales. La colinealidad fue calculada 

para todos los pares de variables mediante el coeficiente de correlación de Spearman 

(Booth et al. 1994). El tipo de variable a eliminar de cada par se analizó en el contexto 

particular de la relación de cada variable explicativa con cada especie como variable 

respuesta mediante gráficos de dispersión. Además, los gráficos de dispersión de la tasa de 

captura para cada especie en función de las variables permitieron detectar posibles 

relaciones entre la variable respuesta y las variables ambientales, y posibles interacciones 

entre las variables ambientales que ameriten considerar la interacción entre ellas en la 

construcción de los modelos GLMM (Zuur et al. 2009, Zuur et al. 2010). En base a estos 

análisis decidí considerar distintos grupos de variables para armar el modelo de cada 

especie. En todos los casos, el modelo estuvo compuesto por un grupo de variables 

ambientales no colineales, el tipo de ambiente y el tiempo como factores fijos y el bloque 

como factor aleatorio. Debido a que el factor aleatorio tiene 6 niveles, pero cada nivel tiene 

una o dos observaciones, no me fue posible modelar pendientes aleatorias. La colinealidad 

también fue evaluada en el contexto de cada modelo mediante la función VIF (Variance 

Inflation Factor) (Fox y Weisberg 2011), buscando que siempre el VIF de cada variable fuera 

inferior a 10 (Zuur et al. 2009).  

Dado que las variables explicativas están en distintas escalas de medición apliqué 

centrado y estandarización a las mismas (Zuur et al. 2009, Grueber et al. 2011). Esto 

permite hacer más fácilmente comparable el tamaño del efecto de las distintas variables 

(Zuur et al. 2009, Zuur et al. 2010, Grueber et al. 2011). En los casos que las variables 

explicativas presentaron outliers o una relación no lineal con la variable respuesta apliqué la 

transformación logarítmica (log (x+1)) o una transformación no lineal, de acuerdo a la forma 

de la curva entre la variable respuesta y la explicativa, según la conveniencia de cada caso 

particular (Crawley et al. 2013, Zuur et al. 2009, Winter 2013). Por ejemplo, en los casos que 

la relación entre la variable respuesta y la explicativa presentó forma de “U” se incluyó en la 

fórmula del modelo la variable explicativa elevada al cuadrado como predictor. 

En el análisis de cada especie evalué la sobredispersión para el modelo global 

binomial y realicé la corrección, en caso de ser necesario, mediante la incorporación en el 

modelo de las observaciones individuales (la tasa de captura por especie para cada bloque 

según el tiempo y el ambiente) como factor aleatorio (Bolker et al. 2011, Harrison et al. 

2015). En cada caso realicé la inspección visual del gráfico de los residuos del modelo 
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global, como de los modelos corregidos por sobredispersión, para evaluar alguna posible 

desviación obvia de la homocedácea y evaluar el ajuste de los modelos a los datos. En caso 

de no observarse un patrón claro en el gráfico de los residuos, procedí con el análisis de los 

modelos. Realicé la selección de modelos mediante la aproximación de la teoría de la 

información de acuerdo a lo explicado en el Capítulo 3 (Burnham y Anderson 2002, Bolker et 

al. 2009, Grueber et al. 2011). Para promediar modelos, utilicé el “método del promedio 

completo” (Burnham y Anderson 2002, Nakagawa y Frecketon 2010). Una vez seleccionado 

el modelo realicé la validación del mismo mediante la inspección visual de los residuos de 

Pearson en función de los valores ajustados y en función de cada variable explicativa (Zuur 

et al. 2009). 

En el caso particular de O. nigripes, la exploración de datos mostró que la tasa de 

captura presentó dos outliers (uno correspondiente al sitio B en la plantación y otro 

correspondiente al sitio C en el bosque, ambos en el invierno de 2011). Siguiendo la 

recomendación de Zuur et al. (2010) se analizaron los resultados de los análisis con la 

variable respuesta completa y eliminando los outliers para evaluar la influencia de los 

mismos en el resultado final. Debido a la gran cantidad de variables a incluir en el modelo 

global y por falta de convergencia, analicé previamente la variación de la tasa de captura de 

O. nigripes en función del tiempo y tipo de ambiente para los datos completos y sin outliers, 

obteniendo el mismo resultado. El análisis de la tasa de captura en función de las variables 

ambientales también se realizó considerando los datos completos y sin los dos outliers. En 

ambos casos el resultado fue el mismo, pero el modelo con los outliers presentó un patrón 

en el gráfico de los residuos en función de los valores ajustados que indica heterogeneidad y 

que no pudo ser modelado. En casos como éste, cuando la heterogeneidad no puede ser 

modelada por la incorporación o transformación de alguna variable explicativa, Zuur et al. 

(2010) sugiere transformar la variable respuesta y volver a correr los modelos. Sin embargo, 

en el caso de datos con distribución binomial, como el presente, la transformación de la 

variable no es una solución simple dado que los análisis en R arrojan mensaje de error, no 

permitiendo una clara interpretación de los mismos. Por esta razón y debido a que ambos 

tipos de análisis dieron los mismos resultados decidí presentar los resultados de los análisis 

de los datos sin los outliers. 

Para los análisis de GLMM utilicé el paquete lme4 versión 1.1-12 (Bates et al. 2015) 

en el programa R versión 3.3-1 (R Core Team 2016). Para el manejo de los datos y la 

interpretación de los resultados utilicé, además, los paquetes blmeco (Korner-Nievergelt et 

al. 2015), car (Fox y Weisberg 2011), MASS (Venables y Ripley 2002), lattice (Sarkar 2008) 

y MuMIn (Barton 2016). 

Además, para cada especie comparé la cantidad de registros en el suelo y en el 

sotobosque en cada ambiente mediante una prueba exacta binomial (Graipel et al. 2006, 
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McDonald 2014) y evalué si la relación variaba entre tipos de ambiente mediante la prueba 

exacta de independencia de Fisher (McDonald 20414). Estos análisis fueron realizados en el 

programa R versión 3.3.1 (R Core Team 2016). 

 

4.3 Resultados 

 

4.3.1 Asociación entre las variables ambientales y el patrón de composición de 

especies 

 

4.3.1.1 Microhábitat 

Invierno 

El modelo global del RDA general para los sitios de Iguazú y Urugua-í estuvo 

compuesto por una matriz ambiental que incluyó siete variables cuantitativas (vegetación 

(cobertura del suelo), profundidad del mantillo, obstrucción vertical (baja, media y alta), 

cantidad de ramas en el suelo, proporción de bambú) y una variable cualitativa (tipo de 

ambiente (bosque o plantación), y la matriz de composición de especies que incluyó a A. 

montensis, O. nigripes, E. russatus y T. nigrita. Cada matriz contó con un total de 186 

observaciones. 

El modelo global resultó significativo según la prueba de permutaciones (p = 0.001), 

explicando el 10,17 % de la variación, de acuerdo al valor del R2 ajustado. La prueba de 

permutaciones por ejes indicó que los ejes 1 y 2 fueron significativos, y las pruebas de 

permutación por márgenes y términos indicaron que sólo cuatro variables tuvieron un efecto 

estadísticamente significativo (Tabla 4.1). Por lo que reduje el número de variables mediante 

la selección de a pasos. 

Como resultado de la selección de a pasos se llegó a un modelo más parsimonioso 

compuesto sólo por tres variables, tipo de ambiente, vegetación en el suelo y obstrucción 

media. Este modelo explica el 9,7 % de la variación, repartida entre los ejes 1 (8,28 %) y 2 

(1,27%), de acuerdo al valor del R2 ajustado. El eje 1 estuvo asociado negativamente a la 

vegetación en el suelo, principalmente, y a la obstrucción media (Tabla 4.2). El eje 2 estuvo 

relacionado principalmente a la variable tipo de ambiente, estando positivamente asociada al 

bosque y negativamente a la plantación (Tabla 4.2, Figura 4.2).  
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Tabla 4.1. Resultados de la prueba de permutación por términos y márgenes, indicando el p-valor 

para cada una de las variables del modelo global del RDA general para el invierno 2011 en los sitios 

de Iguazú y Urugua-í. 
 

Variable ambiental 
Prueba de permutación 

Términos Márgenes 

Ambiente 0,002* 0,028* 

Vegetación 0,001* 0,001* 

Obstrucción baja 0,713 0,664 

Obstrucción media 0,010* 0,037* 

Obstrucción alta 0,541 0,621 

Profundidad del mantillo 0,403 0,164 

Cantidad de ramas 0,038* 0,039* 

Bambú 0,411 0,443 

        * Variables con un efecto estadísticamente significativo 

 

 

Tabla 4.2. Coeficientes de correlación de las variables ambientales con cada uno de los ejes que 

resultaron significativos en el análisis de RDA general de invierno para los sitios de Iguazú y Urugua-í. 
 

Variable ambiental 
Coeficiente de correlación 

Eje 1 Eje 2 

Bosque - 0.566 0,745 

Vegetación - 0,874 0,019 

Obstrucción media - 0,655 -0,547 

 

 

De acuerdo al gráfico del modelo parsimonioso (Figura 4.2), O. nigripes presentó 

abundancia mayor al promedio en las trampas ubicadas en los sitios de plantación. Se halla 

en una posición cercana al centro del eje 2, lo que sugiere que la variable tipo de ambiente 

es poco importante para esta especie o que es capaz de ocupar por igual ambos tipos de 

ambientes. La mayor abundancia de esta especie está correlacionada con mayor cobertura 

del mantillo en el suelo. Esto se infiere porque las variables mantillo y vegetación 

presentaron alta correlación negativa. La mayor abundancia de A. montensis está 

positivamente correlacionada con vegetación en el suelo y obstrucción media. La proyección 

perpendicular de los centroides correspondientes al tipo de ambiente sobre el vector que 

representa la abundancia de A. montensis muestra preferencia por sitios de bosque. Sin 

embargo, al igual que O. nigripes, la posición cercana al centro del eje 2 indica que la 
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relación con la variable ambiente no es muy fuerte. T. nigrita y E. russatus presentaron 

mayor abundancia en los sitios de bosque. La abundancia de T. nigrita estuvo positivamente 

correlacionada con cobertura de vegetación en el suelo, mientras que la abundancia de E. 

russatus presentó poca asociación tanto con la variable vegetación como con la obstrucción 

media.  

 

 

Figura 4.2. Gráfico del análisis de redundancia. Se presentan los resultados del modelo parsimonioso 

para los datos de invierno de los sitios de Iguazú y Urugua-í a nivel del microhábitat.  

 

El resultado del análisis parcial indica que las variables ambientales, vegetación en el 

suelo y obstrucción media, son importantes para explicar la variación en la ordenación de las 

especies (p = 0,001). De acuerdo al R2 ajustado, las variables ambientales explican en 

forma independiente al tipo de ambiente el 6,3 % de dicha variación. En este modelo sólo el 

eje 1 resultó significativo, estando asociado negativamente a ambas variables ambientales 

(coef. veg. = - 0,8; coef. obs_media = - 0,7) (Figura 4.3). La eliminación de la variable tipo de 

ambiente del análisis no afectó de manera significativa el patrón observado anteriormente. 

Se observa en el gráfico que A. montensis y O. nigripes mantienen la misma relación con las 

variables ambientales que en el modelo que incluye la variable tipo de ambiente, indicando 

que esta variable tiene poca influencia sobre estas dos especies, como se había 

mencionado anteriormente. Sin embargo, la situación es distinta para T. nigrita y E. 

russatus. Si bien T. nigrita muestra una leve asociación a la variable vegetación en el suelo, 

mantiene una posición más cercana al centro de ambos ejes, indicando que la asociación 
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con esta variable no es muy fuerte. Esta situación es aún más marcada para E. russatus, 

caracterizada por un vector corto, muy cercana al centro de ambos ejes (Figura 4.3). Esto 

indica, que estas dos especies presentan una mayor asociación con el tipo de ambiente 

(ambas están asociadas positivamente con el bosque) y que las variables ambientales 

medidas a nivel de microhábitat no explican su distribución satisfactoriamente. 

 

Figura 4.3. Gráfico del análisis de redundancia parcial. Se presentan los resultados para los datos de 

invierno de los sitios de Iguazú y Urugua-í a nivel del microhábitat.  
 

 

El análisis de partición de la varianza indica que tanto las variables ambientales 

como el tipo de ambiente, en forma independiente uno del otro, explican significativamente 

el patrón observado en las especies, aunque con distinto peso en cada una de las cuatro. 

Según los valores de R2 ajustado, el tipo de ambiente (excluyendo el efecto de las variables 

ambientales) explica el 1,3 % de la variación observada en el patrón, mientras que las 

variables ambientales (excluyendo el efecto del tipo de ambiente) explican una proporción 

mayor, el 6,3 % (Tabla 4.3). Sin embargo, el porcentaje de variación explicado por el 

conjunto de ambos tipos de variables, correspondiente a la intersección (representada por la 

fracción b en la Tabla 4.3), es mayor al porcentaje explicado únicamente por el tipo de 

ambiente (fracción c) (Tabla 4.3). 
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Tabla 4.3. Partición de la varianza del análisis de RDA para los sitios de Iguazú y Urugua-í en 

invierno de 2011. 

RDA 
Partición de la 

varianza 
R2 ajustado 

Prueba de 

permutación 

Veg + obs_media + Ambiente a + b + c 0,097 0,001 

Veg + obs_media a + b 0,084 0,001 

Ambiente b + c 0,034 0,001 

Veg + obs_media + Condition (Ambiente) a 0,063 0,001 

[a + b] – [a] b 0,021  

Condition(Veg + obs_media) + Ambiente c 0,013 0,017 

 

 

El modelo global del análisis de RDA para los sitios del bosque de Iguazú y Urugua-í 

estuvo compuesto por siete variables ambientales no colineales (vegetación, obstrucción 

baja, media y alta, profundidad del mantillo, cantidad de ramas y bambú) y cuatro especies 

(A. montensis, O. nigripes, T. nigrita y E. russatus). Cada matriz contó con 124 registros. El 

test de permutaciones indicó que este modelo no es significativo, así que se siguió adelante 

eliminando variables utilizando el sistema de selección de variables por pasos. Sin embargo, 

ninguna variable resultó significativa. Por lo tanto, no hubo relación en el invierno entre las 

variables ambientales medidas en el bosque y las especies analizadas. 

El análisis de RDA para los sitios de Iguazú y Urugua-í correspondientes a la 

plantación en invierno contó con 62 registros. El modelo global estuvo compuesto por una 

matriz explicativa integrada por seis variables ambientales cuantitativas no colineales 

(vegetación, obstrucción media, obstrucción alta, profundidad del mantillo, ramas y bambú) y 

una matriz de especies integrada solamente por las especies A. montensis y O. nigripes, ya 

que para el resto de las especies los registros fueron insuficientes. De acuerdo al test de 

permutación el modelo global resultó significativo, explicando el 27,8 % de la variación 

presente en el patrón de ordenación de las especies analizadas. Sin embargo, los análisis 

de permutación por términos y por márgenes indicaron que sólo la variable vegetación es 

significativa. Por lo tanto, se aplicó el modelo de selección de pasos para reducir el número 

de variables y encontrar un modelo más parsimonioso. 

El modelo parsimonioso estuvo compuesto por las variables vegetación y cantidad de 

ramas. De acuerdo al valor del R2 ajustado este modelo explica el 30 % de la variación 

presente en el patrón de ordenación de las especies, resultando significativo únicamente el 

eje 1 (p = 0,001), asociado a la variable vegetación (Tabla 4.4). Si bien la variable cantidad 

de ramas, asociada al eje 2 (Tabla 4.4), resulta marginalmente significativa, su inclusión en 

el modelo aumenta la cantidad de varianza explicada.  
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Tabla 4.4. Resultados del test de permutaciones por márgenes y términos para el análisis parcial de 

RDA para la plantación en el invierno de 2011, indicando el valor del p-valor para cada variable, y los 

coeficientes de correlación de cada variable con los ejes de ordenación.  

Variables ambientales 
Test de permutaciones Coeficientes de correlación 

Márgenes Términos Eje 1 Eje 2 

Vegetación 0,001 0,001 0,93 0,37 

Cantidad de ramas 0,046 0,052 0,08 - 0,99 

  

A. montensis está positivamente relacionado a la variable vegetación y al eje 1 

(Figura 4.4). Mientras que O. nigripes está negativamente relacionado a la variable 

vegetación y al eje 1 (Figura 4.4). Ambas especies presentan una ubicación casi central 

respecto del eje 2, lo que explica la falta de efectos estadísticamente significativos de este 

eje y de la variable cantidad de ramas. 

 

Figura 4.4. Gráfico de RDA del modelo parsimonioso para los datos de plantaciones de Iguazú y 

Urugua-í en invierno de 2011. 

 

El análisis de RDA de Iguazú para el bosque en invierno contó con 78 registros para 

cada matriz. La matriz explicativa del modelo global estuvo compuesta por siete variables 

cuantitativas no colineales (vegetación, obstrucción baja, media y alta, cantidad de ramas, 

profundidad del mantillo y bambú) y la matriz respuesta estuvo integrada por A. montensis, 

O. nigripes, T. nigrita y E. russatus. El test de permutación para el modelo global indicó que 

éste no es significativo. Por lo que se realizó la selección manual de pasos para evaluar la 

significancia de las variables en la ordenación de las especies. Sin embargo, ninguna 
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variable resultó significativa. Por lo que para los datos del bosque no se encontró relación 

entre las variables ambientales y las especies analizadas. 

El modelo global para el RDA de los sitios de plantación en Iguazú en invierno estuvo 

compuesto por seis variables ambientales no colineales (vegetación, obstrucción media, 

obstrucción alta, cantidad de ramas, profundidad del mantillo y bambú) y dos especies (A. 

montensis y O. nigripes). En total cada matriz contó con 24 registros. 

El modelo global resultó marginalmente significativo (p = 0,046). El test de 

permutación por términos indicó que la variable vegetación fue la única significativa (p = 

0,002). Sin embargo, ninguna variable resultó significativa cuando se hizo el test de 

permutación por márgenes. El test de permutación por ejes arrojó como significativo 

únicamente al eje 1 (p = 0,001). La selección de a pasos dio como resultado un modelo más 

parsimonioso compuesto únicamente por la variable vegetación, que explica el 32,4 % de la 

variación en el patrón de la ordenación de las dos especies más abundantes en la 

plantación. La variable vegetación estuvo asociada positivamente con el eje 1, único eje 

significativo del modelo. Como se observa en el gráfico, A. montensis está asociado 

positivamente con la variable vegetación (coef. de correlación = 0,77), mientras que O. 

nigripes está asociado negativamente con esta variable (coef. de correlación = - 0,68) 

(Figura 4.5). 

 

  

Figura 4.5. Gráfico de RDA para los datos de plantaciones en Iguazú en invierno de 2011.  

 

 

 



Capítulo 4 – Uso y selección de hábitat 

Gabriela Verónica García  116 

Verano  

El modelo global del análisis general de RDA para los sitios de Iguazú en verano 

estuvo compuesto por ocho variables ambientales no colineales (tipo de ambiente, 

vegetación, obstrucción baja, obstrucción media, obstrucción alta, profundidad del mantillo, 

cantidad de ramas y bambú) y cuatro especies (A. montensis, O. nigripes, T. nigrita y E. 

russatus). Ambas matrices contaron con 106 registros. Este modelo resultó significativo, 

según el resultado del test de permutación (p = 0,001), explicando el 13,2 % de la variación 

presente en la ordenación de las especies. Esta variación se encuentra repartida entre los 

ejes 1 (p = 0,001) y 2 (p = 0,03), explicando el 11 % y el 1,7 % respectivamente. El test de 

permutación por márgenes indicó que las variables obstrucción alta y bambú tuvieron un 

efecto estadísticamente significativo, mientras que el test por términos indicó, además, que 

también la variable tipo de ambiente tiene un efecto estadísticamente significativo (Tabla 

4.5). Dada la gran cantidad de variables sin significancia estadística en el modelo global 

utilicé el modelo de selección de pasos para evaluar la significancia de cada variable y 

obtener un modelo más parsimonioso. 

 

Tabla 4.5. Resultados de la prueba de permutación por términos y márgenes, indicando el p-valor 

para cada una de las variables del modelo global del RDA general para Iguazú en verano.  

Variable ambiental 
Prueba de permutación 

Términos Márgenes 

Ambiente 0,001* 0,080 

Vegetación 0,541 0,193 

Obstrucción baja 0,110 0,290 

Obstrucción media 0,539 0,426 

Obstrucción alta 0,036* 0,017* 

Profundidad del mantillo 0,333 0,178 

Cantidad de ramas 0,264 0,251 

Bambú 0,038* 0,028* 

       * Variables estadísticamente significativas 

 

El modelo parsimonioso, integrado por las variables tipo de ambiente, obstrucción 

alta, profundidad del mantillo y bambú, explicó el 13,1% de la variación y sólo el eje 1 tuvo 

un efecto estadísticamente significativo. Este eje explica el 12,1 % de la variación. El test de 

permutación por términos indicó que la variable profundidad del mantillo no es significativa, 

mientras que el test de permutación por márgenes indicó como no significativas las variables 

tipo de ambiente y profundidad del mantillo (Tabla 4.6). Sin embargo, incluí estas dos 
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variables en el modelo seleccionado por explicar éste un mayor porcentaje de la variación 

presente en la ordenación de las especies. Al eliminar secuencialmente alguna de las 

variables no significativas se llega a un modelo donde ninguna de las especies analizadas 

presenta asociación a la variable y el porcentaje de variación explicada se reduce a menos 

del 10 %. 

 

Tabla 4.6. Resultados de la prueba de permutación por términos y márgenes, indicando el p-valor 

para cada una de las variables del modelo parsimonioso del RDA general para Iguazú en verano. Se 

indica, además, el coeficiente de correlación de cada variable con el eje 1.  

Variable ambiental 
Prueba de permutación Coeficientes de correlación 

Términos Márgenes Eje 1 

Ambiente 0,001* 0,063 -0,77 

Obstrucción alta 0,027* 0,027* 0,84 

Profundidad del mantillo 0,295 0,066 -0,06 

Bambú 0,016* 0,023* -0,15 

       * variables con efecto estadísticamente significativo 

 

De acuerdo a los coeficientes de correlación, el ambiente de plantación está 

negativamente asociado al eje 1 y obstrucción alta se encuentra positivamente asociada a 

este eje, mientras que bambú y mantillo presentan baja correlación con el eje 1, siendo 

mayor la correlación de estas dos últimas variables con el eje 2, que no tuvo un efecto 

significativo y explica un porcentaje muy bajo de la variación. Hacia el lado positivo del eje 1 

se encuentran los sitios de bosque con obstrucción alta. A. montensis y O. nigripes, las dos 

especies más abundantes, presentan alta asociación con el eje 1, encontrándose A. 

montensis relacionada positivamente y O. nigripes negativamente. Por otro lado, T. nigrita y 

E. russatus presentan posiciones opuestas en el gráfico y vectores más cortos, indicando 

que la asociación con las variables es más débil, pero que durante el verano presentan 

mayor segregación espacial prefiriendo sitios diferentes. La abundancia de A. montensis fue 

mayor en los sitios de bosque y con mayor densidad del sotobosque a 1,5 m de altura. Por 

lo contrario, O. nigripes presentó mayor abundancia relativa en los sitios de plantación con 

menor densidad de vegetación. Por otro lado, E. russatus estuvo asociada a sitios de 

bosque y presentó una asociación débil con la abundancia de bambú y la densidad de la 

vegetación a 1,5 m de altura, mientras que T. nigrita presentó mayor asociación a sitios con 

mayor profundidad del mantillo y sitios de plantación (Figura 4.6). 
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Figura 4.6. Gráfico de RDA general para los datos de Iguazú (incluyendo los datos de bosque y 

plantación) en verano del 2012. 

 

El resultado del análisis parcial indica que las variables ambientales explican un 4 % 

(R2 ajustado) de la variación observada en el patrón de las especies, independientemente 

del tipo de ambiente. Sólo el eje 1 resultó significativo, estando asociado negativamente la 

proporción de bambú (coef. veg. = - 0,5) y positivamente a obstrucción alta (coef. obs_media 

= 0,45) (Figura 4.7). La eliminación de la variable tipo de ambiente del análisis no afectó de 

manera significativa el patrón observado anteriormente para A. montensis y O. nigripes. 

Estas dos especies mantienen la misma relación con las variables ambientales que en el 

modelo anterior, indicando que la variable tipo de ambiente tiene poca influencia sobre estas 

dos especies. Pero T. nigrita y E. russatus muestran un patrón radicalmente diferente. Estas 

dos especies están representadas por vectores cortos, cercanas al centro de ambos ejes, 

indicando poca asociación a las variables ambientales (Figura 4.7). Esto indica que las 

variables ambientales medidas a nivel de microhábitat no explican su distribución 

satisfactoriamente. 

El análisis de partición de la varianza indica que tanto las variables ambientales 

como el tipo de ambiente, en forma independiente uno del otro, explican significativamente 

el patrón observado en las especies (Tabla 4.7). Según los valores de R2 ajustado, el tipo de 

ambiente (excluyendo el efecto de las variables ambientales) explica el 8 % de la variación 

observada en el patrón, mientras que las variables ambientales (excluyendo el efecto del 

tipo de ambiente) explican una proporción menor, el 4 % (Tabla 4.7). El porcentaje de 

variación explicado por el conjunto de ambos tipos de variables (fracción b, Tabla 4.7), es 
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mayor al porcentaje explicado únicamente por las variables ambientales (fracción c) (Tabla 

4.7). 

 

 

Figura 4.7. Gráfico del análisis de redundancia parcial. Se presentan los resultados para los datos de 

verano de los sitios de Iguazú a nivel del microhábitat.  
 

 

Tabla 4.7. Partición de la varianza del análisis de RDA para los sitios de Iguazú en verano de 2012.  

RDA 
Partición de la 

varianza 
R2 ajustado 

Prueba de 

permutación 

obs_alta + mnh + bambú + Ambiente a + b + c 0,13 0,001 

obs_alta + mnh + bambú a + b 0,11 0,001 

Ambiente b + c 0,08 0,001 

obs_alta + mnh + bambú + Condition (Ambiente) a 0,04 0,006 

[a + b] – [a] b 0,07  

Condition (obs_alta + mnh + bambú) + Ambiente c 0,01 0,048 

 

 

El modelo global del análisis de RDA para los sitios de bosque de Iguazú en verano 

estuvo compuesto por seis variables no colineales (vegetación, obstrucción media, 

obstrucción alta, profundidad del mantillo, cantidad de ramas y bambú) y tres especies (A. 
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montensis, O. nigripes y E. russatus). Cada matriz contó con un total de 76 registros. El test 

de permutación indicó que el modelo global no es estadísticamente significativo, por lo que 

se procedió a evaluar las variables ambientales en relación a la ordenación de las especies 

mediante la selección de pasos. Sin embargo, no se encontró relación con ninguna de las 

variables. 

El modelo global del análisis de RDA para los sitios de plantación de Iguazú en 

verano incluyó siete variables no colineales (vegetación, obstrucción baja, media y alta, 

profundidad del mantillo, cantidad de ramas y bambú) y dos especies (A. montensis y O. 

nigripes). Cada matriz contó con 26 registros. Este modelo resultó significativo de acuerdo al 

resultado del test de permutaciones, explicando el 45,8 % de la variación en la ordenación 

de las dos especies más abundantes, resultando sólo el primer eje con significancia 

estadística. El test de permutaciones por márgenes indicó que sólo la variable bambú tiene 

un efecto estadísticamente significativo, mientras que el test de permutaciones por términos 

indicó como estadísticamente significativas a las variables obstrucción alta y bambú (Tabla 

4.8). Por lo tanto, realicé el procedimiento de selección de pasos para reducir el número de 

variables y encontrar un modelo más parsimonioso. 

 

Tabla 4.8. Resultados de la prueba de permutación por términos y márgenes, indicando el p-valor 

para cada una de las variables del modelo global del RDA para los sitios de la plantación de Iguazú 

en verano. 

Variable ambiental 
Prueba de permutación 

Términos Márgenes 

Vegetación 0,214 0,142 

Obstrucción baja 0,400 0,252 

Obstrucción media 0,705 0,627 

Obstrucción alta 0,010* 0,087 

Profundidad del mantillo 0,146 0,058 

Cantidad de ramas 0,222 0,261 

Bambú 0,001* 0,004* 

       * Variables con efecto estadísticamente significativo 

 

 

El modelo parsimonioso estuvo compuesto por las variables profundidad del mantillo 

y bambú, ambas asociadas al eje 1, el único eje estadísticamente significativo. Este modelo 

explica el 40 % de la variación presente en el patrón de ordenación de A. montenisis y O. 

nigripes. De acuerdo al gráfico de RDA O. nigripes está asociado positivamente con el eje 1, 

donde la profundidad del mantillo y la proporción de bambú es mayor, mientras que A. 
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montensis se encuentra en el lado opuesto negativamente relacionada a estas variables 

(Figura 4.8). 

 

Figura 4.8. Gráfico de RDA para los datos de plantaciones de Iguazú en verano. 

 

4.3.1.2 Macrohábitat 

Invierno 

El modelo globlal del análisis de RDA general para los sitios de Iguazú y Urugua-í 

estuvo compuesto por una matriz ambiental que incluyó una variable cualitativa (tipo de 

ambiente (bosque – plantación)) y cinco variables cuantitativas (vegetación, profundidad del 

mantillo, cantidad de ramas, proporción de bambú y densidad de árboles), y una matriz 

respuesta que incluyó cuatro especies (A. montensis, O. nigripes, T. nigrita y E. russtaus). 

Cada matriz estuvo integrada por 11 registros. 

De acuerdo a la prueba de permutaciones el modelo global resultó estadísticamente 

significativo (p = 0,006). Sin embargo, en base a los resultados de las pruebas de 

permutación por márgenes y por términos se decidió correr un nuevo modelo eliminando la 

variable bambú, ya que resultó la única sin significancia estadística. El nuevo modelo, 

compuesto por las variables hábitat, vegetación, profundidad del mantillo, cantidad de ramas 

y densidad de árboles, también resultó estadísticamente significativo (p = 0,002). Todas las 

variables ambientales de este modelo resultaron significativas tanto por la prueba de 

permutación por márgenes como por términos. 

Considerando el valor del R2 ajustado, las variables ambientales del modelo 

parsimonioso explican el 70,2% de la variación presente en la matriz de composición de 

especies. La prueba de permutación para los ejes indicó que los tres primeros ejes son 
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estadísticamente significativos. Así, en base al valor ajustado de R2, el primer eje explica el 

42,2 % de la variación y el segundo 20 %, restando sólo un 7,8 % para el tercer eje. 

De acuerdo a los coeficientes de correlación canónicos de las variables explicativas, 

el primer eje está correlacionado negativamente con la cobertura del suelo representada por 

la variable vegetación, y positivamente con las variables profundidad del mantillo y densidad 

de árboles (Tabla 4.9). Los sitios con valores negativos en el eje 1 se encuentran asociados 

a mayor proporción de vegetación en el suelo (Figura 4.9). Dado que las variables 

vegetación y mantillo, correspondientes a la cobertura del suelo, están negativamente 

correlacionadas, es posible inferir que los sitios con menor cobertura de vegetación en el 

suelo corresponden a aquellos con mayor cobertura de mantillo. Los s itios con valores 

positivos en el eje 1 presentan, además, mayor profundidad del mantillo y mayor densidad 

de árboles. El eje 2 presenta mayor correlación con la variable tipo de ambiente, con valores 

positivos representando los sitios de plantación y negativos los sitios de bosque (Tabla 4.9, 

Figura 4.9). Si bien la variable cantidad de ramas resultó significativa está representada por 

un vector muy corto en comparación con las otras variables, teniendo un efecto menor en la 

ordenación de los sitios (Figura 4.9). 

 

Tabla 4.9. Coeficientes de correlación de las variables ambientales con cada uno de los ejes que 

resultaron significativos en el análisis de RDA general a nivel del macrohábitat para los datos de 

Iguazú en invierno. 

Variable ambiental 
Coeficiente de correlación 

Eje 1 Eje 2 Eje 3 

Plantación 0.572 0,789 -0,061 

Vegetación -0,681 -0,515 -0,400 

Profundidad del mantillo 0,482 -0,172 -0,269 

Cantidad de ramas 0,105 0,065 -0,031 

Densidad de árboles 0,656 -0,051 -0,482 

 

 

De acuerdo al gráfico del modelo parsimonioso (Figura 4.9), O. nigripes presentó alta 

abundancia relativa en los sitios de plantación. Se halla en una posición cercana al centro 

del eje dos, lo que sugiere que la variable tipo de ambiente es poco importante para esta 

especie o que es capaz de ocupar por igual ambos tipos de ambientes. La mayor 

abundancia de esta especie está correlacionada con una menor cobertura de vegetación en 

el suelo, mayor profundidad del mantillo y una mayor densidad de árboles. T. nigrita y E. 

russatus presentaron mayor abundancia en los sitios de bosque. La abundancia de T. nigrita 

y E. russatus está positivamente correlacionada con una mayor cobertura de vegetación en 
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el suelo, siendo mayor esta relación para E. russatus. La mayor abundancia de A. montensis 

está correlacionada con sitios donde la densidad de árboles y la profundidad del mantillo es 

menor, presentando poca asociación con la variable tipo de ambiente. 

 

Figura 4.9. Gráfico del RDA general de invierno considerando los 6 sitios de bosque y 5 sitios  de 

plantación.  
 

 

Sobre el análisis anterior realicé un análisis parcial para determinar si las cuatro 

variables ambientales del modelo general parsimonioso (vegetación, profundidad del 

mantillo, cantidad de ramas y densidad de árboles) explican significativamente el patrón de 

las cuatro especies de micromamíferos cuando el efecto del tipo de ambiente se mantiene 

constante. El resultado del test de permutaciones para el modelo del análisis parcial indica 

que hay significancia estadística (p = 0,01). El test de permutaciones por márgenes indica 

que las cuatro variables del modelo resultaron tener un efecto estadísticamente significativo, 

aunque la variable vegetación resultó no tener efecto significativo en el test de 

permutaciones por términos (Tabla 4.10). Según el R2 ajustado las variables ambientales 

explican en conjunto el 46 % del patrón observado en la ordenación de las especies. En este 

caso, sólo el primer eje resultó significativo (p = 0,022) explicando el 36,3 % de la variación. 

Valores positivos en este eje están asociados a una mayor profundidad del mantillo y una 

mayor densidad de árboles (Tabla 4.10, Figura 4.10). La variable vegetación está 

negativamente correlacionada con el eje 1 y presenta correlación positiva con el eje 2, 

siendo la relación mayor con este eje (Tabla 4.10, Figura 4.10). Probablemente por esta 

razón esta variable no presentó significancia estadística en el test de permutación por 
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términos, ya que el eje dos, donde esta variable cobra mayor importancia, no resultó 

significativo. 

 

Tabla 4.10. Resultados del test de permutaciones por márgenes y términos para el análisis parcial de 

RDA de los datos de Iguazú y Urugua-í en invierno a nivel del macrohábitat. Los valores en la tabla 

corresponden al p-valor. Se indican, además, los coeficientes de correlación de cada variable con el 

eje 1 y 2. 

Variables ambientales 
Test de permutaciones Coeficientes de correlación 

Márgenes Términos Eje 1 Eje 2 

Vegetación 0,013 0,051 - 0,29 0,46 

Cantidad de ramas 0,017 0,037 0,10 0,0003 

Profundidad del mantillo 0,019 0,025 0,48 0,27 

Densidad de árboles 0,041 0,036 0,59 0,45 

 

 

 

Figura 4.10. Gráfico del análisis de redundancia parcial para las cuatro especies más comunes en el 

invierno considerando los sitios de Iguazú y Urugua-í. 
 

Las variables ambientales muestran casi la misma relación que en el análisis 

anterior, pero en este caso, al controlar el efecto del tipo de ambiente cobró más relevancia 

la variable densidad de árboles respecto al efecto de la vegetación y la profundidad del 

mantillo para explicar la ordenación de las especies, como se puede apreciar por la longitud 

de los vectores (Figura 4.10). Esto puede deberse al hecho de que la variable vegetación 

estuviera más correlacionada con el tipo de ambiente y que, por lo tanto, su efecto relativo 

en el patrón de las especies disminuye al controlar por el efecto del tipo de ambiente. Los 
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sitios ahora ya no están tan claramente ordenados según el tipo de ambiente, lo cual indica 

que las especies de micromamíferos responden significativamente a las variables 

ambientales independientemente del tipo de ambiente (Figura 4.10). 

La abundancia relativa de A. montensis presentó mayor correlación con la variable 

vegetación y menor correlación con las variables densidad de árboles y profundidad del 

mantillo. O. nigripes mantuvo la misma relación con las variables ambientales que en el caso 

anterior, estando relacionada una mayor abundancia de esta especie con la densidad de 

árboles y profundidad del mantillo. La abundancia de T. nigrita muestra en este caso mayor 

relación con las variables densidad de árboles y profundidad del mantillo. E. russatus 

muestra un patrón radicalmente distinto del caso anterior. Cuando el análisis no está 

condicionado por el tipo de ambiente, se observa que la abundancia de E. russatus ya no 

tiene relación con la variable vegetación. El análisis parcial muestra que la abundancia de 

esta especie está asociada a sitios con baja densidad de árboles, poca profundidad del 

mantillo y menor cobertura de vegetación en el suelo (Figura 4.10).  

El análisis de partición de la varianza indica que tanto el tipo de ambiente como las 

variables ambientales seleccionadas explican en forma significativa, cada una 

independientemente de la otra, el patrón de ordenación de las cuatro especies más 

abundantes durante el invierno. Según los valores de R2 ajustado, el tipo de ambiente 

(excluyendo el efecto de las variables ambientales) explica el 29 % de la variación 

observada en el patrón, mientras que las variables ambientales (excluyendo el efecto del 

tipo de ambiente) explican una proporción mayor, el 46 % (Tabla 4.11). 

 

Tabla 4.11. Partición de la varianza del RDA para los datos de Iguazú y Urugua-í en invierno a nivel 

de macrohábitat. 

RDA 
Partición de la 

varianza 
R2 ajustado 

Prueba de 

permutación 

Veg + ramas + mantillo_h + árboles + Ambiente a + b + c 0,70 0,001 

Veg + ramas + mantillo_h + árboles a + b 0,41 0,030 

Ambiente b + c 0,24 0,030 

Veg + ramas + mantillo_h + árboles + Condition 

(Ambiente) 
a 0,46 0,004 

[a + b] – [a] b -0,05  

Condition(Veg + ramas + mantillo_h + árboles) + 

Ambiente 
c 0,29 0,020 

 

 

El modelo global del análisis de redundancia para los sitios de bosque de Iguazú y 

Urugua-í en invierno estuvo compuesto por una matriz explicativa con cuatro variables 
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ambientales (vegetación, profundidad del mantillo, proporción de bambú y densidad de 

árboles) y una matriz respuesta integrada por cuatro especies (A. montensis, O. nigripes, E. 

russatus y T. nigrita). Cada matriz contó con seis registros. Dado que en los análisis 

anteriores la variable ramas resultó siempre la de menor importancia (expresado en los 

gráficos a través de un vector corto) decidí no incluir esta variable en los análisis. El modelo 

global resultó no significativo según los resultados del test de permutación. Por lo tanto, se 

siguió en la construcción de modelos de manera manual, utilizando el test de permutación 

por márgenes para la exploración de la significancia de las variables dentro del modelo 

cuando el modelo resultó no significativo.  

Finalmente, resultó significativo el modelo que contuvo sólo la variable densidad de 

árboles (Figura 4.11). Esta variable, asociada negativamente al eje 1, explica el 31 % de la 

variación presente en el patrón de ordenación de las cuatro especies de micromamíferos, de 

acuerdo al valor de R2 ajustado. En el gráfico se observa que la abundancia de T. nigrita 

presenta alta correlación positiva con la variable densidad de árboles (Figura 4.11). O. 

nigripes presenta menor asociación con esta variable, ya que tiene una posición bastante 

cercana el centro del eje 1, al igual que A. montensis. En el caso de A. montensis su 

posición tan central en el gráfico podría indicar que es poco afectada por esta variable o que 

no presenta mucha relación a la misma. Mientras que E. russatus presenta mayor 

abundancia en sitios donde la densidad de árboles es menor. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.11. Gráfico del análisis de redundancia para el bosque en el invierno de los sitios de Iguazú 

y Urugua-í, considerando las cuatro especies más abundantes. 
 

 

árboles 
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Para el RDA de los sitios de plantación de Iguazú y Urugua-í en invierno sólo se 

contó con 5 registros, por lo que no se pudo construir un modelo global para analizar la 

significancia de todas las variables ambientales. Por lo tanto, evalué modelos con distintas 

combinaciones de variables. La combinación de variables la seleccioné en base al 

conocimiento adquirido en los análisis anteriores, y sólo fue posible combinar hasta un 

máximo de tres variables. En este caso, realicé la selección de modelos y variables 

ambientales mediante el procedimiento manual, utilizando un test de permutación. La matriz 

de especies estuvo compuesta sólo por dos especies, A. montensis y O. nigripes, dado que 

las demás contaban con escasos registros para este análisis. 

El modelo seleccionado incluyó las variables vegetación, profundidad del mantillo y 

proporción de bambú (p = 0,03). Si bien la variable bambú no resultó significativa, su 

inclusión aumentó la cantidad de varianza explicada por el modelo. Considerando el ajuste 

del R2, este modelo explica el 99,2% de la variación en la ordenación de las especies. El eje 

1 explica el 97,6 % de esta variación, restando 1,3 % para el eje 2, siendo ambos ejes 

significativos de acuerdo al resultado del test de permutación. De acuerdo a los coeficientes 

de correlación la variable vegetación presenta correlación positiva con el eje 1 (0,89), 

mientras que la profundidad del mantillo está negativamente correlacionada con el eje 2 (- 

0,86). Como mencioné anteriormente, la mayor variación en la ordenación de las especies 

está explicada por el eje 1. Como se observa en la Figura 4.12, A. montensis se encuentra 

en el lado positivo del eje 1, caracterizado por mayor proporción de vegetación en la 

cobertura del suelo y bambú. Mientras que O. nigripes se encuentra en el lado negativo del 

eje 1 asociado a sitios donde la cobertura de vegetación en el suelo es menor 

predominando, por lo tanto, la cobertura de mantillo. Ambas especies presentan una 

posición central respecto del eje 2 indicando que la profundidad del mantillo no es una 

variable que afecte la distribución de estas dos especies. 
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Figura 4.12. Gráfico del RDA para los sitios de plantación de los sitios de Iguazú y Urugua-í a nivel 

del macrohábitat para el invierno de 2011. 

 

 

Para el análisis de RDA general para los sitios de Iguazú cada matriz contó con sólo 

siete registros. El modelo global estuvo integrado por una matriz ambiental con cinco 

variables ambientales cuantitativas (vegetación, profundidad del mantillo, cantidad de ramas, 

proporción de bambú y densidad de árboles) y una matriz respuesta con cuatro especies de 

micromamíferos (A. montensis, O. nigripes, T. nigrita y E. russatus). En el análisis del 

modelo global de RDA no incluí la variable tipo de ambiente, ya que el modelo que incluía a 

esta variable daba sobreajuste y presentaba un valor VIF muy alto. Además, el objetivo fue 

evaluar cómo las variables ambientales afectan la ordenación de las especies, por lo que se 

dio prioridad a estas variables por sobre el tipo de ambiente en el armado del modelo. El 

modelo global de RDA de invierno para los sitios de Iguazú resultó no significativo. Por lo 

que procedí a eliminar secuencialmente variables de acuerdo a los resultados del test de 

permutaciones por márgenes y por términos (en este caso, ambos test arrojaron los mismos 

resultados). El modelo final estuvo compuesto únicamente por la variable vegetación, y sólo 

el primer eje del RDA resultó con significancia estadística. De acuerdo al valor ajustado del 

R2, el modelo final explica el 60,5 % de la variación total presente en la ordenación de las 

especies. Toda esta variación es explicada por el eje 1 del RDA. 
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Figura 4.13. Gráfico del modelo final para el análisis de RDA general de invierno de los sitios de 

Iguazú. 

 

De acuerdo a la interpretación del gráfico hacia el lado negativo del eje 1 se 

encuentran los sitios con mayor cobertura de vegetación en el suelo, mientras que hacia el 

lado positivo se encuentran los sitios con menor cobertura de vegetación y, por lo tanto, 

mayor cobertura de mantillo en el suelo (Figura 4.13). Los cuatro sitios de bosque se ubican 

en el lado negativo del eje 1 caracterizándose por mayor cobertura de vegetación en el 

suelo. Mientras que los tres sitios de plantación se encuentran en el lado positivo del eje 1 

presentando más proporción de mantillo en la cobertura del suelo (ambas variables están 

correlacionadas negativamente). T. nigrita, E. russatus y A. montensis presentan 

abundancia mayor al promedio en el eje 1 negativo, lo que indica que la abundancia de 

estas tres especies está positivamente correlacionada con la cobertura de vegetación en el 

suelo y, por tanto, también presentan abundancia mayor al promedio en los sitios de 

bosque. O. nigripes se encuentra en el lado positivo del eje 1, donde la cobertura de 

vegetación en el suelo es menor, indicando que la abundancia de esta especie es mayor en 

los sitios con mayor cobertura de mantillo, característica asociada a los sitios de plantación. 

 

Verano  

El modelo global del análisis de RDA general para los sitios de Iguazú en verano 

estuvo compuesto por una matriz ambiental que incluyó cinco variables cuantitativas 

(vegetación, profundidad del mantillo, cantidad de ramas, proporción de bambú, densidad de 

árboles) y una variable cualitativa (tipo de ambiente), y una matriz respuesta que incluyó 
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cuatro especies (A. montensis, O. nigripes, T. nigrita y E. russatus). Ambas matrices 

contaron con ocho registros (cuatro para la plantación y cuatro para el bosque). El modelo 

global resultó no significativo por lo que utilicé la selección manual de a pasos para buscar y 

seleccionar variables significativas. El modelo seleccionado mediante esta metodología 

incluyó las variables tipo de ambiente y vegetación, explicando el 45,5 % de la variación 

presente en la composición de las especies, de acuerdo al valor del R2 ajustado. Los ejes 1 

y 2 resultaron significativos en el test de permutación. El eje 1 explicó el 26,5 % de la 

variación y estuvo positivamente asociado a la variable tipo de ambiente (coef. de 

correlación: 0,81). El eje 2 explica el 19 % y estuvo negativamente asociado a la variable 

vegetación (coef. de correlación: - 0,88) (Figura 4.14). 

 

 

Figura 4.14. Gráfico del RDA general para los sitios de Iguazú en el verano. 

 

En la Figura 4.14 se observa que A. montensis se encuentra en el lado positivo del 

eje 1, asociada positivamente al bosque como tipo de ambiente, mientras que su posición 

respecto del eje 2 es central indicando que la variable vegetación no afecta la abundancia 

de esta especie. O. nigripes se encuentra del lado negativo del eje 1 asociado a los sitios 

correspondientes a la plantación. De acuerdo al ángulo entre el vector de la variable 

vegetación y el de O. nigripes, se observa que esta variable no afecta la variación de la 

abundancia de esta especie (Figura 4.14). La mayor abundancia de T. nigrita se encuentra 

correlacionada con los sitios de plantación y con la variable mantillo como cobertura del 

suelo (como mencioné anteriormente, si bien esta variable no está en el análisis estaba 

negativamente correlacionada con la variable vegetación). E. russatus está asociada al 
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bosque y a sitios con mayor proporción de vegetación como cobertura del suelo (Figura 

4.14). El test de permutación resultó significativo para el modelo del análisis parcial 

indicando que la variable vegetación es importante en la ordenación de las especies (p = 

0,037), independientemente de la variable tipo de ambiente. Sólo el eje 1 resultó significativo 

(p = 0,04). De acuerdo al valor del R2 ajustado, la variable vegetación, asociada 

negativamente al eje 1, explica el 24,6 % de la variación presente en el patrón de 

ordenación de las especies. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.15. Gráfico del análisis de redundancia parcial de los sitios de Iguazú en el verano.  

 

Los resultados del análisis parcial difieren del anterior. Los sitios ahora ya no están 

tan claramente ordenados según el tipo de ambiente, lo cual indica que las especies de 

micromamíferos responden significativamente a la variable vegetación independientemente 

del tipo de ambiente (Figura 4.15). La abundancia de A. montensis presentó poca 

correlación con la variable vegetación en este caso, indicando que está asociada a sitios con 

poca vegetación en el suelo. O. nigripes, en cambio, en este análisis mostró correlación 

positiva con los sitios con mayor cobertura de vegetación en el suelo. La abundancia relativa 

de T. nigrita mantiene la misma relación con la variable vegetación que en el análisis 

anterior, estando poco asociada esta especie a sitios con vegetación en el suelo. E. russatus 

también muestra un patrón distinto del caso anterior dado que presenta una ubicación 

central respecto de los dos ejes, indicando poca asociación a la variable vegetación cuando 

el análisis no está condicionado por el tipo de ambiente.  

Veg 
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El análisis de partición de la varianza indica que tanto la variable vegetación como 

tipo ambiente, independientemente una de la otra, tienen un efecto significativo en la 

ordenación de las especies. De acuerdo al valor del R2 ajustado, la variable vegetación 

explica un 24,7 % de la variación, mientras que el tipo de hábitat explica un 29,7 % (Tabla 

4.12). 

 

Tabla 4.12. Partición de la varianza de los análisis de redundancia para los sitios de Iguazú en el 

verano de 2012, indicando el valor del R2 ajustado y el p valor de las pruebas de permutación. 

RDA 
Partición de la 

varianza 
R2 ajustado 

Prueba de 

permutación 

Vegetación + Ambiente a + b + c 0,455 0,03 

Vegetación  a + b 0,158 0,08 

Ambiente b + c 0,208 0,03 

Vegetación + Condition (Ambiente) a 0,247 0,03 

[a + b] – [a] B - 0,089  

Condition(Vegetación) + Ambiente c 0,297 0,02 

 

4.3.2 Selección de variables ambientales por especie  

 

4.3.2.1 Akodon montensis 

El análisis exploratorio de los datos mostró una relación no lineal entre la variable 

respuesta tasa de captura de A. montensis y las variables explicativas vegetación, 

profundidad del mantillo y bambú. Además, observé diferencias en la relación de la variable 

respuesta y bambú según el tipo de ambiente, indicando la existencia de una posible 

interacción. Por lo tanto, en la construcción del modelo global que explica la tasa de captura 

de A. montensis incluí la interacción entre bambú y tipo de ambiente, y los términos 

cuadráticos de las variables vegetación y bambú. Previamente analicé la variación de la tasa 

de captura de A. montensis en función del “tiempo” (invierno y verano) y tipo de ambiente. 

La selección de modelos basada en el 95 % de confianza dio como resultado dos modelos, 

el que sólo contenía la variable ambiente y el modelo que contenía, además de la variable 

tipo de ambiente, la variable tiempo sin la interacción (Tabla 4.13). Dado que no hubo un 

único modelo que claramente fuera el mejor, realicé el promedio de los modelos para 

incorporar la incertidumbre (Burnham y Anderson 2002) (Tabla 4.14). 
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Tabla 4.13. Ranking de modelos basado en el criterio de información de Akaike para muestras 

pequeñas (AICc) para la tasa de captura de A. montensis en función del tiempo y el tipo de ambiente.  

Ranking Modelo K AICc Delta w 

1ª Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 4 143,3 0,00 0,80 

2ª Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 5 146,9 3,62 0,13 

3 Ambiente * tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 6 148,3 5,02 0,06 

4 (1|Bloque) + (1|obs_Ak)  3 162,5 19,23 0,00 

5 Tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_Ak) 4 165,5 22,21 0,00 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike.  

 

Tabla 4.14. Resultados del promedio de modelos: efecto de cada parámetro sobre la tasa de captura 

de A. montensis. 

Parámetro Estimación 
ES 

ajustado 
IC 

Importancia 

relativa 

Intercepto -2,14 0,30 (-2,73; -1,55)  

Plantación * -1,69 0,28 (-2,23; -1,15) 1 

Verano ** 0,0002 0,11 (-0,21; 0,21) 0,14 

 

 

En el modelo resultante del promedio el factor tipo de ambiente fue la variable 

predictiva más importante, mientras que el factor tiempo sólo tuvo un 14 % de importancia 

en relación al factor ambiente (Tabla 4.14). Además, el intervalo de confianza para la 

estimación del factor tiempo incluye al cero, evidenciando que la abundancia de A. 

montensis no varía estacionalmente (Tabla 4.14). La abundancia de A. montensis es 

claramente menor en plantaciones en relación al bosque, dado que el intervalo de confianza 

para esta variable no incluye al cero y su importancia relativa es del 100 %.  

Dado que no hubo variación estacional en la tasa de registros de A. montensis 

(Figura 4.16) en los análisis subsiguientes de esta especie los datos de ambas temporadas 

fueron considerados en conjunto. Por lo tanto, en el modelo global para analizar el uso de 

microhábitat de A. montensis consideré como factores fijos el tipo de ambiente, la cobertura 

de la vegetación, la profundidad del mantillo, la proporción de bambú, además de los 

términos de interacción y polinómicos citados anteriormente, y como factor aleatorio el 

bloque. Este modelo no presentó dispersión y los valores VIF de las variables fueron todos 

menores a 10 (Zuur et al. 2009). En base a la exploración previa de los datos decidí 

construir seis modelos con distintas combinaciones de las variables del modelo global (Tabla 

4.15).  
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Figura 4.16. Box-plot de la media y el error estándar de la tasa de captura de A. montensis por tipo 

de hábitat y estación del año. 
 

 

Tabla 4.15. Ranking de modelos basado en el criterio de información de Akaike para muestras 

pequeñas (AICc)  

Ranking Modelo K AICc Delta w 

1a Veg + I(Veg^2) + bambú * Ambiente + I(bambú^2) + (1|Bloque) 8 128,2 0,00 0,686 

2 Veg + I(Veg^2) + bambú * Ambiente + (1|Bloque) 7 129,8 1,6 0,308 

3 Veg + I(Veg^2) + mantillo_h + I(mantillo_h^2) + (1|Bloque) 6 139,1 10,9 0,003 

4 Ambiente + Veg + mantillo_h + bambú + (1|Bloque) 6 139,3 11,1 0,003 

5 
Veg + I(Veg^2) + mantillo_h + I(mantillo_h^2) + bambú +  

bambú * Ambiente + I(bambú^2) + (1|Bloque) 
10 143,2 15,0 0,000 

6 (1|Bloque) 2 278,3 150,1 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike 

 

Si bien el valor de Akaike muestra que la diferencia entre el mejor modelo y el 

siguiente sólo es 1,6, la selección mediante el set de modelos en el 95 % de confianza sólo 

da como resultado al modelo con menor AICc como el óptimo (Tabla 4.15). El mejor modelo 

incluye las variables vegetación y el término cuadrático para vegetación, la interacción entre 

tipo de ambiente y bambú y el término cuadrático para bambú. Los intervalos de confianza 

para bambú y plantación incluyen al cero, indicando que estas variables poseen poco efecto 

sobre la variación en la abundancia de A. montensis. Sin embargo, los intervalos de 

confianza para el resto de las variables, incluyendo la interacción entre bambú y tipo de 
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ambiente y el término cuadrático para bambú, no incluyen al cero sugiriendo que estas 

variables son importantes determinantes en la abundancia de esta especie (Tabla 4.16). 

 

Tabla 4.16. Resumen de los resultados del modelo óptimo (ab.ak ~ Veg + I(Veg 2̂) + 

bambú*Ambiente + I(bambu 2̂) + (1|Bloque)). Efecto de cada parámetro sobre la tasa de captura de 

A. montensis. 

Parámetros Estimador Error estándar IC 

Intercepto -1,83 0,18 (-2,27; -1,47) 

Veg 0,98 0,17 (0,64; 1,33) 

Veg2 -0,75 0,16 (-1,07; -0,43) 

Bambú 0,12 0,16 (-0,16; 0,49) 

Bambú2 -0,36 0,13 (-0,65; -0,11) 

Plantación* 0,56 0,5 (-0,45; 1,52) 

Bambú:Plantación 1,71 0,8 (0,07; 3,23) 

     * Bosque fue la categoría de referencia 

 

Este modelo muestra que, si bien la tasa de captura de A. montensis resultó mayor 

en el bosque, las dos variables ambientales más influyentes son la cobertura de la 

vegetación en el suelo y la proporción de bambú en el área. La mayor cobertura de 

vegetación en el suelo influye positivamente en la tasa de captura de A. montensis hasta un 

valor óptimo a partir del cual la tasa de captura de A. montensis disminuye. Mientras que la 

proporción de bambú en el área presenta un valor máximo a partir del cual influye 

negativamente en la tasa de captura de A. montensis. Sin embargo, en las plantaciones, 

pero no en el bosque, una mayor proporción de bambú favorece la presencia de A. 

montensis. En el tiempo T1 la proporción de registros de A. montensis en el suelo fue 

significativamente mayor que los registros en el sotobosque en cada ambiente (prueba 

exacta binomial, p < 0,001), siendo mayor la cantidad de registros en el suelo en el bosque 

que en la plantación (arriba:abajo; Bosque = 15:124; Plantación = 0:58; prueba exacta de 

independencia de Fisher: g.l. = 1, p < 0,006). En T2 (arriba:abajo; Bosque = 4:148; 

Plantación = 1:49; g.l. = 1, p = 1) y en T3 (arriba:abajo; Bosque = 9:92; Plantación = 0:14; g.l. 

= 1, p = 0,59) la proporción de individuos capturados en el suelo no difirió entre ambientes, 

siendo en cada ambiente mayor la cantidad de individuos capturados en el suelo (prueba 

exacta binomial, p < 0,001). 

 

4.3.2.2 Oligoryzomys nigripes 

Debido a la gran cantidad de variables a incluir en el modelo global y por falta de 

convergencia, analicé previamente la variación de la abundancia de O. nigripes en función 
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del tiempo y tipo de ambiente. El modelo estuvo compuesto por tipo de ambiente y tiempo 

como factores fijos y bloque como factor aleatorio. Este modelo no presentó 

sobredispersión. Construí cinco modelos en base a los que realicé la selección del modelo 

final mediante la aplicación de la teoría de la información, considerando como nivel de corte 

el set de modelos en el 95 % de confianza (Burnham y Anderson 2002) (Tabla 16). En cada 

modelo puse a prueba una hipótesis: 1 - La variación en la abundancia de O. nigripes entre 

ambientes depende del tiempo; 2 - La abundancia de O. nigripes varía entre ambientes y en 

el tiempo; 3 - La abundancia de O. nigripes varía en el tiempo, pero no entre ambientes, 4 - 

La abundancia de O. nigripes varía entre tipos de ambientes, pero no en el tiempo; 5 - La 

abundancia de O. nigripes no varía entre ambientes ni en el tiempo (Tabla 4.17). 

 

Tabla 4.17. Ranking de modelos basado en el criterio de información de Akaike para muestras 

pequeñas (AICc) para la tasa de captura de O. nigripes en función del tiempo y el tipo de ambiente  

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª (1|Bloque)  2 87,8 0,00 0,536 

2ª tiempo + (1|Bloque) 3 89,6 1,85 0,212 

3ª Ambiente + (1|Bloque) 3 89,9 2,10 0,187 

4 Ambiente + tiempo + (1|Bloque)  4 92,0 4,21 0,065 

5 Ambiente * tiempo + (1|Bloque)  5 95,5 7,69 0,011 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike 

 

En este caso el modelo con menor AICc resultó ser el modelo nulo (Tabla 4.17). Sin 

embargo, la selección de modelos basada en el 95 % de confianza dio como resultado tres 

modelos: el modelo nulo, el modelo con la variable tiempo y el modelo con la variable 

hábitat. El resultado del promedio de estos modelos muestra que tanto la variable tipo de 

ambiente como tiempo poseen una importancia relativa muy pequeña (entre el 20 y el 23 % 

en cada caso) (Tabla 4.18). Además, los errores estándar de las estimaciones del parámetro 

asociado a ambas variables son grandes en relación al valor estimado para el mismo. A esto 

se suma que los intervalos de confianza del parámetro de ambas variables contienen al 

cero, sugiriendo que las mismas no influyen en la variación de la tasa de captura de O. 

nigripes (Figura 4.17). 
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Tabla 4.18. Resultados del promedio de modelos: efecto de cada parámetro sobre la tasa de captura 

de O. nigripes. 

Parámetro Estimación 
ES 

ajustado 
IC 

Importancia 

relativa 

Intercepto -4,56 0,35 (-5,24; -3,88)  

Verano   0,07 0,20 (-0,32; 0,46) 0,23 

Plantación  -0,05 0,17 (-0,38; 0,28) 0,20 

 

 

Figura 4.17. Tasa de captura de O. nigripes en función del tiempo por tipo de ambiente para el set de 

datos sin outliers. 

 

 

Para analizar la relación entre la tasa de captura de O. nigripes y las variables 

ambientales, en base al análisis preliminar de los datos, seleccioné las variables vegetación, 

profundidad del mantillo, cantidad de ramas, el término cuadrático para la profundidad del 

mantillo y el seno de la cantidad de ramas como factores fijos e incluí al bloque como factor 

aleatorio. Dado que en el análisis anterior se demostró que las variables tipo de ambiente y 

tiempo no afectan la tasa de captura de O. nigripes estas variables no fueron consideradas 

en este análisis. El modelo global no presentó dispersión. Las variables seleccionadas 

presentaron un coeficiente de correlación menor a 0,5 y, en el contexto del modelo, los 

valores VIF de las variables fueron todos menores a 10 (Zuur et al. 2009). En base a estas 

variables construí siete modelos con distintas combinaciones de las mismas para evaluar el 

efecto de éstas sobre la tasa de captura de O. nigripes (Tabla 4.19).  
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Tabla 4.19. Ranking de modelos para el set de datos sin outliers de la tasa de captura de O. nigripes 

basado en el criterio de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc)   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª (1|Bloque) 2 87,8 0,00 0,449 

2ª Veg + (1|Bloque)  3 88,2 0,46 0,357 

3ª sen(rms) + (1|Bloque)  3 90,4 2,68 0,118 

4 mnt_h + I(mnt_h 2̂) + (1|Bloque) 4 92,0 4,24 0,054 

5 Veg + mnt_h + rms + (1|Bloque)  5 95,3 7,50 0,011 

6 mnt_h + I(mnt_h 2̂) + sen(rms) + (1|Bloque) 5 95,5 7,74 0,009 

7 Veg + mnt_h + I(mnt_h 2̂) + sen(rms)+(1|Bloque) 6 99,3 11,50 0,001 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike; mnt_h = 

profundidad del mantillo; rms = cantidad de ramas; Veg = proporción de vegetación cubriendo el suelo 
 

 

Nuevamente, el modelo con menor valor de AICc fue el modelo nulo, seguido por el 

modelo con la variable vegetación como único factor fijo. La selección mediante el criterio 

del 95 % de confianza dio como resultado tres modelos probables (Tabla 4.19). De acuerdo 

al método del promedio completo, la variable vegetación tiene una importancia relativa del 

39 %, mientras que el seno de la variable cantidad de ramas presenta un 13 % de 

importancia (Tabla 4.20). El valor estimado para ambos parámetros es muy pequeño y los 

intervalos de confianza de cada uno incluyen al cero, sugiriendo que el efecto de estas 

variables explicativas sobre la variable respuesta es despreciable (Tabla 4.20).  

 

Tabla 4.20. Resultados del promedio de modelos para el set de datos sin outliers: efecto de cada 

parámetro sobre la tasa de captura de O. nigripes 

Parámetro Estimación 
ES 

ajustado 
IC 

Importancia 

relativa 

Intercepto -4,56 0,33 (-5,20; -3,92)  

Veg 0,09 0,14 (-0,20; 0,37) 0,39 

sen(ramas) -0,02 0,12 (-0,25; 0,21) 0,13 

 

Considerando como modelo óptimo el modelo nulo, el gráfico de los residuos en 

función de los valores ajustados no presenta patrón, al igual que los gráficos de residuos en 

función de cada una de las variables utilizadas, validando el modelo seleccionado.  

En T1 la proporción de registros en el suelo de O. nigripes no difirió entre ambientes 

(prueba exacta de independencia de Fisher, p = 1). Tanto en el bosque (arriba:abajo = 6:8; 

X2 = 0,28; g.l. = 1; p = 0,59) como en la plantación (arriba:abajo = 2:3; test binomial exacto: p 
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= 1) la cantidad de registros de esta especie en el suelo y el sotobosque no difirió de la 

proporción 1:1 (aunque hay que tener en cuenta el bajo poder estadístico debido al bajo 

número de muestras en esta temporada). En T2 la proporción de registros en el suelo difirió 

entre ambientes (prueba exacta de independencia de Fisher, p = 0,006). En el bosque la 

cantidad de individuos capturados en el suelo fue menor que los individuos capturados en el 

sotobosque (arriba:abajo = 24:12; X2 = 4, g.l. = 1; p = 0.045), mientras que en la plantación 

la relación fue inversa, siendo mayor la proporción de individuos capturados en el suelo que 

en el sotobosque (arriba:abajo = 9:21; X2 = 4,8; g.l. = 1; p = 0,028). En T3 la proporción de 

individuos capturados en el suelo no difirió entre ambientes (prueba exacta de 

independencia de Fisher, p = 0,265). Sin embargo, en el bosque la proporción de individuos 

capturados en el suelo y en el sotobosque no difirió de la relación 1:1 (arriba:abajo = 7:10; 

X2 = 0,52; g.l. = 1 p = 0,629), mientras que en la plantación fue mayor la proporción de 

individuos capturados en el suelo (arriba:abajo = 3:12; prueba exacta binomial; p = 0,035). 

 

4.3.2.3 Thaptomys nigrita 

Durante la exploración previa de los datos, los gráficos de dispersión revelaron una 

relación lineal entre la variable respuesta (la tasa de captura de T. nigrita) y las variables 

explicativas vegetación, bambú y profundidad del mantillo. El resto de las variables no se 

tuvieron en cuenta por la alta colinealidad que presentaron con alguna de las tres variables 

mencionadas anteriormente o por expresar una relación casi nula con la variable respuesta. 

Además, la tasa de captura media de T. nigrita fue mayor en el bosque durante el invierno, 

pero en verano no se observaron diferencias entre los dos tipos de ambientes, sugiriendo la 

existencia de interacción entre estas dos variables (Figura 4.18). La exploración previa de 

los datos también me permitió identificar posibles relaciones de interacción entre tipo de 

hábitat y profundidad del mantillo y entre vegetación y tiempo, lo cual fue tenido en cuenta 

en la construcción de los modelos. 

Analicé previamente la variación de la abundancia de T. nigrita en función del tiempo 

y tipo de ambiente. El modelo global estuvo compuesto por tipo de ambiente, tiempo y la 

interacción entre estas dos variables como factores fijos y bloque como factor aleatorio. Este 

modelo no presentó dispersión. Construí 5 modelos más en base a los que realicé la 

selección del modelo final mediante la aplicación de la teoría de la información, 

considerando como nivel de corte el set de modelos en el 95 % de confianza (Burnham y 

Anderson 2002) (Tabla 4.21). En cada modelo puse a prueba una hipótesis: 1 - La variación 

en la tasa de captura de T. nigrita en el tiempo depende del tipo de ambiente; 2 - La tasa de 

captura de T. nigrita varía entre ambientes y en el tiempo; 3 - La tasa de captura de T. nigrita 
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varía entre tipos de ambiente, pero no en el tiempo; 4 - La tasa de captura de T. nigrita varía 

en el tiempo, pero no entre ambientes; 5 - el modelo nulo. 

 

Figura 4.18. Tasa de captura de T. nigrita en función del tiempo y tipo de ambiente. 

 

Tabla 4.21. Ranking de modelos para los datos de tasa de captura de T. nigrita basado en el criterio 

de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc)   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Ambiente * tiempo + (1|Bloque)  5 73,5 0,00 0,862 

2ª Ambiente + tiempo + (1|Bloque) 4 78,3 4,75 0,080 

3 Ambiente + (1|Bloque)  3 78,9 5,41 0,058 

4 Tiempo + (1|Bloque) 3 92,6 19,09 0,000 

5 (1|Bloque) 2 93,6 20,11 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike 

 

La selección de modelos basada en el 95 % de confianza dio como resultado dos 

modelos, el que contiene la interacción entre ambiente y tiempo, y el modelo que contiene 

las variables tipo de ambiente y tiempo sin la interacción (Tabla 4.21). Sin embargo, si se 

considera que la diferencia en los AICc entre estos modelos es mayor a 2 y que el modelo 

con la interacción tiene un peso en relación a los otros mayor al 80 %, no es justificable 

hacer un promedio de modelos. Además, el segundo modelo en el ranking es un modelo 

anidado del modelo óptimo, por lo cual carece de sentido realizar un promedio entre ambos. 

El gráfico de los residuos en función de los valores ajustados no muestra patrón, validando 

al modelo seleccionado. 
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Las estimaciones para cada parámetro indican que la tasa de captura de T. nigrita es 

mayor en el bosque que en la plantación, y mayor durante el invierno que en el verano 

(Tabla 4.22). Sin embargo, durante el verano, la tasa de captura de T. nigrita aumenta en las 

plantaciones respecto al invierno, mientras que en el bosque la tasa de captura fue mayor 

en el invierno disminuyendo en el verano. 

 

Tabla 4.22. Efecto de cada parámetro del modelo óptimo sobre la tasa de captura de T. nigrita 

Parámetro Estimación 
ES 

ajustado 
IC 

Intercepto -3,98 0,23 (-4,59; -3,55) 

Plantación  -2,62 0,73 (-4,45; -1,41) 

Verano  -1,36 0,50 (-2,46; -0,45) 

Plantación: Verano 2,62 0,96 (0,83; 4,77) 

 

 

El modelo global con las variables ambientales para T. nigrita estuvo integrado por 

las variables bambú, la interacción entre vegetación y tiempo, y la interacción entre tipo de 

hábitat y profundidad del mantillo. El modelo global no presentó dispersión y los valores VIF 

de las variables fueron todos menores a 10. Construí ocho modelos con distintas 

combinaciones de estas variables a fin de evaluar el efecto de las mismas sobre la tasa de 

captura de T. nigrita (Tabla 4.23). 

 

Tabla 4.23. Ranking de modelos basado en el criterio de información de Akaike para muestras 

pequeñas (AICc)   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Ambiente * mnt_h + (1|Bloque)  5 67,4 0 0,687 

2 Ambiente * tiempo + mnt_h + (1|Bloque) 6 69,3 1,84 0,273 

3 Ambiente + mnt_h + Veg * tiempo + (1|Bloque)  7 74,3 6,81 0,023 

4 Ambiente + mnt_h + Veg + bambú + (1|Bloque) 6 75,9 8,41 0,010 

5 mnt_h + Veg + bambú + (1|Bloque) 5 77,5 10,07 0,004 

6 Ambiente * tiempo + mnt_h + Veg + bambú + (1|Bloque) 8 79,3 11,84 0,002 

7 Ambiente * mnt_h + Veg * tiempo + bambú + (1|Bloque) 9 86,4 18,94 0,000 

8 (1|Bloque) 2 93,6 26,19 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc 

= criterio de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike; Veg = proporción 

de vegetación cubriendo el suelo; mnt_h = profundidad del mantillo 
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En este caso la selección de modelos mediante el criterio del set de modelos con el 

95 % de confianza dio como resultado sólo el primer modelo de la lista, integrado por la 

interacción entre tipo de hábitat y la profundidad del mantillo como factores fijos (Tabla 

4.23). Los valores estimados para cada parámetro del modelo indican que la tasa de captura 

de T. nigrita es menor en las plantaciones que en el bosque y que aumenta en los sitios con 

mayor profundidad del mantillo (Tabla 4.24). En las plantaciones, la tasa de captura fue 

mayor en los sitios donde la profundidad del mantillo fue mayor (Tabla 4.24).  

En las tres temporadas todos los individuos de T. nigrita fueron capturados 

exclusivamente en el suelo. 

 

Tabla 4.24. Efecto de cada parámetro del modelo óptimo de microhábitat sobre la tasa de captura de 

T. nigrita 

Parámetro Estimación 
ES 

ajustado 
IC 

Intercepto -4,48 0,21 (-4,94; -4,10) 

Plantación* -1,35 0,44 (-2,30; -0,54) 

mnt_h 0,67 0,17 (0,34; 1,02) 

Plantación: mnt_h -1,21 0,54 (-2,33; -0,16) 

mnt_h = profundidad del mantillo 

 

4.3.2.4 Euryoryzomys russatus 

Esta especie fue registrada únicamente en el bosque. La tasa de captura no presentó 

variación entre el invierno y el verano (Figura 4.19). Durante la exploración previa de los 

datos, los gráficos de dispersión revelaron una relación no lineal entre la variable respuesta 

y las variables explicativas mantillo, obstrucción media, obstrucción alta y bambú. En la 

construcción del modelo global para analizar la selección de microhábitat de Euryoryzomys 

russatus consideré como factores fijos las variables ambientales mantillo, y el término cúbico 

de mantillo, obstrucción media y el término cuadrático de obstrucción media, el coseno de 

obstrucción alta, profundidad del mantillo y el coseno de la proporción de bambú, y como 

factor aleatorio el bloque. Este modelo no presentó dispersión y los valores VIF de las 

variables fueron todos menores a 10 (Zuur et al. 2009). En base a la exploración previa de 

los datos decidí construir seis modelos con distintas combinaciones de las variables del 

modelo global (Tabla 4.25).  
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Figura 4.19. Tasa de captura de E. russatus en invierno y verano. 

 

Tabla 4.25. Ranking de modelos basado en el criterio de información de Akaike para muestras 

pequeñas (AICc)  

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª (1|Bloque) 2 51,7 0,00 0,547 

2 obs_media + I(obs_media^2) + (1|Bloque) 4 52,1 0,38 0,451 

3 Mnt + I(Mnt 2̂) + I(Mnt 3̂) + (1|Bloque) 5 62,8 11,08 0,002 

4 
cos(bmb) + cos(obs_alta) + obs_media + I(obs_media 2̂) + 

(1|Bloque) 
6 74,9 23,22 0,000 

5 
Mnt + I(Mnt 2̂) + I(Mnt 3̂) + obs_media + I(obs_media 2̂) + 

(1|Bloque) 
7 102,9 51,24 0,000 

6 
Mnt + I(Mnt 2̂) + I(Mnt 3̂) + obs_media + I(obs_media 2̂) + 

cos(bmb) + cos(obs_alta) + (1|Bloque) 
9 Inf inf 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; Mnt = mantillo, bmb =bambú, cos = coseno;  K = 

número de parámetros de cada modelo; AICc = criterio de información de Akaike para muestras 

pequeñas; w = peso del Akaike. 

 

El mejor modelo, de acuerdo al set de modelos en el 95 % de confianza, incluye sólo 

al modelo nulo, a pesar de que el siguiente modelo que contiene a la variable obstrucción 

media y el término cuadrático para obstrucción media posee un peso similar (Tabla 4.25). El 

modelo seleccionado sugiere que la tasa de captura de E. russatus no se ve afectada por 

ninguna de las variables ambientales analizadas en este trabajo.  

En las tres temporadas se capturaron más individuos en el suelo que en el 

sotobosque (arriba:abajo; test exacto binomial; T1 = 2:18, p < 0,001; T2 = 0:12, p < 0,001; 

T3 = 2:4). 
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4.4 Discusión y conclusiones 

Microhábitat 

A nivel de microhábitat los análisis de redundancia que incluyeron ambos tipos de 

ambiente (bosque y plantación) sugieren que las variables ambientales explican un 

porcentaje muy bajo de la ordenación de las especies (10 % en invierno y 13 % en verano). 

En ambas temporadas A. montensis y O. nigripes presentaron un patrón opuesto. En 

invierno A. montensis estuvo positivamente relacionada con la cobertura de la vegetación en 

el suelo, mientras que O. nigripes mostró la relación contraria. Esta relación con la variable 

vegetación se mantuvo aun cuando se eliminó el efecto de la variable tipo de ambiente, 

indicando que esta variable tiene poca influencia en la distribución de la abundancia de 

estas dos especies, consideradas generalistas de hábitat. En verano A. montensis estuvo 

relacionada positivamente con la obstrucción vertical del sotobosque en los sitios de bosque, 

mientras que O. nigripes estuvo asociada a sitios con poca obstrucción vertical en la 

plantación. T. nigrita y E. russatus presentaron en ambas temporadas mayor relación con el 

tipo de ambiente, estando positivamente asociadas al bosque, mientras que la relación con 

las variables ambientales fue débil. 

Cuando se analiza cada macrohábitat por separado (bosque – plantación), en el caso 

del bosque no se encuentra relación entre las variables ambientales evaluadas y las 

especies analizadas en ambas temporadas. La falta de relación entre las variables 

ambientales y las especies en el bosque pudo deberse a que no se midieron las variables 

ambientales adecuadas. Sin embargo, estudios similares en la región que utilizaron algunas 

de las variables evaluadas en este trabajo sí encontraron relación. Por ejemplo, Püttker et al. 

(2008) evaluó la cantidad de bambú y la densidad de la vegetación en el sotobosque, entre 

otras variables, encontrando asociación positiva entre la abundancia de O. nigripes y la 

densidad del sotobosque. Lima et al. (2010) evaluó la densidad del bambú, entre otras 

variables, y encontró que la abundancia de A. montensis se relacionaba positivamente con 

esta variable. Abreu y de Oliveira (2014) también encontraron relación entre las variables 

ambientales y la estructura del ensamble estudiado, concluyendo que A. montensis 

selecciona positivamente áreas con vegetación densa, con una cobertura de sotobosque 

bien desarrollada y dosel más abierto. En el caso de la plantación el porcentaje de variación 

explicada fue entre el 30 y el 40 % en invierno y verano, respectivamente. En invierno la 

única variable importante para la ordenación fue la cobertura de vegetación en el suelo. A. 

montensis y O. nigripes presentaron patrones opuestos, estando A. montensis positivamente 

relacionada a sitios con mayor cobertura de vegetación en el suelo. En verano las variables 

explicativas fueron la profundidad del mantillo y la proporción de bambú. A. montensis y O. 

nigripes, presentaron nuevamente relaciones opuestas, estando A. montensis 
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negativamente relacionada con la profundidad del mantillo y la proporción del bambú, 

mientras que O. nigripes presentó mayor abundancia en los sitios con mayor profundidad del 

mantillo y mayor proporción de bambú. 

Esto indica, que cuando los análisis de redundancia a nivel del microhábitat se hacen 

considerando un área homogénea (correspondiente al macrohábitat) el porcentaje de 

variación explicada aumenta, mejorando la resolución del análisis.  

Macrohábitat 

A escala de macrohábitat, el análisis de redundancia general de invierno que incluyó 

los sitios de Urugua-í e Iguazú muestra que las variables ambientales vegetación, 

profundidad del mantillo y densidad de árboles y el tipo de ambiente explican el 70 % en la 

ordenación de las cuatro especies analizadas. O. nigripes estuvo asociada a sitios con 

mayor profundidad del mantillo, mayor proporción de mantillo en la cobertura del suelo y 

mayor densidad de árboles, siendo indiferente al tipo de ambiente. Contrariamente, A. 

montensis prefirió sitios con menor densidad de árboles, pero con más vegetación en la 

cobertura del suelo y menor profundidad en el mantillo, presentando también poca 

asociación a la variable tipo de ambiente. La abundancia de T. nigrita fue mayor en los sitios 

de bosque con mayor profundidad de mantillo y mayor cobertura de vegetación en el suelo, 

mientras que E. russatus estuvo fuertemente asociada a los sitios de bosque con mayor 

cobertura de vegetación en el suelo principalmente. Cuando se elimina el efecto del tipo de 

ambiente y se analiza el efecto debido solamente a las variables ambientales se encuentra 

que cobran más relevancia las variables densidad de árboles y profundidad del mantillo 

respecto de vegetación para explicar la ordenación de las especies. Esto pudo deberse al 

hecho de que la variable vegetación estuvo correlacionada con el tipo de ambiente y, por lo 

tanto, su efecto aparente en el patrón de las especies fue espurio, perdiendo peso al 

controlar por el efecto del tipo de ambiente. A. montensis y O. nigripes mantuvieron la 

misma relación con las variables ambientales que en el caso anterior, sugiriendo que el tipo 

de ambiente tiene poca influencia en la distribución de la abundancia de estas dos especies, 

en coincidencia con lo observado a nivel del microhábitat. Los patrones de E. russatus y T. 

nigrita fueron levemente distintos, sugiriendo que la variable tipo de ambiente enmascara la 

relación de estas especies con las variables ambientales y que el tipo de ambiente tiene un 

efecto importante en la abundancia de estas dos especies. Si bien T. nigrita siguió estando 

asociada a sitios con mayor profundidad del mantillo, presentó mayor asociación a sitios con 

mayor densidad de árboles y con menor cobertura de vegetación en el suelo. Mientras que 

E. russatus mostró un patrón radicalmente distinto, presentando mayor asociación a sitios 

con baja densidad de árboles, poca profundidad del mantillo y menor cobertura de 

vegetación en el suelo.  
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Cuando se analizan los sitios de Iguazú solamente, el porcentaje de variación 

explicada por las variables ambientales se reduce al 60 %. Si bien el patrón de ordenación 

de las especies no cambia radicalmente, la única variable significativa fue vegetación. O. 

nigripes sigue presentando alta asociación a los sitios con mayor cobertura de mantillo en el 

suelo, característica de los sitios de plantación, mientras que las tres especies restantes 

presentaron mayor preferencia por los sitios con mayor cobertura de vegetación en el suelo, 

característica asociada a los sitios de bosque, donde estas especies presentaron mayor 

abundancia. 

Los análisis a nivel del macrohábitat para el bosque y la plantación en invierno 

sugieren que las especies seleccionan distintas variables ambientales en cada tipo de 

ambiente. En el bosque la variable ambiental con efecto significativo en la ordenación de las 

especies fue densidad de árboles. Las cuatro especies de micromamíferos presentaron la 

misma asociación con esta variable que en el análisis general parcial, siendo T. nigrita la 

especie más fuertemente asociada a sitios con mayor densidad de árboles, seguida por O. 

nigripes, mientras que A. montensis y E. russatus presentaron menor asociación a sitios con 

alta densidad de árboles. En la plantación las variables que resultaron significativas para la 

ordenación de las especies fueron vegetación, profundidad del mantillo y bambú, siendo la 

variable vegetación la que explicó el mayor porcentaje de la variación (97 %). La densidad 

de árboles en rodales de pino de la misma edad no varía, razón por la cual esta variable 

pierde efecto en este ambiente. En la plantación la abundancia de A. montensis estuvo 

asociada a sitios con mayor proporción de vegetación cubriendo el suelo, mayor densidad 

de bambú y menor profundidad del mantillo. Mientras que O. nigripes fue más abundante en 

sitios donde la cobertura de vegetación en el suelo fue menor predominando, por lo tanto, la 

cobertura de mantillo, y donde el mantillo presentó mayor profundidad.  

En general, en invierno a nivel del macrohábitat A. montensis mostró mayor 

asociación a lugares caracterizados por mayor vegetación en la cobertura del suelo y menor 

densidad de árboles. Resultados similares se encontraron para esta especie en el bosque 

de Araucaria en el sur de Brasil (Behs 2013, Abreu y de Oliveira 2014) y en el Bosque 

Atlántico en el sudeste de Brasil (Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2013). 

Estos resultados indican que A. montensis selecciona positivamente áreas con vegetación 

en el suelo, un sotobosque más denso y bosques más abiertos, características de bosques 

alterados que sufrieron explotación forestal (Pardini et al. 2005, Püttker et al. 2008, de Lima 

et al. 2010, Melo et al. 2013, Abreu y de Oliveira 2014). Dado que la vegetación en el suelo, 

como la densidad del sotobosque tienden a disminuir la probabilidad de que un depredador 

vea a un pequeño roedor, la asociación positiva entre A. montensis y estas variables 

ambientales pueden ser el resultado de la selección de un ambiente con menor riesgo de 

depredación (Dalmagro y Vieira 2005, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2013). Resultados 
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similares se encontraron para otras especies de pequeños roedores terrestres en diferentes 

regiones (Vieira et al. 2005, Corbalán et al. 2006), sugiriendo que el escape de la 

depredación es un aspecto importante en la selección del microhábitat, particularmente para 

las especies terrestres (Dalmagro y Vieira 2005, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2013, Abreu 

y de Oliveira 2014). O. nigripes prefirió sitios con mayor cobertura de mantillo en el suelo y 

mayor densidad de árboles, patrón opuesto al encontrado en otros estudios de la región 

(Dalmagro y Vieira 2005, Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010). De acuerdo a un estudio 

en la sabana brasilera este pequeño roedor escansorial es capaz de escapar de sus 

depredadores mediante saltos erráticos y trepando a árboles, siendo menos vulnerable a la 

depredación en ambientes abiertos que las especies de desplazamiento terrestre (Rossi 

2011, Bueno y Motta-Junior 2015). T. nigrita estuvo asociada principalmente a sitios con 

mayor profundidad del mantillo, y E. russatus a sitios de bosque con menor profundidad del 

mantillo y menor densidad de árboles. 

En verano, el análisis de redundancia para los sitios de Iguazú muestra un cambio en 

el patrón de ordenación de las especies respecto del invierno. En general, en verano la 

única variable ambiental que resultó significativa para la ordenación de las especies fue 

vegetación (cobertura del suelo). En el invierno esta variable explicó el 60,5 % de la 

variación en la ordenación de las especies, mientras que en el verano su importancia 

disminuyó explicando sólo el 24,6% de la variación. Esto puede deberse a que la cobertura 

de la vegetación en el suelo cobra mayor importancia para algunas especies durante el 

invierno, época en que muchas especies de árboles pierden follaje, cumpliendo un efecto 

protector por las bajas temperaturas, refugio de depredadores o fuente de alimento 

(Dalmagro y Vieira 2005, Talamoni et al. 2008, Melo et al. 2013, Abreu y de Oliveira 2014). 

Por el contrario, en el verano, época de mayor disponibilidad de recursos, la cobertura de 

vegetación en el suelo deja de ser importante, cobrando más relevancia alguna otra variable 

que no fue medida en este trabajo (Dalmagro y Vieira 2005).  

Las cuatro especies analizadas mostraron un patrón opuesto en ambas estaciones 

del año, indicando que los factores que afectan las abundancias de estos pequeños 

roedores difieren entre estaciones (Naxara et al. 2009). En invierno O. nigripes mostró alta 

asociación a sitios con menor cobertura de vegetación, mientras que en verano la relación 

se invirtió, mostrando mayor asociación a sitios con alta cobertura de vegetación en el suelo. 

La relación para A. montensis fue similar a la de O. nigripes pero opuesta. A. montensis 

estuvo asociado en invierno a sitios con alta cobertura de vegetación, mientras que en 

verano prefirió sitios con baja cobertura de vegetación. Como se mencionó anteriormente, 

Abreu y de Oliveira (2014) sugieren que la relación entre la abundancia de A. montensis y la 

cobertura de vegetación en el suelo puede estar relacionada al acceso al alimento y como 

fuente de protección contra depredadores terrestres y aéreos (Dalmagro y Vieira 2005, de 
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Lima et al. 2010), condiciones que son más adversas en invierno. Áreas con mayor biomasa 

de plantas en el suelo tienden a tener mayor abundancia de invertebrados y de semillas, que 

constituyen la mayor parte de la dieta de esta especie (Talamoni et al. 2008, Melo et al. 

2013, Abreu y de Oliveira 2014). De acuerdo a estudios realizados en el Bosque Atlántico de 

Brasil A. montensis se alimenta en igual proporción de plantas y semillas como de insectos y 

artrópodos (Talamoni et al. 2008), mientras que O. nigripes se alimenta principalmente de 

semillas y pequeñas frutas (Vieira et al. 2006, Talamoni et al. 2008, Pinotti et al. 2011). En 

invierno T. nigrita estuvo asociada a sitios de bosque con mayor profundidad de mantillo, 

mientras que en verano mostró mayor asociación con sitios con mayor cobertura de mantillo 

en el suelo, independientemente del tipo de ambiente, encontrándose también asociada a 

sitios de plantación. Naxara et al. (2009) encontró en su estudio que T. nigrita prefiere en 

invierno sitios con mayor cantidad de ramas pequeñas y mayor humedad en el mantillo, 

mientras que en verano está asociada a sitios con mayor abundancia de artrópodos. En 

coincidencia con Naxara et al. (2009) en este estudio T. nigrita también mostró preferencia 

en invierno por sitios con mayor oferta de refugio y de recursos, mientras que en verano la 

selección de los sitios estaría siendo más influenciada por la oferta de alimento, variable que 

no fue evaluada en este estudio. E. russatus tanto en invierno como en verano estuvo 

asociada a sitios de bosque, prefiriendo en invierno sitios con poca profundidad del mantillo 

y baja densidad de árboles y en verano sitios con mayor cobertura de vegetación en el 

suelo. En ambas temporadas, la relación de E. russatus con las variables ambientales fue 

débil. Behs (2013), en un estudio sobre la influencia de la heterogeneidad ambiental en la 

composición de comunidades de roedores y marsupiales del Bosque Atlántico, tampoco 

encontró relación entre E. russatus y las variables ambientales evaluadas, concluyendo que 

esta especie, la más capturada en su estudio, presenta gran plasticidad respecto a la 

calidad del hábitat, comparando entre bosques con distinto grado de perturbación. Sin 

embargo, en otros estudios E. russatus es caracterizada como una especie sensible a la 

perturbación del hábitat (Pardini 2004, Naxara et al. 2009). Naxara et al. (2009) en un 

estudio sobre selección de microhábitat encontraron que esta especie presentaba 

asociación positiva durante el invierno a sitios con mayor humedad en el mantillo, mientras 

que en verano prefería sitios con mayor cantidad de ramas pequeñas en el suelo, mayor 

abundancia de artrópodos y menor profundidad del mantillo. Al igual que A. montensis, E. 

russatus se alimenta tanto de plantas como de artrópodos (Naxara et al. 2009, Pinotti et al. 

2011). En mi área de estudio E. russatus fue común pero no abundante, coincidiendo con 

los estudios que indican que en áreas fragmentadas o alteradas del Bosque Atlántico los 

géneros Akodon y Oligoryzomys acostumbran a aumentar su abundancia y sustituir la 

dominancia de especies de tamaño medio como E. russatus (Pardini 2004, Pardini et al. 

2005, Naxara et al. 2009). En general, esta última especie tiende a ser una de las más 
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abundantes en el ensamble en bosques con poca perturbación, disminuyendo su 

abundancia en áreas alteradas (Pardini et al. 2005, Naxara et al. 2009, Behs 2013). En ese 

sentido puede ser considerada una especie indicadora de bosques en buen estado de 

conservación y explicaría su baja abundancia en este estudio y su total ausencia en 

ambientes de plantación forestal. Es importante mencionar que, si bien los sitios de bosque 

donde se realizaron los muestreos estaban en buen estado de conservación, son bosques 

que estuvieron sometidos a la intervención humana hasta fines de 1980 aproximadamente 

(Paviolo et al. 2009). La intervención humana incluyó tanto la tala selectiva de árboles como 

la cacería, actividad que aún en la actualidad es difícil de controlar (Paviolo et al. 2009, Cruz 

2017).  

Al contrario de mis resultados, otros estudios realizados en la región del Bosque 

Atlántico en Brasil (Vieira et al. 2003, 2006, Dalmagro y Vieira 2005, Püttker et al. 2008, 

Bonecker et al. 2009, de Lima et al. 2010) encontraron a O. nigripes asociado a sotobosque 

denso y dosel abierto, mientras que para A. montensis la relación fue variable estando 

asociada en algunos casos a dosel abierto (Püttker et al. 2008), en otros a dosel más 

cerrado (Dalmagro y Vieira 2005) o mayor abundancia de bambú (de Lima et al. 2010). 

Estudios desarrollados en el Bosque de Araucaria en el sur de Brasil registraron a O. 

nigripes como la especie más abundante, seguida por A. montensis (Dalmagro y Vieira 

2005, Galiano et al. 2013, Luza et al. 2013), estando asociada O. nigripes a sitios con 

sotobosque denso y dosel más abierto, mientras que A. montensis estuvo asociada a dosel 

más cerrado (Dalmagro y Vieira 2005), al contrario de mis resultados. Estos patrones 

podrían deberse a que la abundancia de pequeños mamíferos puede responder a 

diferencias en la productividad de recursos a escala de macrohábitat (Morris 1984, 1989, 

Kalcounis-Rüppell y Millar 2002, Püttker et al. 2008). El Bosque de Araucaria es 

estructuralmente más simple que el Bosque Deciduo, según lo describen los autores, y 

presenta mayor disponibilidad de semillas de Araucaria durante el otoño y el invierno, 

importante recurso alimenticio para muchas especies, entre ellas O. nigripes, favoreciendo 

probablemente la mayor abundancia de esta especie durante esta época del año (Galiano et 

al. 2013). Estos resultados sugieren que cuando A. montensis es más abundante selecciona 

primero los sitios más favorables, desplazando a O. nigripes, y lo mismo ocurre a la inversa 

cuando O. nigripes es más abundante. de Lima et al. (2010) analizaron la relación entre tres 

especies de pequeños mamíferos y la estructura del microhábitat en un área de Bosque 

Deciduo (Bosque Atlántico) en el sur de Brasil. Al igual que en el presente estudio, A. 

montensis resultó la especie más abundante, seguida por O. nigripes. Sin embargo, estos 

autores encontraron que A. montensis presentaba alta asociación a la abundancia de bambú 

(variable que en mi estudio fue poco significativa) y O. nigripes al número de arbustos, dos 

variables que forman parte del sotobosque. En mi trabajo la densidad del sotobosque fue 
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medida a través de la técnica de “toques” sin discriminar entre distintos elementos del 

sotobosque como hicieron de Lima et al. (2010) (e.g., número de arbustos, abundancia de 

helechos, abundancia de bambú). La variable cobertura del suelo por vegetación, tal como 

la medí, incluyó la cobertura por distintas plantas, como los helechos. La densidad del 

sotobosque, que medí a través de la técnica de “toques”, consideró por igual a los arbustos 

y al bambú. La única coincidencia con de Lima et al. (2010) fue que en mi trabajo también 

evalué la abundancia de bambú a través de su proporción en cada sitio. Por lo tanto, las 

diferencias encontradas entre los trabajos citados y el presente estudio pueden deberse a la 

forma en la que fueron medidas las variables ambientales y los análisis utilizados para 

analizar las relaciones entre las especies y las variables. Sin embargo, en todos los trabajos 

se destaca la relación opuesta en la asociación con variables ambientales entre A. 

montensis y O. nigripes, que suelen ser las dos especies más abundantes en la mayoría de 

los estudios realizados en el sur del Bosque Atlántico (Dalmagro y Vieira 2005, Püttker et al. 

2008, de Lima et al. 2010, Galiano 2010, Melo et al. 2011, Behs 2013). Ambas especies 

mostraron superposición espacial en todos los sitios de muestreo, indicando que ocupan los 

mismos tipos de ambientes. Sin embargo, mostraron diferencias en el uso de microhábitats, 

lo que sugiere que la coexistencia de A. montensis y O. nigripes ocurre gracias a la 

segregación espacial del nicho una escala fina (Schoener 1974, Gentile y Fernández 1999). 

A esto pueden sumarse la mencionada diferenciación en la dieta (Talamoni et al. 2008, 

Pinotti et al. 2011) y probablemente, a diferencias en el patrón diario de actividad, variables 

que no fueron analizadas en el presente trabajo. A. montensis es una especie de hábitos 

terrestres que se alimenta por igual de plantas, semillas e invertebrados que encuentra en el 

suelo, siendo más favorables para esta especie los sitios con cobertura de plantas donde 

abunda el alimento y donde encuentra refugio de los depredadores (Abreu y de Oliveira 

2014). O. nigripes, considerada una especie terrestre y escansorial, se alimenta 

principalmente de plantas, frutos y semillas, pudiendo explorar más eficientemente el 

sotobosque como el suelo en búsqueda de recursos (Püttker et al. 2008, de Lima et al. 

2010).  

En general, los resultados de los análisis a nivel de macrohábitat sugieren que el 

patrón de uso de hábitat a nivel de la población puede ser causado por respuestas 

individuales a escalas más pequeñas (microhábitat) (Püttker et al. 2008). Si bien es difícil 

comparar resultados de distintos estudios, dada la diferente metodología utilizada, 

incluyendo la variedad de análisis, estos resultados sugieren que la respuesta de las 

especies a la estructura de la vegetación puede variar entre diferentes tipos de ambiente y 

que la homogeneidad del macrohábitat mejora la calidad de los resultados.  
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En el análisis de uso del microhábitat por A. montensis, las dos variables ambientales 

más influyentes fueron la cobertura de la vegetación en el suelo y la proporción de bambú 

en el área, coincidiendo con los resultados de los análisis de ordenación y estudios similares 

realizados en Brasil (Lima et al. 2010, Melo et al. 2011, Behs 2013). Los resultados de este 

estudio indican que la mayor cobertura de vegetación en el suelo influye positivamente en la 

abundancia de A. montensis hasta un valor óptimo a partir del cual la abundancia de A. 

montensis disminuye. La proporción de bambú presenta un valor máximo a partir del cual 

comienza a influir negativamente en la abundancia de A. montensis. Sin embargo, en las 

plantaciones, donde el sotobosque es escaso, la mayor proporción de bambú favorece la 

presencia de A. montensis, siendo mayor la abundancia en aquellos sitios que presentaron 

mayor proporción de bambú. A pesar de haber sido una especie abundante en ambos tipos 

de ambiente, la abundancia de A. montensis fue significativamente mayor en el bosque. 

Estos resultados sugieren que esta especie utiliza sitios con mayor cobertura de vegetación 

en el suelo y sotobosque denso, coincidiendo con los resultados de Püttker et al. (2008), de 

Lima et al. (2010) y Abreu y de Oliveira (2014).  

El análisis de microhábitat para O. nigripes indicó que la abundancia de esta especie 

no varía entre tipos de ambiente, utilizando por igual ambientes de bosque y plantación.  

Además, no está asociada a ninguna de las variables ambientales analizadas. Esto 

claramente sugiere que O. nigripes es una especie generalista. Püttker et al. (2008) 

encontraron que esta especie prefiere sitios con dosel más bajo y sotobosque más denso, 

sugiriendo que usa sitios de bosque disturbado. Dalmagro y Vieira (2005) también 

encontraron que esta especie presenta mayor asociación a sitios con sotobosque denso, 

particularmente a 1 m de altura, y dosel más abierto, dos características asociadas a 

bosques perturbados. En este trabajo no se evaluó la altura del dosel, pero no se encontró 

asociación con las variables relacionadas al sotobosque, como cobertura de vegetación en 

el suelo o bambú, en el análisis de microhábitat. Sin embargo, en los análisis de ordenación 

a escala de macrohábitat O. nigripes presentó mayor uso durante el invierno de sitios con 

cobertura de mantillo en el suelo, mayor profundidad del mantillo y mayor densidad de 

árboles, mientras que en el verano esta especie prefirió sitios con menor cobertura de 

mantillo y más vegetación. Esto muestra que la selección de las variables ambientales por 

O. nigripes varía estacionalmente, algo que no fue tenido en cuenta en el análisis a nivel de 

la especie.  

La tasa de captura de O. nigripes y A. montensis no varió entre el invierno y el 

verano, siendo O. nigripes igualmente abundante en ambos tipos de ambientes, mientras 

que A. montensis presentó siempre mayor abundancia en el bosque. Esto puede deberse a 

que estas dos especies generalistas de hábitat son capaces de explorar recursos 

disponibles en las diferentes estaciones del año (Galiano 2010, Luza et al. 2013). El patrón 
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de distribución en el espacio de A. montensis y O. nigripes es coherente con el rango de 

distribución de ambas especies. A. montensis es un roedor endémico del Bosque Atlántico, 

generalmente abundante en relación al resto de las especies y, aunque es capaz de ocupar 

ambientes alterados, prefiere siempre sitios forestados con cobertura de vegetación (e.g., 

Gentile y Fernández 1999, Pardini 2004, Pardini et al. 2005, Püttker et al. 2008, de Lima et 

al. 2010). O. nigripes muestra mayor plasticidad, siendo una especie capaz de ocupar una 

gran variedad de ambientes a lo largo de toda su distribución, incluso ambientes abiertos 

como el Cerrado en Brasil o pastizales entre fragmentos del Bosque Atlántico (Gentile et al. 

1999, Feliciano et al. 2002, Dalmagro y Vieira 2005, Weksler y Bonvincino 2015, Gonçalves 

et al. 2016).  

El análisis de microhábitat para T. nigrita indicó la existencia de un efecto de 

interacción entre el tipo de ambiente y la profundidad del mantillo. La tasa de captura de 

esta especie fue mayor en el bosque que en la plantación, aumentando en los sitios con 

mayor profundidad del mantillo. Estos resultados son coherentes con los hábitos 

semifosoriales de esta especie. En general es poco lo que se conoce sobre el uso de 

microhábitat de T. nigrita en otras áreas de la región debido a que es una especie difícil de 

capturar (Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2006, Püttker 2007, Naxara et al. 2009, de Lima et 

al. 2010, Melo et al. 2011). Naxara et al (2009) señalaron que, dada la asociación de esta 

especie a sitios con mantillo y ramas en el suelo, su distribución estaría condicionada a 

sitios de bosque en buen estado, siendo vulnerable a la modificación del ambiente. La tasa 

de captura de T. nigrita fue mayor en el bosque durante el invierno, mientras que en el 

verano no hubo diferencias entre los dos tipos de ambientes. En los análisis de redundancia, 

esta especie estuvo asociada durante el invierno a sitios con mayor cobertura de vegetación 

en el suelo. De acuerdo a Abreu y de Oliveira (2014) esta preferencia podría estar 

relacionada a una mayor disponibilidad de invertebrados en los sitios con mayor biomasa de 

plantas en el suelo. 

El análisis de microhábitat para E. russatus para el bosque indicó que no hay relación 

entre las variables ambientales y la abundancia de esta especie, en coincidencia con los 

resultados de los análisis de ordenación, en los cuales la relación con las variables 

ambientales fue siempre débil.  

Si bien los sitios de plantación que se analizaron en este estudio corresponden a 

rodales maduros de 10 a 13 años de edad, con algún desarrollo en el sotobosque (debido a 

las prácticas de raleo a que fue sometido para permitir el ingreso de luz y desarrollo de los 

pinos, práctica que actualmente ha dejado de implementarse), se trata de ambientes 

demasiado simplificados para mantener el mismo ensamble de micromamíferos del bosque. 

En el área de Iguazú (bloques A, B, D y D), los rodales de plantación ocupan parches 

grandes (promedio de 150 ha) sobre una superficie relativamente plana rodeados por fajas 
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de bosque nativo que cumplen la función de corredores conectando las plantaciones con las 

áreas de bosque nativo circundantes. En el área de Urugua-í la conformación del paisaje es 

distinta, dado que se trata de un área con una superficie más escarpada donde las 

plantaciones ocupan parches de menor tamaño (promedio de 20 ha) y de forma irregular 

inmersos en una matriz de bosque nativo. Si bien no se analizaron las diferencias entre 

ambas áreas, se aprecia en los análisis el cambio de importancia de las variables de 

microhábitat cuando se consideran todos los sitios de muestreo en conjunto versus los sitios 

de Iguazú. Estas diferencias también se apreciaron durante los muestreos en el trabajo de 

campo. Sin embargo, dado que en Urugua-í sólo se establecieron dos bloques de muestreo 

no fue posible hacer comparaciones estadísticas debido al escaso número de réplicas. Más 

allá de las diferencias, las plantaciones en ambos sitios se caracterizaron por la presencia 

de las dos especies generalistas, A. montenisis y O. nigripes. Sin embargo, en las 

plantaciones de Iguazú la abundancia de O. nigripes fue mayor que A. montensis, mientras 

que en Urugua-í la especie más abundante en la plantación fue A. montensis. Las otras dos 

especies analizadas, T. nigrita y E. russatus, presentaron mayor asociación a los sitios de 

bosque (siendo E. russatus exclusivamente registrada en el bosque), aunque T. nigrita 

mostró mayor plasticidad de ambiente durante el verano en los sitios de Iguazú, 

encontrándose también en sitios de plantación. Las demás especies no pudieron ser 

analizadas por la escasa cantidad de registros. Sin embargo, la abundancia o tasa de 

captura de las demás especies fue siempre mayor en el bosque, excepto Nectomys 

squamipes, de la cual obtuve un solo registro en un rodal de plantación (Capítulo 3).  

Es importante tener en cuenta que las áreas de plantación que se estudiaron en esta 

tesis han modificado en años recientes su esquema de manejo. Actualmente, todas las 

plantaciones de pino pertenecientes a la empresa Arauco Argentina S.A. han dejado de 

practicar la poda y el raleo de sus rodales. Estudios recientes llevados a cabo con cámaras 

trampa en la misma área de estudio muestran que los roedores sigmodontinos (las especies 

son difíciles de identificar en las fotos) son inexistentes en los rodales de plantación bajo 

este nuevo modo de manejo. Los 628 registros de roedores sigmodontinos estuvieron 

distribuidos exclusivamente en las estaciones de bosque continuo y fragmentos de bosque, 

pero ninguno en rodales de plantación (M. E. Iezzi; M. Di Bitetti et al. datos no publicados). 

Es decir que, bajo el nuevo esquema de manejo dominante en el norte de Misiones las 

plantaciones de pinos se han transformado en no hábitat para las especies de roedores 

sigmodontinos que constituyen el ensamble.    

Las especies generalistas de hábitat generalmente mantienen altas densidades a 

través del uso de un mayor espectro de ambientes que las especies especialistas (Tomblin y 

Adler 1998). Los resultados de este trabajo concuerdan con este patrón, siendo las dos 

especies generalistas, A. montensis y O. nigripes, más abundantes que T. nigrita y E. 
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russatus, que mantuvieron abundancias más bajas. De las cuatro especies analizadas E. 

russatus fue la que presentó una distribución más restringida, ocupando sólo los sitios de 

bosque. 

 

Conclusiones 

 La variación de la estructura de la vegetación a nivel del macro y microhábitat influye en 

la distribución de las especies de pequeños mamíferos no voladores en el BAAP de 

Argentina. Los resultados de este estudio indican que las especies que fueron capaces 

de establecer poblaciones en sitios de plantación, estuvieron asociadas a variables 

ambientales que caracterizan sitios de bosque disturbado (Püttker et al. 2008, de Lima et 

al. 2010). 

 Los patrones de distribución de las cuatro especies analizadas en este capítulo son 

consistentes con otros estudios que sugieren que A. montensis y O. nigripes responden 

a características del hábitat de forma generalista (Dalmagro y Vieira 2005, Pardini et al. 

2005, Püttker et al. 2008). Las especies generalistas ocupan varios macrohábitats 

exhibiendo poca especificidad por gradientes de microhábitat dentro de un único tipo de 

macrohábitat, como fue el caso de O. nigripes en este estudio (Dalmagro y Vieira 2005). 

Las especies especialistas de hábitat (restringidas a un tipo de macrohábitat) pueden 

estar más fuertemente asociadas a gradientes particulares en la estructura del 

microhábitat, como fue el caso de T. nigrita. 

 Estudios realizados en los bosques tropicales sobre el patrón de distribución de las 

especies y la asociación con las variables ambientales han arrojado resultados diversos. 

Algunos no fueron capaces de encontrar relación entre la distribución de las especies y 

las características del microhábitat (Fonseca y Robinson 1990, Melo et al. 2011, Behs 

2013) mientras que otros estudios determinaron que las diferentes especies de 

pequeños mamíferos utilizan preferentemente unos microhábitats más que otros 

(Cerqueira y Freitas 1999, Dalmagro y Vieira 2005, Püttker et al. 2008, Naxara et al. 

2009, de Lima et al. 2010). En el presente estudio al menos una de las variables de 

microhábitat analizadas influyó significativamente en la distribución de las cuatro 

especies de pequeños mamíferos estudiada: la cobertura del suelo, considerada uno de 

los principales determinantes en la distribución local y abundancia de los pequeños 

mamíferos (Freitas et al. 2002, Naxara et al. 2009, Sullivan et al. 2012).  

 Cada especie utilizó distintas variables del microhábitat, sugiriendo una posible partición 

de nicho a través de la segregación del espacio. Este patrón fue evidente en los análisis 

de redundancia, donde A. montensis y O. nigripes mostraron patrones opuestos. Por lo 

tanto, las características físicas del hábitat juegan un rol importante en la segregación de 
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las especies en el espacio. Sin embargo, la estructura física del hábitat es sólo un 

aspecto a tener en cuenta en la segregación de las especies. Para tener un 

entendimiento más completo se deben tener en cuenta otros factores (como la dieta, 

patrón de actividad diaria, etc) que probablemente actúan en conjunto y que son 

importantes en el patrón de distribución de las especies en un espacio físico 

determinado (Schoener 1974, de Lima et al. 2010, Pinotti et al. 2011). 
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Capítulo 5 

 

 

ESTRUCTURA Y DINÁMICA DE LAS POBLACIONES DE CUATRO 

ESPECIES DE ROEDORES SIGMODONTINOS  

(Akodon montensis, Oligoryzomys nigripes, Thaptomys nigrita y 

Euryoryzomys russatus)  

DEL BOSQUE ATLÁNTICO DEL NORTE DE MISIONES 
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5.1 Introducción 

El estudio de la dinámica poblacional implica el análisis de las variaciones de una 

población en el tiempo, permitiendo predecir hasta un cierto punto, las tendencias de esa 

población (Kubiak et al. 2007). Las poblaciones de pequeños mamíferos suelen fluctuar a lo 

largo del tiempo. Estas fluctuaciones pueden estar relacionadas tanto a factores intrínsecos 

como nacimientos, muerte y migración como a factores extrínsecos como la temperatura, 

precipitaciones y disponibilidad de alimento (Bergallo y Magnusson 1999, Graipel et al. 

2006, Antunes et al. 2010, 2011, Galiano et al. 2013, Luza et al. 2013).  

Los pequeños mamíferos de los bosques neotropicales pueden reproducirse a lo 

largo de todo el año o presentar distintos períodos reproductivos (da Fonseca y Kierulff 

1988, Bergallo 1995, Bergallo y Magnusson 1999, Graipel et al. 2006, Oliveira et al. 2007, 

Antunes et al. 2011). Para las especies que se reproducen estacionalmente, muchos 

estudios han demostrado una relación entre las condiciones climáticas y los eventos 

reproductivos (da Fonseca y Kierulff 1988, Bergallo 1995, Bergallo y Magnusson 1999, 

Oliveira et al. 2007, Galiano et al. 2013). En los trópicos, la reproducción estacional de las 

especies de mamíferos puede estar relacionada a los ciclos anuales de las precipitaciones, 

lo que a su vez genera una variación estacional en la disponibilidad de alimento (Bergallo 

1995, Bergallo y Magnusson 1999, Galiano et al. 2013, Luza et al. 2013). Además, factores 

como la temperatura o el fotoperíodo pueden ser la causa directa o indirecta de las 

fluctuaciones poblacionales de roedores, principalmente en regiones donde las 

precipitaciones están uniformemente distribuidas a lo largo del año (Luza et al. 2013). Dadas 

las múltiples variables intervinientes, entender los factores que influyen en la reproducción 

de los pequeños mamíferos es una tarea compleja. 

En general es poco lo que se conoce sobre la historia natural, distribución geográfica, 

abundancia relativa y dinámica poblacional de muchas de las especies de pequeños 

mamíferos del Bosque Atlántico del Alto Paraná, particularmente, en Argentina. El objetivo 

de este capítulo es describir algunos parámetros demográficos de las cuatro especies más 

registradas en este estudio, Akodon montensis, Oligoryzomys nigripes, Thaptomys nigrita y 

Euryoryzomys russatus. Para ello, determiné para cada especie la estructura de edades, la 

supervivencia, el tiempo de permanencia, la proporción de sexos y el ciclo reproductivo. 

 

5.2 Materiales y métodos 

Los datos fueron obtenidos a través del método de captura, marcado y recaptura 

descripto en el Capítulo 1 con trampas tipo Sherman. Entre diciembre de 2010 y febrero de 

2012 realicé tres muestreos estacionales (verano 2011 (T1), invierno 2011 (T2), verano 
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2013 (T3)). En las dos primeras temporadas (T1 y T2) los muestreos se realizaron en 12 

unidades de muestreo, mientras que en la última temporada (T3) se realizaron en 8 

unidades de muestreo, distribuidas en dos tipos de ambientes (bosque y plantaciones). Las 

unidades de muestreo estuvieron distribuidas en bloques (seis en T1 y T2, cuatro en T3), de 

manera que cada bloque contó con una réplica en bosque y una réplica en plantación de 

pinos. En cada unidad de muestreo se ubicó una grilla compuesta por dos líneas de trampas 

tipo Sherman separadas 20 m una de otra. Cada línea contó con 12 estaciones de muestreo 

separadas entre sí 15 m. En cada estación se colocaron dos trampas tipo Sherman de 

diferente tamaño (ver Capítulo 1). Una de las trampas fue colocada en el piso y otra a una 

altura entre 1,5 y 2 m de altura, alternando la ubicación de las trampas de distinto tamaño 

entre las estaciones adyacentes. Todas las trampas fueron cebadas con una mezcla de 

avena, mantecol, banana, sardinas y salame. Las trampas fueron revisadas diariamente 

durante un período de 5 noches consecutivas. Los individuos capturados fueron 

identificados con marcas individuales en las orejas. Todos los individuos fueron identificados 

a nivel de especie y se tomaron las medidas estándar (Figura 5.1), se determinó el sexo y el 

estado reproductivo y fueron liberados en el lugar de captura. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5.1. Esquema de las medidas estándar (modificado de Díaz et al. (1998)). LT: longitud total; C: largo de la  

cola; P: largo del pie con uña; O: oreja. 

 

 

5.2.1 Estructura de edades 

La estructura etaria de cada especie a lo largo del período de estudio fue analizada a 

través de la determinación de dos categorías de edades (adultos y juveniles), las cuales se 

establecieron sobre la base del tamaño corporal (longitud cabeza-cuerpo) y signos 

reproductivos (Bergallo 1995, Albanese 2010, Guidobono 2013, Vadell 2015). Se 

consideraron individuos de edad adulta a aquellos que presentaron signos reproductivos 
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(hembras con vagina abierta, preñadas o lactantes y machos con testículos escrotales) y a 

los individuos carentes de estas características, pero de igual o mayor tamaño corporal que 

estos. Se consideraron jóvenes los machos de menor tamaño que el macho de menor 

tamaño con testículos escrotales o las hembras de menor tamaño que la hembra más 

pequeña con vagina abierta (Bergallo 1995). 

 

5.2.2 Relación de sexos y reproducción 

Para cada especie determiné la relación de sexos a nivel general como la cantidad 

de individuos adultos machos y hembras en cada tipo de ambiente (bosque y plantación), 

durante cada período de tiempo (T1, T2 y T3). Además, determiné la proporción de sexos 

considerando el número de individuos machos y hembras con signos reproductivos (relación 

de machos con testículos escrotales a hembras preñadas, con vagina abierta o que tuvieran 

los pezones visibles, TE/VA) en cada ambiente y período de tiempo. Para analizar si la 

relación de sexos difiere de la proporción teórica 1:1 en cada ambiente y en cada temporada 

utilicé la prueba binomial exacta cuando una de las frecuencias de la variable nominal fue 

menor a 5, o la prueba binomial Chi-cuadrado cuando las frecuencias fueron mayores a 5 

(McDonald 2014). Para analizar la proporción de sexos entre ambientes en cada época del 

año utilicé una tabla de contingencia aplicando la prueba de independencia exacta de Fisher 

para los casos en que una de las frecuencias de la tabla de contingencia presentó valor 

menor a 5, o la prueba de independencia Chi-cuadrado para el resto de los casos con la 

corrección de Yates para tamaños de muestra mayores a 40 (Zar 2007, McDonald 2014). En 

los casos en que la prueba de independencia resultó con valores significativos o 

marginalmente significativos, se analizó la proporción de sexos para cada categoría por 

separado utilizando una prueba binomial (Zar 2007, Crawley 2012, McDonald 2014). Para el 

análisis entre temporadas para cada ambiente, cuando el resultado de la prueba aplicada a 

la tabla de contingencia resultó estadísticamente significativo, se realizó una prueba para 

pares de combinaciones de los diferentes tiempos aplicando la prueba de Fisher en tablas 

de 2x2. En estos casos se corrigió el nivel de significancia estadística utilizando la 

corrección de Bonferroni. Por lo tanto, dado que el número máximo de comparaciones fue 

de tres pares, el nivel de significancia para cada comparación fue α = 0,016 (α = 0,05/3). 

A fin de determinar si hubo diferencias en la cantidad de hembras reproductivas (VA) 

y no reproductivos (VC) entre los dos tipos de ambientes, se compararon las frecuencias 

observadas de las hembras pertenecientes a cada una de estas categorías en cada 

temporada mediante la prueba de independencia de Fisher o Chi-cuadrado (de acuerdo al 

menor valor de la frecuencia de una categoría) (Crawley 2012, McDonald 2014). La 

categoría “reproductivas” (VA) incluyó a las hembras preñadas, con vagina abierta o que 
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tuvieran los pezones visibles (indicio de hembra lactante) (Bergallo y Magnusson 1999, 

Graipel et al. 2006), mientras que la categoría “no reproductivos” (VC) incluyó a aquellas 

hembras carentes de estas características. Para comparar la proporción de hembras 

reproductivas (VA) entre temporadas se realizó una prueba de independencia para cada 

ambiente. En los casos que el resultado de la prueba fue estadísticamente significativo se 

realizó la comparación por pares de tiempo utilizando la corrección de Bonferroni para 

determinar el nivel de significancia estadística. 

Los análisis anteriores se realizaron con el paquete estadístico básico de R versión 

3.4.1 (R Core Team 2017) y para los gráficos se utilizaron los paquetes ggplot2 (Wickham 

2009) y grid (R Core Team 2017). 

Para establecer la época reproductiva de cada especie analicé la variación en la tasa 

de captura de hembras en estado reproductivo y la proporción de hembras adultas en 

estado reproductivo y no reproductivo en cada época del año y tipo de ambiente, mediante 

modelos lineales generalizados mixtos, GLMM. Estos análisis sólo se pudieron realizar para 

A. montensis y O. nigripes, dada la escasa cantidad de datos para las otras dos especies. 

La condición reproductiva de los machos no fue considerada, dado que la evaluación de la 

posición de los testículos es subjetiva y puede estar influenciada por factores externos como 

la temperatura, especialmente en especies pequeñas (Bergallo y Magnusson 1999, Antunes 

et al. 2009). Además, es la condición reproductiva de las hembras la que define que haya 

nacimientos en la población, independientemente del potencial reproductivo de los machos. 

Para el análisis de la tasa de captura de hembras en estado reproductivo la variable 

respuesta fue el número de capturas de hembras en estado reproductivo en 240 trampas 

(48 trampas por noche durante 5 noches). Para el análisis de la proporción de hembras en 

estado reproductivo la variable respuesta fue el número de hembras reproductivamente 

activas (VA) versus el número de hembras en estado no reproductivo (VC) (éxitos = VA, 

fracasos = VC). En ambos casos se aplicó un modelo GLMM con distribución binomial y 

función de enlace tipo logit, utilizando “tiempo” y tipo de “ambiente” como factores fijos 

cruzados y “bloque” como factor aleatorio. En los casos en que se presentó sobredispersión 

se realizó la corrección mediante la incorporación de las observaciones individuales en el 

modelo como factor aleatorio (Bolker et al. 2011, Harrison et al. 2015). La validación de los 

modelos se realizó mediante la inspección visual del gráfico de residuos del modelo global 

en función de los valores ajustados. Para ambos análisis construí cuatro modelos que puse 

a prueba mediante el criterio de información (para mayor detalle ver Capítulo 3) (Burnham y 

Anderson 2002). Los modelos puestos a prueba fueron: 1 - La tasa de captura de hembras 

reproductivas/proporción de hembras varía entre ambientes y en el tiempo; 2 - La tasa de 

captura de hembras reproductivas/proporción de hembras varía entre tipos de ambientes, 

pero no en el tiempo; 3 - La tasa de captura de hembras reproductivas/proporción de 



Capítulo 5 – Estructura y dinámica de las poblaciones 

Gabriela Verónica García  163 

hembras varía en el tiempo, pero no entre ambientes; 4 - La tasa de captura de hembras 

reproductivas/proporción de hembras no varía en el tiempo ni entre ambientes. 

 Los análisis de GLMM se realizaron utilizando el paquete lme4 versión 1.1-12 (Bates 

et al. 2015) en el programa R versión 3.4.1 (R Core Team 2017). Para la manipulación de 

los datos y la interpretación de los resultados se utilizaron también los paquetes blmeco 

(Korner-Nievergelt et al. 2015), car (Fox y Weisberg 2011), MASS (Venables y Ripley 2002), 

lattice (Sarkar 2008) y MuMIn (Barton 2016), también del programa R. 

 

5.2.3 Medidas de persistencia 

Debido a que los animales pueden emigrar y es difícil distinguir entre mortalidad y 

emigración, estimé la “supervivencia” entre períodos de tiempo mediante el porcentaje de 

individuos capturados en un muestreo y que fueron recapturados en el muestreo posterior 

(Guidobono 2013). De esta manera, se obtiene un estimador mínimo de supervivencia. Para 

el “tiempo de residencia o permanencia” consideré el máximo número de días que 

permaneció cada individuo en un sitio, de acuerdo al tiempo (días) que transcurrió entre la 

primera y la última captura (Guidobono 2013). 

 

5.3 Resultados 

 

5.3.1 Akodon montensis 

Durante el verano de 2011 (T1) se registraron 387 capturas de 197 individuos, de los 

cuales 139 fueron capturados en el bosque y 58 en la plantación. Entre los individuos 

capturados en el bosque 74 fueron hembras, 62 machos y para 3 individuos no se determinó 

el sexo. En la plantación se capturaron 24 hembras, 31 machos y 3 individuos de sexo 

indeterminado. Durante el invierno de 2011 (T2) se registraron 406 capturas de 202 

individuos, correspondientes 152 al bosque y 50 a la plantación. Del total de individuos 

capturados, 51 individuos habían sido capturados en la temporada anterior (39 

correspondientes al bosque y 12 a la plantación). En el bosque se registraron 63 hembras, 

88 machos y un individuo de sexo indeterminado, mientras que en la plantación se 

registraron 18 hembras, 31 machos y un individuo de sexo indeterminado. Durante el verano 

de 2012 (T3) se registraron 236 capturas de 116 individuos, de los cuales 10 individuos 

fueron capturados en alguna de las dos temporadas anteriores (ocho individuos 

correspondieron al T2 y dos individuos correspondieron al T1). Del total de individuos 

capturados, 101 correspondieron al bosque (siete fueron recapturas de T2 y uno fue 

recaptura de T1) y 14 a la plantación (uno fue recaptura de T1). En el bosque se registraron 
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55 hembras, 43 machos y 3 individuos cuyo sexo no fue determinado. En la plantación se 

registraron 8 hembras y 6 machos.  

Entre el tiempo T1 y T2 la supervivencia total (considerando los individuos de ambos 

tipos de ambientes) fue de 26,8 %. Mientras que este porcentaje se redujo 

considerablemente entre el período T2 a T3 siendo del 4 %. En el bosque la supervivencia 

entre los tiempos T1 y T2 fue 29,4%, mientras que en la plantación fue 20,7%. Entre los 

tiempos T2 y T3 la supervivencia en el bosque fue del 7 % y en la plantación fue de 2,6 %.  

El tiempo máximo de residencia de un individuo de Akodon montensis durante el 

período de estudio fue de 424 días. El tiempo promedio de residencia entre temporadas fue 

de 230 días. No hubo diferencias en la proporción de sexos de individuos recapturados entre 

temporadas a lo largo del período estudiado (recapturas de invierno; M:H = 16:23; X2 = 1,25; 

g.l. = 1; p= 0,26; recapturas de verano; M:H = 5:4; prueba exacta binomial: g.l. = 1, p = 1). 

Estructura de edad 

La hembra más pequeña en estado reproductivo activo midió 68 mm de longitud, y el 

macho más pequeño con testículos escrotales midió 63 mm. Estas medidas fueron 

consideradas para evaluar la edad de los machos y hembras en los tres períodos. De 

acuerdo a esta condición, en el T1 no se registraron hembras juveniles porque todas las 

hembras con el signo de vagina cerrada fueron de mayor tamaño que la hembra más 

pequeña en estado reproductivo activo. Lo mismo ocurrió con los machos, dado que todos 

los machos que se registraron con testículo abdominal fueron más grandes que el macho 

más pequeño reproductivamente activo. En el T2 la hembra más pequeña en estado 

reproductivo activo midió 68 mm y el macho más pequeño con testículos escrotales midió 91 

mm. Durante este período no se registraron juveniles, dado que todas las hembras y 

machos registrados en ambos tipos de ambiente fueron adultos. En el T3 la hembra con 

vagina abierta más pequeña midió 81 mm y el macho más pequeño con testículo escrotal 

midió 63 mm, no registrándose individuos juveniles de ningún sexo. 

Proporción de sexos 

La relación de sexos en el T1 no difirió entre ambientes considerando el total de 

machos y hembras (X2 = 1,31; g.l.= 1; p = 0,252) y también cuando se consideraron sólo los 

machos y hembras en estado reproductivo activo (X2 = 0,00; g.l. =1; p = 1). En esta 

temporada la relación de sexos de machos y hembras totales no difirió de la proporción 1:1 

en cada tipo de ambiente (M:H; Bosque = 62:73; X2 = 0,89; g.l. = 1, p = 0,34; Plantación = 

31:24), al igual que la relación entre machos y hembras en estado reproductivo (TE:VA; 

Bosque = 38:47; X2 = 0,95; g.l. = 1; p = 0,33; Plantación = 16:19; X2 = 0,26; g.l. = 1; p = 

0,61). En el T2 la proporción de sexos considerando el total de machos y hembras no fue 

distinta entre ambientes (X2 = 0,41, g.l.= 1, p = 0,52). En ambos ambientes se registró mayor 
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cantidad de machos, aunque en el bosque la relación entre machos y hembras no difirió de 

la relación 1:1 (M:H = 87:63; X2 = 3,84, g.l. = 1; p = 0,05), mientras que en la plantación la 

proporción de sexos sí difirió de la relación 1:1 (M:H = 31:17; X2 = 4,08; g.l. = 1; p = 0,043). 

La relación entre machos y hembras en estado reproductivo tampoco difirió entre ambientes 

en el T2 (X2 = 3,50; g.l. = 1; p = 0.06), siendo mayor la cantidad de machos reproductivos 

que hembras reproductivas, tanto en el bosque (TE:VA = 51:32, X2 = 4,35; g.l. = 1; p = 

0,037) como en la plantación (TE:VA = 24:5, X2 = 12,48; g.l. = 1; p ≤ 0,001). En el T3 no 

hubo diferencias entre ambientes en la proporción de sexos (X2 = 0; g.l. = 1; p = 1), no 

difiriendo la relación de la proporción 1:1 en el bosque (M:H = 42:54; X2 = 1,5; g.l. = 1; p = 

0,22) ni en la plantación (M:H = 6:8; X2 = 0,28; g.l. = 1; p = 0,59). Cuando se consideraron 

los machos y hembras reproductivos se observó también que la relación de sexos no difirió 

entre ambientes (test exacto de Fischer: p = 0,29). Tanto en el bosque (TE:VA = 21:11) 

como en la plantación (TE:VA = 4:0) capturé más machos reproductivos que hembras. 

La prueba de independencia de Chi-cuadrado para la relación entre machos y 

hembras totales en el bosque entre temporadas resultó estadísticamente significativa (X2 = 

6,23; g.l. = 2; p = 0,04), sugiriendo que hubo diferencias en la relación de sexos entre 

temporadas. Sin embargo, la comparación por pares de tiempo indica que entre T1 y T2 la 

relación de sexos no difirió (X2 = 3,68; g.l. = 1; p = 0,05), al igual que entre los T1 y T3 (X2 = 

0,04; g.l. = 1; p = 0,85), y T2 y T3 (X2 = 4,21; g.l. = 1; p = 0,04), considerando como valor 

crítico el alfa corregido por Bonferroni (α = 0,016) (Figura 5.2A). En la plantación, la relación 

de machos y hembras totales tampoco difirió entre temporadas (X2 = 2,23; g.l. = 2, p = 0,32) 

(Figura 5.2B). Por lo tanto, en ambos ambientes la relación de machos y hembras totales no 

difirió entre temporadas, a pesar de que en el T2 en ambos ambientes la cantidad de 

machos fue marginalmente mayor que la cantidad de hembras. La relación de sexos de 

individuos reproductivos varió entre temporadas en el bosque (X2 = 6,49; g.l. = 2; p = 0,04). 

Sin embargo, en la comparación por pares entre temporadas la relación de machos y 

hembras reproductivas no difirió entre los tiempos T1 y T2 (X2 = 4,07; g.l. = 1; p = 0,04), al 

igual que entre T2 y T3 (X2 = 0,04; g.l. = 1; p = 0,84) y T1 y T3 (X2 = 3,27; g.l. = 1; p = 0,07), 

considerando como valor crítico el alfa corregido por Bonferroni (α = 0,016), a pesar que 

durante el T2 la cantidad de machos reproductivos (TE) fue mayor que la cantidad de 

hembras reproductivas (VA). En la plantación la prueba de independencia exacta de Fisher 

indicó que la relación de sexos de individuos reproductivos (TE/VA) varió entre temporadas 

(p = 0,002). De acuerdo a la comparación por pares la relación fue distinta entre las 

temporadas T1 y T2 (p = 0,004). En el T1 la proporción de machos reproductivos capturados 

respecto de las hembras reproductivas fue menor que en T2, dado que en esta temporada 

se capturaron más machos reproductivos que hembras. Entre las temporadas T1-T3 no se 

encontró diferencia en la relación de sexos de individuos reproductivos (prueba exacta de 



Capítulo 5 – Estructura y dinámica de las poblaciones 

Gabriela Verónica García  166 

Fisher, p = 0,106), y entre las temporadas T2-T3 (prueba exacta de Fisher, p = 1) tampoco 

hubo diferencias en la relación de sexos reproductivos. 

Figura 5.2. Número de individuos según el sexo de A. montensis en cada temporada de muestreo; A) 

Bosque; B) Plantación; T1 = verano 2011, T2 = invierno 2011, T3 = verano 2012.  
 

La relación entre hembras en estado reproductivo (VA) y no reproductivo (VC) no 

varió entre ambientes en las tres temporadas (Tabla 5.1), a pesar de que en el T1 en ambos 

ambientes se capturó mayor cantidad de hembras reproductivas que no reproductivas, y que 

en el tiempo T2 se capturó menor cantidad de hembras reproductivas que no reproductiva 

en la plantación respecto al bosque. En todas las temporadas se capturó mayor cantidad de 

hembras reproductivas en el bosque que en la plantación (Tabla 5.1). 

La relación entre hembras en estado reproductivo (VA) y no reproductivo (VC) en el 

bosque varió entre temporadas (X2 = 25,33; g.l. = 2; p = 3,16e-06). Entre T1 y T2 (p = 0,11) 

no hubo diferencia en la proporción de hembras reproductivas capturadas en el bosque, 

pero en T3 se capturaron menos hembras reproductivas que en T1 (p < 0,001) y T2 (p < 

0,001). También en la plantación la relación entre las hembras reproductivas y no 
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reproductivas varió entre temporadas (p = 2,9e-05). La proporción de hembras reproductivas 

difirió entre los tiempos T1 y T2 (p < 0,001) y, T1 y T3 (p < 0,001), siendo mayor la cantidad 

de hembras reproductivas capturadas durante T1. Entre T2 y T3 no hubo diferencias en la 

proporción de hembras reproductiva (p = 0,139). En ambos ambientes la captura de 

hembras reproductivas fue mayor en T1, disminuyendo en las siguientes temporadas. 

 

 

Tabla 5.1. Frecuencia de hembras en estado reproductivo (VA) y no reproductivo (VC) y resultados 

de la prueba de independencia exacta de Fisher que compara la proporción de hembras 

reproductivas de Akodon montensis entre ambientes en cada temporada.  

 Bosque  Plantación p 

Tiempo VA VC  VA VC  

T1 47 25  19 5 0,31 

T2 32 31  5 12 0,17 

T3 11 43  0 8 0,33 

 

 

La tasa de captura de hembras de A. montensis en estado reproductivo varió entre 

ambientes y en el tiempo (Tabla 5.2). Los intervalos de confianza para la estimación de 

ambas variables no contienen al cero, validando el efecto de las variables seleccionadas 

sobre la tasa de captura de hembras reproductivas de A. montensis (Tabla 5.3). La tasa de 

captura de hembras reproductivas es significativamente mayor en el bosque y en el primer 

verano (T1), siendo mayor esta diferencia temporal entre el T1 y el T3 (Tabla 5.3).  

 

 

Tabla 5.2. Ranking de modelos de la tasa de captura de hembras de A. montensis en estado 

reproductivo basado en el criterio de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc)   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 6 146,0 0 0,785 

2 Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs_AK) 4 148,6 2,60 0,214 

3 (1|Bloque) + (1|obs_Ak)  3 161,0 14,95 0,000 

4 Tiempo + (1|Bloque) + (1|obs_Ak) 5 161,0 14,97 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc = criterio 

de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike. 
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Tabla 5.3. Resultados del análisis con GLMM de la variación de la tasa de captura de hembras 

reproductivas en el tiempo y tipo de hábitat para A. montensis. Efecto de cada parámetro sobre la 

tasa de captura  

Parámetro Estimación ES IC 

Intercepto -3,40 0,38 (-4,29; -2,57) 

Plantación * -1,66 0,38 (-2,54; -0,97) 

T2** -0,81 0,37 (-1,65; -0,09) 

T3** -1,30 0,51 (-2,47; -0,33) 

      * Bosque es la categoría de referencia para el factor ambiente 

      ** T1 es la categoría de referencia para el factor tiempo 
 

 

La proporción de hembras en estado reproductivo de A. montensis varió sólo en el 

tiempo (Tabla 5.4). El intervalo de confianza para la estimación de esta variable no contuvo 

al cero, validando el efecto de la misma sobre la proporción de hembras reproductivas de A. 

montensis (Tabla 5.5). La proporción de hembras reproductivas es significativamente mayor 

en el primer verano (T1), respecto al invierno (T2) y mucho mayor aún respecto al segundo 

verano (T3) (Tabla 5.5). 

 

 

Tabla 5.4. Ranking de modelos de la proporción de hembras en estado reproductivo de A. montensis 

basado en el criterio de información de Akaike para muestras pequeñas (AICc).   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 5 100,9 0 0,778 

2 Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 6 103,4 2,52 0,221 

3 (1|Bloque) + (1|obs) 3 114,4 13,57 0,001 

4 Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs) 4 116,9 16,00 0,000 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc = criterio 

de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike. 

 

 

Tabla 5.5. Resultados del análisis con GLMM de la variación en el tiempo y tipo de hábitat de la 

proporción de hembras en estado reproductivo de A. montensis. Efecto de cada parámetro sobre la 

tasa de captura. 

Parámetro Estimación ES IC 

Intercepto 1,09 0,39 (0,35; 2,02) 

T2* -1,41 0,57 (-2,74; -0,34) 

T3* -2,95 0,69 (-4,59; -1,69) 

      * T1 es la categoría de referencia para el factor tiempo 
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5.3.2 Oligoryzomys nigripes 

Durante T1 se registraron 27 capturas de 19 individuos (14 individuos en el bosque y 

cinco en la plantación). Entre los individuos capturados en el bosque seis fueron hembras, 

siete machos y uno fue un individuo de sexo indeterminado. En la plantación se capturaron 

dos hembras y tres machos. Durante T2 se registraron 101 capturas de 66 individuos (36 en 

el bosque y 30 en la plantación). Durante este período no se registraron recapturas del 

muestreo anterior. En el bosque se registraron 11 hembras, 24 machos y un individuo de 

sexo indeterminado, mientras que en la plantación se registraron nueve hembras, 18 

machos y tres individuos de sexo indeterminado. Durante T3 se registraron 39 capturas de 

32 individuos, de los cuales ninguno fue recaptura de temporadas anteriores. Del total de 

individuos capturados, 17 correspondieron al bosque y 15 a la plantación. En el bosque se 

registraron dos individuos de sexo indeterminado, seis hembras y nueve machos. En la 

plantación se registraron seis hembras y ocho machos y un individuo cuyo sexo no fue 

determinado. 

Dado que entre períodos no se registraron recapturas no fue posible estimar un valor 

mínimo de supervivencia, como tampoco el tiempo máximo de residencia de un individuo. 

 

Estructura de edad 

Durante el período de estudio la hembra más pequeña registrada en estado 

reproductivo activo midió 75 mm de longitud de cabeza - cuerpo, y el macho más pequeño 

con testículos escrotales midió 66 mm. De acuerdo a estas medidas en el T1 no se 

registraron ni hembras ni machos juveniles. En el T2 se registraron seis hembras juveniles y 

un macho juvenil, y en el T3 se registraron cuatro hembras y un macho juveniles. 

Proporción de sexos 

La relación entre machos y hembras totales en el T1 no difirió de la proporción 1:1 

tanto en el bosque (M:H = 7:6; prueba binomial exacta: p = 0,55) como en la plantación (M:H 

= 3:2; prueba binomial exacta: p = 1) (Figura 5.3A). En el bosque durante T2 la proporción 

de sexos fue sesgada hacia los machos y estadísticamente distinta a una proporción 1:1 

(M:H = 24:11; X2 = 4,83; g.l. = 1; p = 0,03) (Figura 5.3A). En la plantación, durante este 

período la proporción de sexos mostró un patrón similar (el doble de machos que de 

hembras), aunque no difirió estadísticamente de una relación 1:1, probablemente por el 

menor tamaño muestreal (M:H = 18:9; X2 = 3; g.l. = 1; p = 0,08, Figura 5.3B). En el T3 la 

relación de sexos no difirió entre ambientes (Bosque:Plantación; prueba de independencia 

exacta de Fisher, p = 1). Tanto en el bosque como en la plantación la relación entre sexos 

no difirió de la proporción 1:1 (M:H; Bosque = 9:6; prueba binomial exacta, p = 0,6; 

Plantación = 8:6; prueba binomial exacta, p = 0,79) (Figura 5.3B). 
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La proporción de machos y hembras en estado reproductivo en el T1 fue la misma en 

ambos ambientes (Bosque:Plantación; Prueba exacta de Fisher: p = 1), no difiriendo de la 

relación 1:1 (TE:VA; Bosque = 6:5; prueba binomial exacta: p = 1; Plantación = 2:2; prueba 

binomial exacta: p = 1). En el T2 en el bosque fue mayor la proporción de machos en estado 

reproductivo que de hembras (TE:VA = 8:0; prueba binomial exacta: p = 0,007), mientras 

que en la plantación la relación entre ambos sexos no difirió de la relación 1:1 (TE:VA = 3:2, 

prueba binomial exacta: p = 1). En el T3 la relación de machos y hembras en estado 

reproductivo en el bosque no difirió estadísticamente de la relación 1:1 (TE:VA = 9:2; prueba 

binomial exacta: p = 0,06), pero en la plantación la cantidad de machos en estado 

reproductivo fue mayor que la cantidad de hembras (TE:VA = 6:0, prueba binomial exacta: p 

= 0,03). 

No hubo diferencias entre temporadas en la cantidad relativa de machos y hembras, 

tanto en el bosque (prueba exacta de Fisher, p = 0,64) (Figura 5.3A) como en la plantación 

(prueba exacta de Fisher, p = 0,9) (Figura 5.3B). Sin embargo, en el bosque en el T2 la 

proporción de machos fue mayor que la de hembras. 

Figura 5.3. Número de individuos por sexo de O. nigripes en cada temporada de muestreo; A) 

Bosque; B) Plantación; T1 = verano 2011, T2 = invierno 2011, T3 = verano 2012.  
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La proporción de hembras reproductivas no difirió entre ambientes en cada una de 

las temporadas (Tabla 5.6), siendo en ambos ambientes mayor la cantidad de hembras 

reproductivas capturadas en el T1, mientras que en los tiempos T2 y T3 la cantidad de 

hembras reproductivas fue menor respecto a las hembras no reproductivas. 

 

 

Tabla 5.6. Frecuencia de hembras en estado reproductivo (VA) y no reproductivo (VC) y resultados 

de la prueba de independencia exacta de Fisher para comparar la proporción de hembras 

reproductivas de O. nigripes entre ambientes en cada temporada.  

 Bosque  Plantación p 

Tiempo VA VC  VA VC  

T1 5 1  2 0 0,75 

T2 0 11  2 7 0,18 

T3 2 4  0 6 1,00 

 

 

 

La relación entre hembras de O. nigripes en estado reproductivo (VA) y no 

reproductivo (VC) difirió entre temporadas en el bosque (prueba exacta de Fisher, p < 

0,001). La comparación por pares indica que la relación entre hembras reproductivas y no 

reproductivas difiere entre los tiempos T1 y T2 (prueba exacta de Fisher, p = 0,0009), siendo 

mayor la proporción de hembras reproductivas en T1 (en T2 no se capturaron hembras en 

estado reproductivo), pero no difiere entre los tiempos T1-T3 (prueba exacta de Fisher, p = 

0,24) y T2-T3 (prueba exacta de Fisher, p = 0,11). En la plantación la relación entre las 

hembras reproductivas y no reproductivas varió entre las tres temporadas (p = 0,03). Sin 

embargo, la comparación por pares de tiempo mediante el test de independencia exacto de 

Fisher indicó que no hubo diferencias en la proporción de hembras reproductivas entre los 

tiempos T1 y T2 (p = 0,109), T1 y T3 (p = 0,036) y T2 y T3 (p = 0,486). En la plantación en el 

T1 sólo se capturaron dos hembras reproductivas y ninguna en estado no reproductivo, y en 

los tiempos T2 y T3 la cantidad de hembras reproductivas capturadas fue siempre menor 

que la cantidad de hembra no reproductivas. 

La proporción de hembras reproductivas difirió entre temporadas, pero no en función 

del ambiente (Tabla 5.7). El primer verano (T1) presentó mayor proporción de hembras 

reproductivas que el resto de las temporadas de muestreo (Tabla 5.8). 
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Tabla 5.7. Ranking de modelos de la proporción de hembras de O. nigripes basado en el criterio de 

información de Akaike para muestras pequeñas (AICc)   

Ranking Modelo K AICc delta w 

1ª Tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 5 35,8 0,0 0,874 

2 Ambiente + tiempo + (1|Bloque) + (1|obs) 6 40,1 4,3 0,102 

3 (1|Bloque) + (1|obs) 3 43,3 7,5 0,020 

4 Ambiente + (1|Bloque) + (1|obs) 4 46,6 10,8 0,004 

a - ranking de los modelos en el 95% de confianza; K = número de parámetros de cada modelo; AICc = criterio 

de información de Akaike para muestras pequeñas; w = peso del Akaike. 

 

Tabla 5.8. Resultados del análisis con GLMM de la variación la proporción de hembras reproductivas 

en el tiempo y tipo de hábitat para O. nigripes. Selección de modelos basados en el criterio de 

información; efecto de cada parámetro sobre la tasa de captura de cada especie 

Parámetro Estimación ES IC 

Intercepto   8,02 4,4 (1,23; 43,50) 

T2* -15,40 7,1 (-55,7; -3,28) 

T3* -15,90 6,9 (-56,2; -3,06) 

      * T1 es la categoría de referencia para el factor tiempo 

 

Debido a la escasa cantidad de datos no se pudo realizar el análisis de GLMM para 

evaluar si la tasa de captura de hembras de O. nigripes en estado reproductivo varía entre 

hábitats o en el tiempo.  

 

5.3.3 Thaptomys nigrita 

Durante T1 se registraron sólo tres individuos hembras en la plantación. Durante T2 

se registraron 36 capturas de 30 individuos (dos en la plantación y 28 en el bosque). En el 

bosque se registraron nueve hembras, 17 machos y dos individuos de sexo indeterminado, 

mientras que en la plantación los dos individuos capturados fueron machos. Durante T3 se 

registraron 13 capturas de 10 individuos, de los cuales uno fue una recaptura de T2 (un 

macho en el bosque). Cinco individuos fueron capturados en el bosque y los otros cinco en 

la plantación. En el bosque se registraron un individuo de sexo indeterminado, dos hembras 

y dos machos. En la plantación se registraron cuatro machos y una hembra.  

En base al único individuo recapturado entre temporadas (T2 y T3) la supervivencia 

estimada en este período fue de 3,3 %. El tiempo máximo de residencia de un individuo de 

Thaptomys nigrita durante el período de estudio fue de 235 días.  
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Estructura de edad 

Durante el período de estudio la hembra más pequeña registrada en estado 

reproductivo activo midió 81 mm de longitud de cabeza - cuerpo, y el macho más pequeño 

con testículos escrotales midió 70 mm. De acuerdo a estas medidas en el T1 no se 

registraron ni hembras ni machos juveniles. En el T2 se registraron cinco hembras juveniles 

y un macho juvenil en el bosque, y en el T3 se registraron dos hembras juveniles, una el 

bosque y otra en la plantación. 

Proporción de sexos 

A lo largo del período de estudio se registraron en el bosque un total de 19 machos y 

11 hembras, mientras que en la plantación se registraron cinco machos y cinco hembras. 

Durante T1 en el bosque no se registraron individuos, mientras que en la plantación 

se registraron 3 hembras, dos de las cuales fueron hembras adultas en estado no 

reproductivo (VC) y una hembra reproductiva (VA). Debido al escaso número de registros la 

relación entre sexos y machos y hembras reproductivas no se evaluó estadísticamente. En 

T2 la relación de sexos entre machos y hembras totales no difirió entre ambientes 

(Bosque:Plantación; prueba exacta de Fisher, p = 1, Figura 5.4). En el bosque (M:H = 17:9; 

X2 = 2,46; g.l. = 1; p = 0,12) la relación entre machos y hembras no difirió de la relación 1:1. 

En la plantación sólo se capturaron dos machos y ninguna hembra por lo que no se evaluó 

la relación estadísticamente. En este período sólo se registraron cuatro machos en estado 

reproductivo en el bosque, pero ninguna hembra reproductiva. En la plantación no se 

registraron individuos reproductivos de ningún sexo. En el T3 se capturaron en el bosque 

dos machos y dos hembras, y en la plantación tres machos y dos hembras. Si bien en el 

bosque durante T2 se registró mayor cantidad de individuos de ambos sexos que en T3, la 

relación entre los sexos fue la misma en ambas temporadas (M:H; T2 = 17:9; T3 = 2:2; p = 

0,61) (Figura 5.4). 
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Figura 5.4. Número de individuos por sexo de T. nigrita en cada temporada de muestreo; a) Bosque; 

b) Plantación; T1 = verano 2011, T2 = invierno 2011, T3 = verano 2012.  

 

Figura 5.5. Número de hembras reproductivas (VA) y no reproductivas (VC) de T. nigrita en cada 

temporada de muestreo en la plantación; T1 = verano 2011, T2 = invierno 2011, T3 = verano 2012. 
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En el bosque sólo se registraron hembras no reproductivas, y solamente durante las 

temporadas T2 y T3. En la plantación, en T1 se registró sólo una hembra reproductiva y dos 

hembras no reproductivas, en T2 no se registraron hembras y en T3 se registró una hembra 

de cada categoría (Figura 5.5). 

En definitiva, en base a estos resultados basados en muestras muy pequeñas no es 

posible determinar una temporada reproductiva para T. nigrita. En el bosque sólo se 

encontraron machos reproductivos durante los tiempos T2 y T3, siendo en ambos períodos 

mayor la cantidad de individuos no reproductivos (tanto machos como hembras). En la 

plantación se encontraron hembras reproductivas, una en el T1 y otra en el T3, pero en el 

invierno no se registraron hembras. A lo largo del período de estudio la mayor cantidad de 

individuos de T. nigrita se registró en el bosque durante el invierno, siendo mayor la cantidad 

de individuos no reproductivos. Mientras que en los veranos se registraron muy pocos 

individuos en ambos ambientes. 

 

5.3.4 Euryoryzomys russatus 

Esta especie sólo fue registrada en el bosque. Durante T1 se registraron seis 

individuos que no fueron recapturados, de los cuales cuatro fueron hembras y dos machos. 

Durante T2 se registraron 23 capturas de 17 individuos, uno de los cuales fue una recaptura 

de la temporada anterior (una hembra en el bosque). De los 17 individuos, ocho fueron 

machos, siete hembras y dos de sexo indeterminado. Durante T3 se registraron 12 capturas 

de 11 individuos, de los cuales uno fue una recaptura de T2 (un macho en el bosque). Cinco 

individuos fueron hembras y seis machos. 

La supervivencia estimada entre T1 y T2 fue 16,6 % y entre T2 y T3 fue de 5 %. En 

este caso, la supervivencia del invierno al verano fue menor indicando un alto recambio 

poblacional.  

Tiempo de permanencia 

En base a los dos registros de los individuos capturados entre temporadas (T1-T2 y 

T2-T3) el tiempo máximo de residencia de un individuo de Euryoryzomys russatus durante el 

período de estudio fue de 230 días promedio. 

Estructura de edad 

Durante el período de estudio la hembra más pequeña registrada en estado 

reproductivo activo midió 109 mm de longitud de cabeza - cuerpo, y el macho más pequeño 

con testículos escrotales midió 108 mm. De acuerdo a estas medidas se registró sólo una 

hembra juvenil en el T2, pero ningún macho juvenil a lo largo del período de estudio.  
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Proporción de sexos 

La relación de sexos entre machos y hembras totales y, entre machos reproductivos 

y hembras reproductivas no difirió de la proporción 1:1 en los tres períodos estudiados 

(Tabla 5.9). 

 

Tabla 5.9. Resultados de la prueba exacta binomial para cada temporada para la hipótesis nula de 

una relación de sexos entre machos (M) y hembras totales (H), y entre machos reproductivos (TE) y 

hembras reproductivas (VA) de 1:1 para E. russatus. Se indica, además, la cantidad de hembras 

reproductivas (VA) y no reproductivas (VC) en cada temporada. 

Tiempo M H p  TE VA p VA VC 

T1 2 4 0,69  1 3 - 3 1 

T2 10 8 0,81  3 3 1 3 5 

T3 7 5 0,77  5 2 0,45 2 3 

 

En este estudio se encontraron hembras reproductivas tanto en verano como en 

invierno (Tabla 5.9). En T1 se registraron tres hembras reproductivas y una no reproductiva. 

En T2 se registraron tres hembras reproductivas y cinco hembras no reproductivas, y en T3 

se registraron dos hembras reproductivas y tres hembras no reproductivas.  

 

 

5.4 Discusión y conclusiones 

Akodon montensis fue la especie con mayor número de capturas a lo largo del 

período de estudio. Presentó un alto número de recapturas entre temporadas, 

particularmente entre el primer verano (T1) y el invierno (T2), siendo la supervivencia del 

26,8 %. Sin embargo, hacia el segundo verano (T3) la supervivencia disminuyó al 5 % 

indicando un alto recambio poblacional, que pudo haber sido el resultado de la mortalidad o 

la movilización de individuos fuera del área de muestreo.  

Si bien la tasa de captura de O. nigripes no varió en el tiempo y entre hábitats 

(resultados del Capítulo 3 y 5) el número total de individuos capturados en el área de estudio 

fue mayor en invierno. Graipel et al. (2006) y Antunes et al. (2009) registraron picos de 

abundancia para esta especie durante los meses de invierno estando ausente durante los 

meses más húmedos y calientes del año, adjudicando la fluctuación poblacional a la 

incorporación de individuos en la población durante el invierno (Graipel). En coincidencia 

con Graipel et al. (2006), Galiano et al. (2013) reportó para O. nigripes una mayor tasa de 

reclutamiento hacia finales del otoño, seguido por un incremento del tamaño de la población 

al comienzo del invierno. En mi trabajo se registraron individuos juveniles en el invierno y en 
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el segundo verano que probablemente nacieron durante el otoño o invierno. Además, 

Antunes et al. (2009) y Galiando et al. (2013) sugieren que la reducción del tamaño de la 

población de O. nigripes durante los meses cálidos se debe a la correlación negativa entre la 

abundancia y la temperatura, adjudicando este patrón a la dispersión de individuos hacia 

áreas adyacentes en búsqueda de alimento (Antunes et al. 2009). En mi estudio no se 

evaluó la correlación entre la abundancia y la temperatura, sin embargo, los datos de 

abundancia de O. nigripes por temporada y tipo de ambiente presentan una tendencia 

similar a lo encontrado por estos autores, indicando que la densidad poblacional de esta 

especie está asociada con factores extrínsecos. A su vez, estos factores probablemente 

influyeron en la mayor capturabilidad de esta especie durante esta época a través de una 

mayor atracción a los cebos dada la menor disponibilidad de alimento y el mayor 

requerimiento metabólico debido a las bajas temperaturas. 

Thaptomys nigrita presentó mayor cantidad de capturas en invierno en el bosque, 

mientras que en los veranos fue más capturada en la plantación. Se registró mayor número 

de individuos juveniles en el invierno que en el segundo verano, principalmente en el 

bosque. La baja supervivencia estimada para esta especie (3,3 %) en base al único 

individuo recapturado entre temporadas indica un alto recambio poblacional entre el invierno 

y el verano debido posiblemente a la mortalidad o la emigración de individuos fuera del área 

de muestreo, aunque dado el bajo número de individuos capturados esta proporción puede 

tener asociado un error muy alto. Capturada exclusivamente en el suelo y de hábitos 

semifosoriales, es una especie difícil de capturar, por lo que es poca la información que se 

conoce sobre la misma (Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2006, Püttker 2007, Naxara et al. 

2009, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2011). 

Euryoryzomys russatus fue capturada exclusivamente en el bosque (Vieira y 

Monteiro-Fhilo 2003, Graipel et al. 2006, Antunes et al. 2011). Esta especie presentó un bajo 

porcentaje de supervivencia entre el invierno y el segundo verano indicando un alto 

recambio poblacional (Bergallo 1995) aunque, nuevamente, el número bajo de capturas 

sugiere que estas estimaciones tienen un error alto. En mi estudio no se encontró diferencia 

en la tasa de captura de E. russatus entre el invierno y el segundo verano, pero sí entre el 

primer verano y las siguientes dos temporadas, siendo mayor el número absoluto de 

individuos registrados durante el invierno. Antunes et al. (2011) registraron menor 

abundancia para esta especie durante los meses más calurosos, lo cual podría ser 

explicado por la correlación negativa que encontraron entre el MNKA y la temperatura. Sin 

embargo, otros estudios no observaron un patrón estacional sino leves fluctuaciones de la 

población a lo largo del año (Bergallo 1995, Bergallo y Magnusson 1999, Graipel et al. 2006, 

Naxara et al. 2009). 
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Cabe destacar que el mayor número de individuos registrado para las cuatro 

especies durante el invierno pudo haber estado influenciado por la escasez de recursos 

alimenticios utilizados por las mismas, propiciando una mayor probabilidad de capturas en 

trampas tipos Sherman (Oliveira et al. 2007), independientemente de la incorporación de 

juveniles de la temporada anterior (Graipel et al. 2006). 

 

Tiempo de permanencia 

El tiempo de permanencia máximo sólo pudo ser analizado para tres especies, A. 

montensis, E. russatus y T. nigrita. Dado que O. nigripes no presentó recapturas entre 

temporadas, no fue posible determinar un tiempo de residencia para esta especie. 

A. montensis presentó el tiempo de residencia máximo más alto de las tres especies, 

siendo de 424 días. El tiempo de residencia promedio para A. montensis fue de 230 días, 

siendo igual la proporción de machos y hembras residentes en ambos ambientes. Graipel et 

al. (2006) registraron un tiempo máximo de residencia de 233 días para A. montensis 

siendo, en general, mayor el tiempo de residencia para las hembras de las especies de 

roedores, argumentando que esto se debe a que las hembras son más territoriales que los 

machos. 

El tiempo máximo de residencia para T. nigrita y E. russatus fue de 230 días 

aproximadamente. Bergallo (1995) registró para E. russatus un tiempo máximo de 

residencia de 10 meses, estimando una longevidad máxima de 18 meses. 

De acuerdo a Antunes et al. (2009) O. nigripes presenta un tiempo de permanencia 

de 56,4 días aproximadamente. Es probable que por esta razón no se hayan registrado 

recapturas entre temporadas en mi estudio, dado que el tiempo entre muestreos fue de 90 

días aproximadamente. 

 

Proporción de sexos 

La proporción de sexos de A. montensis en ambos veranos no difirió de la proporción 

1:1, tanto para la relación entre machos y hembras totales, como para la relación entre 

machos reproductivos y hembras reproductivas. En el invierno en la plantación la proporción 

de machos totales y la proporción de machos reproductivos fue mayor en relación a las 

hembras, mientras que en el bosque la proporción entre machos y hembras totales no difirió 

de la proporción 1:1, pero la proporción de machos reproductivos fue mayor que la de 

hembras reproductivas, evidenciando, en general, una mayor taza de desplazamiento de los 

machos durante esta temporada (Graipel et al. 2006). Al igual que Graipel et al. (2006), en 

este trabajo se encontraron machos y hembras en estado reproductivo a lo largo de todo el 

año. Pero en este trabajo, la proporción de hembras reproductivas respecto a las no 



Capítulo 5 – Estructura y dinámica de las poblaciones 

Gabriela Verónica García  179 

reproductivos fue mayor sólo en el primer verano, declinando hacia el invierno y el último 

verano, época en que la relación se invirtió, siendo también mayor la tasa de captura de 

hembras reproductivas en el primer verano, particularmente en el bosque, declinando en las 

siguientes dos temporadas. Si bien en este trabajo no se evaluó la relación entre las 

precipitaciones y la reproducción, durante el año 2010 (2378,1 mm anuales) las 

precipitaciones fueron más abundantes que en el año 2011 (1624,2 mm anuales). 

Considerando que las precipitaciones favorecen la producción de frutos, hojas, semillas e 

influyen positivamente en la abundancia de insectos (Bergallo y Magnusson 1999, Graipel et 

al. 2006, Oliveira et al. 2007, Naxara et al. 2009), es probable que la mayor cantidad de 

hembras reproductivas durante el primer verano haya estado relacionada a una mayor 

abundancia de recursos en esta temporada como consecuencia de las abundantes 

precipitaciones. En el segundo verano, la disponibilidad de recursos pudo haber sido menor 

como consecuencia de la menor cantidad de precipitaciones influyendo en la menor 

cantidad de hembras reproductivas. 

La proporción de sexos de O. nigripes considerando machos y hembras totales no 

difirió de la relación 1:1 en ambos ambientes en los dos veranos, mientras que en invierno 

fue mayor la proporción de machos. Sin embargo, cuando se considera todo el período de 

estudio fue mayor la proporción de machos, en coincidencia con Graipel et al. (2006), 

quienes reportaron que la proporción de sexos de esta especie fue favorable para los 

machos, sin diferenciar entre estaciones del año. En mi estudio la proporción entre machos 

y hembras reproductivas no difirió de la proporción 1:1 en ambos veranos en el bosque, 

mientras que en el invierno registré mayor proporción de machos reproductivos, pero para la 

plantación esta misma relación se encontró en el último verano. Graipel et al. (2006) y 

Antunes et al. (2009) encontraron hembras reproductivas entre los meses de mayo a 

diciembre, mientras que en mi estudio se encontraron hembras reproductivas durante los 

meses de verano (entre diciembre y febrero), principalmente en el bosque, siendo muy 

pocas las hembras capturadas en estado reproductivo en invierno. La mayor cantidad de 

hembras reproductivas se registró en el primer verano para ambos ambientes, siendo mayor 

esta cantidad en el bosque, declinando en las dos temporadas siguientes. Debido a que en 

el segundo verano fue mayor la cantidad de hembras en estado no reproductivo que las 

hembras reproductivas no se puede determinar en base a estos datos una temporada 

reproductiva. Sólo se puede decir que se encuentran hembras en estado reproductivo a lo 

largo de todo el año. Cabe destacar que los estudios de Graipel et al. (2006) y Antunes et al. 

(2009) se desarrollaron en áreas de bosque con Araucaria angustifolia, cuya fructificación 

ocurre durante los meses de invierno. Las semillas de este árbol constituyen una importante 

fuente de alimento para muchos roedores, entre ellos O. nigripes, lo cual puede influir 

positivamente en la reproducción de esta especie durante esa época del año. 
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En este estudio las hembras de T. nigrita en estado reproductivo sólo fueron 

registradas en la plantación en ambos veranos, mientras que en el bosque sólo se 

registraron hembras no reproductivas en invierno y en el segundo verano. 

La relación de sexos de E. russatus no difirió de la relación 1:1 en todas las 

temporadas. Graipel et al. (2006), encontraron mayor proporción de machos que hembras. 

Estos autores no distinguen entre las temporadas del año, sino que comparan la cantidad de 

machos y hembras totales a lo largo del período de estudio, obteniendo una relación 1,78:1 

entre machos y hembras. En mi estudio registré en total 19 machos y 17 hembras, no 

difiriendo la relación de sexos de la proporción 1.1 (test exacto binomial, p = 0,377). Sin 

embargo, con este tamaño de muestra tampoco se puede rechazar la hipótesis de que la 

proporción de sexos observada en mi estudio difiera de la proporción observada por Graipel 

et al. (2006) (test exacto binomial, p = 0,168). En coincidencia con otros estudios (Bergallo 

1995, Bergallo y Magnusson 1999, Graipel et al 2006, Antunes et al. 2011, Rossi 2011) se 

encontraron individuos de ambos sexos reproductivamente activos durante ambos veranos y 

el invierno.  

 

Período reproductivo 

En cuanto al período reproductivo, A. montensis, O. nigripes y E. russatus 

presentaron individuos con actividad reproductiva tanto en los meses de invierno como de 

verano, lo cual es una indicación de que presentan poliestría panestacional, en coincidencia 

con lo reportado en otros estudios sobre estas especies (da Fonseca y Kierulff 1988, Pereira 

et al. 1993, Bergallo 1995, Bergallo y Magnusson 1999, Feliciano et al. 2002, Graipel et al. 

2006, Antunes et al. 2010, Galiano et al. 2013).  Este patrón fue observado en ambos tipos 

de ambiente. En el caso de E. russatus, Bergallo y Magnusson (1999) encontraron una 

asociación positiva entre la disponibilidad de frutos (asociado a la mayor cantidad de 

precipitaciones) y la proporción de hembras reproductivas. 

En ambientes fluctuantes el costo energético de la reproducción y la lactancia, 

asociado con la necesidad de recursos adecuados para las crías, establece límites a los 

tiempos de reproducción (da Fonseca y Kierulff 1988). En los ambientes neotropicales 

estacionales las precipitaciones constituyen un factor importante que influye en la 

producción de frutas e insectos (Bergallo 1995). La mayoría de los estudios sobre las 

fluctuaciones de las poblaciones de insectos en el neotrópico concuerdan en que las 

muestras obtenidas durante los meses húmedos son mayores que las colectadas durante 

los meses secos (Bergallo y Magnusson 1999, Naxara et al. 2009). Estas fluctuaciones 

pueden afectar la abundancia y reproducción de muchas especies de pequeños mamíferos 

que se alimentan principalmente de insectos (da Fonseca y Kierulff 1988, Bergallo y 



Capítulo 5 – Estructura y dinámica de las poblaciones 

Gabriela Verónica García  181 

Magnusson 1999, Naxara et al. 20009). Por lo tanto, los pequeños mamíferos que se 

alimentan en mayor proporción de invertebrados probablemente presentan mayor 

estacionalidad en la reproducción debido a la fluctuación de su recurso alimentario (Oliveira 

et al. 2007). Mientras que aquellas especies cuya alimentación está basada en recursos 

que, si bien pueden ser estacionales, se encuentran disponibles alternadamente durante el 

año, como frutas, semillas y hojas, pueden reproducirse a lo largo de todo el año. 

En este estudio las tres especies que no mostraron estacionalidad en la reproducción 

se alimentan tanto de insectos y artrópodos como de frutos y semillas en distinta proporción 

(Talamoni et al. 2008, Pinotti et al. 2011), usando una mayor amplitud de recursos que 

probablemente amplía los límites de reproducción. Además, el área de muestreo del 

presente estudio corresponde al Bosque Antlántico del Alto Paraná o Selva Paranaense 

(Placci et al. 1994, Oliveira et al. 2000), donde la estacionalidad está dada principalmente 

por las bajas temperaturas y las fluctuaciones del fotoperiodo, no por la estacionalidad en 

las precipitaciones (Placci et al. 1994, Di Bitetti 2001). Según Di Bitetti (2009) el pico de 

mayor abundancia de artrópodos en los meses primaverales (octubre a diciembre) está 

relacionado al pico de abundancia de hojas nuevas y flores, pero no al patrón de lluvias y de 

temperaturas medias. Sin embargo, la abundancia de artrópodos contenidos en hojas secas 

aumenta durante los meses de invierno, sugiriendo que las hojas secas contienen un 

recurso relativamente estable a lo largo del año, constituyendo un sustrato de forrajeo 

importante para mamíferos insectívoros, particularmente durante la época con condiciones 

más restrictivas (Di Bitetti 2009). Sobre la producción de flores, frutos y hojas, Placci et al. 

(1994) concluyeron que las hojas son un recurso relativamente estable en cantidad durante 

el año, aunque variable en calidad, siendo las hojas jóvenes más escasas durante la mayor 

parte de la estación fría (Di Bitetti 2009, Agostini et al. 2010), mientras que el recurso flores 

se caracteriza por una marcada estacionalidad bimodal con un pico desde agosto a 

diciembre y otro menor en febrero y marzo (Agostini et al. 2010), sincronizados con la 

abundancia de polinizadores. Sobre los frutos, los autores remarcan que las tendencias 

estacionales son más complejas debido a los múltiples factores que influyen en el proceso 

de formación y maduración de los frutos (clima, polinización, abortos, depredación, 

sincronización con la dispersión, etc). Por lo tanto, si bien la fructificación de diversas 

especies puede presentar fluctuaciones interanuales en la disponibilidad de frutos, la 

coexistencia de parches de bosques con diferentes niveles estacionales en la producción 

disminuiría los períodos de escasez del recurso “frutos” para los consumidores (Placci et al. 

1994). 
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Conclusiones 

Las dos especies más abundantes, A. montensis y O. nigripes, mostraron una mayor 

la proporción de machos que de hembras durante el invierno, indicando mayor movilidad en 

los machos y más territorialidad en las hembras durante esta época del año. T. nigrita y E. 

russatus no mostraron una marcada diferencia de una proporción de sexos 1:1 a lo largo de 

todo el período de estudio, aunque en ambos casos el tamaño de las muestras fue bajo. 

Para las tres especies que presentaron poliestría panestacional, A. montensis, O. nigripes y 

E. russatus, el mayor número de hembras reproductivas se registró en el bosque para A. 

montensis y E. russatus, siendo menor el número de hembras reproductivas o estando 

ausentes en la plantación. Para A. montensis el pico de hembras reproductivas se registró 

en el primer verano declinando hacia las siguientes dos temporadas. Para O. nigripes el 

menor número de hembras reproductivas se registró en el invierno en el bosque y en verano 

en la plantación, no difiriendo la cantidad de hembras reproductivas entre ambientes. E. 

russatus presentó en los tres períodos estudiados hembras reproductivas a lo largo de todo 

el año, siendo mayor la cantidad respecto a las no reproductivas en el primer verano. Para 

T. nigrita sólo se registraron hembras reproductivas en el verano en la plantación, siendo 

mayor el número de individuos capturados en el invierno, la mayoría en estado no 

reproductivo. Si esto representara un patrón estacional (lo cual requeriría de muestras más 

grandes para establecerlo con mayor certeza), estaría indicando que durante la época 

menos favorable (por las bajas temperaturas y menor disponibilidad de alimento) los 

individuos de esta especie tienden a agregarse y seleccionar sitios más favorables para su 

sobrevivencia, dado que la mayor cantidad de capturas ocurrieron en el bosque durante el 

invierno. La baja supervivencia estimada por la baja recaptura entre temporadas indica un 

alto recambio poblacional para T. nigrita, que puede estar dado tanto por la dispersión de los 

individuos fuera del área de muestreo como por la mortalidad, aunque, nuevamente, es 

necesario contar con un muestreo más intensivo y mayor número de capturas para 

establecer un patrón más confiable.  

A. montensis fue la especie con mayor tiempo de permanencia, sin embargo, las 

cuatro especies presentaron una baja supervivencia entre el invierno y el segundo verano, 

indicando una alta tasa de recambio para las cuatro especies de una temporada a la otra. 

 

Consideraciones finales 

Los resultados de este capítulo aportan información importante sobre las 

características poblacionales de las cuatro especies de roedores más abundantes en el 

Bosque Atlántico del Alto Paraná de Argentina. En estudios futuros deberían realizarse 

muestreos mensuales y simultáneos que permitan correlacionar la disponibilidad del recurso 
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alimenticio (flores, frutos, hojas, semillas e insectos), la dieta, la temperatura y la cantidad de 

precipitaciones en el área de estudio, conjuntamente con un análisis de los parámetros 

poblacionales de las diferentes especies y su relación con los diversos factores exógenos. 
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6.1 Discusión general 

En este trabajo registré sólo el 36 % de las especies de pequeños mamíferos 

terrestres citadas para el BAAP en el norte de Misiones (Pereira et al. 2005, Flores et al. 

2006, Massoia et al. 2006, Cirignoli et al. 2011, Pardiñas et al. 2015). Las especies no 

registradas fueron las clasificadas como especies raras, presentes en bajas abundancias o 

cuyos hábitos las hacen difíciles de capturar con la metodología utilizada.  

Los resultados de los análisis con las trampas tipo Sherman indican que el ensamble 

del bosque estuvo dominado por Akodon montensis, seguido por Oligoryzomys nigripes, 

especies generalistas que son abundantes en hábitats naturales y disturbados del Bosque 

Atlántico (Bonvinicino et al. 2002, Pardini 2004, Cherem 2005, Dalmagro y Vieira 2005, 

Umetsu y Pardini 2007, Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010, Püttker et al. 2013). Si bien 

la riqueza de especies en el bosque fue mayor que en la plantación, el ensamble del bosque 

presentó baja equitatividad debido a la alta dominancia de una especie (A. montensis). A 

pesar de ello las abundancias de todas las especies fueron más altas en el bosque nativo 

que en las plantaciones de pino en los tres períodos estudiados.  

Akodon montensis fue la especie más abundante tanto en el bosque como en la 

plantación, siendo significativamente más abundante en el bosque. Esta especie presenta 

una amplia distribución geográfica y es capaz de utilizar una gran variedad de hábitats 

forestados (Umetsu y Pardini 2007, Püttker et al. 2008, Melo et al. 2011, Püttker et al. 2013).  

Oligoryzomys nigripes presenta un amplio rango de distribución y uso del hábitat, 

ocupando incluso ambientes de pastizal (Bonvincino et al. 2002, Feliciano et al. 2002, de 

Castro y Fernandez 2004, Dalmagro y Vieira 2005, Pardini et al. 2005, Umetsu y Pardini 

2007, de Lima et al. 2010). La abundancia relativa de O. nigripes en las plantaciones 

aumentó desde el primer al segundo verano, llegando incluso en este último período de 

estudio a igualar la abundancia absoluta de A. montensis. Es probable entonces que, al 

menos en este ambiente, haya cambios relativos a lo largo del tiempo en la dominancia de 

las especies.  

Thaptomys nigrita, una especie considerada rara y endémica del Bosque Atlántico, 

cuenta con escasos registros para la porción austral de este ambiente (Pardini et al. 2005, 

Umetsu et al. 2006, Umetsu y Pardini 2007, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2011, Maestri et 

al. 2014). Si bien Bonvincino et al. (2002) clasificaron a esta especie como capaz de ocupar 

hábitats alterados, la mayoría de los autores la citan sólo para áreas de bosque nativo y 

destacan que se encuentra entre las especies más vulnerables a la reducción del hábitat 

(Umetsu y Pardini 2007, Naxara et al. 2009, Rossi et al. 2011). En este estudio T. nigrita fue 

encontrada tanto en ambientes conservados de bosque nativo como en plantaciones de 

pino, sugiriendo que es una especie capaz de ocupar hábitats modificados que conservan 
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características similares a la estructura del bosque, siendo relativamente abundante en este 

sector del Bosque Atlántico.  

Euryoryzomys russatus, Sooretamys angouya y Brucepattersonius sp. fueron 

registradas exclusivamente en el bosque, en coincidencia con estudios que citan a estas 

especies como especialistas de bosque y endémicas del Bosque Atlántico (Pardini 2004, 

Umetsu et al. 2006, Umetsu y Pardini 2007, Rocha et al. 2011). El único individuo capturado 

de Nectomys squamipes (un subadulto probablemente en etapa de dispersión o exploración) 

se registró en una plantación en la zona de Urugua-í. Esta especie, considerada común, 

habita selvas primarias y secundarias y frecuenta sitios mayormente húmedos, pero también 

puede encontrarse en menor frecuencia en sitios abiertos y secos o periurbanos, aunque no 

es frecuentemente capturada debido a sus hábitos semiacuáticos (Bonvincino et al. 2002, 

Pires et al. 2002, Pardini et al. 2005, Bonecker et al. 2009, Cirignolli et al. 2011, Teixeira 

2013). 

Las cuatro especies de didélfidos registradas en este estudio presentan distribución 

restringida al Bosque Atlántico (Umetsu y Pardini 2007). Tres de estas especies 

(Monodelphis sp., M. paraguayanus, D. aurita) fueron registradas en la plantación, lo que 

sugiere que son capaces de ocupar hábitats alterados (Bonvincino et al. 2002), mientras que 

sólo una especie fue hallada exclusivamente en el bosque (M. nudicaudatus). D. aurita es 

una especie sensible a la conversión del bosque a plantación y a la transformación del 

paisaje, siendo muy raros los registros en plantaciones de pino, tal como se documenta en 

esta tesis y en estudios recientes con cámaras trampa en la misma área de estudio (M. E. 

Iezzi et al. datos no publicados). Marmosa paraguayanus, especie común y abundante, 

capaz de ocupar hábitats alterados (Bonvincino et al. 2002, Pardini 2004), fue el marsupial 

con mayor cantidad de individuos registrados en este estudio, siendo mayor la cantidad de 

individuos capturados en el bosque (11) que en la plantación (2). El género Monodelphis sp. 

fue capturado en igual proporción en ambos tipos de ambiente. 

De las siete especies registradas en este estudio con distribución restringida al 

Bosque Atlántico cuatro fueron sólo capturadas en el bosque, sugiriendo que las 

plantaciones de pino, a pesar de poseer una estructura similar a la del bosque en 

comparación a otros usos de la tierra, presenta baja aptitud para la ocurrencia de estas 

especies, las cuales serían las más afectadas por la modificación del paisaje natural (de 

Castro y Fernandez 2004, Umetsu y Pardini 2007). Si a esto sumamos las especies no 

detectadas en este trabajo que también presentan distribución restringida al Bosque 

Atlántico (ej., Abrawayaomys chebezi, Juliomys pictipes, Blarinomys breviceps) y sobre las 

que se conoce poco o nada sobre su biología, se pone de manifiesto la importancia de la 

conservación del bosque nativo. Este estudio indica claramente que el reemplazo del 

bosque nativo por monocultivos de pino genera una disminución en la abundancia de las 
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especies (algunas de ellas desaparecen, como Euryoryzomys russatus, Sooretamys 

angouya y Brucepattersonius sp.) y un empobrecimiento en la riqueza del ensamble de 

pequeños mamíferos terrestres. Varios estudios destacan que los monocultivos de pino sin 

sotobosque albergan ensambles de pequeños mamíferos pobres en especies, dominados 

por especies generalistas (Stallings 1991, Umetsu y Pardini 2007), mientras que los 

monocultivos forestales con sotobosque bien conservado, como las plantaciones bajo 

cubierta de árboles nativos, o los monocultivos de pino con tratamiento de raleo que permite 

la entrada de luz y el desarrollo de un sotobosque diverso, presentan un alto número de 

especies de pequeños mamíferos (Lindenmayer y Hobbs 2004, Pardini 2004, Passamani y 

Ribeiro 2008, Ramírez y Simonetti 2011, Rocha et al. 2011).  

Las plantaciones de pino que estudié en el norte de la provincia de Misiones no 

estuvieron dominadas por especies de micromamíferos introducidas ni por especies 

especialistas de hábitats abiertos, sugiriendo que la propagación de especies introducidas o 

no típicas de los bosques tropicales depende de la conectividad de los hábitats abiertos 

perturbados a nivel del paisaje (Turner et al. 1989, Umetsu y Pardini 2007, Gheler-Costa et 

al. 2012). Las plantaciones de pino donde realicé los muestreos no tenían conexión con 

cultivos anuales, pasturas de ganado u otros ambientes de origen antrópico. Sin embargo, 

dado que la transformación del paisaje es un proceso en progreso es probable que las 

comunidades de micromamíferos reciban estas especies en el futuro y, por lo tanto, que los 

ensambles de micromamíferos cambien dentro de algunos años a medida que se 

establezcan nuevas especies en el paisaje productivo del norte de Misiones.   

 

Cambios en el ensamble de micromamíferos a escala de microhábitat 

A nivel de microhábitat, considerando ambos ambientes (bosque y plantación), las 

variables ambientales explicaron un porcentaje muy bajo de la ordenación de las especies 

(10 % en invierno y 13 % en verano). En ambas temporadas A. montensis y O. nigripes 

presentaron un patrón opuesto. En invierno A. montensis estuvo positivamente relacionada 

con la cobertura de la vegetación en el suelo, mientras que O. nigripes mostró la relación 

contraria, patrón que se mantuvo independientemente del tipo de ambiente, indicando que 

esta variable tiene poca influencia en la distribución de la abundancia de estas dos especies, 

consideradas generalistas de hábitat. En verano A. montensis estuvo relacionada 

positivamente con la obstrucción vertical del sotobosque en los sitios de bosque, mientras 

que O. nigripes estuvo asociada a sitios con poca obstrucción vertical en la plantación. T. 

nigrita y E. russatus presentaron en ambas temporadas mayor relación con el tipo de 

ambiente, estando positivamente asociadas al bosque, mientras que la relación con las 

variables ambientales fue débil. 
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Cuando se analizan los datos del bosque por separado a nivel del microhábitat no se 

encuentra relación entre las variables ambientales y las especies analizadas en ambas 

temporadas. Pero para los datos de la plantación el porcentaje de variación explicada fue 

entre el 30 y el 40 % en invierno y verano, respectivamente. Esto indica que cuando los 

análisis de redundancia a nivel del microhábitat se hacen considerando un área homogénea 

(correspondiente al macrohábitat) el porcentaje de variación explicada aumenta, mejorando 

la resolución del análisis. En ambas temporadas en la plantación A. montensis y O. nigripes 

presentaron patrones opuestos. En invierno la única variable importante para la ordenación 

fue la cobertura de vegetación en el suelo, estando A. montensis positivamente relacionada 

a esta variable. En verano las variables explicativas fueron la profundidad del mantillo y la 

proporción de bambú, estando A. montensis negativamente relacionada a estas variables.  

 

Cambios en el ensamble de micromamíferos a escala de macrohábitat 

A escala de macrohábitat, el porcentaje de variación en el patrón de ordenación de 

las especies explicado por las variables ambientales aumentó considerablemente. En 

invierno el patrón de ordenación de las especies para los sitios de Urugua-í e Iguazú fue 

explicado por las variables vegetación, profundidad del mantillo, densidad de árboles y el 

tipo de ambiente, mientras que cuando sólo se consideran los sitios de Iguazú la única 

variable significativa fue vegetación. Las especies utilizaron distintas variables ambientales 

en el bosque y en la plantación en invierno. En el bosque la variable ambiental con efecto 

significativo en la ordenación de las especies fue densidad de árboles, siendo T. nigrita la 

especie más fuertemente asociada a sitios con mayor densidad de árboles, seguida por O. 

nigripes, mientras que A. montensis y E. russatus presentaron menor abundancia en sitios 

con alta densidad de árboles. En la plantación las variables que resultaron significativas para 

la ordenación de las especies fueron la vegetación, la profundidad del mantillo y la 

proporción de bambú, siendo la variable vegetación la que explicó el mayor porcentaje de la 

variación (97 %). A. montensis estuvo asociada a sitios con mayor proporción de vegetación 

cubriendo el suelo, mientras que O. nigripes presentó el patrón opuesto. 

En verano, el patrón de ordenación de las especies cambió respecto al invierno, 

siendo la variable vegetación la única significativa. En invierno esta variable explicó el 60,5 

% de la variación en la ordenación de las especies, mientras que en el verano su 

importancia disminuyó explicando sólo el 24,6% de la variación. Esto puede deberse a que 

la cobertura de la vegetación en el suelo cobra mayor importancia para algunas especies 

durante el invierno, época en que muchas especies de árboles pierden follaje, cumpliendo 

un efecto protector por las bajas temperaturas, refugio de depredadores o fuente de 

alimento (Dalmagro y Vieira 2005, Talamoni et al. 2008, Melo et al. 2013, Abreu y de Oliveira 
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2014). En el verano, época de mayor disponibilidad de recursos, esto deja de ser 

importante, cobrando más relevancia alguna otra variable que no fue medida en este trabajo 

(Dalmagro y Vieira 2005).  

Las cuatro especies analizadas mostraron un patrón opuesto en ambas estaciones 

del año, indicando las variables ambientales utilizadas por estos pequeños roedores difieren 

entre estaciones (Naxara et al. 2009). En invierno O. nigripes mostró alta asociación a sitios 

con menor cobertura de vegetación, mientras que en verano la relación se invirtió, 

mostrando mayor asociación a sitios con alta cobertura de vegetación en el suelo. A. 

montensis presentó el patrón opuesto a O. nigripes en ambas estaciones del año. En 

invierno T. nigrita estuvo asociada a sitios de bosque con mayor profundidad de mantillo, 

mientras que en verano mostró mayor asociación con sitios con mayor cobertura de mantillo 

en el suelo, independientemente del tipo de ambiente, encontrándose también asociada a 

sitios de plantación. En coincidencia con Naxara et al. (2009) en este estudio T. nigrita 

también mostró preferencia en invierno por sitios con mayor oferta de refugio y de recursos, 

mientras que en verano la selección de los sitios podría haber estado influenciada por la 

oferta de alimento, variable que no fue evaluada en este estudio. E. russatus tanto en 

invierno como en verano estuvo asociada a sitios de bosque, ocupando en invierno sitios 

con poca profundidad del mantillo y baja densidad de árboles y en verano sitios con mayor 

cobertura de vegetación en el suelo, aunque en ambas temporadas la relación con las 

variables ambientales fue débil. Si bien es capaz de habitar áreas de bosque con distinto 

grado de perturbación, en general, tiende a ser una de las especies más abundantes en los 

ensambles de bosques con poca perturbación, disminuyendo su abundancia en áreas 

alteradas (Pardini 2044, Pardini et al. 2005, Naxara et al. 2009, Behs 2013), por lo que es 

considerada una especie indicadora de bosques en buen estado de conservación. Esto 

explicaría su baja abundancia en este estudio y su total ausencia en ambientes de 

plantación forestal. En mi área de estudio E. russatus fue común pero no abundante, 

coincidiendo con los estudios que indican que en áreas fragmentadas o alteradas del 

Bosque Atlántico los géneros Akodon y Oligoryzomys acostumbran a aumentar su 

abundancia y sustituir la dominancia de especies de tamaño medio como E. russatus 

(Pardini 2004, Pardini et al. 2005, Naxara et al. 2009). Estos datos concuerdan con las 

características del área de estudio, dado que se trató de bosques degradados que fueron 

sometidos a la intervención humana hasta fines de 1980 aproximadamente (Paviolo et al. 

2009).  

En general, en invierno tanto a nivel del microhábitat como del macrohábitat A. 

montensis mostró mayor asociación a lugares caracterizados por mayor vegetación en la 

cobertura del suelo. Resultados similares se encontraron para esta especie en el bosque de 

Araucaria en el sur de Brasil (Behs 2013, Abreu y de Oliveira 2014) y en el Bosque Atlántico 
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en el sudeste de Brasil (Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2013), donde los 

citados sugieren que A. montensis utiliza positivamente áreas con vegetación en el suelo, un 

sotobosque más denso y bosques más abiertos, características de bosques alterados 

(Pardini et al. 2005, Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2013, Abreu y de 

Oliveira 2014). La asociación positiva entre A. montensis y la cobertura de vegetación en el 

suelo puede ser el resultado de la selección de un ambiente con menor riesgo de 

depredación y mayor acceso al alimento (Dalmagro y Vieira 2005, de Lima et al. 2010, Melo 

et al. 2013, Abreu y de Oliveira 2014), condiciones que son más adversas en invierno. 

Resultados similares se encontraron para otras especies de pequeños roedores terrestres 

en diferentes regiones (Vieira et al. 2005, Corbalán et al. 2006), sugiriendo que el escape de 

la depredación es un aspecto importante en la selección del microhábitat, particularmente 

para las especies terrestres (Dalmagro y Vieira 2005, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2013, 

Abreu y de Oliveira 2014). Además, las áreas con mayor biomasa de plantas en el suelo 

tienden a tener mayor abundancia de invertebrados y de semillas, una de las principales 

presas de esta especie (Talamoni et al. 2008, Melo et al. 2013, Abreu y de Oliveira 2014). O. 

nigripes, por el contrario, estuvo asociado a sitios con menor cobertura de vegetación en el 

suelo, patrón opuesto al encontrado en otros estudios de la región (Dalmagro y Vieira 2005, 

Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010). Este pequeño roedor escansorial se alimenta 

principalmente de semillas y pequeñas frutas (Vieira et al. 2006, Talamoni et al. 2008, Pinotti 

et al. 2011), pudiendo explorar más eficientemente el sotobosque como el suelo en 

búsqueda de recursos (Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010). Además, es capaz de 

escapar de sus depredadores mediante saltos erráticos y trepando a árboles, siendo menos 

vulnerable a la depredación en ambientes abiertos que las especies de desplazamiento 

terrestre (Rossi 2011, Bueno y Motta-Junior 2015). En verano A. montensis seleccionó sitios 

con menor cobertura de vegetación en el suelo, presentando O. nigripes el patrón opuesto. 

Si bien ambas especies presentaron superposición espacial en todos los sitios de muestreo, 

mostraron diferencias en sus preferencias de variables ambientales tanto a escala de 

microhábitat como de macrohábitat, lo que sugiere que la coexistencia de A. montensis y O. 

nigripes ocurre gracias a la segregación espacial del nicho una escala fina (Schoener 1974, 

Gentile y Fernández 1999). A esto pueden sumarse la mencionada diferenciación en la dieta 

(Talamoni et al. 2008, Pinotti et al. 2011) y probablemente, a diferencias en el patrón diario 

de actividad, variables que no fueron analizadas en el presente trabajo.   

El análisis por especie coincidió en que A. montensis es capaz de ocupar ambos 

tipos de ambiente, siendo más abundante en el bosque. Prefiere sitios con mayor cobertura 

de vegetación en el suelo y sotobosque denso, coincidiendo con los resultados de Püttker et 

al. (2008), de Lima et al. (2010) y Abreu y de Oliveira (2014). O. nigripes ocupa ambos tipos 

de ambientes, sin mostrar prefirencias por uno u otro, no estando asociada a ninguna de las 
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variables ambientales analizadas. Esto claramente sugiere que O. nigripes es una especie 

generalista. El patrón de distribución en el espacio de A. montensis y O. nigripes es 

coherente con el rango de distribución de ambas especies. A. montensis es el roedor más 

abundante en el Bosque Atlántico y, aunque es capaz de ocupar hábitats alterados, prefiere 

siempre sitios forestados con cobertura de vegetación (e.g., Gentile y Fernández 1999, 

Pardini 2004, Pardini et al. 2005, Püttker et al. 2008, de Lima et al. 2010). O. nigripes 

muestra mayor plasticidad, siendo una especie capaz de ocupar una gran variedad de 

hábitats a lo largo de toda su distribución, incluso hábitats abiertos como el Cerrado en 

Brasil o pastizales entre fragmentos del Bosque Atlántico (Gentile et al. 1999, Feliciano et al. 

2002, Dalmagro y Vieira 2005, Weksler y Bonvincino 2015, Gonçalves et al. 2016). Estas 

dos especies generalistas de hábitat son capaces de explorar mayor variedad de recursos 

disponibles en las diferentes estaciones del año (Galiano 2010, Luza et al. 2013).  

El análisis por especie para T. nigrita indicó que la tasa de captura de esta especie 

fue mayor en el bosque que en la plantación, particularmente durante el invierno, 

aumentando en los sitios con mayor profundidad del mantillo. Si esto representara un patrón 

estacional (lo cual requeriría de muestras más grandes para establecerlo con mayor 

certeza), estaría indicando que durante la época menos favorable (por las bajas 

temperaturas y menor disponibilidad de alimento) los individuos de esta especie tienden a 

agregarse y seleccionar sitios más favorables para su sobrevivencia, dado que la mayor 

cantidad de capturas ocurrieron en el bosque durante el invierno. Estos resultados son 

coherentes con los hábitos semifosoriales de esta especie. En general es poco lo que se 

conoce sobre el uso de microhábitat de T. nigrita en otras áreas de la región debido a que es 

una especie difícil de capturar (Pardini 2004, Umetsu y Pardini 2006, Püttker 2007, Naxara 

et al. 2009, de Lima et al. 2010, Melo et al. 2011). Naxara et al (2009) señalaron que, dada 

la asociación de esta especie a sitios con mantillo y ramas en el suelo, su distribución 

estaría condicionada a sitios de bosque en buen estado, siendo vulnerable a la modificación 

del ambiente.  

 

Dinámica poblacional 

A. montensis, O. nigripes y E. russatus presentaron poliestría panestacional, siendo 

mayor el número de hembras reproductivas de A. montensis y E. russatus en el bosque, y 

menor o ausentes en la plantación, mientras que O. nigripes no presentó diferencias en la 

proporción de hembras reproductivas entre ambientes. Para T. nigrita sólo se registraron 

hembras reproductivas en el verano en la plantación. En ambientes fluctuantes el costo 

energético de la reproducción y la lactancia, asociado con la necesidad de recursos 

adecuados para las crías, establece límites a los tiempos de reproducción (da Fonseca y 
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Kierulff 1988). En algunas regiones del neotrópico las fluctuaciones estacionales están 

dadas por las fluctuaciones en las precipitaciones, afectando la producción de frutas y la 

abundancia de insectos (Bergallo 1995), generando un período de escasez de recursos 

durante los meses secos que coinciden con el invierno y un período de abundancia durante 

los meses húmedos cálidos (Bergallo y Magnusson 1999, Naxara et al. 2009), afectando a 

su vez la abundancia y reproducción de muchas especies de pequeños mamíferos que se 

alimentan principalmente de insectos (da Fonseca y Kierulff 1988, Bergallo y Magnusson 

1999, Naxara et al. 20009). Sin embargo, en otras regiones del neotrópico donde las 

precipitaciones se distribuyen de manera pareja a lo largo de todo el año, la estacionalidad 

está dada principalmente por las bajas temperaturas y las fluctuaciones del fotoperíodo 

(Placci et al. 1994, Di Bitetti 2001), como es el caso correspondiente al área de muestreo de 

este estudio. En esta área el pico de mayor abundancia de artrópodos ocurre en los meses 

primaverales (octubre a diciembre) (Di Bitetti 2009). Sin embargo, los artrópodos en hojas 

secas presentan un pico de abundancia durante los meses de invierno asociado a la mayor 

cantidad de hojas caídas, estando presentes a lo largo del año y constituyendo un sustrato 

de forrajeo importante para mamíferos insectívoros, particularmente durante la época con 

condiciones más restrictivas (Di Bitetti 2009). Las hojas son un recurso muy estable en 

cantidad durante el año, aunque variable en calidad, siendo las hojas jóvenes más escasas 

durante la mayor parte de la estación fría (Placci et al. 1994, Di Bitetti 2009, Agostini et al. 

2010), mientras que el recurso flores se caracteriza por una marcada estacionalidad bimodal 

con un pico desde agosto a diciembre y otro menor en febrero y marzo (Placci et al. 1994, 

Agostini et al. 2010), sincronizados con la abundancia de polinizadores. Los frutos presentan 

tendencias estacionales más complejas debido a los múltiples factores que influyen en el 

proceso de formación y maduración de los mismos (clima, polinización, abortos, 

depredación, sincronización con la dispersión, etc). Diversas especies pueden presentar 

fluctuaciones interanuales en la disponibilidad de frutos, pero la coexistencia de parches de 

bosques con diferentes niveles estacionales en la producción disminuiría los períodos de 

escasez del recurso “frutos” para los consumidores (Placci et al. 1994). Las tres especies 

que no mostraron estacionalidad en la reproducción se alimentan tanto de insectos y 

artrópodos como de frutos y semillas en distinta proporción (Talamoni et al. 2008, Pinotti et 

al. 2011), usando una mayor amplitud de recursos que probablemente amplía los límites de 

reproducción. 

A. montensis fue la especie con mayor tiempo de permanencia, sin embargo, las 

cuatro especies presentaron una baja supervivencia entre el invierno y el segundo verano, 

indicando una alta tasa de recambio para las cuatro especies de una temporada a la otra. 

Eficiencia de las metodologías de muestreo 
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En este estudio el esfuerzo de muestreo (trampas/noche) con trampas de caída 

(recipientes de 30 L: 42 cm de profundidad y 30 cm de diámetro en la superficie) fue 10 

veces menor que el de las trampas tipo Sherman, capturando el 70 % de las especies 

registradas por ambos métodos en el bosque y 12 veces menos individuos. Con las trampas 

tipo Sherman capturé el 80 % de las especies registradas y mayor cantidad de individuos. A 

pesar del bajo esfuerzo de muestreo, el éxito de captura de las trampas de caída en este 

trabajo fue alto y no hubo diferencias en la riqueza registrada por cada método, aunque sí 

en la cantidad de individuos capturados, siendo congruentes estos resultados con otros 

estudios en que éste es un método exitoso para capturar pequeños mamíferos terrestres, 

permitiendo la captura de más de un individuo y, por lo tanto, más de una especie 

simultáneamente (Hice y Schmidly 2002, Pardini 2004, Umetsu et al. 2006, Dizney et al. 

2008, Cáceres et al. 2011, Ribeiro-Junior et al. 2011, Barros et al. 2015, Santos Filho et al. 

2015). Los estudios que utilizaron como trampas de caída recipientes con un volumen mayor 

o igual a 60 L, con un esfuerzo de muestreo con trampas de caída entre dos y cuatro veces 

menor que el esfuerzo de muestreo con trampas Sherman capturaron entre el 90 y el 100 % 

de las especies registradas por ambos métodos, mientras que con las trampas Sherman 

sólo se registraron cerca del 50 % de las especies (Umetsu et al. 2006, Cáceres et al. 2011, 

Barros et al. 2015, Santos-Filho et al. 2015), y entre el doble al triple de individuos con 

trampas de caída que con las trampas Sherman (Umetsu et al. 2006, Barros et al. 2015, 

Santos-Filho et al. 2015). Estos estudios indican que la eficiencia de las trampas de caída 

depende del volumen del recipiente utilizado (Ribeiro-Junior et al. 2011), siendo mayor la 

captura de pequeños mamíferos con recipientes grandes (≥ 60 L) (Umetsu et al 2006, 

Cáceres et al. 2011, Ribeiro-Junior et al. 2011, Santos-Filho et al. 2015, Barros et al. 2015), 

capturando casi todas las especies escansoriales o arborícolas registradas en el sotobosque 

con trampas Sherman, incluso en mayor cantidad en algunos casos (ver ejemplos en 

Umetsu et al. 2006, Barros et al. 2015, Santos-Filho et al. 2015). En recipientes de menor 

tamaño algunas especies son capaces de escapar saltando, independientemente del 

tamaño corporal (Dizney et al. 2008, Ribeiro-Junior et al. 2011). 

Por lo tanto, el método de muestreo, incluyendo el tipo y tamaño de trampa, como el 

esfuerzo de muestreo que se utiliza con cada una, influyen en la cantidad de individuos y de 

especies que se capturan, dando diferentes resultados para un mismo ensamble (Laurence 

1992, Thompson et al. 2005, Umetsu et al. 2006, Dizney et al. 2008, Ribeiro-Junior et al. 

2011, Hice y Velazco 2013, Barros et al. 2015, Santos Filho et al. 2015). A esto se suma que 

los factores climáticos influyen en la efectividad de los distintos tipos de trampas. Por 

ejemplo, las precipitaciones afectan positivamente las capturas por ambas trampas al influir 

en la actividad de los individuos de especies terrestres que buscan más activamente objetos 

para refugiarse, incrementando tanto la eficiencia de las cercas de las trampas de caída 
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como las trampas tipo Sherman como refugio (Hice y Schmidly 2002, Santos-Filho et al. 

2006, Umetsu et al. 2006, Barros et al. 2015), y el cebo utilizado en las trampas tipo 

Sherman en general es más eficiente en la atracción de los animales en la época fría 

cuando hay mayor escasez de alimento. En este estudio el ensamble registrado con 

trampas tipo Sherman en cada tipo de hábitat estuvo dominado por A. montensis seguido 

por O. nigripes, mientras que el ensamble registrado con las trampas de caída no presentó 

dominancia de ninguna de estas especies, registrando un ensamble más equitativo en 

ambos tipos de hábitat. En el trabajo realizado por Barros et al. (2015) el ensamble 

muestreado con trampas tipo Sherman también estuvo dominado por A. montensis, seguido 

por T. nigrita y E. russatus, mientras que el mismo ensamble muestreado con trampas de 

caída estuvo dominado por O. nigripes, seguido por A. montensis y Delomys sublineatus. 

Por lo tanto, a la hora de hacer comparaciones entre los ensambles registrados por cada 

tipo de trampa es muy importante considerar la completitud del muestreo realizado con cada 

metodología, al igual que tener en cuenta el sesgo que introduce cada tipo de trampa en la 

captura de las diferentes especies. Sin bien en mi caso, los muestreos con trampas de caída 

y tipo Sherman alcanzaron una completitud casi del 100 % en los tiempos T1 y T2, es 

importante considerar el sesgo que tuvo cada tipo de trampa. En mi estudio las trampas de 

caída no fueron eficientes en la captura de especies escansoriales o arborícolas dado el 

menor tamaño de los recipientes utilizados, y las trampas tipo Sherman no fueron eficientes 

en la captura de juveniles, probablemente debido a la sensibilidad del mecanismo que cierra 

la trampa, que puede fallar en accionarse cuando los individuos son muy livianos.   

Es importante considerar, de acuerdo al objetivo del trabajo, el costo-beneficio de 

usar diferentes tipos de trampas, teniendo en cuenta los beneficios en términos de sesgos 

metodológicos, número de especies, cantidad de individuos capturados o recapturas, y el 

costo de adquirir e instalar ambos tipos de trampas (Umetsu et al. 2006, Ribeiro-Junior et al. 

2011, Barros et al. 2015). La instalación de las trampas de caída es dificultosa e implica un 

mayor esfuerzo de trabajo que la instalación de las trampas tipo Sherman. Sin embargo, 

este esfuerzo extra es compensado por las múltiples capturas simultáneas y por su fácil 

mantenimiento, dado que entre sesiones de muestreo diferentes los recipientes se tapan 

hasta la próxima vez que se vuelvan a utilizar (Williams y Braun 1983, Umetsu et al. 2006). 

Además, con el uso de este tipo de trampas se elimina la potencial influencia introducida por 

el comportamiento de las especies hacia el tipo de trampa y las preferencias de cebos, y se 

incrementa la probabilidad de capturar especies raras, especies semifosoriales y especies 

de hábitos arborícolas que probablemente no son atraídas por los cebos convencionales 

(Umetsu et al. 2006, Dizney et al. 2008). Por lo tanto, es conveniente usar trampas de caída 

para estudios de diversidad de la comunidad y una combinación de trampas de caída y tipo 

Sherman para estudios poblacionales, utilizando cebos en las trampas de caída para 
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recompensar a los animales capturados y favorecer las recapturas en este tipo de trampas 

(Umetsu et al. 2006, Barros et al. 2015). Por otro lado, si se va a desarrollar una 

investigación a largo plazo en un lugar determinado conviene la utilización de las trampas de 

caída, mientras que si el objetivo es realizar muestreos cortos quizás sea más conveniente 

la utilización de las trampas tipo Sherman, en suelo y sotobosque, durante un mínimo de 5 

noches consecutivas utilizando una cantidad adecuada de réplicas de acuerdo al tamaño del 

área de estudio. 

De acuerdo a lo analizado hasta ahora y en base a la experiencia de este trabajo, si 

se utilizan trampas de caída de un volumen mayor o igual a 60 L, un mínimo de 4 trampas 

por unidad de muestreo distanciadas 10 m y conectadas por cercas plásticas de una altura 

mínima de 50 cm (diseño en I o Y) (Ribeiro-Júnior et al. 2011), con suficientes réplicas de 

acuerdo al área de estudio, revisando las trampas durante mínimo 5 noches consecutivas, 

entonces las trampas de caída son suficientes para caracterizar la riqueza y composición de 

un ensamble, no siendo necesario complementar con las trampas tipo Sherman (Ribeiro-

Júnior et al. 2011, Barros et al. 2015).  

 

6.2 Conclusiones finales 

 La variación de la estructura de la vegetación a nivel del macro y microhábitat influye en 

la distribución de las especies de pequeños mamíferos no voladores en el BAAP de 

Argentina. Los resultados de este estudio indican que las especies que fueron capaces 

de establecer poblaciones en sitios de plantación, estuvieron asociadas a variables 

ambientales que caracterizan sitios de bosque disturbado (Püttker et al. 2008, de Lima et 

al. 2010). 

 Los patrones de distribución de las cuatro especies analizadas en este capítulo son 

consistentes con otros estudios que sugieren que A. montensis y O. nigripes responden 

a características del hábitat de forma generalista (Dalmagro y Vieira 2005, Pardini et al. 

2005, Püttker et al. 2008). Las especies generalistas ocupan varios macrohábitats 

exhibiendo poca especificidad por gradientes de microhábitat dentro de un único tipo de 

macrohábitat, como fue el caso de O. nigripes en este estudio (Dalmagro y Vieira 2005). 

Las especies especialistas de hábitat (restringidas a un tipo de macrohábitat) pueden 

estar más fuertemente asociadas a gradientes particulares en la estructura del 

microhábitat, como fue el caso de T. nigrita. 

 Las especies generalistas de hábitat generalmente mantienen altas densidades a través 

del uso de un mayor espectro de ambientes que las especies especialistas (Tomblin y 

Adler 1998). Los resultados de este trabajo concuerdan con este patrón, siendo las dos 

especies generalistas, A. montensis y O. nigripes, más abundantes que T. nigrita y E. 
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russatus, que mantuvieron abundancias más bajas. De las cuatro especies analizadas E. 

russatus fue la que presentó una distribución más restringida, ocupando sólo los sitios de 

bosque. 

 Cada especie seleccionó distintas variables del microhábitat, sugiriendo una posible 

partición de nicho a través de la segregación del espacio. Este patrón fue evidente en los 

análisis de redundancia, donde A. montensis y O. nigripes mostraron patrones opuestos. 

Por lo tanto, las características físicas del hábitat juegan un rol importante en la 

segregación de las especies en el espacio. Sin embargo, la estructura física del hábitat 

es sólo un aspecto a tener en cuenta en la segregación de nicho de las especies. Para 

tener un entendimiento más completo se deben tener en cuenta otros factores (como la 

dieta, patrón de actividad diaria, etc) que probablemente actúan en conjunto y que son 

importantes en el patrón de distribución de las especies en un espacio físico 

determinado (Schoener 1974, de Lima et al. 2010, Pinotti et al. 2011). 

 Estudios realizados en los bosques tropicales sobre el patrón de distribución de las 

especies y la asociación con las variables ambientales han arrojado resultados diversos. 

Algunos no fueron capaces de encontrar relación entre la distribución de las especies y 

las características del microhábitat (Fonseca y Robinson 1990, Melo et al. 2011, Behs 

2013) mientras que otros estudios determinaron que las diferentes especies de 

pequeños mamíferos utilizan preferentemente unos microhábitats más que otros 

(Cerqueira y Freitas 1999, Dalmagro y Vieira 2005, Püttker et al. 2008, Naxara et al. 

2009, de Lima et al. 2010). En el presente estudio al menos una de las variables de 

microhábitat analizadas influyó significativamente en la distribución de las cuatro 

especies de pequeños mamíferos estudiada: la cobertura del suelo, considerada uno de 

los principales determinantes en la distribución local y abundancia de los pequeños 

mamíferos (Freitas et al. 2002, Naxara et al. 2009, Sullivan et al. 2012).  

 Si bien A. montensis resultó la especie más abundante en ambos tipos de ambiente, 

prefiere el bosque a la plantación, incluso para reproducirse, siendo mayor la proporción 

de hembras reproductivas en el bosque. O. nigripes, por otro lado, no presentó 

preferencia por un tipo de ambiente, no difiriendo la cantidad de hembras reproductivas 

entre el bosque y la plantación. Si bien esta especie fue capturada en menor cantidad 

que A. montensis presenta mayor amplitud en el uso del hábitat, coincidiendo con sus 

hábitos generalistas.  

 Cada método de muestreo difiere en la eficiencia de captura de las diferentes especies 

de pequeños mamíferos. Las trampas de caída presentan un mayor éxito de captura con 

un esfuerzo de muestreo menor que el utilizado por las trampas tipo Sherman, 
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registrando el mismo número de especie o incluso mayor. Esto se debe a que capturan 

más de un individuo y, por lo tanto, más de una especie simultáneamente. 

 La eficiencia de las trampas de caída aumenta con el tamaño del recipiente utilizado. 

Para la captura de pequeños mamíferos es conveniente utilizar recipientes de un tamaño 

mayor o igual a 60 L. 

 El reemplazo del bosque nativo por monocultivos de pino genera una disminución en la 

abundancia de las especies y un empobrecimiento en la riqueza del ensamble de 

pequeños mamíferos terrestres. 

 Las especies con distribución restringida al Bosque Atlántico son las más afectadas por 

la modificación del espacio físico del bosque nativo, siendo su presencia ocasional o 

estando ausentes en las plantaciones de pino maduras con sotobosque abierto. El 

desarrollo de un sotobosque más denso con especies nativas del bosque es clave para 

el establecimiento de un mayor número de especies de pequeños mamíferos en los 

monocultivos forestales (Lindenmayer y Hobbs 2004, Pardini 2004, Passamani y Ribeiro 

2008, Ramírez y Simonetti 2011, Rocha et al. 2011). De esta manera, las plantaciones 

estructuralmente complejas pueden contribuir a la conservación fuera de las áreas 

protegidas (Ramírez y Simonetti 2011, Zurita y Bellocq 2012) o ayudar a mantener la 

conectividad de las poblaciones de micromamíferos en un paisaje productivo forestal 

donde hay remanentes de bosque.  
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ANEXO 

 

Ensamble: Es común en el campo de la ecología el uso incorrecto o ambiguo de una 

variedad de términos científicos (Fauth et al. 1996, Di Bitetti 2012, Monje-Nájera 2015, 

Ramírez y Gutiérrez-Fonseca 2016). Este lenguaje impreciso ha conducido a utilizar como 

sinónimos términos que deberían tener usos distintos, como es el caso de los términos 

ensamblaje y ensamble (Monje-Nájera 2015, Ramírez y Gutiérrez-Fonseca 2016). Además, 

la traducción de estos términos, cuya definición original es en inglés, ha generado confusión 

en el uso de los mismos (Monje-Nájera 2015, Ramírez y Gutiérrez-Fonseca 2016). El 

término ensamblaje (assemblage) hace referencia al estudio de un grupo de especies 

taxonómicamente cercanas que, dentro de una comunidad, usan recursos diferentes (Fauth 

et al. 1996). Ejemplos de ensamblaje, son los estudios de aves o pequeños mamíferos 

dentro de una comunidad. El estudio de un ensamblaje incluye, además de la lista de 

especies, conocer las interacciones de las especies que lo componen entre sí y con el 

ambiente, caracterizar la estructura del mismo (abundancia y diversidad de especies), entre 

otras cosas (Fauth et al. 1996, Ramírez y Gutiérrez-Fonseca 2016). El término ensamble 

(ensemble), utilizado incorrectamente como sinónimo del término comunidad, fue definido 

inicialmente como un grupo de especies cercanas taxonómicamente que comparte un lugar 

particular (Istoch 1973, Begon et al. 1990). Posteriormente Brown (1995) define a un 

ensamble como un grupo de especies también taxonómicamente relacionadas que 

coexisten, pero difieren en ciertos atributos como el uso de los recursos tróficos y del 

microhábitat, entre otros. Siguiendo a Fauth et al (1996), el término ensamble (ensemble) 

hace referencia a un grupo de especies filogenéticamente relacionadas que explota un 

recurso similar dentro de una comunidad (Fauth et al. 1996). Para caracterizar un ensamble 

es necesario especificar los componentes que se van a estudiar: el grupo taxonómico, el 

recurso explotado y el área geográfica.  

Para el presente estudio, se sigue la definición utilizada para el término ensamblaje, dado 

que integra los diferentes componentes a evaluar sobre las especies de pequeños 

mamíferos y sus hábitats, aunque por familiaridad de utilizará la palabra “ensamble”. 

 

Hábitat: El término hábitat ocupa un rol central en la ecología (Hall et al. 1997, Mitchell 

2005). Sin embargo, existe falta de consenso en la literatura científica sobre su definición, 

siendo confuso y ambiguo el uso de la terminología (Hall et al. 1997, Mitchell 2005, Di Bitetti 

2012). Hall et al. (1997) definen “hábitat” como los recursos y condiciones presentes en un 

área que es ocupada por un determinado organismo. Un hábitat es específico del organismo 

e implica más que la vegetación o la estructura de la vegetación; es la suma de los recursos 

específicos que son necesarios para un organismo para vivir (Hall et al. 1997). Hall et al. 
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(1997) sostienen que hábitat no es equivalente a “tipo de hábitat”, un término acuñado por 

Daiubenmire (1968), el cual se refiere solamente a los tipos de vegetación asociados a un 

área o a la vegetación potencial que alcanza un determinado estado climax. Por lo tanto, el 

término “tipo de hábitat” no debería ser usado cuando se discute sobre selección de hábitat 

por las especies silvestres y debería ser reemplazado por el término “tipo de vegetación o 

ambiente”.  

 

Microhábitat y macrohábitat: Morris (1984, 1987) definió microhábitat como las variables 

ambientales que afectan el comportamiento individual y macrohábitat como el área espacial 

en la cual los individuos desempeñan mejor sus funciones biológicas. Adler (1988) define 

microhábitat como las características físicas del hábitat que probablemente puedan variar a 

través del área de acción (home range) de un único individuo (ej., el número de tallos 

herbáceos dentro de un área) y macrohábitat como el principal tipo o parche de ambiente 

donde una población entera puede ser encontrada (ej., una pradera o un bosque deciduo en 

el caso de los pequeños mamíferos). Por lo tanto, un único macrohábitat puede tener 

muchos microhábitats que difieren en la estructura y composición de sus comunidades. 

“Macrohábitat” y “microhábitat” son términos relativos que se refieren al nivel al cual es 

conducido un estudio para el animal en cuestión (Hall et al 1987). Por ello, estos términos 

deben ser definidos en base a la especie con la que se trabaja. Generalmente, macrohábitat 

es usado para referirse a las características a una escala del paisaje tales como zonas de 

asociaciones específicas de vegetación y microhábitat usualmente se refiere a las 

características del hábitat a una escala más fina. En definitiva, estos términos tienen relación 

con la escala o grano de análisis de las especies consideradas, ya que un microhábitat 

utilizado por un mamífero grande (e.g., un barrero usado por tapires o una aguada usada 

por elefantes) puede representar el hábitat de un micromamífero.  
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