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Resumen 
La transformación acelerada del paisaje en la cuenca alta del río Lerma plantea interrogantes sobre sus efectos 

en la avifauna y en las funciones ecológicas que desempeña. Este estudio evaluó cómo la estructura de la vegetación, 
las variables asociadas a la antropización y los atributos del paisaje influyen sobre 5 índices de diversidad funcional 
en 9 tipos de paisaje durante las temporadas de secas y lluvias de 2024. Se muestrearon 224 puntos de conteo y se 
analizaron los rasgos funcionales de 148 especies. FEve, FDis y RaoQ presentaron diferencias significativas entre 
paisajes y temporadas, mientras que FRic respondió a la temporada y a la riqueza taxonómica, y FDiv mostró 
menor sensibilidad al gradiente de uso de suelo. Los paisajes forestales, especialmente bosque de encino y bosque 
de pino-encino, registraron los valores más altos de FEve, FDis y RaoQ, mientras que urbano, pueblos y algunos 
sistemas agrícolas presentaron valores menores. La cobertura arbórea local y la cobertura forestal circundante fueron 
los predictores más consistentes de la variación funcional, mientras que el ruido mostró asociaciones negativas. El 
análisis fourth-corner reveló asociaciones entre tipos de paisaje y combinaciones de rasgos morfológicos, tróficos, 
de forrajeo, estrato y estacionalidad observadas a lo largo del gradiente.

Palabras clave: Riqueza funcional; Rasgos biológicos; Agricultura tradicional; Urbanización; Avifauna; Altiplano 
de Lerma
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Introducción

Las transformaciones del paisaje derivadas de 
actividades humanas, como la expansión urbana, el 
crecimiento de los sistemas agrícolas y la pérdida de 
continuidad de los hábitats naturales han modificado la 
distribución y estructura de la fauna en las últimas décadas 
(Anderle et al., 2023). Uno de los factores ambientales más 
importantes que influye en las comunidades de aves en 
particular es la estructura del paisaje, entendida como la 
combinación de la vegetación, la configuración espacial 
de los fragmentos y la matriz que los rodea (Mao et al., 
2023; Tscharntke et  al., 2012). Los paisajes que reúnen 
distintos tipos de uso del suelo y mantienen cierto nivel de 
conectividad entre fragmentos, favorecen la coexistencia 
de especies con distintos rasgos ecológicos (Bojorges-
Baños y López-Mata, 2006; Lee et  al., 2017; Lu et  al., 
2024; Santana et al., 2017; Suárez-Castro et al., 2022).

En regiones tropicales con alta perturbación se ha 
observado que los paisajes heterogéneos con cultivos, 
vegetación secundaria y pequeños remanentes de 
vegetación nativa pueden sostener un mayor número de 
gremios tróficos y una mayor diversidad funcional en 
comparación con paisajes homogéneos (Díaz-Cháux 
et al., 2025; Sarmiento-Garavito et al., 2022; Sekercioglu, 
2012; Velásquez-Trujillo et  al., 2021). Estos son parches 
de vegetación diferente dentro de un paisaje y pueden 
presentar grupos funcionales diferentes. Este contraste ha 
sido documentado por Pineda-Diez et al. (2012), quienes 
encontraron que la diversidad de gremios alimenticios 
respondió de manera contrastante a la heterogeneidad 
en un paisaje tropical del sur de México, esto es, algunos 
gremios especialistas (insectívoros y frugívoros) se 
relacionaron fuertemente con la vegetación secundaria, 
mientras que los granívoros y omnívoros se beneficiaron 

de matrices más abiertas. Además, la heterogeneidad 
de coberturas (parcelas de cultivos, cercas vivas y 
remanentes de vegetación leñosa) permite la coexistencia 
de ensamblajes funcionalmente diferentes, aunque tengan 
una redundancia funcional baja (Cadotte et al., 2011; Ke 
et al., 2018; Redlich et al., 2018).

Cuando las actividades humanas se intensifican 
pueden alterar estos patrones porque imponen filtros 
ambientales que excluyen a especies sensibles. En 
escenarios donde se reemplazan coberturas naturales 
por monocultivos o estructuras urbanas, tienden a 
persistir solo especies generalistas o tolerantes a la 
perturbación, lo que reduce la variabilidad de rasgos y 
promueve ensambles funcionalmente más homogéneos 
(Mayani-Parás et  al., 2023). En paisajes urbanos una 
mayor proporción de superficies impermeables suele 
conducir hacia comunidades con menor complejidad 
funcional (Téllez-Hernández et  al., 2023). En síntesis, a 
escalas amplias, la complejidad de usos del suelo se ha 
consolidado como un predictor robusto de la diversidad 
funcional aviar, aunque el efecto varía entre regiones y 
paisajes modificados (Martínez-Núñez et al., 2023).

A pesar de los avances para entender la diversidad 
funcional en aves, los sistemas agrícolas de zonas 
templadas del centro de México han sido poco estudiados 
desde una perspectiva funcional, en comparación con 
agroecosistemas tropicales (Herrera y Salgado, 2014; 
Martínez et  al., 2014). En particular, aún no se conoce 
con claridad cómo cambia la diversidad funcional de las 
aves a lo largo de un gradiente continuo de antropización, 
que puede incluir desde bosques y vegetación ribereña 
hasta mosaicos agrícolas tradicionales y paisajes urbanos. 
Entre los pocos estudios existentes, como los de Zepeda 
et  al. (2012) y Zuria y Gates (2013), se ha demostrado 
que los elementos seminaturales, como márgenes de 
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cultivo y remanentes de vegetación, desempeñan un papel 
importante para la avifauna. Sin embargo, la escasez de 
estudios integrales puede limitar el diseño de estrategias de 
conservación que permiten identificar qué configuraciones 
del paisaje mantienen funciones ecológicas esenciales, 
como el control biológico, la dispersión de semillas o la 
polinización en agroecosistemas sometidos al disturbio 
constante (Karp et al., 2018; Whelan et al., 2008).

La cuenca alta del río Lerma, localizada en los límites 
del Estado de México, Michoacán y Querétaro, constituye 
una región particularmente adecuada para abordar esta 
cuestión debido a su compleja combinación de humedales, 
remanentes de bosque templado, pastizales, cultivos de 
temporal y riego, además de localidades urbanas con 
distintos niveles de densidad poblacional. Este mosaico de 
paisajes permite evaluar cómo varía la diversidad funcional 
de aves a lo largo de un gradiente de transformación del 
paisaje.

En este estudio se analiza la relación entre la 
heterogeneidad del paisaje y la diversidad funcional de 
aves en la cuenca del río Lerma, un sistema altamente 
antropizado en el que la avifauna enfrenta profundos 
cambios de uso de suelo. En este trabajo, se examina la 
respuesta de la riqueza, equidad y divergencia funcional 
de las aves ante filtros impuestos en la vegetación. En este 
sentido, la riqueza funcional (FRic) representa la amplitud 
del espacio de rasgos ocupada por las especies, mientras 
que la equidad funcional (FEve) y la divergencia funcional 
(FDiv) describen, respectivamente, la regularidad en la 
distribución de las abundancias y el grado en que estas 
se concentran hacia los extremos del espacio funcional 
(Villéger et  al., 2008). La dispersión funcional (FDis) 
mide la separación promedio de las especies respecto 
al centroide funcional y constituye una medida robusta 
para evaluar la distribución de especies en el espacio 
de rasgos (Laliberté y Legendre, 2010). Por su parte, la 
entropía cuadrática de Rao (RaoQ) integra la disimilitud 
funcional entre especies ponderada por su abundancia 
(Botta-Dukát, 2005). En conjunto, estos índices permiten 
evaluar dimensiones complementarias de la estructura 
funcional de las comunidades y aportan una base para 
inferir procesos de ensamblaje comunitario, como el 
filtrado ambiental y la diferenciación de nicho (Mouchet 
et al., 2010). Adicionalmente, se identificaron los rasgos 
funcionales asociados a los gradientes ambientales 
mediante análisis orientados a detectar patrones de 
asociación rasgo-paisaje.

Para llevar a cabo el estudio, se establecieron 3 
predicciones. Primera, los paisajes con heterogeneidad 
intermedia, en particular los cultivos de temporal 
con cercas vivas y fragmentos de vegetación leñosa, 

presentarían mayores valores de FRic y FDis al integrar 
especies procedentes tanto de hábitats seminaturales 
como de ambientes productivos. Segunda, los paisajes 
más antropizados, dominados por asentamientos humanos 
y agricultura intensiva, tendrían una menor riqueza 
funcional y una mayor equidad funcional. Finalmente, 
los paisajes con menor grado de antropización, como 
los bosques templados y la vegetación secundaria en 
regeneración, mantendrían una mayor riqueza funcional 
y una mayor divergencia como resultado de una mayor 
diversidad de estrategias ecológicas relacionadas con 
dieta, uso vertical del hábitat y movilidad.

Materiales y métodos

El área se ubica en los 100°33’13’’ O, 20°30’53’’ N (fig. 
1), a 2,395 m snm (INEGI, 2009). El clima predominante 
es templado subhúmedo con lluvias en verano (Cw1) y 
presenta un periodo de canícula (García-Amaro, 2004). 
La temperatura media anual es de 18 °C, mientras que 
la precipitación oscila entre 700 y 900 mm anuales; en 
promedio se registran 72 días con heladas al año y la 
humedad relativa media es de 81% (Conagua, 2010). El uso 
del suelo es principalmente agrícola (maíz, avena y trigo), 
seguido por áreas forestales, pecuarias y urbanas. En las 
zonas altas predominan bosques de pino, encino, oyamel, 
cedro y bosques mixtos, mientras que el valle presenta 
matorral, vegetación ribereña y pastizales secundarios 
(INEGI, 2016). 

Para este estudio se definieron 9 categorías (fig. 1) 
de uso del suelo con base en la cartografía Serie VI de 
INEGI (https://www.inegi.org.mx/temas/usosuelo) y se 
corroboraron en campo, ordenándolas cualitativamente 
según un gradiente de antropización o hemerobia, de mayor 
a menor grado de transformación: 1) urbano, que incluye 
ciudades intermedias y localidades con alta actividad 
turística; 2) pueblos, caracterizados por un impacto 
antrópico intermedio; 3) cultivos de riego, establecidos 
principalmente en áreas ribereñas asociadas al río Lerma; 
4) cultivos de temporal, identificados por la presencia de 
cercas vivas compuestas por matorral y árboles frutales 
dispersos; 5) vegetación ribereña, dominada por especies 
hidrófilas que crecen a lo largo del cauce principal y 
canales; 6) vegetación secundaria de bosques, integrada 
por áreas en regeneración con cobertura mixta de árboles 
jóvenes y matorral; 7) bosque de encino, constituido por 
comunidades caducifolias relativamente conservadas; 8) 
bosque de oyamel, de relevancia ecológica y turística por 
la migración de la mariposa monarca; y 9) bosque de pino-
encino, correspondientes a zonas protegidas con mínima 
perturbación. 

https://www.inegi.org.mx/temas/usosuelo
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Las comunidades de aves se caracterizaron mediante 
puntos de conteo (Blondel et al., 1970; Ralph et al., 1995). 
En cada punto de conteo se realizó un conteo de 10 min, 
manteniendo constante el tiempo de observación y un 
radio máximo de detección de 50 m. Durante cada conteo 
se registraron todas las aves vistas u oídas dentro de ese 
radio. La estandarización del tiempo de observación y 
del radio de detección permitió mantener la comparación 
entre puntos, aun cuando la detectabilidad pudiera verse 
influida por la estructura de la vegetación y las condiciones 
locales de observación. Se establecieron 224 puntos de 
conteo distribuidos entre los 9 tipos de paisaje definidos 
en el área de estudio: urbano, pueblos y vegetación 
ribereña (28 puntos de conteo cada uno), cultivos de riego 
(29), cultivos de temporal (38), vegetación secundaria de 
bosque (26), bosque de encino (16), bosque de pino-encino 
(23) y bosque de oyamel (8). El diseño de muestreo fue no 
probabilístico estratificado, con selección dirigida de los 

puntos de conteo dentro de cada tipo de paisaje, buscando 
representar la variación fisonómica y el gradiente de 
perturbación presentes en cada categoría. Para asegurar 
independencia espacial entre puntos de conteo, la distancia 
mínima entre puntos de conteo fue de 2 km.

Las observaciones se realizaron por una sola persona 
desde el amanecer hasta aproximadamente las 11:00 h, 
durante las fechas muestreadas en la temporada de secas 
(1 de enero al 28 de febrero de 2024) y en la temporada 
de lluvias (3 de agosto al 15 de octubre de 2024). En cada 
punto de conteo se registró el número de individuos, la 
especie, la actividad observada y el sustrato utilizado 
(tronco, follaje, ramas o suelo). La identificación se basó en 
guías de campo especializadas (Dunn et al., 1999; Howell 
y Webb, 1995; Sibley, 2014), complementadas con el apoyo 
de la aplicación móvil Merlin Bird ID y la plataforma de 
ciencia ciudadana eBird. La nomenclatura científica y el 
orden taxonómico siguieron los criterios de la American 

Figura 1. Mapa del área de estudio y localización de los puntos de conteo en la cuenca alta del río Lerma, centro de México. Se 
indican los límites estatales de Michoacán, Estado de México y Querétaro, la red hidrográfica principal y la distribución de los 
puntos de conteo de muestreo en los nueve tipos de paisaje considerados en el estudio.
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Ornithological Society (AOS, 2025), mientras que los 
nombres comunes se tomaron de Escalante et al. (2019). 
El estatus de conservación de cada especie se consultó 
en la NOM-059-SEMARNAT-2010 (Semarnat, 2010) y 
en la Lista Roja de la UICN (2022), y las categorías de 
endemismo se asignaron conforme a González-García y 
Gómez (2003).

Las variables ambientales se agruparon en 3 categorías: 
1) variables estructurales locales, medidas directamente 
en campo para describir el entorno inmediato del punto de 
conteo; 2) variables asociadas a procesos de antropización, 
que reflejan perturbación antrópica directa o intensidad 
de transformación del entorno; y 3) variables del paisaje, 
orientadas a describir la composición y heterogeneidad de 
la matriz circundante.

El muestreo de vegetación se realizó en los mismos 
puntos de conteo de aves. En cada punto de conteo 
se delimitó un área circular de 60 m de diámetro (30 
m de radio) para caracterizar la estructura del hábitat 
inmediato. Dentro de esa área se ubicaron aleatoriamente 
3 cuadrantes de 1 m², determinando al azar tanto la 
dirección como la distancia respecto al centro del punto 
de conteo. En cada cuadrante se estimó visualmente 
el porcentaje de cobertura de los estratos presentes, 
considerando la proyección vertical de la vegetación sobre 
la superficie muestreada, así como la cobertura de broza 
y de suelo desnudo, siguiendo el método fitosociológico 
de Braun-Blanquet (1932, 1964). Además, se registró 
la altura máxima de los estratos arbóreo, arbustivo y 
herbáceo presentes en el área de muestreo. Las alturas 
se midieron con estadal en los estratos bajos y en árboles 
altos, mediante estimación visual calibrada, es decir, 
comparando visualmente la altura de los individuos con 
referencias conocidas medidas previamente en campo, un 
procedimiento común cuando la medición directa no es 
operativamente viable (Kent, 2012). Los valores obtenidos 
en los 3 cuadrantes se promediaron para obtener un valor 
representativo por punto de conteo.

Como indicadores de perturbación antrópica se 
consideraron el nivel de ruido ambiental, la distancia 
al camino más cercano, la proporción de superficies 
impermeables y el índice de vegetación de diferencia 
normalizada (NDVI). Estas variables se seleccionaron 
porque permiten describir condiciones del entorno 
inmediato ampliado relacionadas con infraestructura, 
transformación del suelo y cobertura vegetal, componentes 
que pueden influir sobre la presencia y abundancia de 
aves en paisajes antropizados. El ruido se registró durante 
los conteos de aves con un sonómetro portátil y se expresó 
en decibeles (dB). La distancia al camino más cercano 
se calculó como distancia euclidiana en un sistema de 
información geográfica (SIG), se usó QGIS versión 

3.40.13. La proporción de superficies impermeables se 
estimó a partir del producto Dynamic World v1, derivado 
de imágenes Sentinel-2 de 10 m de resolución (Brown 
et  al., 2022), generando una máscara binaria de la clase 
Built Area dentro de un buffer de 250 m alrededor de cada 
punto de conteo (https://code.earthengine.google.com/
aa82da46ea1291b340ebf2a0af9fa13b). El NDVI (https://
code.earthengine.google.com/443e57d2947180c364b683
bc8cb1ee3c) se derivó de imágenes Landsat 8 (30 m de 
resolución) y se calculó como el valor promedio dentro 
de un buffer de 250 m, utilizándolo como un descriptor 
indirecto de productividad primaria y densidad de 
vegetación en el entorno inmediato ampliado. La elección 
de una escala menor para estas variables respondió a que 
se representen condiciones próximas al punto de conteo, 
en concordancia con enfoques multiescala que distinguen 
entre el entorno inmediato y el paisaje circundante en la 
respuesta de las aves a la heterogeneidad ambiental. Todas 
las capas raster y vectoriales se procesaron en Google 
Earth Engine (GEE).

Para caracterizar el contexto espacial circundante de 
cada punto de conteo se delimitaron buffers de 500 m de 
radio, una escala intermedia frecuentemente utilizada para 
evaluar la respuesta de las aves a la estructura del paisaje 
y consistente con el análisis de composición de coberturas 
(Lee et  al., 2021; Loehle et  al., 2005). Dentro de cada 
buffer se calcularon 2 medidas principales: el índice de 
Shannon de usos de suelo, como medida de heterogeneidad 
composicional del paisaje y la proporción de cobertura 
forestal circundante, como indicador de disponibilidad de 
hábitat leñoso continuo o semicontinuo en la matriz. El 
índice de Shannon (Magurran, 2004) se obtuvo a partir 
de las proporciones relativas (pi) de las categorías de 
cobertura y uso de suelo presentes dentro de cada buffer, 
usando la cartografía Serie VI de INEGI (escala 1:250,000). 
Las clases incluidas en el cálculo fueron: áreas urbanas, 
agricultura de riego, agricultura de temporal, vegetación 
ribereña, bosques templados y vegetación secundaria. La 
cobertura forestal se definió como la fracción del buffer 
clasificada como bosque dentro de esa misma cartografía. 
La distancia a cuerpos de agua más cercanos se obtuvo 
mediante la distancia euclidiana en QGIS (versión 
3.40.13). Asimismo, la altitud (https://code.earthengine.
google.com/22739f82a36f8e35a64721c246db446a ) y la 
pendiente (https://code.earthengine.google.com/b0db2f
6abcdec5c2d4ac02ae0504f00f ) se derivaron del modelo 
digital de elevación SRTM de 30 m y se utilizaron como 
descriptores biofísicos del paisaje. Dado que la cartografía 
de INEGI tiene una resolución regional, estas variables se 
interpretaron como descriptores del contexto espacial y no 
como sustitutos de la caracterización local de la vegetación 
realizada en campo.

https://code.earthengine.google.com/aa82da46ea1291b340ebf2a0af9fa13b
https://code.earthengine.google.com/aa82da46ea1291b340ebf2a0af9fa13b
https://code.earthengine.google.com/443e57d2947180c364b683bc8cb1ee3c
https://code.earthengine.google.com/443e57d2947180c364b683bc8cb1ee3c
https://code.earthengine.google.com/443e57d2947180c364b683bc8cb1ee3c
https://code.earthengine.google.com/22739f82a36f8e35a64721c246db446a
https://code.earthengine.google.com/22739f82a36f8e35a64721c246db446a
https://code.earthengine.google.com/b0db2f6abcdec5c2d4ac02ae0504f00f
https://code.earthengine.google.com/b0db2f6abcdec5c2d4ac02ae0504f00f
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Se seleccionaron 8 rasgos funcionales (tabla 1) para 
describir la respuesta potencial de las especies a los 
gradientes ambientales y su papel ecológico: 2 continuos 
(masa corporal y longitud del pico) y 6 categóricos (dieta, 
estrato de forrajeo, táctica de forrajeo, tipo de anidación, 
especialización de hábitat y estacionalidad). Los rasgos se 
obtuvieron a partir de bibliografía especializada y bases 
de datos ornitológicas, incluyendo AVONET para rasgos 
morfológicos continuos (Tobias et  al., 2022), BirdLife 
International para la caracterización del uso de hábitat y 
los patrones de movimiento estacional de las especies, y 
eBird Status and Trends y EncicloVida (Conabio) como 
fuentes complementarias para contrastar información 
de distribución y ocurrencia estacional. La selección de 
rasgos priorizó atributos vinculados de manera directa con 
el uso del hábitat, la obtención de recursos y la tolerancia 
al disturbio.

En los rasgos cuantitativos se utilizaron solo masa 
corporal y longitud del pico, por representar dimensiones 
ecológicamente interpretables y para evitar redundancia 
entre variables morfológicas estrechamente relacionadas 
(Lefcheck et al., 2015; Zhu et al., 2017). La especialización 
de hábitat se clasificó en 3 niveles (baja, media y alta) 
con base en la amplitud de hábitat reportada en BirdLife 
International y complementada con observaciones 
de campo sobre tolerancia al disturbio. Las especies 
asociadas a hábitats conservados se consideraron de 
alta especialización, las que toleran cierto nivel de 
disturbio se consideraron de especialización intermedia 
y las generalistas o claramente tolerantes al disturbio, se 
consideraron de baja especialización. Esta clasificación es 
consistente con la respuesta diferencial de especialistas y 
generalistas frente al disturbio y la fragmentación (Clavel 
et  al., 2011; Devictor et  al., 2008). La estacionalidad se 
asignó con base en BirdLife International, eBird Status and 
Trends y EncicloVida, distinguiendo especies residentes 
(R), migratorias invernales (MI) y migratorias de verano 
(MV). Las especies potencialmente asociadas al paso se 
integraron en la categoría migratoria correspondiente 
según su estacionalidad predominante.

Para el cálculo de la diversidad funcional, los rasgos 
categóricos se conservaron como factores y los continuos 
se trataron como variables numéricas, de forma compatible 
con el uso del coeficiente de similitud de Gower en el 
paquete FD de R (versión 4.5.2). El coeficiente de Gower 
permite integrar variables continuas y categóricas en una 
misma matriz de distancias funcionales (Gower, 1971).

Análisis de datos 
Las abundancias numéricas correspondieron al 

número de individuos registrados por especie en cada 
punto de conteo de muestreo y se utilizaron directamente, 

sin transformación, para construir la matriz de 
comunidad, con el fin de conservar la información sobre 
la dominancia relativa de las especies en el cálculo de los 
índices funcionales. Todos los análisis se realizaron en R 
(versión 4.5.2).

Para evaluar la dimensión funcional de las 
comunidades de aves se calcularon 5 índices de diversidad 
funcional ampliamente utilizados en ecología funcional: 
FRic, FEve, FDiv, FDis y RaoQ. En conjunto, estos índices 
permiten describir la amplitud, la distribución y el grado 
de separación de los rasgos dentro de las comunidades, 
así como detectar pérdida de espacio funcional, filtrado 
ambiental y redundancia funcional a lo largo de gradientes 
de transformación del paisaje.

El cálculo de estos índices requirió 2 matrices 
principales: una matriz de rasgos funcionales (especies 
× rasgos) y una de comunidad (punto de conteo × 
especies). La matriz de rasgos incluyó 148 especies × 8 
rasgos funcionales (tabla 2). La matriz de comunidad se 
construyó con las abundancias numéricas registradas en 
cada punto de conteo. Para cada temporada se generó una 
matriz independiente: 224 puntos de conteo × 95 especies 
en lluvias y 224 puntos de conteo × 139 especies en secas. 
Cada punto de conteo se mantuvo como réplica analítica 
independiente dentro de su categoría de paisaje, evitando 
resumir la información a un solo valor por paisaje y 
conservando así la variación ecológica interna de cada 
tipo de cobertura.

A partir de esta matriz se calcularon las distancias 
funcionales entre especies mediante la distancia de 
Gower, que integra simultáneamente variables continuas 
y categóricas (Gower, 1971). Posteriormente, estas 
distancias se utilizaron para construir el espacio funcional 
multidimensional mediante un análisis de coordenadas 
principales (PCoA), implementado de manera interna en 
la función dbFD() del paquete FD en R (versión 4.5.2). 
Este espacio funcional no se interpretó como un análisis 
independiente, sino únicamente como soporte matemático 
para el cálculo de los índices de diversidad funcional. 

Para evaluar cómo varió la diversidad funcional entre 
los 9 tipos de paisaje y entre temporadas se ajustaron 
modelos lineales con cada índice funcional como variable 
respuesta. En estos modelos se incluyeron como efectos 
fijos el tipo de paisaje, la temporada y su interacción. 
Debido a que la estructura aleatoria asociada al punto 
de conteo produjo ajustes singulares, se optó por utilizar 
modelos lineales sin efecto aleatorio, conservando la 
riqueza taxonómica (S) como covariable en los modelos 
de FRic y RaoQ.

Cuando se detectaron efectos significativos de los 
factores fijos (paisaje, temporada o su interacción), se 
realizaron comparaciones múltiples post hoc mediante la 
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Tabla 1
Rasgos funcionales de las aves empleados para caracterizar la diversidad funcional de las comunidades, con su tipo de variable, 
descripción ecológica y codificación.

Rasgo funcional Tipo de 
variable

Descripción ecológica Codificación general

Masa corporal Continua Aproxima requerimientos energéticos, tamaño 
corporal y posibles limitaciones ecológicas 
relacionadas con el uso del hábitat y la obtención de 
recursos

Valor numérico continuo (g)

Longitud del pico Continua Se relaciona con el tipo de recurso explotado, la 
técnica de alimentación y la amplitud del nicho trófico

Valor numérico continuo (mm)

Dieta Categórica Describe el recurso alimenticio predominante 
consumido por cada especie y permite evaluar 
diferencias en el uso trófico del ambiente

Omnívora, granívora, 
frugívora, nectarívora, 
insectívora

Estrato de forrajeo Categórica Indica el estrato vertical del hábitat donde la especie 
busca alimento con mayor frecuencia

Suelo, medio, alto, sotobosque, 
aire, tronco

Táctica de forrajeo Categórica Representa la estrategia principal empleada por la 
especie para obtener alimento

Buscador, suspensión, trepador, 
perchador, cazador aéreo

Tipo de anidación Categórica Describe el sitio o sustrato principal de nidificación, 
asociado con requerimientos de microhábitat y 
sensibilidad a la perturbación

Árbol, arbusto/suelo, cavidad, 
estructuras antrópicas o 
impermeables

Especialización de 
hábitat

Categórica Expresa el grado de dependencia de la especie 
respecto a condiciones particulares del hábitat

Alta, media, baja

Estacionalidad Categórica Indica la condición temporal de presencia de la 
especie en el área de estudio

Residente, migratoria

Tabla 2
Lista de especies de aves registradas en el área de estudio, con su nombre común, estacionalidad, categoría en la NOM-059-
SEMARNAT-2010, categoría de la UICN y condición de endemismo. R = Residente; MI = migratoria de invierno; MV = migratoria 
de verano; Pr = sujeta a protección especial; A = amenazada; LC = preocupación menor; NT = casi amenazada; EN = endémica; 
CE = cuasiendémica; SE = semiendémica. “Exótica” indica especies introducidas no nativas.

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Galliformes Odontophoridae Cyrtonyx 
montezumae

Codorniz de 
Moctezuma

R Pr LC —

Columbiformes Columbidae Columbina inca Tortolita cola larga R — LC —
Columbina 
passerina

Tortolita pico rojo R — LC —

Zenaida asiatica Paloma alas 
blancas

R — LC —

Zenaida macroura Huilota común R — LC —
Patagioenas 
fasciata

Paloma encinera R Pr LC —

Streptopelia 
decaocto

Paloma de collar 
turca

R — LC Exótica

Columba livia Paloma doméstica R — LC Exótica
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Tabla 2. Continúa

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Cuculiformes Cuculidae Geococcyx 
californianus

Correcaminos 
norteño

R — LC —

Apodiformes Trochilidae Lampornis 
clemenciae

Colibrí garganta 
azul

R — LC SE

Calothorax lucifer Colibrí lucifer R — LC SE
Archilochus 
colubris

Colibrí garganta 
rubí

R — LC —

Archilochus 
alexandri

Colibrí barba negra R — LC SE

Selasphorus rufus Zumbador canelo MI — NT —
Selasphorus sasin Zumbador de Allen MV — LC SE
Selasphorus 
platycercus

Zumbador cola 
ancha

R — LC —

Cynanthus 
latirostris

Colibrí pico ancho R — LC SE

Basilinna leucotis Zafiro orejas 
blancas

R — LC —

Ramosomyia 
violiceps

Colibrí corona 
violeta

R — LC SE

Trogoniformes Trogonidae Trogon elegans Coa elegante R — LC —
Trogon mexicanus Coa mexicana R — LC —

Piciformes Picidae Melanerpes 
formicivorus

Carpintero 
bellotero

R — LC —

Melanerpes 
aurifrons

Carpintero cheje R — LC —

Sphyrapicus varius Carpintero moteado R — LC —
Dryobates scalaris Carpintero 

mexicano
R — LC —

Dryobates villosus Carpintero 
albinegro mayor

R — LC —

Colaptes auratus Carpintero de 
pechera común

R — LC —

Passeriformes Tityridae Pachyramphus 
aglaiae

Cabezón Degollado R — LC —

Tyrannidae Camptostoma 
imberbe

Mosquerito chillón R — LC —

Myiarchus 
tuberculifer

Papamoscas triste R — LC —

Myiarchus 
cinerascens

Papamoscas cenizo MI — LC —

Myiarchus 
tyrannulus

Papamoscas gritón MV — LC —

Pitangus 
sulphuratus

Luis bienteveo R — LC —
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Tabla 2. Continúa

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Tyrannus 
vociferans

Tirano chibiú R — LC SE

Tyrannus verticalis Tirano pálido MI — LC —
Contopus pertinax Papamoscas José 

María
R — LC —

Contopus 
sordidulus

Papamoscas del 
oeste

MI — LC —

Empidonax 
hammondii

Papamoscas de 
Hammond

MI — LC —

Empidonax wrightii Papamoscas 
bajacolita

MI — LC SE

Empidonax affinis Papamoscas pinero R — LC CE
Empidonax 
difficilis

Papamoscas 
amarillo del 
Pacífico

R — LC SE

Empidonax 
fulvifrons

Papamoscas pecho 
canela

R — LC —

Sayornis nigricans Papamoscas negro R — LC —
Sayornis phoebe Papamoscas fibí MI — LC —
Sayornis saya Papamoscas llanero MI — LC —
Pyrocephalus 
rubinus

Papamoscas 
cardenalito

R — LC —

Furnariidae Lepidocolaptes 
leucogaster

Trepatroncos 
mexicano

R — LC EN

Vireonidae Vireo bellii Vireo de Bell MI — LC —
Vireo huttoni Vireo reyezuelo R — LC —
Vireo cassinii Vireo de Cassin MI — LC SE
Vireo plumbeus Vireo plomizo MI — LC —
Vireo gilvus Vireo gorjeador MI Pr LC —

Laniidae Lanius 
ludovicianus

Verdugo americano R — NT —

Remizidae Auriparus flaviceps Baloncillo R — LC —
Paridae Poecile sclateri Carbonero 

mexicano
R — LC CE

Hirundinidae Riparia riparia Golondrina 
ribereña

MI — LC —

Stelgidopteryx 
serripennis

Golondrina alas 
aserradas

MI — LC —

Hirundo rustica Golondrina tijereta R — LC —
Aegithalidae Psaltriparus 

minimus
Sastrecillo R — LC —

Regulidae Corthylio calendula Reyezuelo 
matraquita

MI — LC —
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Tabla 2. Continúa

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Bombycillidae Bombycilla 
cedrorum

Chinito MI — LC —

Ptilogonatidae Ptiliogonys 
cinereus

Capulinero gris R — LC CE

Phainopepla nitens Capulinero negro MI — LC —
Sittidae Sitta pygmaea Bajapalos enano R — LC —
Certhiidae Certhia americana Trepadorcito 

americano
R — LC —

Polioptilidae Polioptila caerulea Perlita azulgris R — LC —
Troglodytidae Catherpes 

mexicanus
Saltapared 
barranqueño

R — LC —

Campylorhynchus 
gularis

Matraca serrana R — LC EN

Campylorhynchus 
brunneicapillus

Matraca del 
desierto

R — LC —

Thryomanes 
bewickii

Saltapared cola 
larga

R — LC —

Troglodytes aedon Saltapared común R — LC —
Cistothorus 
platensis

Saltapared 
sabanero

R — LC —

Cistothorus 
palustris

Saltapared 
pantanero

R — LC —

Mimidae Melanotis 
caerulescens

Mulato azul R — LC EN

Dumetella 
carolinensis

Maullador gris MI — LC —

Toxostoma 
curvirostre

Cuicacoche pico 
curvo

R — LC —

Toxostoma 
ocellatum

Cuicacoche 
moteado

R — LC EN

Mimus polyglottos Centzontle norteño R — LC —
Sturnidae Sturnus vulgaris Estornino pinto MI — LC Exótica
Turdidae Sialia mexicana Azulejo garganta 

azul
R — LC —

Myadestes 
occidentalis

Clarín jilguero R Pr LC —

Catharus ustulatus Zorzal de anteojos MI — LC —
Catharus guttatus Zorzal cola canela MI — LC —

Peucedramidae Peucedramus 
taeniatus

Ocotero 
enmascarado

R — LC —

Passeridae Passer domesticus Gorrión doméstico R — LC Exótica
Motacillidae Anthus rubescens Bisbita 

norteamericana
MI — LC —
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Tabla 2. Continúa

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Fringillidae Haemorhous 
mexicanus

Pinzón mexicano R — LC —

Loxia curvirostra Picotuerto rojo R — LC —
Spinus pinus Jilguerito pinero R — LC —
Spinus psaltria Jilguerito dominico R — LC —

Passerellidae Peucaea botterii Zacatonero de 
Botteri

R — LC —

Ammodramus 
savannarum

Gorrión chapulín R — LC —

Chondestes 
grammacus

Gorrión arlequín MI — LC —

Calamospiza 
melanocorys

Gorrión alas 
blancas

MI — LC —

Spizella passerina Gorrión cejas 
blancas

R — LC —

Spizella pallida Gorrión pálido MI — LC SE
Spizella atrogularis Gorrión barba 

negra
R — LC —

Spizella breweri Gorrión de Brewer MI — LC —
Arremon 
virenticeps

Rascador cejas 
verdes

R — LC EN

Junco phaeonotus Junco ojos de 
lumbre

R — LC CE

Zonotrichia 
leucophrys

Gorrión corona 
blanca

MI — LC —

Oriturus 
superciliosus

Zacatonero serrano R — LC EN

Pooecetes 
gramineus

Gorrión cola blanca MI — LC —

Passerculus 
sandwichensis

Gorrión sabanero MI — LC —

Melospiza melodia Gorrión cantor R — LC —
Melospiza lincolnii Gorrión de Lincoln MI — LC —
Melozone kieneri Rascador nuca 

canela
R — LC EN

Melozone fusca Rascador viejita R — LC —
Pipilo chlorurus Rascador cola 

verde
R — LC —

Pipilo maculatus Rascador moteado MI — LC —
Atlapetes pileatus Rascador gorra 

canela
R — LC EN

Icteridae Icterus spurius Calandria castaña MI — LC —
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Tabla 2. Continúa

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Icterus cucullatus Calandria dorso 
negro menor

MI — LC SE

Icterus bullockii Calandria cejas 
naranjas

MI — LC SE

Icterus galbula Calandria de 
Baltimore

MI — LC —

Icterus abeillei Calandria flancos 
negros

R — LC EN

Icterus parisorum Calandria tunera MI — LC SE
Agelaius 
phoeniceus

Tordo sargento R — LC —

Molothrus aeneus Tordo ojos rojos R — LC —
Molothrus ater Tordo cabeza café R — LC —
Quiscalus 
mexicanus

Zanate mayor R — LC —

Parulidae Parkesia motacilla Chipe arroyero MI — LC —
Parkesia 
noveboracensis

Chipe charquero MI — LC —

Mniotilta varia Chipe trepador MI — LC —
Oreothlypis 
superciliosa

Chipe cejas blancas R — LC —

Leiothlypis celata Chipe oliváceo MI — LC —
Leiothlypis 
ruficapilla

Chipe cabeza gris MI — LC —

Leiothlypis 
virginiae

Chipe de Virginia MI — LC SE

Geothlypis tolmiei Chipe lores negros MI A LC —
Geothlypis trichas Mascarita común R — LC —
Setophaga ruticilla Pavito migratorio MI — LC —
Setophaga 
magnolia

Chipe de magnolias MI — LC —

Setophaga petechia Chipe amarillo MI — LC —
Setophaga 
coronata

Chipe rabadilla 
amarilla

MI — LC —

Setophaga 
nigrescens

Chipe negrogris MI — LC SE

Setophaga 
townsendi

Chipe de Townsend MI — LC —

Setophaga 
occidentalis

Chipe cabeza 
amarilla

MI — LC —

Basileuterus 
rufifrons

Chipe gorra canela R — LC CE

Cardellina pusilla Chipe corona negra MI — LC —
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Tabla 2. Continúa

prueba de Tukey (HSD), con el fin de identificar diferencias 
específicas entre niveles del factor paisaje dentro de 
cada temporada. Estas comparaciones se implementaron 
utilizando el paquete emmeans en R (versión 4.5.2), 
ajustando los valores de p por comparaciones múltiples. 
Los supuestos de normalidad y homogeneidad de 
varianza se verificaron mediante inspección de residuos 
y se consideraron adecuadamente cumplidos, por lo que 
no fue necesario aplicar transformaciones a las variables 
respuesta.

Para evaluar la relación entre los índices funcionales 
y las variables ambientales, se ajustaron modelos lineales 
independientes para cada temporada y para cada grupo de 
variables: 1) variables estructurales locales, 2) variables 
asociadas a la antropización y 3) variables del paisaje. En 
todos los casos, el índice funcional correspondiente se 
utilizó como variable respuesta y los predictores continuos 
se estandarizaron (media = 0, desviación estándar = 1) 
para facilitar la comparación entre coeficientes. En los 
modelos de FRic y RaoQ también se incluyó la riqueza 
taxonómica (S) como covariable. 

La colinealidad entre predictores se evaluó previamente 
mediante coeficientes de correlación de Pearson y cuando 2 
variables mostraron asociaciones altas (|r| > 0.7), se retuvo 
aquella con mayor interpretabilidad ecológica y sentido 
biológico. Las variables estructurales locales incluyeron la 
cobertura de árbol, arbusto, herbáceas, suelo y broza, así 
como la altura del árbol, del arbusto y del estrato herbáceo. 

Las variables asociadas a la antropización incluyeron 
superficie impermeable, caminos de terracería, ruido y 
NDVI. Finalmente, las variables del paisaje incluyeron 
pendiente, distancia a cuerpos de agua, heterogeneidad 
del paisaje medida mediante el índice de Shannon (H’) y 
cobertura forestal.

La asociación entre los rasgos funcionales de las aves y 
los tipos de paisaje se evaluó mediante un análisis fourth-
corner. Para cada temporada se utilizaron 3 matrices: 
1) una L de punto de conteo × especies, construida con 
las abundancias numéricas registradas en cada punto de 
conteo de muestreo; 2) una Q de especies × variables de 
rasgo; y 3) una R de punto de conteo × tipos de paisaje, 
correspondiente a los 9 tipos de paisaje definidos en el 
estudio. Este enfoque permitió evaluar qué atributos 
funcionales se asocian positiva o negativamente con los 
distintos paisajes a lo largo del gradiente de antropización.

Para este análisis, los 2 rasgos continuos (masa corporal 
y longitud del pico) se mantuvieron como variables 
numéricas, mientras que las categorías de los 6 rasgos 
categóricos se representaron mediante variables binarias. 
Esta codificación binaria se utilizó exclusivamente en 
fourth-corner y no en el cálculo de los índices funcionales 
con dbFD() en R (versión 4.5.2), donde los rasgos categóricos 
se conservaron como factores y se integraron mediante 
distancia de Gower. Con fines de interpretación, los rasgos 
se organizaron en grupos temáticos y los resultados se 
representaron mediante mapas de calor por temporada. 

Orden Familia Especie Nombre común Estacionalidad NOM-059 UICN Endemismo

Parulidae Cardellina 
rubrifrons

Chipe cara roja MI — LC SE

Cardinalidae Piranga flava Piranga encinera R — LC —
Piranga rubra Piranga roja MI — LC —
Piranga 
ludoviciana

Piranga capucha 
roja

MI — LC —

Pheucticus 
melanocephalus

Picogordo tigrillo R — LC SE

Passerina caerulea Picogordo azul R — LC —
Passerina 
versicolor

Colorín morado R — LC —

Diglossa baritula Picochueco vientre 
canela

R — LC —

Thraupidae Sporophila 
torqueola

Semillero rabadilla 
canela

R — LC EN
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Resultados 

Se registraron 148 especies de aves, agrupadas en 7 
órdenes y 34 familias (tabla 2), a partir de 448 registros 
correspondientes a 224 puntos de conteo de muestreo. 
La variación de los índices de diversidad funcional 
entre tipos de paisaje y temporadas mostró patrones 
contrastantes entre índices (fig. 2, tabla 3). FRic no 
presentó diferencias significativas entre paisajes (F = 
1.207, p = 0.293), pero sí entre temporadas (F = 366.439, 
p < 0.001), y además estuvo fuertemente asociado con la 
riqueza taxonómica (F = 343.810, p < 0.001). FEve mostró 
diferencias significativas tanto entre paisajes (F = 14.198, 
p < 0.001) como entre temporadas (F = 9.847, p = 0.002). 
FDiv no varió entre paisajes (F = 1.434, p = 0.180), aunque 
sí presentó diferencias entre temporadas (F = 24.025, p 
< 0.001). FDis también varió significativamente entre 
paisajes (F = 13.520, p < 0.001) y entre temporadas (F = 
73.542, p < 0.001), mientras que RaoQ mostró diferencias 
significativas entre paisajes (F = 9.492, p < 0.001), entre 
temporadas (F = 36.496, p < 0.001) y en relación con la 
riqueza taxonómica (F = 18.671, p < 0.001). En ningún 
caso la interacción paisaje × temporada fue significativa 
(tabla 3).

En términos generales, los mayores valores de FRic, 
FDis y RaoQ se registraron en los paisajes forestales, 
particularmente en bosque de encino y bosque de pino-
encino, mientras que urbano, pueblos y algunos sistemas 
agrícolas tendieron a presentar valores menores (fig. 2). 
FEve mostró un patrón similar, aunque con diferencias 
menos marcadas entre algunos paisajes intermedios. En 
contraste, FDiv presentó una variación más reducida entre 
paisajes.

Las comparaciones múltiples de Tukey, derivadas 
de los modelos mostrados en la tabla 4, indicaron que 
las diferencias post hoc más claras se concentraron en 
FDis. En lluvias, bosque de encino presentó valores 
significativamente mayores que pueblos, vegetación 
ribereña, cultivos de riego, cultivos de temporal y 
urbano, mientras que bosque de pino-encino también 
superó significativamente a pueblos, vegetación ribereña, 
cultivos de riego, cultivos de temporal y urbano. En secas, 
FDis también fue mayor en bosque de encino y bosque de 
pino-encino respecto a algunos paisajes más antropizados, 
particularmente vegetación ribereña, cultivos de riego 
y urbano. En resumen, estos resultados indican que la 
dispersión funcional fue más alta en paisajes forestales 
que en paisajes urbanos y agrícolas.

Los modelos ambientales mostraron que los efectos 
más consistentes sobre la diversidad funcional se 
concentraron en variables locales y del paisaje, mientras 
que las variables asociadas a la antropización presentaron 

respuestas más variables entre índices y temporadas (fig. 
3, tabla 4).

En secas, FRic mostró asociaciones positivas con el 
suelo (β = 0.017, p = 0.010) y con la cobertura forestal 
(β = 0.018, p = 0.016), y asociaciones negativas con la 
superficie impermeable (β = -0.023, p = 0.024) y con H’ (β 
= -0.014, p = 0.013). FEve presentó asociaciones positivas 
con árbol (β = 0.032, p < 0.001), NDVI (β = 0.015, p = 
0.002), distancia a cuerpos de agua (β = 0.013, p = 0.002), 
pendiente (β = 0.016, p = 0.001) y cobertura forestal (β 
= 0.024, p < 0.001), mientras que el ruido mostró un 

Figura 2. Variación de los índices de diversidad funcional de 
aves entre paisajes y temporadas. A) FRic, B) FEve, C) FDiv, 
D) FDis y E) RaoQ. Los puntos representan medias ajustadas 
obtenidas a partir de modelos lineales y las barras indican 
intervalos de confianza de 95%. Los paisajes están ordenados 
a lo largo de un gradiente de antropización desde ambientes 
urbanos y agrícolas hasta bosques templados conservados.
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efecto negativo (β = -0.017, p = 0.005). FDis respondió 
positivamente a árbol (β = 0.010, p = 0.024), altura del 
árbol (β = 0.010, p = 0.032), NDVI (β = 0.011, p = 0.001), 
pendiente (β = 0.008, p = 0.026) y cobertura forestal (β = 
0.011, p = 0.003). RaoQ mostró asociaciones positivas con 
NDVI (β = 0.006, p = 0.001) y con la cobertura forestal 
(β = 0.006, p = 0.005). En contraste, FDiv no presentó 
predictores claramente significativos en esta temporada 
(fig. 3, tabla 4).

En lluvias, FEve mantuvo asociaciones positivas 
con árbol (β = 0.028, p = 0.001) y cobertura forestal (β = 
0.022, p < 0.001), y una asociación negativa con caminos 
de terracería (β = -0.021, p < 0.001). FDiv mostró una 
asociación positiva con arbusto (β = 0.013, p = 0.048). FDis 
presentó asociaciones positivas con árbol (β = 0.019, p < 
0.001), distancia a cuerpos de agua (β = 0.010, p = 0.003), 
pendiente (β = 0.012, p = 0.003) y cobertura forestal (β = 
0.013, p < 0.001). RaoQ mostró asociaciones positivas con 
árbol (β = 0.008, p = 0.002), arbusto (β = 0.004, p = 0.017), 

NDVI (β = 0.004, p = 0.027), distancia a cuerpos de agua 
(β = 0.004, p = 0.011), pendiente (β = 0.005, p = 0.012) y 
cobertura forestal (β = 0.006, p < 0.001), mientras que el 
ruido mostró un efecto negativo (β = -0.005, p = 0.035). 

En términos generales, estos resultados indican que la 
estructura arbórea local y la cobertura forestal del paisaje 
fueron los predictores más consistentes de la diversidad 
funcional, mientras que las variables de antropización 
actuaron de forma menos uniforme y dependieron 
del índice y de la temporada. Además, la capacidad 
explicativa de los modelos ambientales varió entre índices, 
temporadas y grupos de predictores. En un sentido amplio, 
los mayores valores de R² ajustado se registraron en los 
modelos de FRic, que explicaron entre 47.7% y 58.6% de 
la variación observada, particularmente en secas. Los 
modelos de FEve, FDis y RaoQ mostraron capacidades 
explicativas bajas a moderadas, con valores de R² ajustado 
que oscilaron aproximadamente entre 0.10 y 0.31 en FEve, 
entre 0.10 y 0.22 en FDis y entre 0.16 y 0.28 en RaoQ. En 

Figura 3. Efecto estandarizado de predictores ambientales y de antropización sobre índices de diversidad funcional y RaoQ durante 
las temporadas de secas y lluvias, a escala local, de antropización y de paisaje. Se muestran coeficientes estandarizados ± IC 95% 
derivados de modelos lineales. La línea punteada indica efecto nulo; intervalos que no la cruzan son significativos (p < 0.05).
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contraste, los modelos de FDiv presentaron una capacidad 
explicativa muy baja, con valores de R² ajustado cercanos 
a 0 o incluso negativos. En resumen, estos datos indican 
que los predictores ambientales evaluados describieron 
mejor la variación de FRic, FEve, FDis y RaoQ que la de 
FDiv.

El análisis fourth-corner mostró asociaciones no 
aleatorias entre los rasgos funcionales de las aves y 
los tipos de paisaje, con patrones que variaron entre 
temporadas (figs. 4, 5). En general, las asociaciones más 
claras se concentraron en los rasgos morfológicos, de dieta, 
forrajeo, hábitat y estrato, reproducción y estacionalidad. 
Los paisajes más conservados, particularmente 
bosque de encino, bosque de oyamel y bosque de pino-
encino, tendieron a asociarse con especies de mayor 
especialización y con rasgos vinculados al uso de estratos 
altos y dietas insectívoras o nectarívoras, mientras que los 
paisajes más transformados mostraron asociaciones más 
frecuentes con rasgos generalistas y uso del estrato suelo.

En la temporada de secas (fig. 4), la masa corporal y 
la longitud del pico mostraron asociaciones positivas con 
urbano y bosque de encino, y negativas con vegetación 
ribereña, vegetación secundaria y, en algunos casos, 
cultivo de riego. En los rasgos de dieta, la insectivoría 

y la nectarivoría tendieron a asociarse positivamente 
con paisajes intermedios y forestales, mientras que 
la omnivoría y la granivoría mostraron asociaciones 
negativas en varios paisajes antropizados. En los rasgos 
de forrajeo, las estrategias de búsqueda y suspensión 
presentaron asociaciones positivas recurrentes en 
vegetación ribereña, vegetación secundaria, bosque de 
oyamel y bosque de pino-encino. En los rasgos de hábitat 
y estrato, la especialización alta se asoció principalmente 
con vegetación ribereña y algunos bosques, mientras 
que el uso del estrato suelo fue más frecuente en urbano, 
temporal y vegetación ribereña. Finalmente, la anidación 
en cavidades mostró asociaciones positivas con urbano 
y varios paisajes intermedios, mientras que las especies 
migratorias tendieron a asociarse positivamente con 
cultivo de riego y negativamente, con urbano y vegetación 
ribereña.

En la temporada de lluvias (fig. 5), varios de estos 
patrones se mantuvieron, aunque con menor intensidad 
en algunos rasgos. Los rasgos morfológicos continuaron 
mostrando asociaciones positivas, con urbano y bosque de 
encino, y negativas con vegetación ribereña. La insectivoría 
y la nectarivoría siguieron asociándose con paisajes 
intermedios y forestales, mientras que las estrategias 

Tabla 3
Resultados de los modelos que evaluaron la variación de los índices de diversidad funcional entre tipos de paisaje y temporadas. 
NumDF = Grados de libertad del numerador; DenDF = grados de libertad del denominador.

Índice Efecto NumDF DenDF F p

FRic Paisaje 8 429 1.207 0.293
FRic Temporada 1 429 366.439 < 0.001
FRic Riqueza taxonómica (S) 1 429 343.810 < 0.001
FRic Paisaje × Temporada 8 429 0.519 0.842
FEve Paisaje 8 430 14.198 < 0.001
FEve Temporada 1 430 9.847 0.002
FEve Paisaje × Temporada 8 430 1.660 0.106
FDiv Paisaje 8 430 1.434 0.180
FDiv Temporada 1 430 24.025 < 0.001
FDiv Paisaje × Temporada 8 430 0.696 0.696
FDis Paisaje 8 430 13.520 < 0.001
FDis Temporada 1 430 73.542 < 0.001
FDis Paisaje × Temporada 8 430 0.826 0.580
RaoQ Paisaje 8 429 9.492 < 0.001
RaoQ Temporada 1 429 36.496 < 0.001
RaoQ Riqueza taxonómica (S) 1 429 18.671 < 0.001
RaoQ Paisaje × Temporada 8 429 0.685 0.705
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de forrajeo por suspensión y búsqueda se mantuvieron 
vinculadas a vegetación ribereña, vegetación secundaria y 
bosques templados. En esta temporada también destacó la 
asociación positiva del uso del sotobosque con bosque de 
pino-encino y la persistencia de asociaciones positivas de 
la anidación en cavidades con varios paisajes intermedios. 

De manera general, los resultados del fourth-corner 
sugieren que los paisajes forestales y algunos paisajes 
intermedios mantuvieron conjuntos funcionales más 
vinculados con especies especialistas, mientras que los 
paisajes urbanos y agrícolas concentraron especies con 
rasgos más generalistas y tolerantes al disturbio.

Tabla 4
Coeficientes estandarizados de los predictores relevantes para los índices de diversidad funcional en secas y lluvias. β est. = 
Coeficiente estandarizado; IC95% = intervalo de confianza de 95%. 

Temporada Índice Grupo Predictor β est. IC95% p Dirección

Secas FRic Local Suelo 0.017 0.004 a 0.031 0.010 Positivo
Secas FRic Antropización Superficie impermeable -0.023 -0.042 a -0.007 0.024 Negativo
Secas FRic Paisaje H’ -0.014 -0.025 a -0.003 0.013 Negativo
Secas FRic Paisaje Cobertura forestal 0.018 0.003 a 0.033 0.016 Positivo
Secas FEve Local Árbol 0.032 0.020 a 0.045 <0.001 Positivo
Secas FEve Antropización Ruido -0.017 -0.029 a -0.006 0.005 Negativo
Secas FEve Antropización NDVI 0.015 0.005 a 0.024 0.002 Positivo
Secas FEve Antropización Distancia a cuerpos de agua 0.013 0.005 a 0.021 0.002 Positivo
Secas FEve Paisaje Pendiente 0.016 0.006 a 0.025 0.001 Positivo
Secas FEve Paisaje Cobertura forestal 0.024 0.015 a 0.033 <0.001 Positivo
Secas FDis Local Árbol 0.010 0.001 a 0.019 0.024 Positivo
Secas FDis Local Alt. árbol 0.010 0.001 a 0.019 0.032 Positivo
Secas FDis Antropización NDVI 0.011 0.004 a 0.017 0.001 Positivo
Secas FDis Paisaje Pendiente 0.008 0.001 a 0.015 0.026 Positivo
Secas FDis Paisaje Cobertura forestal 0.011 0.004 a 0.017 0.003 Positivo
Secas RaoQ Antropización NDVI 0.006 0.002 a 0.009 0.001 Positivo
Secas RaoQ Paisaje Cobertura forestal 0.006 0.002 a 0.009 0.005 Positivo
Lluvias FEve Local Árbol 0.028 0.011 a 0.045 0.001 Positivo
Lluvias FEve Antropización Caminos de terracería -0.021 -0.032 a -0.010 <0.001 Negativo
Lluvias FEve Paisaje Cobertura forestal 0.022 0.009 a 0.035 <0.001 Positivo
Lluvias FDiv Local Arbusto 0.013 0.000 a 0.026 0.048 Positivo
Lluvias FDis Local Árbol 0.019 0.009 a 0.029 <0.001 Positivo
Lluvias FDis Antropización Distancia a cuerpos de agua 0.010 0.003 a 0.016 0.003 Positivo
Lluvias FDis Paisaje Pendiente 0.012 0.004 a 0.019 0.003 Positivo
Lluvias FDis Paisaje Cobertura forestal 0.013 0.006 a 0.021 <0.001 Positivo
Lluvias RaoQ Local Árbol 0.008 0.003 a 0.013 0.002 Positivo
Lluvias RaoQ Local Arbusto 0.004 0.001 a 0.007 0.017 Positivo
Lluvias RaoQ Antropización Ruido -0.005 -0.009 a -0.001 0.035 Negativo
Lluvias RaoQ Antropización NDVI 0.004 0.001 a 0.008 0.027 Positivo
Lluvias RaoQ Antropización Distancia a cuerpos de agua 0.004 0.001 a 0.007 0.011 Positivo
Lluvias RaoQ Paisaje Pendiente 0.005 0.001 a 0.008 0.012 Positivo
Lluvias RaoQ Paisaje Cobertura forestal 0.006 0.003 a 0.010 <0.001 Positivo
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Discusión

La diversidad funcional de las aves en la cuenca 
alta del río Lerma respondió de manera diferenciada al 
gradiente de antropización. En este estudio, FEve, FDis 
y RaoQ fueron los índices que mostraron diferencias 
significativas entre paisajes y temporadas, mientras que 
FRic respondió principalmente a la temporada y a la 
riqueza taxonómica pero no al tipo de paisaje. FDiv, en 
cambio, no presentó diferencias entre paisajes y solo varió 
entre temporadas.

Respecto de las predicciones planteadas, solo se 
cumplieron parcialmente. La primera predicción no se 
cumplió, ya que los paisajes boscosos presentaron la 
mayor diversidad funcional y no fueron los paisajes con 
heterogeneidad intermedia, como son los cultivos de 
temporal, los cuales presentaron los valores más altos de 
FRic ni de FDis. La segunda predicción sí fue cierta, ya 
que los paisajes más antropizados, como urbano, pueblos y 
algunos sistemas agrícolas, tendieron a presentar menores 
valores de FDis y RaoQ en comparación con los paisajes 
forestales, lo que indica una menor separación funcional 

Figura 4. Heat maps del análisis fourth-corner en temporada de secas, mostrando la asociación entre variables de rasgo funcional 
y tipos de paisaje. Los paneles representan rasgos A) morfológicos, B) de dieta, C) de forrajeo, D) de hábitat y estrato, y E) de 
reproducción y estacionalidad. Los tonos rojos indican asociaciones positivas y los morados asociaciones negativas; los cuadros 
negros señalan asociaciones significativas (p < 0.05). U = Urbano, P = pueblo, R = cultivo de riego, T = cultivo de temporal, Ri = 
vegetación ribereña, Vs = vegetación secundaria, BE = bosque de encino, O = bosque de oyamel y BP = bosque de pino-encino.
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entre especies y una menor disimilitud funcional 
ponderada por abundancia. La tercera predicción también 
se cumplió, debido a que los paisajes como los bosques 
templados mantuvieron valores mayores de FEve, FDis y 
RaoQ que varios paisajes más transformados; sin embargo, 
la vegetación secundaria no mostró de manera consistente 
valores equivalentes a los de bosque de encino, bosque de 
oyamel o bosque de pino-encino.

La riqueza funcional (FRic) no presentó diferencias 
significativas entre paisajes, pero sí entre temporadas y 
con la riqueza taxonómica. Botta-Dukát (2005) mostró que 

algunos índices funcionales, especialmente los basados 
en disimilitud, pueden estar influidos por el número de 
especies presentes en cada comunidad y Mouchet et  al. 
(2010) señalaron que la amplitud del espacio funcional 
depende, en parte, del tamaño del ensamblaje. En este 
estudio, el efecto significativo de la riqueza taxonómica 
sobre FRic indica que la variación temporal en el número 
de especies registradas se tradujo directamente en 
cambios en la amplitud del espacio funcional. Es decir, en 
la temporada con mayor riqueza taxonómica también se 
registró una mayor FRic. Esto contrasta con la predicción 

Figura 5. Heat maps del análisis fourth-corner en temporada de lluvias, mostrando la asociación entre variables de rasgo funcional 
y tipos de paisaje. Los paneles representan rasgos A) morfológicos, B) de dieta, C) de forrajeo, D) de hábitat y estrato, y E) de 
reproducción y estacionalidad. Los tonos rojos indican asociaciones positivas y los morados asociaciones negativas; los cuadros 
negros señalan asociaciones significativas (p < 0.05). U = Urbano, P = pueblo, R = cultivo de riego, T = cultivo de temporal, Ri = 
vegetación ribereña, Vs = vegetación secundaria, BE = bosque de encino, O = bosque de oyamel y BP = bosque de pino-encino. 
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de que los paisajes con heterogeneidad intermedia, como 
los cultivos de temporal con cercas vivas, presentarían los 
valores más altos de FRic. Una posible explicación es que, 
en la cuenca alta del Lerma, los paisajes más heterogéneos 
no correspondieron necesariamente a los más favorables 
para mantener una mayor amplitud funcional, debido 
a que varios de ellos también estuvieron asociados con 
fragmentación y perturbación. Lee y Martin (2017) 
encontraron un patrón semejante al mostrar que la 
heterogeneidad del paisaje no incrementa automáticamente 
la diversidad funcional cuando dicha heterogeneidad está 
ligada a disturbio o pérdida de cobertura natural. En este 
estudio, la ausencia de diferencias de FRic entre paisajes 
sugiere que la amplitud del espacio funcional estuvo 
determinada principalmente por el recambio estacional 
de especies y no por una segregación clara entre tipos de 
paisaje.

FEve, FDis y RaoQ presentaron diferencias 
significativas entre paisajes y entre temporadas, lo que 
muestra que la distribución de las abundancias en el 
espacio funcional, la separación funcional entre especies 
y la disimilitud funcional ponderada por abundancia 
sí respondieron al gradiente de antropización. Vaccaro 
et  al. (2022) encontraron que una matriz forestal puede 
amortiguar los efectos de la urbanización sobre la 
diversidad de aves, mientras que Tinoco et  al. (2018) 
documentaron que la reducción de la vegetación nativa 
disminuye la diversidad funcional, aun cuando el 
paisaje conserva cierta heterogeneidad. En este estudio, 
los valores más altos de FDis y RaoQ tendieron a 
concentrarse en bosque de encino y bosque de pino-
encino, y las comparaciones de Tukey mostraron que 
FDis fue significativamente mayor en estos paisajes que 
en varios ambientes más transformados, como urbano, 
pueblos, vegetación ribereña y cultivos de riego. Esto 
indica que en los paisajes forestales las especies estuvieron 
funcionalmente más separadas entre sí y que la comunidad 
ocupó una mayor diversidad de posiciones en el espacio 
de rasgos. Debido a que estos paisajes mantienen mayor 
cobertura arbórea, estratificación vertical y continuidad 
de vegetación leñosa, es posible que ofrezcan una mayor 
variedad de recursos y microhábitats, lo que favorecería 
la coexistencia de especies con estrategias ecológicas 
diferentes.

La respuesta de FDiv fue distinta a la de los demás 
índices. Villéger et al. (2008) definieron FDiv como una 
medida del grado en que las abundancias se concentran 
hacia los extremos del espacio funcional, y Mouchet 
et  al. (2010) señalaron que este índice puede cambiar 
poco cuando la perturbación modifica la composición 
de especies, pero no reorganiza de forma marcada la 
dominancia relativa de los rasgos extremos. En este 

estudio, FDiv no presentó diferencias entre paisajes y solo 
mostró un efecto de temporada, por lo que fue el índice 
menos sensible al gradiente de uso de suelo. Esto sugiere 
que los cambios asociados a la antropización afectaron 
más la presencia, ausencia o abundancia relativa de ciertas 
especies que la ubicación de las especies dominantes en 
los extremos del espacio funcional. Dicho de otro modo, el 
recambio entre paisajes alteró la amplitud, la equidad y la 
dispersión funcional, pero no produjo una reorganización 
clara de la divergencia funcional. Una posible explicación 
es que, aun cuando los paisajes más antropizados 
perdieron especies o redujeron la representación de 
algunos rasgos, conservaron especies dominantes con 
funciones relativamente similares a las de otros paisajes, 
manteniendo una distribución comparable de abundancias 
hacia los extremos del espacio funcional.

Este estudio también muestra que la heterogeneidad 
del paisaje, medida mediante el índice de Shannon, no 
se asoció de manera positiva con los índices funcionales 
y en FRic, incluso, mostró un efecto negativo en secas. 
Fahrig et  al. (2011) señalaron que la heterogeneidad 
del paisaje puede favorecer la biodiversidad cuando 
incrementa la diversidad de recursos y hábitats, mientras 
que Fischer y Lindenmayer (2007) advirtieron que 
una alta heterogeneidad también puede ser producto 
de fragmentación y reemplazo de cobertura natural. 
Tscharntke et  al. (2012) encontraron asimismo que la 
respuesta de la biodiversidad a la heterogeneidad depende 
de la calidad de los elementos que componen el mosaico. 
En este estudio, el efecto no positivo de H’ sugiere que la 
heterogeneidad observada en la cuenca alta del Lerma no 
representó una mayor complementariedad de hábitats, sino 
una combinación de coberturas asociadas a uso intensivo 
del suelo, fragmentación y transformación del paisaje. 
Debido a ello, los paisajes con mayor heterogeneidad no 
mantuvieron necesariamente valores mayores de FRic, 
FEve, FDis o RaoQ. Esto ayuda a explicar por qué la 
predicción de que los paisajes intermedios presentarían 
los valores más altos de diversidad funcional no recibió 
apoyo general.

A escala local, la cobertura arbórea fue uno de los 
predictores más consistentes de la diversidad funcional. 
Callaghan et  al. (2018) encontraron que la cobertura de 
vegetación en el sitio influye en la persistencia de especies 
con diferentes rasgos ecológicos, mientras que Suárez-
Castro et al. (2022) mostraron que las variables medidas 
a escala local pueden ser determinantes para explicar la 
respuesta funcional de las aves en paisajes transformados. 
En este estudio, la cobertura de árbol mostró asociaciones 
positivas con FEve, FDis y RaoQ en ambas temporadas 
y en secas también se observaron efectos positivos de 
suelo y altura del árbol sobre algunos índices. Esto indica 
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que los sitios con mayor cobertura arbórea mantuvieron 
comunidades con mayor equidad funcional, mayor 
separación funcional entre especies y mayor disimilitud 
funcional ponderada por abundancia. Debido a que la 
vegetación arbórea incrementa la disponibilidad de sitios 
de perchado, refugio y forrajeo, es probable que favorezca 
la coexistencia de especies con distintas estrategias de uso 
del hábitat.

Las variables asociadas a la antropización mostraron 
efectos diferentes según el índice. Anderle et  al. (2023) 
encontraron que la transformación humana del paisaje 
no afecta de la misma forma todos los componentes de la 
biodiversidad, mientras que Mao et al. (2023) mostraron 
que la dirección y magnitud de los efectos pueden cambiar 
según la escala y el tipo de perturbación. En este estudio, 
el ruido presentó asociaciones negativas sobre FEve y 
RaoQ, particularmente en secas y lluvias. Esto indica que, 
en sitios con mayor perturbación acústica, la comunidad 
presentó una menor equidad funcional y una menor 
disimilitud funcional ponderada por abundancia. Debido 
a que el ruido puede interferir con la comunicación, la 
detección de depredadores y el uso del hábitat, es posible 
que favorezca un subconjunto de especies tolerantes, 
reduciendo así la representación funcional del ensamblaje. 
En contraste, NDVI mostró asociaciones positivas sobre 
FEve, FDis y RaoQ en distintos modelos, especialmente 
en secas. Esto indica que una mayor productividad o 
cobertura vegetal se relacionó con una mayor equidad, 
separación y disimilitud funcional. 

A escala de paisaje, la cobertura forestal fue el 
predictor más consistente y con efectos positivos 
sobre FRic, FEve, FDis y RaoQ. Vaccaro et  al. (2022) 
encontraron que una matriz forestal reduce el impacto 
de la urbanización sobre la diversidad de aves, mientras 
que Tinoco et al. (2018) documentaron que la pérdida de 
cobertura nativa disminuye la diversidad funcional. En 
este estudio, la cobertura forestal presentó asociaciones 
positivas recurrentes, especialmente en FEve, FDis y 
RaoQ. Esto indica que los paisajes con mayor proporción 
de cobertura forestal mantuvieron comunidades con 
mayor equidad en la distribución de abundancias 
funcionales, mayor separación de especies en el espacio 
de rasgos y mayor disimilitud funcional. Debido a que 
los remanentes forestales incrementan la continuidad del 
hábitat y la disponibilidad de recursos leñosos en la matriz 
circundante, es posible que funcionen como elementos 
clave para sostener una mayor variedad de estrategias 
ecológicas. Este resultado coincide con lo planteado por 
Levin (1992) y Wiens (1989), quienes señalaron que los 
procesos ecológicos operan de manera jerárquica y que 
la estructura del paisaje condiciona la respuesta de las 
comunidades a escalas más finas.

La capacidad explicativa de los modelos ambientales 
también ayuda a sostener estos datos. En este estudio, 
los modelos de FRic explicaron entre 47.7% y 58.6% de 
la variación observada, mientras que los de FEve, FDis y 
RaoQ explicaron proporciones menores pero consistentes 
de la variación, especialmente en los grupos de variables 
locales y del paisaje. En contraste, los modelos de 
FDiv mostraron valores de R² ajustado cercanos a cero 
o negativos. Este patrón refuerza la idea de que los 
predictores ambientales evaluados describieron con mayor 
precisión la variación de FRic, FEve, FDis y RaoQ que la 
de FDiv, y respalda la interpretación de que la cobertura 
arbórea local y la cobertura forestal del paisaje fueron 
componentes clave en la estructuración funcional de las 
comunidades de aves.

El análisis fourth-corner aportó evidencia 
complementaria al mostrar que la antropización no solo 
modificó los valores de los índices funcionales, sino 
también la asociación de ciertos rasgos con los tipos 
de paisaje. Devictor et  al. (2008) encontraron que la 
transformación del hábitat favorece especies generalistas, 
mientras que Clavel et al. (2011) mostraron que el disturbio 
puede promover procesos de homogeneización funcional. 
En este estudio, los paisajes forestales y algunos paisajes 
intermedios se asociaron con rasgos vinculados a especies 
insectívoras, nectarívoras, uso de estratos altos y mayor 
especialización, mientras que los paisajes urbanos y 
agrícolas se asociaron con rasgos más generalistas y uso 
del estrato suelo. Esto indica que la transformación del 
paisaje no solo modifica la magnitud de la diversidad 
funcional, sino también la composición de estrategias 
ecológicas presentes en las comunidades.

Los resultados del fourth-corner también permiten 
discutir el papel de las especies migratorias. En este 
estudio, las especies migratorias tendieron a asociarse 
positivamente con cultivos de riego y negativamente 
con urbano y vegetación ribereña, especialmente en la 
temporada de secas. Oliveira et  al. (2024) encontraron 
que las especies migratorias pueden responder de 
manera distinta al uso del suelo en comparación con las 
residentes, debido a que dependen de recursos temporales 
y de una disponibilidad espacialmente variable de hábitats 
durante sus desplazamientos estacionales. Así, los 
cultivos de riego de la cuenca alta del Lerma podrían estar 
funcionando como áreas de uso temporal para ciertas 
especies migratorias, probablemente por la disponibilidad 
estacional de agua, alimento y cobertura vegetal asociada 
a estos ambientes. En contraste, los paisajes urbanos y 
algunos ambientes ribereños fuertemente modificados 
podrían ofrecer condiciones menos favorables durante su 
permanencia estacional. Este patrón coincide con Oliveira 
et  al. (2024), quienes encontraron en Brasil central, que 
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las especies migratorias pueden modificar la diversidad 
funcional de manera distinta según el hábitat: en algunos 
ambientes añadieron rasgos funcionales nuevos, mientras 
que en otros mostraron mayor solapamiento con las 
residentes.

En síntesis, lo que se encontró en esta investigación 
muestra que la cuenca alta del río Lerma mantiene un 
gradiente funcional claro, en el que los paisajes forestales, 
particularmente los bosques templados, concentran valores 
mayores de FEve, FDis y RaoQ, así como asociaciones 
con rasgos vinculados a especies más especializadas. 
En contraste, los paisajes urbanos y agrícolas sostienen 
ensamblajes dominados por especies tolerantes al disturbio 
y con menor diferenciación funcional. Zepeda et al. (2012) 
y Zuria y Gates (2013) encontraron que los elementos 
seminaturales y los remanentes de vegetación cumplen 
un papel importante para la avifauna en agroecosistemas 
mexicanos. En este estudio, aunque algunos paisajes 
intermedios conservaron asociaciones positivas con 
ciertos rasgos y algunas dimensiones de la diversidad 
funcional, los valores más altos y los patrones más 
consistentes se mantuvieron en los bosques templados. 
Esto indica que los remanentes forestales y la cobertura 
arbórea siguen siendo componentes esenciales para 
conservar funciones ecológicas como el control biológico, 
la dispersión de semillas y otras interacciones ecológicas 
en paisajes sometidos a disturbio constante, como también 
señalaron Whelan et al. (2008) y Karp et al. (2018).

Estos hallazgos deben interpretarse considerando 
también los alcances del diseño de muestreo. El número 
de puntos fue desigual entre tipos de paisaje, con 
categorías ampliamente representadas y otras con menor 
número de réplicas, como el bosque de oyamel. Esto no 
invalida el análisis, porque Harrison et al. (2018) explican 
que los modelos lineales son apropiados para datos 
ecológicos jerárquicos y desbalanceados, y Oberpriller 
et al. (2022) muestran que las inferencias sobre los efectos 
poblacionales pueden mantenerse razonablemente estables 
incluso con pocos niveles en algunas agrupaciones. Sin 
embargo, sí obliga a interpretar con mayor cautela los 
contrastes finos entre paisajes con baja representación. 
Las observaciones obtenidas son sólidas para sostener 
tendencias generales del gradiente de antropización, pero 
no para sobreinterpretar diferencias exactas en categorías 
con pocos puntos.

También debe señalarse que todas las aves fueron 
registradas por una sola persona. Esta decisión tuvo la 
ventaja de mantener constante el criterio de detección, 
identificación y registro entre puntos y temporadas. 
Matsuoka et  al. (2014) destacan que la estandarización 
del observador y del protocolo es esencial para hacer 
comparables los conteos por puntos entre sitios. No 

obstante, el uso de un solo observador no elimina 
el problema de detectabilidad imperfecta; por ello, 
nuestros datos deben interpretarse principalmente como 
comparaciones relativas entre paisajes y temporadas bajo 
un esfuerzo homogéneo, más que como estimaciones 
absolutas de abundancia o detectabilidad.

A futuro, sería importante evaluar este sistema con 
diseños más balanceados entre paisajes, incorporar 
más de 1 año de muestreo para separar mejor variación 
estacional de variación interanual y avanzar hacia 
modelos que integren explícitamente la detectabilidad 
y la disponibilidad temporal de recursos. También sería 
valioso contrastar el enfoque rasgo-paisaje que aquí 
se usó con análisis que relacionen rasgos funcionales 
con predictores ambientales continuos, para distinguir 
con mayor precisión qué componentes del gradiente de 
antropización son los filtros más fuertes.

Este estudio evaluó cómo varía la diversidad funcional 
de las aves a lo largo de un gradiente de antropización 
en la cuenca alta del río Lerma, considerando índices 
funcionales, variables ambientales de distintas escalas y 
asociaciones rasgo-paisaje. En resumen, los resultados 
muestran que FEve, FDis y RaoQ alcanzaron sus valores 
más altos en los paisajes con mayor componente arbóreo 
y forestal, particularmente en los bosques templados, 
mientras que los paisajes más transformados tendieron a 
presentar valores menores de FDis y RaoQ. FRic respondió 
principalmente a la temporada y a la riqueza taxonómica, 
y FDiv fue el índice menos sensible al gradiente de uso 
de suelo.

A escala local, la cobertura arbórea fue el predictor 
positivo más consistente de la diversidad funcional. 
A escala de paisaje, la cobertura forestal circundante 
también mostró asociaciones positivas con varios índices, 
mientras que el ruido tendió a asociarse negativamente con 
FEve y RaoQ. Estos hallazgos indican que la estructura 
de la vegetación y la continuidad del hábitat forestal son 
componentes centrales para mantener comunidades con 
mayor equidad funcional, mayor separación funcional 
entre especies y mayor disimilitud funcional ponderada 
por abundancia.

El análisis fourth-corner mostró además que los 
tipos de paisaje no solo difieren en los valores agregados 
de diversidad funcional, sino también en los rasgos que 
favorecen. Los paisajes forestales se asociaron con rasgos 
vinculados a especies más especializadas, insectívoras, 
nectarívoras y con uso de estratos altos, mientras que 
los paisajes urbanos y agrícolas se asociaron con rasgos 
más generalistas y uso del estrato suelo. En este sentido, 
la antropización actuó como un filtro funcional que 
reorganizó la composición de rasgos de las comunidades 
de aves a lo largo del gradiente.
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En conjunto, el estudio muestra que la conservación 
de remanentes forestales, de la cobertura arbórea 
local y de matrices con mayor continuidad vegetal son 
fundamentales para mantener la diversidad funcional de 
las aves en paisajes antropizados del centro de México.
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