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RESUMEN

La conversion de los bosques amazdnicos en tierras agricolas repercute negativamente sobre
la biota, siendo los anuros uno de los grupos mas vulnerables ante los cambios en las
condiciones ambientales de sus habitats. Tradicionalmente la influencia de dicha
transformacion sobre los ensamblajes anurofaunisticos se ha analizado en términos de
riqueza y abundancia de especies (i.e. diversidad taxondmica) entre sistemas agricolas y
naturales, sin tomar en cuenta como se alteran las caracteristicas morfoldgicas, ecologicas y
reproductivas que poseen los individuos y los grupos funcionales en la comunidad (i.e.
diversidad funcional) ante una perturbacion. En este estudio, se buscd evidenciar las
diferencias entre las estimaciones de diversidad taxonémica (DT) y funcional (DF) de anuros
con respecto a sistemas naturales (bosque primario) y agricolas (bosque secundario y cultivo
de platano) en la Concesion de Conservacion Kawsay, en el sureste de la Amazonia peruana.
Se muestrearon anuros en treinta transectos de 4x30m por sitio, registrando la riqueza y
abundancia de las especies, asi como diez rasgos funcionales relacionados a su biologia y
rol ecosistémico. La disminucion de la riqueza funcional en el bosque secundario —vinculada
a una disminucion local de rasgos— evidencio las diferencias en las tendencias de DT y DF,
contrastando con la similitud entre bosque primario y secundario para las demas
estimaciones locales de diversidad. Asimismo, en el cultivo de platano la transformacion del
bosque ha promovido una pérdida drastica de especies y rasgos funcionales, resultando en
los niveles méas bajos de DT y DF. En resumen, se reporta por primera vez una pérdida triple
de biodiversidad (especies, grupos y rasgos funcionales) asociada a la agricultura en la
Amazonia peruana, pérdida que puede ser enmascarada parcialmente por el incremento en

la riqueza y el recambio de especies en los bosques secundarios.

Palabras clave: anfibios, agricultura amazonica, bosque himedo subtropical, rasgos
funcionales, diversidad alfa y beta, ecologia de comunidades.
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ABSTRACT

The conversion of Amazonian forests to agricultural lands has a negative impact on biota,
being anurans one of the most vulnerable groups in the face of changes in the environmental
conditions of their habitats. Traditionally, the influence of this transformation on the
anurofaunistic assemblages of agricultural and natural systems has been analyzed in terms
of species richness and abundance (i.e. taxonomic diversity), without taking into account, in
the face of the disturbance, how altered morphological, ecological and reproductive
characteristics contain individuals and functional groups in the community (i.e. functional
diversity). We aim to show the differences between anuran taxonomic diversity (TD) and
functional diversity (FD) metrics in natural systems (primary forest) and agricultural lands
(secondary forest and banana crops) at Kawsay Conservation Concession, in the
southeastern Peruvian Amazon. Anurans were sampled in thirty 4 x 30 m transects per site,
recording species” richness and abundances, as well as ten functional features related to their
biological and ecosystem roles. The decrease in functional richness in the secondary forest
—linked to local traits reductions— shows differences in TD and FD trends, contrasting with
the similarity between primary forests and secondary forests for the rest of the local diversity
estimates. Likewise, in the banana crop the transformation of the forest has promoted a
drastic loss of species and functional traits, resulting in the lowest levels of TD and FD. In
summary, a triple loss of biodiversity (species, groups and functional characteristics)
associated with agriculture in the Peruvian Amazon is reported for the first time, which can
be partially masked by the richness and species turnover increase in secondary forests.

Keywords: amphibians, amazonian agriculture, subtropical humid forest, functional traits,
alpha and beta diversity, community ecology.
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l. INTRODUCCION

Tradicionalmente los efectos de la perturbacion de hébitats en los que no ha intervenido el
hombre—aqui referidos como sistemas naturales—se han reconocido mediante el analisis
de la diversidad taxondmica, basandose principalmente en las riqueza y abundancia de las
especies en la comunidad (Morin, 2011). Ademas de asumir aspectos poco reales sobre su
biologia (i.e. todas las especies cumplen la misma funcién y todas tienen la misma
probabilidad de sobrevivir y reproducirse), utilizar Unicamente este enfoque implica
convertir toda la informacion obtenida en un indice que represente algin grado de
complejidad o heterogeneidad general, lo que a su vez causa una pérdida significativa de
informacion sobre el verdadero grado de impacto sobre las condiciones que mantienen a la
flora'y fauna en el lugar; limitando seriamente la capacidad para analizar la modificacion de
relaciones ecoldgicas fundamentales bajo diversos tipos del uso del suelo, como aquellas
que se dan entre la diversidad, la estructura de los ensamblajes y el mantenimiento de los
ecosistemas. Un enfoque alternativo es el de la diversidad funcional, en el que se cuantifican
ciertas caracteristicas asociadas a los roles ecol6gicos que desempefian los individuos de una
especie, denominados rasgos funcionales, para enlazar su presencia y abundancia con la
manutencion de las funciones claves que mantienen los ecosistemas (Villéger et al., 2010).
Por tanto, llevar a cabo estudios en los que se resalten los aspectos taxondmicos y funcionales
que componen la diversidad acerca a los investigadores a un entendimiento integral de los

elementos e interacciones afectados en ambientes transformados.

Si bien en las ultimas décadas han aumentado el nimero de investigaciones sobre anfibios
en Peru (Catenazzi & von May, 2014), mucho del trabajo que se viene realizando esta
limitado a descripciones y revisiones taxonomicas que incrementan al conocimiento basico
de la inmensa diversidad herpetoldgica distribuida a lo largo del territorio peruano. En la
region de Tambopata se han realizado varias evaluaciones rapidas que describen brevemente
la herpetofauna local (Duellman, 1995; Duellman & Salas, 1991; Rodriguez & Emmons,
1994; Salas, 1995; Sehgelmeble, 1997), y solo Doan & Arizébal (2008) han analizado la

variacion entre ensamblajes locales de anfibios y reptiles en la region. Pese a que dichos



en taxonomia y sistematica, identificar patrones ecologicos y relacionarlos con los cambios
estacionales y geograficos es la base para entender las transformaciones de las biotas y poder
manejar los efectos ecosistémicos que derivan de ellas. Por ejemplo, para poder cuantificar
la magnitud del impacto que tiene una perturbacion sobre un proceso ecosistémico (e.g. el
flujo de energia y materia en la red trofica) es necesario entender en primer lugar como las
especies que habitan en esos ecosistemas, y que desempefian roles especificos dentro de su
comunidad, responden ante dicha perturbacion. De este modo, buscaremos una estrategia
general para revertir los efectos nocivos sobre la biota escalando desde la influencia que
tiene la perturbacion para las poblaciones de las especies (e.g. el incremento en la mortalidad
de renacuajos de la especie X) hasta los cambios que produzcan sobre las fases mismas del

proceso en el que participan (e.g. la disminucién de consumidores secundarios).

Los anfibios (clase Amphibia) son un grupo de vertebrados caracterizados por su “fidelidad
ecologica”, ya que tienen un alto grado de restriccion respecto al microhabitat y microclima
en el que viven a causa de su reducida capacidad para mantener su temperatura corporal y
su propension a perder rapidamente agua corporal a través de su piel permeable, de modo
que tienden a manifestar respuestas especificas y diferenciales al cambio en las variables
ambientales, tales como el incremento de temperatura y el decremento de la humedad
relativa (Medina-Rangel & Lopez-Perilla, 2014; Navas et al., 2008; Vitt & Caldwell, 2014).

Es asi que se han desarrollado planteamientos teéricos acerca de los efectos que tienen los
cambios en las condiciones ambientales sobre los anfibios. Desde una perspectiva térmica,
la fragmentacion y destruccion antropogénica de los habitats, conducida por el cambio en el
uso de la tierra'y la conversion de bosque a sistemas productivos (e.g. chacras y plantaciones
forestales), ha alterado significativamente la cantidad de espacios térmicamente dptimos
para los anuros tropicales (Frishkoff et al., 2015). Como bien mencionan Nowakowski et
al., (2018), a escala paisajistica las grandes diferencias en la estructura de la vegetacion entre
los tipos de cobertura vegetal pueden provocar temperaturas maximas diarias del aire que
difieren hasta en 10°C entre habitats préximos, comprometiendo seriamente la supervivencia
de las especies que experimentan aumentos drasticos de transpiracion ante ligeros aumentos
de temperatura (Robinson et al.,, 2013; Todd & Andrews, 2008). A escala local, los
microhabitats dentro de diferentes usos de la tierra; como la hojarasca hiumeda, los espacios
entre raices tabulares grandes y la fitotelmata; pueden actuar como refugios térmicos

protegiendo a las individuos de las temperaturas diurnas extremas (Rittenhouse et al., 2008;



Scheffers et al., 2014; Stratford & Stouffer, 2015). No obstante, los microhabitats que
amortiguan la variacion térmica pueden escasear en habitats alterados, y las temperaturas
maximas diarias de estos microhabitats aumentan con la disminucion de la cobertura de
sotobosque y dosel (Pringle et al., 2003; Vitt et al., 2008), afectando la exposicién diaria de
los individuos a los rayos del sol y con ello su patron de actividades como el forrajeo,
movilizacién y la reproduccion (Cushman, 2006; Nowakowski et al., 2017). En sintesis, los
cambios macro y microclimaticos —predominantes en los bosques tropicales ante la pérdida
de cobertura arborea—, merman las poblaciones de anfibios poblaciones disminuyendo la
disponibilidad de sitios de reproducciéon y aumentando la tasa de mortalidad a causa del
estrés termico (Johnson, 1992; Frishkoff et al., 2015; Nowakowski et al., 2018).

En este sentido, UICN (2017) reconoce que la transformacion humana del paisaje, a través
de la alteracién de la estructura y funcion ecosistémica, es el contribuyente principal en la
crisis de la biodiversidad moderna y recalca que gran parte de esta transformacién conduce
a la modificacion de hébitats, considerada como la causa mas importante y documentada de
las disminuciones poblacionales de anfibios en el Pert y el mundo (Catenazzi & von May,
2014; Alford y Richards, 1999; Gardner et al., 2007; Thompson et al., 2016). El panorama
se ha tornado aun mas alarmante en la Gltimas décadas al registrarse un aumento subito de
la mortalidad y declives masivos en varias especies de anfibios a causa de factores como la
invasion del hongo quitrido (Batrachochytrium dendrobatitidis) y el cambio climatico
(Catenazzi et al., 2011; Rohr & Raffel, 2010), razén que ha llevado a los anuros, el orden de
anfibios més diverso y representativo en el pais, al centro de la discusion sobre las
problematicas que afectan a las especies bajo categorias de amenaza (IUCN, 2020). Por
tanto, comprender la naturaleza de la transformacién (degradacion, fragmentacién y pérdida)
de sus habitats es una parte clave para frenar la pérdida de su diversidad y promover la
recuperacion de sus poblaciones a partir del manejo sostenible de los espacios donde residen
(Imbernon, 1999; von May et al., 2009).

Respecto a los roles que desempefian los anuros en los ambientes terrestres y acuéticos,
existe evidencia de que contribuyen con una proporcién importante de biomasa (Ficetola et
al., 2008) y nutrientes (Beard 2002, 2003) para los bosques tropicales. Ademas, el
movimiento de sedimentos y la exposicion de perifiton causado por el forrajeo de los
renacuajos —que frecuentemente se alimentan de microalgas encargadas de la produccion

primaria de biomasa en ecosistemas riparios— puede modificar la abundancia, composicion



y niveles de clorofila de las algas, causando cambios significativos en productividad
primaria, la adquisicion de nutrientes por parte de los herbivoros y la estructura fisica misma
de los cuerpos de agua dependiendo del microhabitat que utilicen y la forma en que se
alimenten (Connelly et al., 2008; Conelly et al., 2011; Flecker et al., 1999; Kupferberg,
1997; Ranvestel et al., 2004; StrauB et al., 2012; Whiles et al., 2006). Es asi que al considerar
a los anuros como un grupo que posee rasgos asociados a procesos fundamentales (tanto en
ambientes terrestres como acudticos) para el mantenimiento de los ecosistemas (Cortés-
Gomez et al., 2015), las declinaciones de sus poblaciones afectan negativamente el rol que
desempefian sobre los espacios modificados por actividades tales como la ganaderia, la
agricultura y el aprovechamiento forestal. A pesar de que la supervivencia del ensamblaje
en estos sistemas depende mas de la actividad de sus gremios ecoldgicos y de la manutencion
del ecosistema en si que de los cambios inmediatos de la riqueza y abundancia de cierta
taxdn, ningun estudio previo ha tomado en cuenta de manera conjunta los cambios en la
estructura comunitaria, los roles ecoldgicos que cumplen los anfibios (con los anuros como
sus representantes mas conspicuos) y como —en variedad y magnitud— estos son alterados
debido a la actividad antrdpica sobre sus habitats en la Amazonia peruana. En este contexto,
se afirma que el ritmo creciente en el cambio en el uso del suelo amazonico para
establecimientos de sistemas productivos agricolas, pecuarios y forestales (Catenazzi & von
May, 2014), ademas de afectar el crecimiento y la supervivencia de los anfibios, afecta la
funcion que estos desempefian en el flujo de materia y energia de sus ecosistemas (Cortés-
GOmez, 2011), afectando de manera global a los bosques que habitan y favoreciendo un

potencial deterioro en cascada de los ensamblajes faunisticos del lugar.

La presente investigacion tiene por objetivo evidenciar las diferencias entre las estimaciones
de diversidad taxonomica y funcional de anuros con respecto a sistemas naturales y agricolas
en la Concesion de Conservacion Kawsay; realizandose para ello: (i) una descripcion de la
composicion y la abundancia de anuros en los sistemas naturales y agricolas y (ii)
comparaciones de los patrones de diversidad taxonémica y funcional hallados entre el
bosque primario (BP), bosque secundario (BS) y el cultivo de platanos (CUL). En suma,
partiendo de las diferencias entre las diversidades y su relacion con la actividad agricola, se
busca ampliar la compresion de los efectos que tiene la expansion de la frontera agricola
sobre la biodiversidad, de manera que se puedan elaborar mejores predicciones sobre las
consecuencias ecologicas de los impactos antropogénicos y asi poder delimitar objetivos de

conservacion claros y viables sobre que conjunto de especies y funciones del ecosistema



requieren proteccion urgente (Pereyra et al., 2018). Ante la necesidad de soluciones
innovadoras para combatir los problemas que aquejan la inmensa biodiversidad en el Perd,
este estudio apunta a demostrar las bondades de complementar los métodos tradicionales
para la medicion de la diversidad mediante la inclusion de la diversidad funcional, una
herramienta novedosa y asequible (por no requerir de gran infraestructura o instrumental
costoso) para el andlisis de comunidades y la gestion de ecosistemas, basada en la
informacion disponible sobre la historia natural de las especies asi como en el rol que estas

desempefian en su entorno (Salgado-Negret, 2015).



Il.  REVISION DE LITERATURA

2.1  Generalidades: comunidades y ensamblajes ecoldgicos.

La ecologia ha sido muy criticada a lo largo de afios por utilizar lenguaje confuso e impreciso
dado que muchos de los términos ecoldgicos tienen multiples significados y estos
significados, especialmente en la ecologia de comunidades, son muy similares entre ellos
(Frazier, 1994, Fauth et al., 1996; Hodges, 2008, Stroud et al., 2015). Es asi que Fauth et al.,
(1996) afirman que aclarar la terminologia ecoldgica es sumamente importante y necesario
pues asi se hacen explicitas las asunciones que subyacen a las definiciones y se direcciona
la atencidn hacia aquellos conceptos en los cuales se necesita verificacion empirica, ademas
de facilitar la comunicacion clara entre especialistas y ante la sociedad en general. Dichos
autores, en consenso con Stroud et al., 2015, se enfocan en cuatro términos cominmente
utilizados en ecologia de comunidades: comunidad, gremio, ensamblaje y ensamble

(traduccion literal para los términos community, guild, assemblage, ensemble), y los

redefinen basandose en tres ejes transversales a sus contextos filogenéticos (taxa), espaciales

(comunidades) y de recursos (gremios):

- Comunidad (Ecological community): es el conjunto de organismos de distintas especies
que viven al mismo tiempo en el mismo espacio (Begon et al., 1990).

- Taxa: conjunto de especies emparentadas filogenéticamente (i.e. poblaciones de linajes
gue poseen un ancestro comun) y agrupadas bajo alguna categoria taxonémica lineana.

- Gremio (Guild): grupos de especies, cualquiera que sea su clasificacion taxonémica o
distribucion geografica, que explotan el mismo tipo de recurso de manera similar.

- Ensamblajes (Assemblage): interseccién entre los conceptos de taxa y comunidad,
definidos como un conjunto de especies emparentadas filogenéticamente que habitan
cierto espacio geografico comun, delimitado explicitamente en cada estudio. No es un
sinénimo de comunidad ecoldgica pues se refiere a un grupo taxondémico dentro de ella.

- Ensamble (Ensemble): interseccidn entre los conceptos de taxa, comunidad y gremio,

definido como conjunto de especies emparentadas filogenéticamente que explotan el



definido como conjunto de especies emparentadas filogenéticamente que explotan el

mismo tipo de recurso de manera similar dentro de una comunidad.

Aunque estas nociones marcan diferencias claras entre la terminologia inglesa, existen
ciertas discrepancias con respecto a la traduccion al espafiol de los conceptos previamente
mencionados por Fauth et al., (1996). Por un lado, Monge-N4gjera (2015) comenta que la
traduccion mas frecuente en la literatura biologica en castellano para assemblage es
asamblea y no ensamblajes, mientras la traduccion correcta para ensemble es conjunto y no
ensamble. Por otro lado, Ramirez & Gutiérrez-Fonseca (2016) y Fontenla (2018) defienden
el uso de los términos ensamblajes y ensambles por denotar un conjunto de especies que,
ademas de estar restringidos espacialmente y/o de acuerdo al uso de recursos, potencialmente
interacttan entre ellas de forma especifica y participan de procesos ecosistémicos. En el
presente trabajo se seguird la definicidn establecida por Fauth et al., (1996) y la traduccion
al espariol recomendada por Ramirez & Gutiérrez-Fonseca (2016) y Fontenla (2018) para el

término ensamblaje.

2.2  Lasespecies en un contexto espacial: habitats y microhabitats.

El hébitat es posiblemente uno de los conceptos mas importantes, y sin embargo menos
discutidos, en ecologia pues se ha utilizado ampliamente en la literatura aun sin existir a un
consenso explicito sobre lo que significa, causando ambigiiedad (e.g. al sinonimizarse tipo
de habitat como tipo de vegetacion), imprecisiones (e.g. al confundir habitat con habito
ecoldgico) e interpretaciones incorrectas dentro de la comunidad cientifica (Hall et al., 1997;
Krausman & Morrison, 2016; Mitchell, 2005).

Entre las definiciones més conocidas para el término habitat tenemos a: “el lugar donde un
organismo vive o a donde uno puede ir para encontrarlo” (Odum, 1971), “el medio ambiente
en cuanto a sus aspectos fisicos y quimicos [...], usualmente concebidos como el rango de
entornos o comunidades en las cuales una especie habita” (Whittaker et al., 1973), de modo
que existe un acuerdo tacito en la literatura cientifica de que el término habitat inicamente
hace referencia a los componentes abiéticos del espacio geografico en el que se encuentra
una especie. Por ello, resulta conveniente en el presente trabajo seguir una definicion que
sea conceptualmente mas amplia (al involucrar tanto dimensiones espaciales como
ecologicas) y empiricamente mas precisa (al centrarse en los recursos y condiciones

requeridas por una especie en particular) para el término habitat. En consecuencia, se



considerara al habitat como “un area ecoldgica u ambiental donde los individuos de una

especie viven y pueden encontrar alimento, refugio, proteccion y parejas para reproducirse”

(Krausman & Morrison, 2016; Thomas, 2019).

Desde una perspectiva geografica dicho habitat se puede considerar como una seccion de la
distribucion geogréfica de una especie y, al mismo tiempo, como una subseccion del rango
hogarefio 0 home range, entendido como él area de la distribucion de una especie donde sus
individuos viven y se desplazan periédicamente para realizar sus actividades (Burt, 1943;
Morrone & Escalante, 2016). Se reconoce entonces una jerarquia espacial constituida, desde
lo general a lo particular, por el area de distribucion, el rango hogarefio y el hébitat,
respectivamente. Johnson (1980), con sus cuatro niveles para la seleccidn de recursos, llega
a una jerarquia similar a la mencionada incluyendo un cuarto nivel para la gama de recursos
seleccionados por una especie. Hall et al., (1997) denominan a ese conjunto de recursos
usados por los individuos de una especie como microhdbitats, haciendo énfasis en una escala
espacial mas “fina” dentro de las caracteristicas del habitat, y reconocen que es necesario,
para poder comprender a cabalidad las investigaciones que incluyan la evaluacion de
microhabitats, el definir cuéles son las categorias de microhabitat utilizadas en cada estudio
y para cada conjunto de especie. Por tanto, en esta investigacion se considerard como
microhdbitats a los sustratos o sitios de percha ocupados por los anuros para descansar o
realizar sus actividades (desplazarse, vocalizar, forrajear), los cuales estan asociados a
ciertas condiciones microambientales (e.g. temperatura, humedad, disponibilidad de presas
y caracteristicas acUsticas) potencialmente distintas a las del habitat total y preferidas por los
individuos de cada especie.

2.3  Diversidad bioldgica.

Debido a la inherente necesidad de la ecologia por describir y cuantificar la variedad de
organismos presentes en los ecosistemas, se ha intentado construir un concepto de utilidad
metodoldgica, comparativa e interpretativa ligado a las especies y sus abundancias en una
comunidad: la diversidad de especies (Maclaurin & Sterelny, 2008). Si bien hay ideas
intrinsecamente relacionadas a la diversidad (como las nociones de heterogeneidad o
pluralidad), desde hace méas de cuatro décadas se viene debatiendo sobre la precision, los
alcances y la aplicacion de su definicién (Moreno et al., 2011). Durante estos afios han sido

recurrentes las confusiones respecto a lo que significa diversidad y también han sido



frecuentes las veces que se ha sinonimizado—sin justificacion explicita— las medidas de
complejidad (que estan relacionadas indirectamente con la diversidad) y la diversidad
bioldgica en si misma, reflejando una falta de conocimiento del significado de los indices
utilizados para representarla (Pielou, 1980). No obstante, antes de entrar en el debate de su
cuantificacion, es necesario analizar brevemente las mas importantes contribuciones al

concepto de diversidad.

Si bien el origen del término data de varias décadas anteriores, se puede afirmar que el interés
por conceptualizar la diversidad bioldgica, o biodiversidad, se reavivo desde los afios
ochenta (Lovejoy, 1980; Harper & Hawksworth, 1995; Izsak & Papp, 2000) y considera que
la diversidad actual es el resultado de un complejo e irrepetible proceso evolutivo de los
seres vivos a lo largo del espacio y tiempo, el cual que merece ser estudiado transversalmente
por varias disciplinas de la biologia. Para Moreno (2001) se puede hacer una distincion
fundamental entre diversidad y biodiversidad al considerar que la primera incluye patrones
simples que son consecuencia de la accion de interacciones ecolégicas y procesos historicos
locales, mientras que la segunda se refiere a patrones complejos generados por procesos

biogeogréaficos altamente impredecibles que tienen lugar a escala regional o global.

Otro referente importante para el concepto de diversidad bioldgica es el establecido en la
Convencion de Diversidad Bioldgica, que la define como “la variabilidad de los organismos
vivos, del material genético que estos contienen y de los ecosistemas en los que viven, ya
sean estos terrestres, marinos y otros ambientes acuaticos, asi como los patrones naturales y
procesos ecologicos que forman parte de ellos” (UNEP, 1992; SCBD, 2010). Ante la
imposibilidad de precisar y uniformizar el concepto de biodiversidad para facilitar su
operativizacion es que la discusién posterior se enfoca en la diversidad bioldgica en un
sentido taxondmico, expresada como relaciones entre el nimero de especies y la abundancia
o distribucién de los organismos. Es asi que Margalef (2002), quien se acerca mas a su
cuantificacion e interpretacion, define a la diversidad biol6gica como la descripcion y la
explicacion causal de la composicion en especies de una muestra natural pluriestratificada,
recalcando que es una representacion taxonOmica producida por ciertos procesos
demogréficos y evolutivos como la seleccion, adaptacidn, migracion y extincion cualquiera

sea la escala de analisis



2.4 Cuantificacion clasica de la diversidad: indices de diversidad taxondmica.

Tal como lo afirman Gaston (1996) y Moreno (2000), el niamero (o riqueza) de especies es
la medida més frecuentemente utilizada, por varias razones. En primer lugar, la riqueza de
especies da cuenta de varios aspectos de la biodiversidad, como la capacidad de un
ambiente—ya sea en condiciones o recursos— de albergar cierta comunidad bidtica, asi
como de correlacionarse positivamente con otras medidas de diversidad. Segundo, a pesar
de que existen dificultades para definir el concepto de especie, su significado es ampliamente
entendido bajo diversas fuentes de evidencia (Aguilera & Silva, 1997; Mayr 1992; De
Queiroz, 2007). En tercer lugar, al menos para ciertos taxones como aves y plantas, la
deteccion y determinacién de las especies no es tarea complicada. Por Gltimo, aunque el
conocimiento taxondmico sea incompleto, la mayor cantidad de informacidn generada sobre
la biodiversidad es originada por inventarios floristicos y faunisticos por lo que hay gran

cantidad datos disponibles sobre niumeros de especies.

Es asi que el enfoque clasico para cuantificar y comparar los patrones de cambio en la
biodiversidad se consolida bajo el analisis de la diversidad taxonomica o “ecoldgica” y de
sus componentes, siempre ligados a la utilizacion de indices de diversidad que tienen en
cuenta la riqueza y la uniformidad de la distribucion de la abundancia entre especies —e.g.
equidad de Pielou, entropia de Shannon-Weaver, “diversidad” de Gini-Simpson— (Morin,
2011; Moreno, 2001). Dado el amplio uso del enfoque taxondémico para expresar la
diversidad, vale la pena mencionar algunas de sus limitantes. Estos indices basados
Unicamente en la identidad taxonémica proporcionan una vision incompleta de la
biodiversidad ya que no toman en cuenta la composicion de los ensamblajes bioticos—
respecto a la identidad bioldgica y las diferencias inter e intra especificas— suponiendo
errbneamente una equivalencia ecoldgica entre las especies, lo que implica que todas tienen
la misma probabilidad de sobrevivir y reproducirse (Chave, 2004) y aportar de manera
similar a la integridad de los procesos ecosistémicos (Villéger et al., 2010; Cérdova-Tapia
& Zambrano, 2015). Ademas, al no expresarse en unidades aditivamente lineales (i.e.
logaritmicas) no permiten la comparacion intuitiva de la diversidad entre sitios y dificultan
su interpretacion. La cuestion de la interpretacion bioldgica es aun mas grave cuando se hace
una equivalencia implicita entre la diversidad misma y alguna medida de entropia o
incertidumbre del sistema, como en el caso del indice de Shannon-Weaver (Shannon &
Weaver, 1949; Jost, 2006).
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Se considera que hay dos razones fundamentales por las que los ecélogos estan interesados
en la diversidad ecoldgica y su medicion, por lo que es conveniente analizarlas para entender
el contexto en el que se realizan las evaluaciones de diversidad. La primera de ellas es que;
aun cuando la diversidad taxondémica o especifica (en su expresion mas simple) es un
concepto directo, facil y rapido de medir; se contintia debatiendo sobre las formas de medirla
y expresarla como un reflejo de lo que entendemos por diversidad. Es a causa de ello, al
menos parcialmente, de que las personas partan de un concepto intuitivo de la diversidad
(i.e. un conjunto superficial de componentes distintos) que no necesariamente es correcto en
todas sus dimensiones al momento de realizar su medicion, tornandose engafioso y por lo
menos, poco critico. Esta problematica deviene de la dificultad misma de expresar
matematicamente la diversidad taxonémica y de interpretar sus indices, partiendo de
elementos sencillos y concretos (la variedad y la abundancia relativa de especies) pero
buscando un abstraccion universal o término “magico” que nos dé una idea acerca de
heterogeneidad bidtica, olvidando que la aplicacién de cada indice dependerd de la

naturaleza de los ensamblajes en un contexto espacio temporal dado (Magurran, 1988).

La segunda razon para cuantificar la diversidad es la aceptacion frecuente de la diversidad
como un indicador del bienestar de los ecosistemas. En este punto se debe tener en cuenta
que la diversidad bioldgica, siguiendo los conceptos mencionados previamente, tiene otras
dimensiones no incluidas a partir del mero analisis de los indices de diversidad taxondmica
(Wilson, 1988). Entre ellas se puede destacar la diversidad de nichos ecoldgicos (como
respuesta de las especies a una heterogeneidad de condiciones ambientales, funciones e
interacciones), habitats (que respondan a diferentes niveles de complejidad estructural en el
ecosistema) y servicios ecosistémicos brindados en bien de la sociedad (Magurran, 1988).
En este sentido, queda claro que hay muchos aspectos ecoldgicos no explicados a partir del
andlisis simplificador de la riqueza y abundancia de las especies y que estos se tornan
insuficientes para de analizar el bienestar ecosistémico —entendido como la preservacion
de funciones, estructuras e interrelaciones que mantienen las dindmicas dentro del
ecosistema (Chapin 11l et al., 2009) —. Un indicio de ello es que los estudios que han
intentado establecer una relacion entre la riqueza de especies y el funcionamiento de los
ecosistemas han producido en muchos casos resultados poco claros y hasta contradictorios

respecto al estado de los ecosistemas (Tilman et al., 1997; Duffy, 2002).
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2.5 Procesos ecosistémicos: indices de diversidad funcional.

La estabilidad de los ecosistemas ha sido un tema controversial en ecologia desde hace mas
de 60 afios (Elton, 1958; MacArthur, 1955), en los cuales se ha debatido su concepto, con
que atributos ecosistémicos se puede relacionar para su medicion o si es que realmente es
una propiedad innata de todos los ecosistemas (Doak et al., 1998; Grimm & Wissel, 1997;
McCann, 2000). Parte importante de este debate se encuentra en la relacion entre diversidad
y estabilidad de una comunidad, que como afirma Orians (1975) y comenta May (1975), no
debe ser simplificada a la aceptacion de un tendencia o correlacion positiva entre ambas sin
entender los procesos que favorecen la capacidad para mantener o regresar a ciertos
estado(s), descrito(s) por su estructura comunitaria y productividad, natural(es) del

ecosistema —sensu “Dominio de atraccion” (Pimm, 1984)— a lo largo del tiempo.

Desde otro punto de vista es posible aproximarse al mismo problema, esta vez enfocandose
directamente sobre aquellos procesos ecosistémicos en los que subyace la salud o bienestar
ecosistémico y que, en gran medida, favorecen a mantener la estabilidad de los ecosistemas.
Aqui es donde la ecologia funcional entra en juego al incluir el rol que los organismos
cumplen, a través de sus actividades y en el devenir de la obtencion de los recursos para su
subsistencia, dentro de procesos ecosistémicos como fundamentales como la productividad
primaria, el flujo de energia y materia—carbono— a través de cadenas troficas como presas
y depredadores, la manutencion de ciclos biogeoquimicos, el ciclaje de nutrientes, la
polinizacién y dispersion de semillas, la bioturbacion, entre otros (Baraloto et al., 2010;
Chave et al., 2005; Cornwell et al., 2008; Cortés-Gomez et al., 2015; Finegan et al., 2015;
Garnier et al., 2004; Salgado-Negret, 2015). Es asi que la diversidad funcional se muestra
como una rama de la diversidad bioldgica que vincula a los organismos de diferentes taxones
con los procesos ecosistémicos a traves de los rasgos funcionales, que son caracteristicas
fenotipicas (morfoldgicas, fisioldgicas, etolégicas y fenoldgicas) que afectan el desempefio
de los individuos y que se relacionan, de manera directa o indirecta, con los procesos clave
y la estabilidad del ecosistema (Violle et al., 2007; Hooper et al., 2005; Villéger et al., 2010).
Se puede afirmar entonces que la diversidad funcional mide la variabilidad de rasgos
funcionales presentes en una comunidad y que al graficar los valores de cada rasgo dentro
de un hiperespacio —en el que, como dice Rosenfeld (2002), los ejes representan funciones
claves asociadas a los rasgos funcionales; tales como biomasa producida, depredacion o tasa

de descomposicion— la diversidad funcional es la distribucion de las especies y sus
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abundancias dentro del espacio funcional comunitario o nicho funcional —de manera
analoga a la abstraccion matematica formalizada en el nicho hutchinsoniano—(Cérdova-
Tapia & Zambrano, 2015; Hutchinson, 1957; Mouillot et al., 2013). Muchos autores han
propuesto distintos indices para estimar de manera detallada los aspectos que componen la
diversidad funcional, de ellos vale la pena considerar solo a la riqueza, equidad, divergencia
y especializacion funcional por representar los componentes principales de la diversidad
funcional y no redundar en la informacion que brindan (Villéger et al., 2008; Mouchet et al.,
2010). Los indices de diversidad funcional brindan informacién valiosa que puede aportar a
la evaluacion de la diversidad bioldgica de las comunidades, por lo que complementan las

caracterizaciones realizadas con indices de diversidad taxonémica.

Si los individuos de una especie desempefian cierta funcion dentro de su ecosistema y los
cambios en su habitat —i.e. como la pérdida de cobertura arbérea y el aumento de
temperatura originada por actividad humana— disminuyen su abundancia o extirpan del
lugar por completo sus poblaciones, se puede esperar que el proceso ecosistémico al que
contribuia se vea afectado negativamente, lo que a su vez causaria un efecto amplificador
sobre las demas especies hasta establecerse una cascada de perturbacion que amenace la
supervivencia de la toda la comunidad, siempre y cuando no existan otras especies que
también cumplan el mismo papel dentro del ecosistema (Lawton & Brown, 1993). La
redundancia funcional es un factor muy importante dentro de la diversidad funcional ya que
da cuenta de la capacidad que tiene los ensamblajes o comunidades para suplir la
contribucion a los procesos ecosistémicos de una especie 0 poblacién al “reemplazar o
complementar” los rasgos funcionales perdidos con otras entidades funcionales que
desempefien roles equivalentes (Brandl & Bellwood, 2014; Rosenfeld, 2002; Laliberté et al.,
2010).

2.6 Agricultura, sistemas agricolas y su impacto en el Amazonia peruana.

Segln la Real Academia Espafiola (2018), el término agricultura se refiere al cultivo o
labranza de la tierra, asi como el conjunto de técnicas y conocimientos relativos al cultivo
de plantas para proporcionar alimentos, fibra, medicinas, entre otros servicios para mantener
y mejorar el estilo de vida de las personas. Ademas de su rol trascendental como actividad
social y economica, la agricultura forma parte de la identidad nacional gracias a la influencia

de culturas precolombinas eminentemente agricolas establecidas en el antiguo Pera (i.e.
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Chavin, Moche, Inca, entre otras), cuyo legado incluye la colectividad del trabajo agrario,
las técnicas para el cultivo de los alimentos y la domesticacion de gran parte de las especies
vegetales comestibles en la actualidad (Brack, 2003; Casas et al., 2016). Hoy en dia la
agricultura continGa siendo una de las principales actividades econémicas en el pais
(MINAGRI, 2018) y es un factor clave a tomar en cuenta para la clasificacion de tierras por
su capacidad de uso mayor. Segun el Decreto Supremo N° 017-2009-AG, las tierras
agricolas del territorio peruano pueden dividirse en: tierras aptas para cultivo en limpio,
tierras aptas para cultivos permanentes y tierras aptas para pastos (Congreso de la Republica,
2009). Es en estas categorias del uso de la tierra que se establecen diversos sistemas
agricolas; entendidos como explotaciones individuales del suelo que incluyen elementos a
plantas, animales, suelo, clima e interacciones asi como los insumos utilizados y productos
obtenidos con las diversas tecnologias aplicadas para obtener alimentos y servicios asociados
a los cultivos (Tapia & Fries, 2007); que conforman las chacras de autosubsistencia

(principalmente rurales) y produccién para comercio en costa, sierra y selva.

Segun Dourojeanni (1976), hasta 1970 la actividad agricola en la Amazonia peruana habia
sido en su mayoria espontanea, a lo largo de carreteras de penetracion y rios, asi como sobre
la linea de contacto entre praderas altoandinas y los bosques. Se caracteriza, en términos
generales por ser de muy baja rentabilidad o sélo de auto abastecimiento —en especial en
selva baja— debido a la baja fertilidad del suelo, el alto porcentaje de tierras onduladas
susceptibles a erosion y las prolongadas estaciones lluviosas que favorecen la aparicion de
malezas y plagas (PNUMA et al., 1987). Ordenando los cultivos amazdnicos de mayor a
menor importancia respecto a la superficie cultivada tenemos al: café (138 000 ha), platano
(56 000 ha), yuca (38 000 ha), coca y frejoles (15 000 ha cada uno), maiz y citricos (8000
ha cada uno aprox.), cacao (4 000 ha), yute (3 500 ha) y en menor proporcién tabaco, té y
palma aceitera, con menos de 3 000 ha cada uno (Dourojeanni 1976). Asimismo, en los
bosques montanos y llanuras amazoénicas de la selva central (Chanchamayo, Satipo,
Oxapampa) se han establecido sistemas agroforestales compuestos, en su mayoria, por
asociaciones entre bosques secundarios y frutales (mandarina, cacao, palta, pacae, platano)

que ofrecen sombra para el crecimiento de cafetales (Brack, 1985).

La importancia de los cultivos antes mencionados a nivel nacional es grande puesto que,
aunque no satisfacen las demandas alimentarias del mercado internacional, generan la mayor

parte de los ingresos para los agricultores de la selva y abastecen al mercado nacional de
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productos —como la yuca, el platano y los frutales— que componen la dieta del poblador
amazonico. No obstante, el establecimiento de monocultivos de exportacion (i.e. palma
aceitera en la regién San Martin y Loreto) y la agricultura migratoria han tomado mayor
relevancia en las ultimas décadas, incrementando la superficie de bosque deforestado en
desmedro de la sostenibilidad alimentaria y la biodiversidad regional (Dammert, 2013;

Dourojeanni, 2016).

La baja capacidad de drenaje, junto a la acidez y la escasez de nutrientes son los principales
factores que le otorgan una baja fertilidad a los suelos en la Amazonia (Dassman et al., 1973,
Dourojeanni, 1976). A causa de ello menos del 11% del suelo amazdnico es apto para el
desarrollo de agricultura, haciendo que por un lado, el establecimiento de cultivos perennes
0 monocultivos conduzca a un deterioro edafico que comprometa seriamente otros tipos de
aprovechamiento futuros y que, por otro lado, el agricultor amazénico abandone
periddicamente sus yermas tierras de cultivo en busca de nuevos suelos agricolas, talando
bosques pristinos en su camino y expandiendo la frontera agricola en un fenoémeno
denominado como “agricultura migratoria” (Watters, 1971). Dourojeanni afirma que la
agricultura migratoria puede dividirse en dos subtipos: la agricultura migratoria estabilizada
o formal y anarquica o informal, y enfatiza en que su origen esta relacionado intimamente al
proceder el agricultor. “La agricultura migratoria formal se da como rotacion dentro de los
limites de predios legalmente establecidos, independientemente de su tamafio. Hay rotacién
de campos de cultivo, con desarrollo de barbecho forestal en minifundio tanto como en
latifundio, en todo lugar donde se hacen cultivos o se conduce ganaderia extensiva. La
agricultura migratoria informal (que Dourojeanni denomina agricultura migratoria per se),
es la mas comin y origina la mayor parte del barbecho forestal del pais. En ella los
agricultores mas pobres, los campesinos sin tierras, se asientan fuera de la ley o con
reconocimiento legales precarios y altamente mutantes, en especial sobre tierras marginales,
muchas veces en la periferia de las colonizaciones oficiales o a los bordes de las carreteras.
A nivel nacional, el 56% de las tierras deforestadas corresponde... a tierras absolutamente

inapropiadas para todo uso agropecuario” (Dourojeanni, 2016, p. 4).

Este mismo fendmeno y las condiciones ambientales emergentes en las areas deforestadas
(e.g. incremento de radiacion, aumento de temperatura, disminucién de la humedad relativa)
promueven —cada vez mas acelerada— expansion de areas con escaza vegetacion arborea,

conocidas como bosques secundarios jovenes o “purmas”, que inicien el proceso de sucesion
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ecologica para que después de muchas décadas pueda regenerarse el bosque amazdnico
(Reynel & Leon, 1989). Dentro del periodo de produccion en la agricultura migratoria es
comun también el establecimiento de sistemas agricolas de roza y quema, en los que la tala
selectiva y la erosion pueden actuar de manera sinérgica reforzando el deterioro del suelo y
la predominancia de condiciones microclimaticas adversas para la recolonizacion de la flora

y fauna propia los bosques maduros cercanos a las chacras.

¢Como es que este proceso de cambio en la cobertura vegetal, que disminuye las areas de
bosque en pro del aumento de chacras, afecta a la biodiversidad amazénica? Para responder
esta interrogante pueden destacar algunos de los factores més importantes que influencian la
pérdida de calidad y cantidad de héabitats por actividades agricolas:

En primer lugar, muchas de las especies habitantes del bosque—co6mo los anfibios, reptiles,
arboles y epifitas esciofitas— no pueden tolerar las condiciones ambientales de los claros y
matorrales tipicos de los primeros estadios sucesionales, ya que la cantidad de luz y las
temperatura es mucho mayor a las registradas en las zonas con cobertura densa en el dosel
(Finegan, 1992; Finegan, 1996; Todd & Andrews, 2008; Uhl & Viera, 1989), por lo que la
disminucion de la cobertura de dosel y de la disponibilidad de microclimas fisiol6gicamente
favorables limita su crecimiento e incrementa la mortalidad en sus poblaciones
(Nowakowski et al., 2017). En segundo lugar, se tiene a la competencia entre especies tipicas
del bosque pristino con aquellas generalistas con respecto a su habitat, siendo las ultimas
fisioldgicamente més aptas para tolerar un amplio rango de condiciones ambientales. Los
generalistas —que aprovechan una gama méas amplia de recursos tréficos y radiacion— se
establecen en los parches deforestados y conforme aumente su poblacion podrian intentar la
colonizacidn de los fragmentos boscosos en bldsqueda de mayores recursos. Por ultimo y no
menos importante, se puede considerar el efecto borde propio de los parches de vegetacion
rodeados por zonas de cultivo, los mismos ya no pueden albergar a especies (i.e. mamiferos
mayores) gque necesiten una gran extension del territorio para sobrevivir, adquirir sus
recursos y reproducirse ni aquellas que son muy sensibles a los gradientes térmicos y de
humedad a lo largo del dia (como los anuros). Al desaparecer estas especies se pierde la
funcién (productores consumidores clave, depredadores topes, dispersores de semillas, entre
otros) que desempefian dentro de los bosques pristinos conduciendo al colapso de las
relaciones interespecificas que mantienen las comunidades bioticas en el lugar a lo largo del
tiempo (Dirzo et al., 2014; Fahrig, 2003; Jorge et al., 2013; Peres et al., 2016).
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I1l. MATERIALES Y METODOS

3.1 Métodos de recoleccion de datos.

3.1.1 Zona de estudio.

La investigacion se realizo en la Concesion de Conservacion Kawsay, localizada dentro de
la zona de amortiguamiento de la Reserva Nacional Tambopata (RNT) en la margen derecha
del rio Madre de Dios, correspondiente al distrito de Puerto Maldonado, provincia de
Tambopata, departamento de Madre de Dios (Figura 1). El area de la concesidn tiene una
extension de 200 hectareas y se divide en tres sectores: desde el margen del rio hasta 300
metros tierra adentro se encuentra el sector de aprovechamiento agricola o de chacras,
caracterizado por la presencia del cultivo de platano (Musa x paradisiaca); desde los 300
metros hacia los 1000 metros tierra adentro esta el sector de predios, caracterizado por una
matriz de bosque secundario o purma que fue afectado por la actividad agricola (platanales)
hace veinte afios y que posee trochas carrozables antiguamente utilizadas para la extraccion
selectiva de madera; desde los 1000 metros hasta el limite de la concesion con la RNT se
encuentra el sector de bosque primario o pristino, el cual no ha sido sometido a ningun tipo

de actividad agricola histéricamente?.

En cuanto a la composicion y estructura de la vegetacion en la concesion, el sector de chacras
estd dominado por platanales de baja altura (< 5m) y posee poca vegetacion emergente
ademas de algunos arboles frutales (Citrus spp. y Carica papaya), de modo que presenta
mucha menos cobertura arbdrea-arbustiva (55%) que los otros dos sectores. EI manejo del
platanal consiste en limpiar las hojas secas y colocarlas en la base del pseudotallo de cada
platanero, asi como la poda de hierbas arvenses o “malezas” con motoguadana. Sendas
actividades se realizan con una frecuencia mensual o quincenal segun estacion. No se realiza

la aplicacion de plaguicidas o herbicidas en los cultivos evaluados. En el sector de predios

! Comentario personal del Blgo. Raul Bello (feb. 2019), regente de la Concesién de Conservacién Kawsay.



se encuentran parches de bosque en estadios iniciales de regeneracion —con alta densidad
de arboles de bajo DAP—, zonas de bambu o pacales (Guadua spp.) y parches de heliconias
(Heliconia sp.) siempre acompafiados de ficus (Ficus spp.) y palmeras de huicungo
(Astrocaryum huicungo) regularmente dispersos o agregados cerca de las trochas. El sector
de bosque primario se caracteriza por la presencia de arboles como Guarea sp., Carapa sp.,
Leonia crassa, Pseudoalmeria laevis, Iryanthera sp. y Theobroma sp. asi como por tener
una cobertura de herbaceas y densidad de troncos caidos mayor a los sectores con influencia
de la actividad agricola. Tanto el DAP, la cobertura arborea-arbustiva —78% y 84%,
respectivamente— como la profundidad hojarasca en los sectores de bosque primario y de
predios fueron similares (con predominancia del sector de predios o bosque secundario) y

consistentemente mayores al sector de chacras.

La zona de vida correspondiente al area de la concesion corresponde a un Bosque Humedo
Subtropical (bh-S) en el sistema de Holdridge, con un rango de elevacién ubicado entre los
150 y 250 m.s.n.m. en selva baja. El tipo de bosque predominante en el area es el Bosque
Aluvial Inundable (BAI), una formacion vegetal que se desarrolla sobre terrenos planos o
depresionados, ubicados en areas cercanas al curso de rios —tal como el rio Madre de Dios

para la concesion— y quebradas con deficiencias de drenaje (INRENA, 2003).

El sector de aprovechamiento agricola y el sector de predios representan al sistema agricola
y el sector de bosque pristino representa el sistema natural. Mientras que en el primer sistema
se establecieron dos sitios de muestreo, correspondientes a las diferentes intensidades de uso
agricola: cultivos de platano (CUL) y bosque secundario (BS), en el segundo sistema se
establecié un solo sitio de muestreo —BP, en referencia al bosque primario o pristino—
(Tabla 1). Cada sitio mencionado fue evaluado durante cuatro semanas tanto en la temporada
seca, entre septiembre y octubre del 2017, como en la temporada de lluvias, entre enero y
marzo del 2018 (ANEXO 1).

Tabla 1: Coordenadas UTM referenciales para cada sitio de muestreo

UTM WGS 84 Zona 18L Este Norte Altitud

Bosque Primario - BP 500 057 8614 141 177 m.s.n.m.
Bosque Secundario - BS 498 589 8614 817 178 m.s.n.m.
Cultivos de platano - CUL 498 268 8615 134 172 m.s.n.m.
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MAPA DEL CONTRATO DE LA CONCESION DE CONSERVACION N° 17-MAD-TAM/CON-CON-2017-002
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Figura 1. Mapa de la Concesion de Conservacion Kawsay.
FUENTE: Gobierno Regional de Madre de Dios.

8615200

8614400



3.1.2 Muestreo de anuros.

Los sitios de muestreo estuvieron separados al menos 400 m y en cada uno se realizaron
muestreos por transectos de banda estrecha —de 4x30m— disponiendo sistematicamente 30
transectos en cada sitio de muestreo (Rueda-Almonacid et al., 2006). Los recorridos fueron
seleccionados aleatoriamente y se efectuaron por dos personas a velocidad constante
(durante la seleccion se evito recorrer los mismos transectos en dias consecutivos para evitar
que los animales se familiaricen con la presencia de los evaluadores), contabilizando los
anuros observados directamente dentro de la linea prefijada del transecto y buscando
activamente entre cavidades del suelo, troncos, ramas, hojas, hojarasca y cuerpos de agua
ubicados de manera perpendicular a la linea y dos metros a cada lado de esta (ANEXO 1).
Las busquedas dentro de los transectos se realizaron en horarios diurnos desde las 7 hasta
las 14 horas, y nocturnos, desde las 18 horas hasta las 23 horas— para cubrir los dos periodos

de actividad en los que suelen estar més activos los anfibios (Cortés-Gémez, 2011).

Todos los anuros observados fueron capturados manualmente, pesados, medidos Yy
fotografiados para corroborar posteriormente su identificacién en campo. La masa corporal
fue registrada con una balanza digital con una precisién de 0.01 g y las medidas
morfométricas (tamafio corporal y ancho de cabeza) fueron realizadas con un calibrador de
precision 0.01 mm al momento de la captura (ANEXO 1). Se registraron también datos de
habitat, tipo de microhabitat y la hora de captura de cada individuo. Finalmente, los
individuos se liberaron a 5 m de los respectivos transectos donde fueron capturados. En todos
los procedimientos anteriormente mencionados se siguieron los protocolos establecidos por
Alonso-Aguirre & Lampo (2006) y Eekhout (2010). Para la determinacién taxonémica se
utilizo la literatura especializada de Caminer y Ron, (2014), De la Riva (1990), Duellman
(1978), Duellman (2005), Duellman & Lehr, (2009), Rodriguez y Duellman (1994) y
Villacampa et al., (2017).

3.1.3 Rasgos funcionales.

En cuanto a los rasgos funcionales se seleccionaron aquellas caracteristicas ligadas a los
procesos ecosistémicos en los que intervienen los anfibios, siendo su principal componente
los anuros, asi como las variables que se usaran como sus estimadores (Cortés-Gomez et al.,
2015; Duellman, 2005; Tabla 2).
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Rasgos relacionados a la produccion de biomasa o al flujo de energia en la cadena tréfica
como presa: tamario corporal (SVL; distancia hocico-cloaca en mm) y masa corporal (en
gramos).
Rasgos relacionados al consumo de biomasa o al flujo de energia en la cadena tréfica
como depredador: (i) tamafio de presa (HW; ancho de cabeza en mm); (ii) gremio tréfico
en base al tipo de presa consumida: coledpteros (col), isopteros (iso), dipteros (dip),
blatodeos (bla), hormigas (for), lepidopteros (lep), hemipteros (hem), ortdpteros (ort),
tirpteros (tir), larvas de insectos (lar), arafias (ara), vertebrados pequefios (ver) y
generalistas (gen).
Rasgos relacionados con el reciclaje de nutrientes y flujo de energia y materia a través de
las cadenas troficas como depredador y presa: gremio ecomorfolégico de renacuajos,
considerando las categorias mencionadas a continuacion (McDiarmid & Altig, 1999).
I. Endétrofos: la energia para el desarrollo deriva completamente de fuente materna.
(a) endotrofo-nidicola: La larva que no necesita alimentacion estd confinada en un
nido terrestre.
I1. Exotrofos: energia para el desarrollo deriva de los alimentos ingeridos por larvas de
vida libre.
I1.1. Lotico: larva que vive en un cuerpo de agua en movimiento.
(b) lotico-béntico: raspan su alimento de las superficies en o cerca del fondo.
(c) Iético-nectonico: raspan su alimento de las superficies en la columna de agua.
I1.11. Léntico: larva que vive en un cuerpo de agua estacionario.
(d) Iéntico-arbdreo/fitotelmata: habitan en plantas que poseen estructuras o cavidades
capaces de almacenar agua, donde completan su desarrollo, i.e. fitotelmata.
(e) Iéntico-béntico: raspan su alimento de las superficies en o cerca del fondo.
(f) lentico-carnivoro: se alimentan de macroinvertebrados y otros renacuajos.
(9) léntico-macrofago: muerden trozos grandes de material sumergido o de plantas
en la superficie.
(h) léntico-nectdnico: raspan su alimento de las superficies en la columna de agua.
(i) Iéntico-suspensivoro: se alimentan de particulas filtradas en la columna de agua.
(j) 1éntico-suspensivoro-raspador: se alimentan de particulas filtradas en la columna
de agua y raspan superficies sumergidas.
(DD) desarrollo directo: no posee renacuajo puesto que desarrollo se completa en el

huevo.
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Rasgos que afectan el flujo de energia en la cadena trofica, ya sea como presa o
depredador: [I] modo reproductivo: (a) huevos depositados en la superficie o dentro de
cuerpos de agua abiertos — renacuajos se desarrollan en el agua, (b) huevos depositados
en cavidades naturales o artificiales — renacuajos se desarrollan en cavidades hasta que se
Ilenan y contintan su desarrollo en cuerpos de agua abiertos, (c) huevos se depositan en
la vegetacion sobre el agua — renacuajos caen a pozas, (d) huevos depositados y larvas
que se desarrollan en la fitotelmata, (e) huevos depositados en nidos de espuma en la
superficie o adyacentes al agua — renacuajos se desarrollan en el agua, (f) huevos
depositados en nidos de espuma terrestres — renacuajos se desarrollan a partir de reservas
en el nido, (g) huevos depositados en la tierra — adultos cargan a los renacuajos hacia el
agua, (h) huevos depositados en la tierra tienen desarrollo directo a ranas pequefias, (i)
huevos que poseen desarrollo directo adheridos al dorso de la hembra; [II] patron
reproductivo: (a) reproductores tempranos —su reproduccion inicia en noviembre, con las
primeras lluvias intensas—, (b) reproductores tardios —su reproduccion inicia en enero-
febrero-marzo—, (c) reproductores oportunistas —se reproducen en periodos de lluvias
intensas entre noviembre y marzo, durante la temporada de lluvias—, (d) reproductores
esporadicos —se reproducen de manera explosiva en intervalos irregulares durante
temporada de lluvias—y (e) reproductores de la temporada seca —se reproducen de abril a
setiembre-octubre—; [111] uso de hébitat: acuatico (a), fosorial (f), terrestre (t; < 0.5 m de
altura sobre el suelo) y terrestre-arbéreo (ta; entre 0.5 m y 5 m de altura sobre el suelo);
[IV] microhébitat o sustrato utilizado: hojarasca (h), vegetacion baja (vb; 0-50 cm de
altura de percha) y vegetacion alta (va; 50-500 cm de altura de percha); [V] periodo de
actividad: diurno (d; 7-14 h), nocturno (n; 18-23 h) y diurno-nocturno (dn; con registro
de presencia entre 7-14 h'y 18-23 h).
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Tabla 2: Rasgos funcionales por especie en sistemas naturales y agricolas

Especie G. G. Eco. P. M. SVL HW  Uso. Microhab.  Per. biomasa biomasa biomasa
Trof, Re. Rep. Rep. (mm) (mm) hab. Activ. BP (g) BS (9) CUL (g)

Adenomera col a c f 2122 774 t h dn 0.94 0.83 0.83

andreae

Adenomera col a C f 2082 703 t h dn 0 0 1.08

hylaedactyla

Allobates iSO e c g 16.18 561 t h d 0.46 0.51 0

trilineatus

Boana ort e c a 36.97 13.83 ta vb n 2.00 0.00 0.00

cinerascens

Boana fasciata col h c a 164.65 18.00 ta vb n 7.20 0.00 0.00

Boana punctata dip e c a 28.7 132 ta vb n 2.15 0 0

Callimedusa bla J c c 46.52 15.69 ta va n 4.43 0 0

tomopterna

Ceratophrys ver f a a 75.57 53.77 t h n 43.50 28.60 0.00

cornuta

Chiasmocleis hor [ C a 1753 583 t h n 0.69 0.48 0.55

ventrimaculata




Continuacion ...

Especie G. G. Eco. P. M. SVL HW  Uso. Microhab.  Per. biomasa biomasa biomasa
Trof. Re. Rep. Rep. (mm) (mm) hab. Activ. BP (g) BS (9) CUL ()

Dendropsophus ort g c a 2154 754 ta va n 1.30 0.55 0.55

kamagarini

Dendropsophus lar h b a 21.6 745 ta va n 0.67 0.86 0

koechlini

Dendropsophus  col g c a 2192 7.20 ta va n 0.00 0.64 0.00

leali

Dendropsophus lep g C C 28.3 109 ta vb n 0 1.88 0

leucophyllatus

Dendropsophus lar g b a 2327 793 ta va n 0.00 0.68 0.00

rhodopeplus

Dendropsophus hem J b C 2244 7.3 ta va n 0.50 1.03 0

schubarti

Edalorhina ort e c e 30.72 10.77 t h dn 2.96 0 0

perezi

Elatochistocleis iso [ c a 2895 707 t h n 0 2.56 2.1

muiraquitan

Engystomops iSO e a e 28.02 791 t h n 2.30 0.00 0.00

freibergi




Continuacion ...

Especie G. G. Eco. P. M. SVL HW  Uso. Microhab.  Per. biomasa biomasa biomasa
Trof. Re. Rep. Rep. (mm) (mm) hab. Activ. BP (g) BS (9) CUL ()

Hamptophryne lar i c a 26.07 9.02 t h dn 2.25 2.36 2.27

boliviana

Leptodactylus  col e c e 53.07 17.73 t h dn 17.86 19.66 18.61

bolivianus

Leptodactylus  col e c e 4414 152 t h dn 11.48 12.04 12.05

didymus

Leptodactylus  gen e b f 109.35 51.72 f h n 189.68  199.47  50.7

pentadactylus

Osteocephalus  ort e a a 83.93 27.35 ta va n 42.83 0 0

taurinus

Phyllomedusa  ort J b C 68.59 13.68 ta va n 14.32 14.80 0.00

camba

Pristimantis tir DD c h 2185 786 ta va n 0.83 0 0

altamazonicus

Pristimantis spl ort DD c h 1443 442 ta vb dn 0.10 0.75 0.00

Pristimantis ort DD c h 2141 539 ta vb d 0.64 0.27 0

toftae

Rhaebo col b e a 61.25 2048 t h d 0 141 0

guttatus




Continuacion ...

Especie G. G. Eco. P. M. SVL HW  Uso. Microhab.  Per. biomasa biomasa biomasa
Trof. Re. Rep. Rep. (mm) (mm) hab. Activ. BP (g) BS (9) CUL ()

Rhinella hor b d a 2286 750 t h d 1.50 0.00 0.00

margaritifera

Rhinella gen e c a 65.29 2522 t h n 0 2.5 108.34

marina

Scarthyla ara g c a 1993 6.15 ta vb dn 0.65 0.83 0.00

goinorum

Scinax ara h C a 29.34 979 ta va dn 0 1.79 0

chiquitanus

Scinax ort h d a 2829 935 ta va n 0.56 1.4 0

funereus

Scinax ictericus ort h b a 24.9 8.73 ta va n 0.93 1.26 0

Scinax ara h b a 2185 782 ta vb dn 1.07 0.44 0

pedromedinae

Scinax ruber ara h c a 29.85 937 ta va dn 0 1.86 0

Trachycephalus bla e c a 69.86 24.09 ta va n 55.59 0 27.85

macrotis

FUENTE: Las abreviaturas para las categorias de cada rasgo funcional se describen en la seccién 3.1.3 Rasgos funcionales.



3.2 Métodos de analisis de datos.

3.2.1 Descripcion de los ensamblajes de anuros.

Como parte previa al analisis de patrones de diversidad se hall6 la “cobertura de muestreo”,
un indice que representa la probabilidad de registrar una nueva especie al encontrar un
individuo adicional durante el muestreo, siendo asi una medida de la calidad o suficiencia
de la evaluacion realizada en base al nimero de especies “raras” en cada uno de los sistemas
a comparar, tales como aquellas especies que presenten solamente uno (singletons) o dos
(doubletons) individuos encontrados (Chao & Jost, 2012). Ademas, a fin de visualizar la
asociacion entre especies y sistemas se realiz6 un andlisis de correspondencia a partir de sus
abundancias absolutas con el programa PAST (Hammer et al., 2001). Por altimo, con el
propdsito de comparar las estructuras de los ensamblajes anurofaunisticos en cada sistema
se elaboraron curvas de rango-abundancia y se calculd la equidad relativa de primer orden
—0 RLE=In(*D)/In(°D)— de cada uno (Feinsinger, 2001; Jost, 2010).

3.2.2 Diversidad taxonémica.

Se calcularon los numeros de Hill para indicar el nimero efectivo de especies y comparar la
diversidad entre los ensamblajes correspondientes a sistemas naturales y agricolas en tres
ordenes: riqueza especifica o °D, la diversidad de especies comunes o D —equivalente al
exponencial del indice de Shannon con logaritmo natural— y la diversidad de especies
dominantes o 2D —equivalente al reciproco del indice de dominancia de Simpson— (Jost,
2006; Moreno et al., 2011). Se estimaron intervalos de confianza al 95% para hallar

diferencias significativas entre los ensamblajes utilizando 200 réplicas.

La diferencia entre la diversidad de los ensamblajes de anuros, denominada también como
diversidad taxondmica beta, fue hallada mediante la disimilaridad de Sorensen [Bsor] y sus
componentes: la diversidad beta debido al anidamiento [Brich] —para hallar la pérdida de
especies— Yy la diversidad beta debido al recambio —i.e. reemplazo— de especies [Bturn]
(Baselga et al., 2020). Los datos de diversidad taxonémica fueron analizados con el
programa PAST (Hammer et al., 2001) y los paquetes betapart (Baselga & Orme, 2012) e
INEXT (Hsieh et al., 2016: Chao et al., 2014) del Software R (R Core Team, 2017).
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A fin de analizar la influencia de la estacionalidad en los patrones de diversidad taxonémica
se procedié a comparar las abundancias por sistema entre temporadas mediante una prueba

t de Student pareada con el programa PAST (Hammer et al., 2001).
3.2.3 Diversidad funcional.

Se elabor6 una matriz de rasgos funcionales y especies por sistema de estudio y con ella se
calcularon los indices de diversidad funcional (Figura 2): [1] riqueza funcional (FRic), que
representa el volumen ocupado por las especies de un ensamblaje en el espacio comunitario
de rasgos funcionales —o espacio funcional—; [2] equidad funcional (FEve), que describe
la regularidad de la distribucion de la biomasa dentro de un ensamblaje en el espacio
funcional; [3] especializacion funcional (FSpe), que es una medida de la distintividad o
rareza (valores poco comunes) de los rasgos funcionales en un ensamblaje con respecto al
promedio de rasgos en el ensamblaje; y [4] divergencia funcional (FDiv), que es la
proporcién de biomasa brindada por las especies con rasgos mas atipicos dentro de un
ensamblaje; para obtener informacién complementaria sobre los roles que desempefian las
especies de anuros y el funcionamiento del ecosistema (Villéger et al., 2008; Mouchet et al.,
2010) con las funciones “quality funct space” Yy “multidimFD”, creadas por Villéger
(Villéger, 2019) ademas del paquete FD (Laliberté et al., 2014) del Software R (R Core
Team, 2017). Utilizando una matriz de incidencia (presencia/ausencia) de especies por
ensamblaje, la matriz de rasgos funcionales y el paquete betapart (Baselga & Orme, 2012)
del software R (R Core Team, 2017) se calculd diversidad funcional beta [Fsor] y sus
componentes de disimilaridad con respecto al recambio [Fturn] y la pérdida [Frich] de rasgos

funcionales (Villéger et al., 2013).

Se identificaron los grupos funcionales (agrupaciones de especies que desempefian
funciones similares en base a sus rasgos funcionales) entre sistemas y la riqueza de grupos
funcionales (FGR) con un andlisis de conglomerados utilizando como medida de similaridad
el indice de Gower y el algoritmo Ward en el programa PAST (Hammer et al., 2001). Con
el fin de determinar la redundanciay vulnerabilidad de las funciones aportadas por los anuros
(Mouchet et al., 2008; Thompson et al., 2016) se estimo la redundancia funcional (FRed) a
partir del promedio de especies por grupo funcional. Se consider6 a la redundancia como
indicador de la cantidad de especies que se espera que aporten de manera similar (que
desempefien funciones redundantes) a los procesos ecosistemicos como representantes de

sus respectivos grupos funcionales. La vulnerabilidad funcional modificada (F\Vul) de cada
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sistema se calculé como la proporcidn de grupos funcionales que poseen una riqueza menor
que la redundancia funcional dentro de su ensamblaje y que, ante perturbacion que una
amenace al ensamblaje de anuros, pondrian en peligro las funciones desempefiadas por los
grupos funcionales conformados por menos especies. En sintesis, a partir de la redundancia
y la vulnerabilidad funcional se cuantificd el riesgo de perder las funciones aportadas por los
anuros en cada ensamblaje y la capacidad que estos tienen para recuperarse de los cambios

influenciados por el aumento de la actividad agricola.

M3) Construyendo el espacio

Valores de los rasgos por -
funcional:

especie

Biomasa de cada especie

por ensamblaje/zona i
Especies

M3 | Sa|sb| .. [SN
Sa

Sh

Especies

Distancias de Gower

Grupos funcionales,
redandoncin y m——
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Figura 2. Diagrama del andlisis estadistico para el célculo de la diversidad funcional alfa y beta.
Fuente: Modificado de Villéger (2019)
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IV. RESULTADOS

4.1 Descripcion de los ensamblajes de anuros.

Se registraron 758 individuos agrupados en 37 especies pertenecientes a 8 familias de anuros
durante la temporada seca y de lluvias (Figura 3), registrdndose 28 especies en el bosque
primario, 26 en el bosque secundario y 11 en el cultivo de platano (Tabla 3). Las familias
que presentaron mayores riquezas de especies y abundancias fueron Hylidae (17 spp., 164
ind.) y Leptodactylidae (7 spp., 348 ind.).

8% 3%

® Aromobatidae
m Bufonidae

m Ceratophryidae
m Craugastoridae
m Hylidae

m Leptodactylidae

= Microhylidae

= Phyllomedusidae

Figura 3. Porcentaje de riqueza por familia taxonémica.



Tabla 3: Abundancias por especie en sistemas naturales y agricolas

Cddigo Especies Bosque Bosque Cultivo de
Primario Secundario platano
Aromobatidae
At Allobates trilineatus 53 66
Bufonidae
Rg Rhaebo guttatus 1
Rma Rhinella 1
margaritifera
Rm Rhinella marina 1 2
Ceratophryidae
Cc Ceratophrys cornuta 4 1
Craugastoridae
Pa Pristimantis 1
altamazonicus
Pr Pristimantis sp1 1
Pt Pristimantis toftae 1
Hylidae
Bc Boana cinerascens 1
Bf Boana fasciata 1
Bp Boana punctata 1
Dka Dendropsophus 1 24 1
kamagarini
Dko Dendropsophus 4 8
koechlini
DI Dendropsophus leali 12
Dlu Dendropsophus 1
leucophyllatus
Dr Dendropsophus 5
rhodopeplus
Ds Dendropsophus 1 2
schubarti
Ot Osteocephalus 1
taurinus
Sg Scarthyla goinorum 2 4
Sc Scinax chiquitanus 4
Sf Scinax funereus 1 6
Si Scinax ictericus 4 31
Sp Scinax pedromedinae 10 15
Sr Scinax ruber 6
Tm Trachycephalus 2 16
macrotis
Leptodactylidae
Aa Adenomera andreae 33 11 10
Ah Adenomera 28
hylaedactyla
Ep Edalorhina perezi 6




Continuacion ...

Cddigo Especies Bosque Bosque Cultivo de
Primario Secundario platano
Ef Engystomops 2
freibergi
Lb Leptodactylus 30 23 124
bolivianus
Ld Leptodactylus 11 11 44
didymus
Lp Leptodactylus 8 6 1
pentadactylus
Microhylidae
Chv Chiasmocleis 2 17 2
ventrimaculata
Em Elatochistocleis 7 26
muiraquitan
Hb Hamptophryne 5 22 16
boliviana
Phyllomedusidae
Ct Callimedusa 7
tomopterna
Pc Phyllomedusa camba 7 1
Total 201 287 270

En el andlisis de correspondencia (Figura 4) las especies forman dos agrupaciones
relacionadas tanto con el sistema de cultivos de platano como con el conjunto de areas
boscosas (BP y BS). Por un lado, las especies mas fuertemente asociadas al cultivo fueron
Adenomera hylaedactyla (Ah), Trachycephalus macrotis (Tm), Elatochistocleis
muiraquitan (Em), Leptodactylus bolivianus (Lb), L. didymus (Ld) y Rhinella marina (Rm).
Por otro lado, entre los anuros asociados al bosque primario se encontré a Phyllomedusa
camba (Pc), Callimedusa tomopterna (Ct) y Edalorhina perezi (Ep), mientras que para el
bosque secundario Chiasmocleis ventrimaculata (Chv), Dendropsophus kamagarini (Dka),
Dendropsophus leali (DI), Scinax funereus (Sf), Scinax ictericus (Si), Scinax pedromedinae

(Sp) y Scinax ruber (Sr) fueron las especies mas representativas.
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Figura 4. Andlisis de correspondencia entre especies y sistemas (BP, BS, CUL).
Cadigos de las especies en Tabla 3.

Los tres sistemas presentaron estructuras comunitarias similares con distribuciones
equitativas de los individuos que conforman sus ensamblajes (RLE promedio = 0.76), las
cuales fueron reconocidas a través de las pendientes moderadas en las tres curvas de rango-
abundanciay sus respectivas equidades relativas de primer orden (Figura 5, Figura 6, Figura
7, Figura 8). No obstante, se resalta que en el bosque secundario se registraron mayores
similitudes de las abundancias intraespecificas haciendo que la distribucién de abundancias
en ese ensamblaje sea méas equitativa que en el bosque primario y el platanal. EI menor
namero de especies en el cultivo de platanos y la dominancia de leptodactilidos incrementd
la pendiente de este ensamblaje con respecto a los otros sistemas. En los sistemas de bosque
Allobates trilineatus —una especie pequefia que suele encontrarse desplazandose vy
vocalizando durante el dia— se mantiene como la especie mas dominante mientras que la
zona de cultivo es dominada por L. bolivianus y L. didymus, dos especies terrestres que
presentaron actividad diurna y nocturna en todas las zonas evaluadas. Cabe resaltar que el

incremento estacional de pozas estacionales y depresiones inundadas alter6 la estructura del
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ensamblaje de anuros en el bosque secundario aumentando drasticamente la abundancia de

algunos hilidos como S. ictericus, D. kamagarini, D. leali y D. koechlini.
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Figura 5. Curva de rango abundancia para el bosque primario (BP).
Cadigos de las especies en Tabla 3.
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Figura 6. Curva de rango abundancia para el bosque secundario (BS).
Cadigos de las especies en Tabla 3.
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Figura 7. Curva de rango abundancia para el cultivo de platano (CUL).
Cddigos de las especies en Tabla 3.
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Figura 8. Equidad relativa de primer orden en el bosque primario (BP), bosque secundario (BS) y el
cultivo de platano (CUL).

En lo que respecta al muestreo, los transectos establecidos fueron recorridos 768 veces para
ambas temporadas, de modo que el esfuerzo total de captura fue de 92160 m?/persona. Las
coberturas de muestreo en todos los sistemas fueron igual o mayores a 92% (BP: 92.4%; BS:
96.2%; CUL.: 98.6%), aproximandose asintoticamente hacia el valor de 1 (el valor maximo
de cobertura) al ser extrapoladas hasta el triple del menor tamafio muestral (Figura 9). Estas
coberturas nos indican que la representacion de los anuros muestreados fue muy alta, de
modo que se tiene al menos un 92% de certeza de que al capturar un nuevo individuo este

pertenezca a alguna de las 37 especies ya registradas.
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Figura 9. Coberturas de muestreos interpoladas en funcion del nimero de transectos recorridos en el
muestreo de anuros. Intervalos de confianza al 95% (regiones sombreadas) obtenidos por
método bootstrap basado en 200 réplicas.

4.2 Diversidad taxondmica.

Sélo se encontraron diferencias significativas entre las abundancias de los anuros en la
temporada seca y de lluvias para el bosque secundario (t=2.9655; p-valor: 0.0066; 0=0.05),
en cambio, la estacionalidad no tuvo una influencia marcada sobre la abundancia de anuros
en el bosque primario y en el cultivo (t=1.4142, p-valor= 0.1687, 0=0.05 para BP; t=-1.396,
p-valor=0.2132, a=0.05 para CUL) por lo que se analizaron los datos de sendas temporadas

en conjunto.

Se comparo la diversidad de orden 0, 1 y 2 entre sistemas a una cobertura de muestreo de 1
(Figura 10). Lariqueza del bosque primario fue mayor a la del bosque secundario (q0=38.74
y 32.15, respectivamente), y este Ultimo posey0 casi el triple de especies que el cultivo de
platano (q0=11.97). Tal patron en riqueza de especies esta influencia por la mayor presencia
de especies arbdreas raras en el BP (11 especies con un solo individuo registrado tales como
Boana spp., Dendropsophus spp. y Pristimantis spp.) con respecto al bosque secundario (7

especies con un solo individuo registrado) y al cultivo (2 especies con un solo individuo
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registrado). Si bien se observa que no hay diferencias significativas (los intervalos de
confianza se superponen) en las tendencias de diversidad de orden 1 y 2, el bosque
secundario posee ligeramente un mayor numero de especies comunes y abundantes que el
bosque primario. De manera similar a lo registrado con la riqueza, el cultivo de platanos
presenta aproximadamente un 50% de la diversidad de especies comunes y dominantes
(91=7.38; g2=5.98) del bosque primario (ql= 14.8, q2=8.93) y del bosque secundario
(q1=17.67, q2=12.82).
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Figura 10. Diversidad taxondémica anurofaunistica de orden O (riqueza), 1 (especies comunes) y 2
(especies dominantes). Intervalos de confianza al 95% (regiones sombreadas) obtenidos
por método bootstrap basado en 200 réplicas.

La diversidad taxondémica beta fue mayor entre el bosque primario y el cultivo de platano
(Bsor=0.59), seguida por la disimilaridad entre el bosque secundario y el cultivo
(Bsor=0.51), y fue menor entre el bosque primario y secundario (Bsor=0.34). Es importante
destacar que los procesos subyacentes al patrén de disimilaridades encontrado fueron
distintos y contrapuestos (Figura 11): mientras que el recambio o reemplazo de especies fue
el factor mas influyente entre areas con poco o ninguna influencia de la agricultura —dado

que el bosque primario y el bosque secundario tuvieron altas riquezas con pocas especies
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compartidas—, el factor mas importante entre las zonas de bosque y el platanal fue la pérdida
de especies—puesto que el ensamblaje de anuros en el cultivo estuvo principalmente
conformado por especies que habitan las otras zonas y que pueden tolerar las condiciones

ambientales impuestas por la escasa cobertura arbustiva-arborea del platanal.

BS-CUL
BP-CUL 23
BP-BS J J
0.00 0.10 0.20 0.30 0.40 0.50 0.60
M beta_recambio beta_anidamiento

Figura 11. Diversidad taxondmica beta entre sistema naturales y agricolas medida con la
disimilaridad de Sorensen; beta_recambio: componente de disimilaridad debido al
recambio o reemplazo de especies; beta_anidamiento: componente de disimilaridad
debido al anidamiento o diferencia de riquezas.

4.3 Diversidad funcional.

Por un lado, se registré una disminucién en la riqueza funcional con el aumento de la
influencia de la actividad agricola puesto que el aporte funcional de las especies del bosque
secundario —FRic=0.68—y cultivo de platano —FRic=0.09— fueron aproximadamente un
72% y 9% de las funciones aportadas por las especies del bosque primario —FRic=0.94—.
Por otro lado, los valores de equidad, divergencia y especializacion funcional en el bosque
secundario —FEve=0.59; FDiv=0.99; FSpe=0.92—, fueron mayores al bosque primario —
FEve=0.58; FDiv=0.93; FSpe=0.85—, siendo el cultivo de platano el sistema con menores
valores para dichos indices de diversidad funcional —FEve=0.38; FDiv=0.81; FSpe=0.75—
(Figura 12). Asimismo, las variaciones en los indices FEve, FDiv y FSpe entre sistemas

fueron consistentemente menores que las registradas en FRic.
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Figura 12. indices de diversidad funcional en sistemas naturales y agricolas.

La diversidad funcional beta fue hallada como la diferencia o disimilaridad de la
contribucion o la amplitud de los rasgos funcionales (calculado a través del volumen del
espacio funcional ocupado por las especies de un ensamblaje) entre pares de sistemas. La
disimilaridad entre el bosque secundario y el cultivo de platanos —Fsor=0.92— fue similar
a aquella dada entre el bosque primario y el cultivo —Fsor=0.88 — y mucho mayor a la
diversidad beta entre ambas zonas boscosas —Fsor=0.33—. Con respecto a los procesos que
originaron las diferencias entre la contribucion funcional se observé que la pérdida de rasgos
funcionales fue mucho mayor que el recambio de rasgos debido a la influencia de la actividad
agricola (Figura 13). Se afirma entonces que la pérdida —y no el reemplazo— de las
funciones desempefiadas por los anuros es una de las principales consecuencias del aumento

de la actividad agricola en la Concesion de Conservacion Kawsay.
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Figura 13. Diversidad funcional beta entre sistema naturales y agricolas medida con la disimilaridad
de Sorensen; beta_recambio: componente de disimilaridad debido al reemplazo de rasgos
funcionales; beta_anidamiento: componente de disimilaridad debido al anidamiento o
pérdida de rasgos funcionales

En el dendrograma producido por el andlisis de conglomerados se identificaron 10 grupos
funcionales que aportan de manera diferencial al flujo de energia en la cadena tréfica y al
ciclaje de nutrientes en el ecosistema (Figura 14). El grupo funcional seis —-FG6— presenta la
mayor riqueza y estd compuesto por especies arbdreas pequefias; como Dendropsophus
koechlini, Dendropsophus kamagarini, Dendropsophus leali, Dendropsophus rhodopeplus,
Scinax ictericus, Scinax funereus; y grandes usualmente asociadas a pequefios cuerpos de
agua; como Osteocephalus taurinus y Trachycephalus macrotis; asi como por una rana de
desarrollo directo correspondiente a la especie Pristimantis altamazonicus. Se registro el
menor numero de especies (2 spp.) en cuatros grupos, lo cuales estan conformados por
(grupo funcional 1 — FG1) especies terrestres que tienen nidos de espuma terrestres:
Adenomera andreae y A. hylaedactyla; (grupo funcional 7 — FG7) especies terrestres grandes
que se alimentan de presas grandes: Ceratophrys cornuta y Leptodactylus pentadactylus;
(grupo funcional 8 — FG8) especies pequefias de desarrollo directo: Pristimantis spl y P.
toftae; (grupo funcional 9 — FG9) especies terrestres que depositan sus huevos en cuerpos de
agua en movimiento y que tienen renacuajos raspadores: Rhaebo guttatus y Rhinella

margaritifera.
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Figura 14. Dendrograma de grupos funcionales (FG) elaborado con los rasgos funcionales de todas
las especies en BP, BS y CUL y el algoritmo de Ward. Los grupos funcionales se
identificaron a una altura de 0.7. CAdigos de especies en Tabla 3.

La redundancia funcional comunitaria es de 4 especies y la vulnerabilidad funcional global
es de 0.5 (Tabla 4), por lo cual se puede afirmar que solamente el 50% de los grupos
funcionales existentes tienen mas especies de lo esperado para desemperiar sus funcionesy,
por tanto, el otro 50% de los grupos (FG1, FG4, FG7, FG8 y FG9) corre mayor riesgo de
perder sus funciones ante alguna perturbacion que afecte la composicion del ensamblaje de

anuros.

Tabla 4: Riqueza por grupo funcional, redundancia funcional (FRed) y
vulnerabilidad funcional (F\Vul)

Grupos funcionales  NUmero de especies

FG1*
FG2
FG3

FG4*
FG5
FG6

FG7*

FG8*

FG9*

FG10

FGRprom o FRed

FVul_global 0.5

Nota: Se acompafia con un asterisco (*) a los grupos funcionales
que poseen menos especies que el promedio.

N

A RMNOMNMNNOR~NWROO
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Considerando al unico individuo de L. pentadactylus (juvenil) capturado en el cultivo de
platano como un encuentro atipico para el sistema—puesto que no ofrece las condiciones del
habitat de la especie e.g., cavidades en el suelo que sirvan de refugio, cuerpos de agua
cercanos—, se observa que el patron de cambio en los grupos funcionales tiende a la
disminucion de especies a medida que aumenta la intensidad en la actividad agricola. En el
bosque primario y bosque secundario se hallaron todos los grupos funcionales, mientras que
el cultivo sélo el 40% del total con la ausencia de los grupos 3, 4, 7, 8, 9 y 10. Asimismo,
los grupos funcionales del cultivo se identificaron como mas vulnerables con respecto a sus
contrapartes en los sistemas de bosque —0.6 para sendos casos—, pues los grupos 1, 2y 6
fueron representados solamente por 2 especies en el ensamblaje mientras que el grupo 5 fue
representado por 4 (Figura 15). Se reafirma entonces que la conversion del bosque en
platanal favorece consistentemente la pérdida de funciones aportadas por los anuros, tanto

por la pérdida de grupos funcionales como de las especies que conforman dichos grupos.
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Figura 15. Vulnerabilidad funcional (FVul) y riqueza de grupos funcionales (FGR) entre sistemas
naturales y agricolas.
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V. DISCUSIONES

Antes de comparar la diversidad entre sistemas, conviene analizar la completitud en el
registro de especies, de otro modo se podria subestimar (o sobreestimar) la influencia que
tiene la actividad agricola sobre los ensamblajes de anuros. En el caso de esta investigacion,
es importante tomar en cuenta algunos aspectos relacionados a la suficiencia de la evaluacion
considerando el esfuerzo de muestreo y la cantidad de especies registradas: (i) el periodo de
muestreo fue mucho mas breve que otras investigaciones (Doan & Arizabal, 2000; Doan &
Arizabal 2002; Doan, 2003; Duellman, 2005) y estuvo enfocado en cuatro semanas tanto en
la temporada seca como de lluvias, por lo que evalla una muestra representativa de los
ensamblajes anurofaunisticos (incluyendo su variacion estacional) mas no la totalidad de
especies en la zona a lo largo del afio; (ii) tal como menciona Doan & Arizabal (2002), existe
una variacion microgeografica en los ensamblajes herpetoldgicos de la provincia de
Tambopata, por lo que un muestreo dado en una Unica zona y tipo de bosque no puede
compilar la totalidad de especies registrada histéricamente; (iii) la metodologia utilizada esta
enfocada en anuros terrestres y terrestres-arboreos (i.e. que habitan estratos bajos de la
vegetacion o el sotobosque), de modo que otros grupos de anuros asociados a ambientes
riparios, al dosel o que habitan exclusivamente cuerpos de agua no fueron registrados al no
incluir metodologias especializadas para su deteccién; (iv) se registrd un 72.7% de las
familias presentes en la provincia, asimismo, la cobertura de muestreo en la zona fue muy
alta (> 0.92) en sendas temporadas. Con las 96 especies registradas en listados
herpetoldgicos en Tambopata, esta provincia de Madre de Dios cuenta con el 15.1% de los
anuros que habitan en el Perd, presentando a 9 de las 15 familias de dicho orden en el pais
(Doan & Arizabal, 2002; Frost, 2019). En este contexto, si bien las 37 especies registradas
aqui representan solo un 38.54% de la riqueza total en la provincia (Tabla 3), es posible
afirmar que el muestreo fue localmente representativo dentro de los ensamblajes
anurofaunisticos en Tambopata, lo cual permitié estimar correctamente la diversidad de
anuros entre los distintos sistemas naturales y agricolas de la Concesion de Conservacion

Kawsay.



5.1 Diversidad taxondmica.

Al analizar la diversidad taxonémica se identifican dos lineas de evidencia que apoyan la
hipdtesis de que la actividad agricola tiene una influencia negativa sobre la diversidad de
anuros. Por un lado, las diversidades de especies raras, comunes y dominantes en el sistema
agricola fueron menores a las diversidades en los sistemas de bosque, los cuales a su vez
presentaron diferencias pequefias, en cuanto a la composicién de sus ensamblajes, ligadas al
elevado porcentaje (45%) de especies arbdreas de la familia Hylidae en el bosque secundario
(Figura 10). Entre los mecanismos ecoldgicos que podrian explicar dichos patrones de
diversidad se destacan las dindmicas fuente-sumidero, las mismas que se darian entre los
ensamblajes anurofaunisticos de bosque primario y secundario en la Concesién de
Conservacion Kawsay. En ese escenario, el bosque maduro en la Reserva Nacional
Tambopata (representado por el BP) se comportaria como una fuente de especies para las
zonas donde histéricamente se transformd la cobertura vegetal en detrimento de las
condiciones dptimas para la supervivencia de los anuros (representada por el BS), dando
lugar a la recuperacion de los ensamblajes direccionada por aquellas especies que pueden
establecerse bajo las condiciones ambientales imperantes en la zona de regeneracion (e.g.
Allobates trilineatus, Scinax pedromedinae utilizando la hojarasca y las herbéaceas pequefias,
respectivamente). Bajo esta perspectiva, el alto nimero de especies encontradas en BS y su
similitud con BP (1-Bsor=0.66, Figura 4) se consideran indicadores del éxito en la
regeneracion del bosque promovida por la creacion de la RNT, considerando a la
recuperacion paulatina de la composicién y abundancia faunistica un elemento indispensable
en la restauracion de los procesos ecoldgicos en zonas impactadas (Brady et al., 2002;
Chazdon, 2008, Chazdon et al., 2009, de la Pefia-Domene et al., 2014; Dunn, 2004).

Asimismo, el andlisis previo sobre la diversidad taxonémica —en conjunto con la
descripcion de los ensamblajes— conduce a la proposicion de un modelo de recuperacion
anurofaunistica, tal como se presenta en la Figura 16. EI modelo se apoya en el cambio de
la estructura comunitaria, o variacién de abundancias de especies compartidas, entre
ensamblajes (Figura 5, Figura 6, Figura 7). Conviene resaltar la situacion de dos grupos de
especies que mantienen la recuperacion de la anurofauna en el tiempo: (i) aquellas
“oportunistas” como Dendropsophus koechlini, Scarthyla goinorum y Scinax funereus; cuya
plasticidad en cuanto a requerimientos microambientales le permitirian aprovechar mejor la
heterogeneidad de microhabitats y pozas estacionales, incrementando su diversidad en BS;
y (ii) aquellas “migrantes locales” como Ceratophrys cornuta y Phyllomedusa camba, que
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manteniendo poblaciones mas grandes en BP pueden dispersarse hacia BS en busqueda de
algunos recursos clave (como presas o sitios para reproducirse) sin llegar a colonizar dicha
zona. El panorama presentado enfatiza la importancia de los bosques transformados en los
que se ha permitido el progreso de la sucesion ecoldgica, puesto que la regeneracion local
sostenida de la cobertura vegetal en ellos promueve la recolonizacion progresiva de la fauna
(Duarte-Marin et al., 2018, Herrera-Montes & Brokaw, 2010, Herndndez-Ordofiez et al.,
2015, Hilje & Aide, 2012, Rios-Lopez & Aide, 2007).

Figura 16. Escenario propuesto de recuperacion anurofaunistica de especies entre sistemas naturales
y agricolas.
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Por otro lado, aunque la recuperacion de anuros se postula como el principal mecanismo
detrds de los elevados niveles de diversidad en el BS, no necesariamente es la Unica
explicacion para ello. En el bosque secundario se registraron tanto especies ubicuas (L.
didymus y L. bolivianus) como adaptadas para tolerar las condiciones de aridez tipicas del
cultivo (E. muiraquitan, H. boliviana y C. ventrimaculata), siendo posible que la riqueza y
estructura de los ensamblajes se haya mantenido frente a la perturbacion a través de una
dindmica compensatoria (de reemplazo) en donde la pérdida de algunas especies
especialistas de bosques maduros o pristinos se amortigua con la llegada de otras asociadas
a ambientes modificados, enmascarando la pérdida de biodiversidad en la comunidad
(Morante-Filho et al., 2016; Russildi et al., 2016; Supp & Ernest, 2014). En tal caso, se
esperaria que el reemplazo de especies entre BS-BP sea elevado, al igual que la similaridad
entre BS-CUL. Sin embargo, siendo el recambio (Bturn=0.31) y la pérdida de especies
(Brich=0.51) los factores mas importantes entre BS-BP y BS-CUL respectivamente, se
requiere de mas evidencia (e.g. estudios sobre la disponibilidad de recursos microclimaticos
y sobre las interacciones con sus presas y depredadores) para presumir que las dinamicas
compensatorias sean el principal mecanismo para ensamblar los ensamblajes

anurofaunisticas durante la regeneracion del bosque.

Cabe resaltar que las dindmicas de colonizacion entre ensamblajes descritas previamente se
asemejan a aquellas que sostienen la hipdtesis de perturbacion intermedia o IDH (por sus
siglas en inglés “Intermediate Disturbance Hypothesis”; Connell, 1978). La IDH enuncia
que dentro de una comunidad que no ha alcanzado el equilibrio la diversidad local aumenta
en sitios donde las perturbaciones han sido moderadas o regularmente frecuentes, como
cabria esperar del BS —ensamblaje cuyo nivel de diversidad taxondmica equipara a BP y
en donde la recuperacion de la estructura del bosque ha facilitado la dispersion de especies
con preferencias de microhabitat mas amplias (CUL)—, a partir de mecanismos como
dispersion, recolonizacion y competencia (Catford et al., 2012; Kadmon & Benjamini, 2006,
Roxburgh et al., 2004). No obstante, la IDH se basa en algunas premisas basicas que deben
cumplirse para proponerla como modelo sobre los cambios de diversidad registrados:

- Se debe cumplir el principio de exclusion competitiva: la competencia intraespecifica
hace que una especie lleve a la extincion de sus competidores y se vuelva dominante en
el ecosistema cuando se alcance el equilibrio, y consecuentemente, causando que la

diversidad de especies disminuya al alcanzar estadios sucesionales tardios.
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No hay evidencia alguna de ocurra competencia intraespecifica entre las especies de anuros
registradas, pues aun cuando un par de especies compartan rasgos funcionales (e.g. tipo de
dieta) o pertenezcan al mismo grupo funcional, ello no implica que efectivamente compiten
entre ellas hasta determinar que la interaccion por dichos recursos tiene un efecto negativo
sobre la adecuacion bioldgica de ambas. Asimismo, se requiere de evidencia empirica para:
() presumir que existe una “estabilidad” tipica de un estadio sucesional climax en BP, (ii)
establecer que la competencia intraespecifica es el mecanismo ecoldgico que promueve el
ensamblaje de especies (siendo menos influyentes los factores historicos y procesos
demograficos) en BP, (iii) afirmar que el restablecimiento de las interacciones de
competencia promueve la disminucién de diversidad a lo largo del tiempo, dando lugar a un

bosque maduro (BP) con menor riqueza que uno joven (BS).

- Como producto de las compensaciones de colonizacion y competencia, la diversidad en
el sitio con perturbacion intermedia (e.g. BS) debe superar a la diversidad en el
ensamblaje bajo poca o ninguna influencia de dicha perturbacion (e.g. BP). En contraste,
la diversidad de orden 1y 2 en el BS no supera significativamente a BP, mientras que la
riqueza de especies en BP es mayor a BS. Las perturbaciones intermedias, 0 mas bien, el
legado de perturbacién agricola sobre los anuros incrementa la diversidad taxonémica

local pero no en la magnitud esperada bajo la IDH.

La falta de perchas vegetales, las altas temperaturas diurnas y la poca humedad retenida en
el suelo del cultivo suponen condiciones adversas para la mayoria de poblaciones de
anfibios. Se produce un “filtrado ambiental” que limita la ocurrencia de especies con
requerimientos de habitat complejos y se promueve la pérdida de especies —principalmente
arboreas—, tal como se observa en la diversidad beta debido al anidamiento (Figura 11;
Gangenova et al., 2018, Pereyra et al., 2018, Salgado-Negret, 2015). En este estudio, la
menor diversidad local se presentd en el cultivo de platanos y estuvo asociada a un subgrupo
de especies tolerantes a ambientes xéricos tales como Leptodactylus spp., Adenomera spp. y
Rhinella marina (da Silva-Vieira et al., 2009; Borges-Leite et al., 2015; Tingley et al., 2012,
Villacampa et al., 2017). En concordancia con Méndez-Narvaez & Bolivar-Garcia (2016),
la asociacion de bosque primario-secundario ofrece mayor disponibilidad de microhabitats
acuaticos (pozas estacionales con vegetacion herbacea y arbustiva periférica) y terrestres
(refugios ante la desecacion en troncos caidos, acumulaciones de hojarasca, raices tabulares

y cavidades subterraneas), que junto a una mayor cobertura arbustiva-arbérea encargada de
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filtrar el paso de los rayos solares, favorece el crecimiento y la reproduccion de los
individuos, manteniendo mayores diversidades de especies con respecto a los ambientes con

intervencion antropogénica (i.e. cultivo de platano).

5.2 Diversidad funcional.

A diferencia de lo hallado a través de la diversidad taxonomica, en la Figura 12 se detecto
una fuerte erosion funcional en los ensamblajes de anuros, caracterizada por la disminucion
mondtona de los rasgos funcionales acorde con el incremento de la influencia agricola. A
partir del cambio en la riqueza funcional se evidencia que, incluso cuando la riqueza de
especies es similar entre los sistemas de bosque, la variedad de rasgos funcionales
disminuye. Ocurre un reemplazo de especies ecologicamente mas disimiles en el BP (tales
como las ranas arboreas del género Boana y el sapo terrestre Rhinella margaritifera) por
otras con funciones més similares al conjunto comunitario de anuros en el BS (especies con
tamanos, biomasas y modos reproductivos mas comunes como Dendropsophus spp. y Scinax
spp.). Se determind a través de la diversidad funcional beta que la pérdida global de rasgos
funcionales es el proceso principal relacionado con la intensificacion del impacto causado
por las practicas agricolas en las chacras de platano. Asimismo, se constata que el incremento
de riqueza y el reemplazo de especies que tiene lugar en los bosques secundarios enmascara
la pérdida de las funciones desempefiadas por los anuros. Por lo tanto, se recomienda el uso
de medidas de diversidad complementarias para mejorar la comprension de los cambios que
ocurren en los ensamblajes ante la degradacién de sus habitats (Baraloto et al., 2012, Gerisch
et al., 2012, Moreno et al., 2018, Purschke et al., 2013, Villéger et al., 2010).

A partir del analisis de diversidad entre varios grupos biolégicos Flynn et al., (2009)
establecen que la disminucion abrupta de la diversidad funcional faunistica esta relacionada
a ensamblajes que pierden rapidamente a sus especies funcionalmente mas Unicas ante la
intensificacion del uso de la tierra. Los resultados aqui presentes, junto a los estudios de
Ernst et al., (2006) y Pereyra et al. (2018), apoyan un escenario en el cudl la perturbacion
proveniente de la modificacion prolongada y la intensificacién de la actividad agricola
reducen drasticamente la contribucién de los anuros a los procesos ecosistémicos como el
flujo de energia-materia y el ciclaje de nutrientes. La erosion funcional registrada en la
Concesion de Conservacion Kawsay indica que los ensamblajes anurofaunisticos estudiados

son poco redundante en cuanto a sus funciones.
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Ahora bien, aunque todos los ensamblajes poseen rasgos poco comunes dentro de la
comunidad (FSpe promedio>0.75), la alta riqueza de especies de los géneros Dendropsophus
spp. y Scinax spp. en el BS ha incrementado la distintividad funcional (FSpe BS=0.924) por
sobre las otras zonas (Figura 12). En cuanto a los hébitos dietarios de los adultos, D.
koechlini y D. rhodopeplus, habitantes caracteristicos de BS, fueron las Unicas especies
reportadas que prefieren consumir larvas de insectos. De forma similar, S. chiquitanus, S.
pedromedinae y S. ruber fueron las Gnicas especies registradas que se alimentaron de arafias
(Duellman, 2005). Los renacuajos de los Dendropsophus y Scinax en BS pertenecieron casi
exclusivamente a los gremios ecomarfoldgicos lentico-macréfago —Ilarvas que se alimentan
tomando grandes bocados de materiales sumergidos en el agua— Yy Iéntico-nectonico —
larvas que raspan su alimento de las superficies a lo largo de la columna de agua— (Altig &
Johnston, 1989; Duellman, 2005). Por lo tanto, el bosque secundario presenta los niveles
mas altos de especializacién funcional al albergar una mayor cantidad de especies que
poseen rasgos mas Unicos en cuanto al gremio trofico de adultos y renacuajos (Tabla 2).
Asimismo, la disminucién de FSpe en CUL con respecto a BP y BS (Figura 12) revela la
pérdida de rasgos funcionales globalmente raros en el cultivo de platano, la misma que
estaria inducida por filtro ambiental impuesto a las especies que habitan en dicho ensamblaje
y a los rasgos que ellas aportan.

En contraste con la simplificacion de funciones detectada a través de la FRic, no se
encontraron diferencias notables en la equidad (FEve) y divergencia (FDiv) funcional entre
los sistemas de bosque. Por un lado, parece ser que la regeneracién del bosque ha podido
reestablecer e incluso incrementar la homegeneidad en la distribucion de abundancias y
biomasas con respecto al bosque primario, al mismo tiempo que ha incrementado la
proporcion de biomasa aportada por las especies funcionalmente mas raras (C. cornuta y
sobre todo L. pentadactylus). En el cultivo de platanos la situacién cambia pues, al albergar
un ensamblaje conformado en su mayoria por anuros pequefios, la biomasa aportada
corresponde principalmente a los individuos adultos de L. bolivianus y T. macrotis (de menor
masa que L. pentadactylus), de modo que la distribucién de biomasa se hace menos
equitativa y la divergencia funcional disminuye con respecto a los sistemas de bosque. En
contraste con Diaz-Garcia et al., (2017), se demuestra que la pérdida de las funciones
relacionada al incremento de la actividad agricola viene acompafiada por una alteracion en

la estructura trofica de la comunidad. La conversion de remanentes de bosque en cultivos,
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no solo produce la pérdida de especies, sino que se incrementa el riesgo de perder un eslabon
clave en la cadena tréfica al concentrar la biomasa en pocas especies que, siendo
ecologicamente similares, no pueden ocupar todos los nichos que los anuros utilizaban en

sus habitats naturales.

Tal y como se ha visto, la diversidad funcional basada en rasgos —a través de los indices
funcionales previamente utilizados— puede aproximarnos directamente a los efectos que
tiene una perturbacion sobre el conjunto de rasgos funcionales de un ensamblaje (Mouillot
et al., 2013). Sin embargo, es dificil asignarle un rol particular a una especie dentro de su
ambiente puesto que (i) la actividad de los individuos de una especie cambia
espaciotemporalmente, (ii) los procesos ecosistémicos en si mismos surgen como
propiedades emergentes de las multiples interacciones entre las especies de varios grupos
taxonodmicos y su medio fisico, (iii) histéricamente la relacion entre la diversidad y la funcién
del ecosistema se ha examinado a partir de estudios experimentales. Existen pocos estudios
observacionales donde se discierne las funciones especificas concretas; siendo ain mas
complicado hallar la contribucidn relativa de todas las especies con respecto a un proceso
clave en la regulacion del funcionamiento de los ecosistemas (Chapin 11 et al., 2010, Fuhrer,
2000; Martin-Lopez et al., 2007; Monteith & Unsworth, 2013; Naem & Wright 2003;
Tilman, 2001).

Con el fin de complementar este enfoque y comprender de manera simultanea las relaciones
entre las especies, las funciones que desempefian y la actividad agricola, es necesario
agruparlas segun los atributos morfoldgicos, fisiolégicos, ecolégicos y reproductivos o,
como se les conoce mas comunmente, segun al grupo funcional al que pertenezcan. Es asi
que los grupos funcionales formados son considerados como asociaciones de especies
funcionalmente equivalentes, es decir, especies que utilizan recursos o transforman el medio
en el que habitan de manera similar jugando el mismo papel en la regulacion y manutencion
de los procesos ecosistémicos (Blondel, 2003; Vila, 1997; Chao et al., 2019).

Las condiciones imperantes en el bosque secundario no solo han logrado mantener un alto
nivel de diversidad taxonomica, sino que ha preservado la totalidad de grupos funcionales
en el ensamblaje de anuros (Figura 15). Aun bajo la pérdida de rasgos funcionales, la
recuperacion de la cobertura vegetal durante 20 afios permiti6 reestablecer la contribucion
de los anuros a los procesos ecosistémicos. Diaz-Garcia et al., (2017) y Pawar et al., (2004)

encontraron patrones similares en la recuperacion de grupos funcionales en zonas donde se
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habia permitido o promovido la regeneracion del bosque después de la conversion a tierras
agricolas. En cambio, se constata que el panorama entre las zonas de bosque y el cultivo de
platanos es funcionalmente critico, pues la disminucion de grupos funcionales y la pérdida
de especies dentro de ellos (con énfasis en el FG6, el grupo con més especies y redundante
en los otros sistemas) ponen de manifiesto nuevamente el impacto negativo que tiene la
transformacion de los hébitats naturales de los anuros a cultivos agricolas, tal como ya lo
habian reportado Pineda et al. (2005) asi como Trimble & van Aarde (2014) en México y
Sudafrica, respectivamente y contrasta con lo reportado por Cortés-Gémez et al. (2011).
Teniendo en cuenta que la Amazonia es una de las regiones mas intensamente deforestadas
en el planeta, con una alta tasa de conversion de bosque con fines agropecuarios en el
territorio peruano, es alarmante hallar que el reemplazo de bosques por monocultivos
favorece una triple pérdida de biodiversidad: declinacion en las poblaciones de anuros,
desaparicion de rasgos ecoldgicos-funcionales asociados a las especies perdidas y
detrimento de los roles que desempefian sus individuos en la red tréfica asi como en el ciclaje
de nutrientes en los cuerpos de agua estacionales (Dancé, 1980; Laurance et al., 2004;
Cortés-Gomez et al., 2015).

Si bien se han propuesto modelos robustos para describir los cambios en los ensamblajes
vegetales durante el proceso de sucesion secundaria (a través de la “recuperacion” de
condiciones ambientales y composicion floristica con respecto a bosques maduros o
antiguos), es poco lo que se sabe sobre los fendmenos subyacentes al cambio en los
ensamblajes faunisticos en regeneracion, o como también se le denomina, sobre la sucesion
secundaria animal (Finegan, 1996; Guariguata & Ortertag, 2001; Cortés-Gomez 2011;
Cortés-Gomez et al., 2013). Rios-L6pez & Aide (2007) sugirieron dos reglas del ensamblaje
que explicaban el desarrollo de los ensamblajes herpetofaunisticos durante la sucesion
secundaria. La primera de ellas dice que la riqueza de especies se incrementa rapidamente
durante la sucesion secundaria conforme se va recuperando la estratificacion vegetal en el
ecosistema, de manera similar a como ocurre con otros taxones (Diamond, 1975; Lawton,
1987). La segunda regla sugerida establece que la estructura trofica cambia lentamente
durante la sucesion, dependiendo de la rapidez con la que se reestablezcan los microhabitats
requeridos por las especies de distintos gremios tréficos en el ensamblaje. Se destaca que la
variabilidad de los rasgos aportados por los anuros en el BS —a diferencia de la riqueza de

especies y grupos funcionales— no ha logrado equiparar al bosque pristino durante los 20

51



afios donde ha prevalecido la regeneracion natural de la cobertura vegetal. Esta investigacion
amplia los alcances de la segunda regla del ensamblaje planteando que la composicion de
rasgos funcionales se recupera lentamente a lo largo de la sucesion faunistica, de modo que
la reestructuracion tréfica antes mencionada es el reflejo de la recuperacion gradual en la
variabilidad de gremios dietarios del BS. En otras palabras, de manera anéloga a lo hallado
por Dunn (2004) y Purschke et al. (2013) para otros taxa (no obstante, discrepa con lo hallado
por Dorneles-Audino et al., 2014), se propone que tanto la recuperacion de la composicion
de especies y el restablecimiento de las funciones desempefadas por los anuros ocurren de
manera conjunta, lenta y progresivamente, conforme el bosque avanza en la sucesion
secundaria hasta estadios tardios. Se sugiere ademas que en las etapas sucesionales mas
avanzadas del bosque (en las que se le denomina “maduro”), la complejidad estructural del
dosel y el sotobosque ofrece una gama mas amplia de microhabitats potenciales para
especies con requerimientos mas complejos de habitat —particularmente ranas arboreas con
diversos modos reproductivos—, las mismas que al ocupar nichos ecoldégicamente menos

comunes en el ensamblaje incrementan la diversidad de rasgos funcionales.

Contrario a lo hipotetizado, no se reporta una disminuciéon gradual y monotona de la
diversidad taxondmica, asi como una tampoco se detecta una preservacién de la diversidad
funcional bajo el incremento de la influencia agricola. El siguiente paso para comprender los
fendmenos ecoldgicos que acontecen dentro y entre los ensamblajes de anuros consiste, sin
duda alguna, en generar evidencia para mejorar los modelos planteados como explicacién a
los patrones de diversidad reportados por esta investigacion. En el fatidico panorama descrito
por la acelerada pérdida del bosque amazdnico, es sumamente necesario ir mas alla de la
mera descripcion de la biodiversidad y adentrarnos en la complejidad de responder los
“como” y “por qué” de la ecologia, con la firme conviccion que la construccion progresiva
de conocimiento nos permitird precisar que objetivos debemos cumplir dentro de un plan

general para la conservacion del patrimonio natural en el Peru.
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V1. CONCLUSIONES

Bajo las condiciones imperantes a lo largo del presente estudio en la concesion de
conservacion Kawsay, ubicada en el area de amortiguamiento de la Reserva Nacional

Tambopata, se concluye:

1. Se evidenciaron las diferencias entre las estimaciones de diversidad taxonémica y
funcional de anuros con respecto a sistemas naturales y agricolas en la Concesion de
Conservacién Kawsay.

2. Se registraron 8 familias taxondmicas y 37 especies de anuros en la Concesion de
Conservacion Kawsay, 28 de las cuales se encontraron en el bosque primario (BP,
conformando el sistema natural), 26 en el bosque secundario y 11 en el cultivo de
platano (BS y CUL respectivamente, conformando el sistema agricola). Las familias
que presentaron mayores riquezas de especies y abundancias fueron Hylidae (17 spp.,
164 ind.) y Leptodactylidae (7 spp., 348 ind.). Las estructuras de los ensamblajes
anurofaunisticos de los sistemas naturales y agricolas fueron similares, formandose
dos agrupaciones reconocibles entre las especies de zonas boscosas (asociacion BP-
BS) y cultivos.

3. Las estimaciones de diversidad taxonémica (DT) y funcional (DF) alfa fueron
similares en las zonas de bosque, con excepcion del incremento registrado en riqueza
funcional del BP (26.7% mayor al BS). Asimismo, a partir de la diversidad beta se
identificaron dos mecanismos que dirigen las diferencias de diversidad alfa entre las
zonas boscosas: a nivel taxonémico ocurre predominantemente un recambio de
especies mientras que a nivel funcional la pérdida de rasgos funcionales es mas
importante.

4. Con respecto a las comparaciones de DT entre sistemas naturales y agricolas,
extrapolando la cobertura del muestreo hasta su maximo valor, los indices de DT de
orden 0, 1y 2 fueron similares entre el bosque secundario y primario, siendo ambos

significativamente mayores a los presentes en el cultivo de platanos. Por su parte, la



diversidad taxondmica beta mostrd que la pérdida de especies fue el proceso mas
influyente entre las zonas de bosque y cultivo.

Con respecto a las comparaciones de DF entre sistemas naturales y agricolas; aun
cuando no se registraron grandes variaciones en los indices de divergencia, equidad
y especializacion; se reportdé una drastica pérdida o erosion funcional conforme
aumentd la influencia de la actividad agricola (FRic BP > FRic BS >> FRic CUL).
Del mismo modo, la conversion de zonas de bosque a chacras de platano mermd la
cantidad de grupos funcionales y amplificé la vulnerabilidad funcional de los anuros.
Se constata que el incremento de riqueza y el reemplazo de especies que tiene lugar
en el bosque secundario enmascara parcialmente la disminucion de la variabilidad de
rasgos funcionales asociados a los anuros. Dicha contraccion del aporte funcional se
encuentra englobada en una triple pérdida de biodiversidad (especies, grupos
funcionales y rasgos funcionales) ligada al establecimiento de monocultivos, como

el platanal, en la Amazonia.
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VII. RECOMENDACIONES

Enfocar un siguiente estudio en la influencia de la estacionalidad sobre la anurofauna
en el area de estudio.

Ampliar la generacion de rasgos funcionales de las especies encontradas (amplitud
dietaria, patrones reproductivos, gremios ecoldgicos de los renacuajos, limites
criticos termales, etc.), asi como de la variacion que existe de estos rasgos en los
individuos de cada especie.

Conducir un estudio futuro sobre la variacion diaria/estacional de temperatura y
humedad en los microhabitats utilizados por los anuros, la distancia entre los cuerpos
de agua y estos microhébitats (ademas de su hidroperiodo), asi como la diversidad y
estructura de la vegetacion herbacea, arbustiva y arborea por transecto de evaluacion.
Se recomienda elaborar una tipificacion de los sistemas agricolas, que incluya una

descripcidn de las précticas agrondmicas implementadas, en el area de estudio.
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IX.  ANEXOS



Anexo 1: Sectores dentro de la Concesidn de Conservacion Kawsay

A. Sector de aprovechamiento agricola ultivo de platanos (CUL
LA [T e r RNOAPSs 0 s o LN D W S

S

B. Sector de predios — Bosque secundario (BS)
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Anexo 3: Muestreo de anuros y toma de datos

M o y B

“A. Avistamiento de individuos du

B. Fotografiado de individuo capturado durante muestreo diurno (Allobates
trilineatus)
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C. Fotografiado de individuo capturado durante muestreo nocturno (Osteocephalus
taurinus)

D. Reglstro de rasgos funmonales pesado de individuos (izquierda — Rhinella
marina); registro de tamario corporal (derecha superior — Allobates trilineatus) y
tamafo de cabeza (derecha inferior — Ceratophrys cornuta)
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