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Resumen y Abstract Vv

Resumen

Ecologia de gradientes en paisajes fragmentados andinos

La crisis de pérdida de biodiversidad ha generado numerosos estudios para evaluar los
efectos de las actividades humanas sobre la biodiversidad, especialmente en términos
de pérdida y fragmentacion de habitats. La conceptualizacion y delimitacion de los
habitats en los estudios de pérdida y fragmentacion de habitat a menudo se simplifica
bajo el modelo de parche-corredor-mosaico (M-PCM), lo que puede limitar la
efectividad de las acciones de conservacion. La simplificacién de los habitats y la
relacion de los organismos con estos en el modelo M-PCM puede ser una de las causas
de los resultados conflictivos obtenidos en los anélisis de comunidades bioldgicas.

En este trabajo se propone que analizar los habitats y la respuesta de los organismos
a estos con un enfoque de gradientes (M-G), que represente de manera mas realista
el ambiente y sea consistente con la teoria de nicho ecolégico, puede conducir a
obtener conclusiones mas precisas al evaluar los efectos del cambio ambiental sobre
la distribucion de las especies. Se destaca la importancia de investigar diferentes
formas de cuantificar el cambio ambiental y caracterizar la respuesta de la
biodiversidad a estos cambios a diferentes escalas espaciales y ecolégicas.

Palabras clave: Paisaje, sensores remotos, aves, diversidad, métricas de

superficie.



VI Ecologia de gradientes en paisajes fragmentados andinos

Gradient ecology in fragmented Andean
landscapes

The biodiversity loss crisis has generated numerous studies to assess the effects of
human activities on biodiversity, especially in terms of habitat loss and fragmentation.
The conceptualization and delimitation of habitats in habitat loss and fragmentation
studies is often simplified under the patch-corridor-mosaic model (M-PCM), which can
limit the effectiveness of conservation actions. The simplification of habitats and the
relationship of organisms to habitats in the M-PCM model may be one of the causes of
conflicting results obtained in biological community analyses. This work proposes that
analyzing habitats and the response of organisms to them with a gradient approach
(M-G), which more realistically represents the environment and is consistent with
ecological niche theory, can lead to more accurate conclusions when assessing the
effects of environmental change on species distributions. It highlights the importance
of investigating different ways of quantifying environmental change and
characterizing the response of biodiversity to these changes at different spatial and

ecological scales.

Keywords: Landscape, remote sensing, birds, diversity, surface metrics.
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Introduccion

La actual crisis de pérdida de biodiversidad ha motivado una gran cantidad de estudios
para evaluar los efectos de las actividades antrdpicas sobre la biodiversidad a
diferentes escalas espacio temporales(Bregman et al., 2014; Keinath et al., 2017); sin
embargo, la mayor parte de estos estudios se han fundamentado en el modelo de
parche-corredor-mosaico (M-PCM), centrados particularmente en la pérdida y
fragmentacién de héabitats (Fardila et al., 2017; Lausch et al., 2015). La pérdida de
habitat se refiere a la disminucién en el area de un habitat particular, mientras que la
fragmentacion se refiere a la division de un parche de habitat en dos o0 mas parches
(Fahrig, 2003). Aunque son procesos diferentes y uno podria ocurrir independiente del
otro (e.g.. reduccién de area de habitat sin subdivision), tipicamente la intervencion
humana en el ambiente implica a ambos simultdneamente (Fahrig, 2013, 2019).
Separar los efectos de ambos procesos sobre la biodiversidad ha sido complejo desde
el punto de vista conceptual y metodoldgico, por lo que es comun el uso de Ios
términos fragmentacion, perdida, o cambio de habitat para describir o referirse en un
sentido general a la degradacion de los ecosistemas ocasionados por accion humana
(Fahrig, 2003; Pfeifer et al., 2014), muchas veces confundiendo sus efectos sobre la
estructura de las comunidades biolégicas (Fahrig, 1997, 2003).

A pesar de su amplio uso, centrarse en la fragmentacion y pérdida de habitat como
unicos indicadores de cambio ambiental, bajo el modelo M-PCM, para informar
acciones de conservacion puede limitar la efectividad de dichas acciones,
especialmente cuando se adopta un enfoque a escala y nivel de comunidad. Estas
limitaciones estan relacionadas principalmente a la forma en que se conceptualizany
delimitan los parches de héabitat (Cushman et al., 2008; McGarigal & Cushman, 2005),
y a la interrelacion entre los procesos de pérdida y fragmentacion de estos. Todo esto
hace que sea necesario investigar sobre diferentes formas de cuantificar el cambio
ambiental, y caracterizar la respuesta de la biodiversidad a estos cambios a diferentes
escalas ecologicas y espaciales.

La cuantificacion de cambios en area y fragmentacion de habitat depende
directamente de la identificacion y delimitacion del habitat en si mismo. En su forma
mas general, el concepto de habitat se refiere al espacio geografico en el que se
encuentran las condiciones y recursos necesarios para la supervivencia y la
reproduccion de los organismos (referidos como variables de habitat de manera
general), lo que relaciona el concepto de habitat directamente con el de nicho
ecolégico (Cushman et al., 2010; Morrison & Hall, 2002). La intensidad y frecuencia de
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las interacciones de los individuos con las variables de habitat definen su desempeno
y adecuacion, por ello, se esperaria que la relacion entre los organismos y las variables
de habitat sea especie especifica, y varie a través de diferentes escalas espaciales de
acuerdo con la forma en que los organismos perciben el ambiente y seleccionan
recursos (Real et al., 2017; Wiens, 2011). En el modelo de parche-corredor-mosaico (M-
PCM), sin embargo, tanto la variacién ambiental como la variacién de la interaccién de
los organismos con las variables ambientales se simplifican para representar los
héabitats como parches discretamente delimitados (Cushman et al., 2010; Nicolson,
2013). La mayoria de los andlisis de pérdida de area y fragmentacion de habitat
emplean el modelo M-PCM, delimitando los habitats como parches de cobertura
vegetal o de suelo, para luego clasificarlos dicotdmicamente como habitat vs no
hébitat (Fardila et al., 2017). Esta simplificacion de los habitats y de la relacién de los
organismos con estos puede ser una de las causas de los resultados conflictivos
obtenidos al analizar comunidades o ensambles complejos ecolégicamente.

Analizar los habitats y la respuesta de los organismos a estos con un enfoque de
gradientes puede conducir a obtener mejores conclusiones al evaluar efectos de
cambio ambiental sobre la distribucidn de las especies, ya que se haria una
representacion mas realista del ambiente y una conceptualizacion mas consistente
con la teoria de nicho ecolégico (Bruton et al., 2015; Kedron et al., 2018; Lindenmayer
et al., 2007; McGarigal et al., 2009; Salgueiro et al., 2018). Para representar los habitats
de forma continua en el paisaje se ha propuesto el modelo de gradientes (M-G) como
alternativa, ya que el habitat se caracteriza a partir de variables continuas que
representan diferentes dimensiones ambientales a las que las especies responden de
manera especifica, de acuerdo con sus rasgos funcionales, preferencias ecolégicas o
amplitud de nicho (Cushman et al., 2010; McGarigal et al., 2009; McGarigal & Cushman,
2005). A pesar de las ventajas de adoptar el modelo de gradientes para representar el
habitat y las respuestas de las especies a las variables ambientales que lo caracterizan,
su implementacion ha sido un reto debido a la cantidad de datos necesarios y la
complejidad de las técnicas de analisis y el software necesario para ejecutarlos
(Lausch et al., 2015). Afortunadamente, estos limitantes son cada vez mas féaciles de
sobrepasar gracias a la creciente disponibilidad de datos originados por sensores
remotos, el desarrollo de modelos climaticos vy, la disponibilidad y popularizaciéon de
software especializado de acceso libre.

Este trabajo se centra en la aplicacion del modelo de gradientes a la caracterizacion de
los habitats y su distribucion espacial a lo largo del paisaje como alternativa al modelo
de parches o parche-corredor-mosaico. El capitulo 1 se abordd la pregunta: 4Qué
meétrica de paisaje, basada en parches o en superficies, permite explicar mejor los
patrones de ocupacion de habitat de seis especies de aves con diferentes preferencias
ecoldgicas? En el capitulo 2, se evaluo si la relacion entre la cantidad de habitat y la
riqueza de especies puede ser indicadora del efecto la cantidad de habitat sobre otras
dimensiones de diversidad y estructura filogenética y funcional de la biodiversidad,
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tanto para especies especialistas de habitat como para especies generalistas.
Adicionalmente se exploréd cuédl es el efecto de la cantidad de hébitat y la
fragmentacion per se sobre la estructura funcional o filogenética de los ensambles que
se encuentran en paisajes fragmentados (i.e., especies especialistas, generalistas y
raras en conjunto). En el capitulo 3 se exploré un enfoque alternativo para evaluar el
efecto de los cambios en cobertura vegetal y su variacion espacial, como indicador de
impacto antropico, sobre los patrones de distribuciéon de las especies, vy la riqgueza y
recambio composicional de los ensambles locales, utilizando las aves como grupo de
estudio.






1.Evaluacion de la ocupacion del habitat de
las aves a partir de métricas del paisaje
basadas en gradientes e indices
espectrales polares en la region andina
colombiana

Evaluar la respuesta de las especies a la variacion ambiental es una necesidad para
entender los patrones y procesos gue determinan la biodiversidad y para producir
herramientas de manejo y monitoreo de los paisajes, particularmente en los estudios
relacionados con fragmentacién del paisaje y conectividad ecolégica (Abdel Moniem &
Holland, 2013; Kupfer, 2012; Turner, 2005; Zeller et al., 2012). Esto es especialmente
importante dado el contexto de degradacion, deforestacion y fragmentacion de los
paisajes a nivel global, ya que estos fendmenos se asocian con la perturbacion de las
comunidades y poblaciones naturales, y como motor de pérdida de biodiversidad
(Pfeifer et al., 2014; Wilson et al., 2016). Evaluar cémo responden las especies o
comunidades a la variabilidad ambiental del paisaje (natural o de origen antrépico)
depende del modelo conceptual escogido para describir dicha variabilidad. Existen
diferentes modelos para describir el paisaje (Lindenmayer et al., 2007), dentro de los
gue se pueden destacar el modelo de parche-corredor-mosaico (M-PCM) y el modelo
de gradientes (M-G) (Lausch et al., 2015; Lindenmayer et al., 2007). El modelo M-PCM
(Godron, 1981) es una expansion del modelo de parche (Shafer, 1990), el cual tiene
origen en la teoria de biogeografia de islas (MacArthur & Wilson, 1967), y constituye la
forma mas popular actualmente de describir el paisaje en ecologia, conservacion y
cuantificacién de servicios ecosistémicos (Lausch et al., 2015). El modelo M-G, por otra
parte, fue propuesto mas recientemente por (McGarigal & Cushman, 2005) como
alternativa al modelo M-PCM debido a las limitaciones que este ultimo presenta.
Analizar el paisaje con el modelo M-PCM o el modelo M-G requiere ejecutar dos pasos
igualmente importantes: i. definir una superficie categodrica o continua que describa
ambientalmente los habitats, y ii. calcular métricas que describan los patrones de
composicion y configuracion de esos habitats a lo largo del paisaje.
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En el modelo M-PCM tipicamente la superficie que describe el paisaje corresponde a
una clasificacion de la cobertura del suelo, ya que se asume el paisaje como un mosaico
de unidades discretamente delineadas de habitats o areas homogéneas, en las que la
variacion al interior de estas unidades se asume como inexistente. Bajo este modelo,
la mayoria de las métricas disponibles para caracterizar el paisaje se enfocan en el
analisis del patron espacial del mosaico de parches de hébitat o elementos de paisaje
(Kupfer, 2012; Lausch et al., 2015; Li & Yang, 2015) en tres niveles: parche, clase (varios
parches del mismo tipo) y paisaje, siendo el nivel de la clase el que mayor atencién ha
recibido (K. McGarigal, 2002; Lausch et al., 2015). Existe gran cantidad de métricas
asociadas al nivel de parche y clase para analizar el patron espacial de los elementos
del paisaje; la gran mayoria de estas presentan alto grado de correlacion, y en esencia
cuantifican el area y forma de los parches, cantidad de bordes, grado de aislamiento y
estructura de la matriz circundante (Hesselbarth et al., 2019; K. McGarigal, 2002;
McGarigal & Marks, 1995). A pesar de ello, muchas de estas métricas no representan
aspectos especificos de seleccion de habitat de los organismos, dependen de la escala
espacial de andlisis y de la definicion de habitat empleada (Lausch et al., 2015). Los
estudios sobre fragmentacion del paisaje y sus efectos en la biodiversidad usan
tipicamente métricas basadas en el modelo de parches, debido principalmente a que
representan el modelo mas antiguo, son faciles de obtener, requieren de muy poco
poder computacional y poco conocimiento en sistemas de informacion geografica
(SIG); ademads, son las que la mayoria de software disponible implementan (e.g.,
Fragstats, V-Late, Conefor, etc.) (Lausch et al., 2015).

Por el contrario, en el modelo M-G se representa el paisaje como una superficie
continua donde la Unica unidad discreta es el pixel o celda en una matriz de tipo raster,
tipicamente. A diferencia del modelo M-PCM, no existe adn una forma estandarizada o
“tradicional” de representar la variacion en los habitats en el paisaje debido a que el
modelo M-G ha sido poco explorado. Los estudios que han analizado el paisaje con el
modelo M-G han utilizado variables que describen cantidad de biomasa vegetal o vigor
fotosintético, como el indice de vegetacién de diferencia normalizada (NDVI)
(McGarigal et al., 2009), porcentaje de cobertura vegetal (Bruton et al., 2015). Las
meétricas de paisaje basadas en el modelo M-G, o métricas de superficie, se pueden
diferenciar en tres grandes grupos de acuerdo con (McGarigal et al., 2009): métricas
de amplitud, métricas basadas en la curva de Abbott-Firestone (i.e., Surface Bearing
Metrics), y métricas espaciales. Las métricas de amplitud cuantifican las propiedades
estadisticas de la distribucién de valores de la superficie (e.g.. variabilidad, curtosis y
asimetria) pero sin tener en cuenta la distribucion horizontal. Las métricas basadas en
la curva de Abbott-Firestone cuantifican la textura de la superficie a través de una
funcién de densidad de probabilidad acumulativa (i.e., bearing area curve), obtenida
de la inversion del histograma de distribucién de valores acumulados de la superficie.
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Por ultimo, las métricas espaciales miden la distribucién de los valores de la superficie
en combinacion con la distribucion horizontal.

Analizar la variacion ambiental de los habitats a partir de métricas basadas en
gradientes presenta diversas ventajas respecto a aquellas basadas en parches
(McGarigal et al., 2009; McGarigal & Cushman, 2005). Por ejemplo, las métricas
basadas en gradientes no requieren delimitar areas homogéneas o definir bordes de
habitat a priori, permitiendo considerar cada localidad dentro del paisaje como una
combinacion de dimensiones ambientales a las que los organismos responden, de
acuerdo con sus rasgos funcionales, preferencias ecoldgicas o amplitud de nicho
(McGarigal et al., 2009; McGarigal & Cushman, 2005). Esto posibilita, a su vez,
considerar todas las localidades dentro del paisaje para el analisis, independiente de si
las consideramos habitat o matriz circundante, ademas de facilitar el modelamiento e
interpretacién centrado en organismos o especies (i.e., explorar las preferencias de
habitat para cada especie y analizar las respuestas a la fragmentacion de ese habitat)
(Lausch et al., 2015).

Las métricas de superficie requieren de mayor cantidad de informacion espacialmente
explicita, pueden ser menos intuitivas (debido a que su uso ha sido menos extendido y
frecuente), requieren mayor experticia en manejo de sistemas de informacion
geografica o sensores remotos, y aun es necesario estandarizar su uso e
interpretacién (Lausch et al., 2015). Varios de estos inconvenientes cada vez son
menos problematicos ya que, por ejemplo, actualmente existe una gran disponibilidad
de datos para caracterizar los paisajes en diferentes dimensiones ambientales y
diferentes escalas espaciales, resultantes de las misiones espaciales para la
percepcién remota de la superficie terrestre (e.g., Landsat, Sentinel). Por otra parte, el
uso de herramientas de libre acceso para la obtencién, visualizacion, procesamiento y
analisis de datos geograficos y de los sensores remotos, también ha aumentado en el
campo de la ecologia y las ciencias de la conservacion (e.g. QGIS, Google Earth Engine).
Adicionalmente, se han realizado avances importantes en la disponibilidad vy
accesibilidad de software para el calculo de métricas de superficie, por ejemplo,
recientemente se publicé un nuevo paquete para el calculo de métricas de paisaje para
el software R (Paquete ‘geodiV’, https://github.com/bioXgeo/geodiv).

En este estudio, se comparo la utilidad de los modelos M-PCM y M-G como enfoques
para describir como las especies de aves perciben los habitats a escala de paisaje en
un paisaje andino fragmentado de Colombia. Especificamente, se abordd la pregunta:
;Qué métrica de paisaje, basada en parches o en superficies, permite explicar mejor
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los patrones de ocupacion de habitat de seis especies de aves con diferentes
preferencias ecoldgicas? Se espera que las métricas de superficie generadas bajo el
MM sean mas informativas que las tradicionales variables binarias o de proporcién
basadas en el PMM, independientemente de las ecologias de las especies. No obstante,
para los especialistas en habitats, las variables basadas en la PMM pueden ser tan
informativas como las generadas con el MM. Ademas, considerando que no existe una
superficie continla estandarizada que represente el paisaje de forma analoga a la
clasificacion de la cubierta vegetal, probamos la eficacia de los indices espectrales
polares (PPSi) (Moffiet et al., 2010a) como alternativa a las métricas mas tradicionales
(por ejemplo, NDVI) para representar la variacién de la cubierta vegetal bajo el MM. El
tipo de cubierta vegetal y su variacion en el paisaje se han relacionado con aspectos
de la ecologia de las aves como la alimentacién, la capacidad de dispersion, el
comportamiento, la reproduccién y la probabilidad de depredacion (Barlow et al.,
2007a; Bélisle et al., 2001; Carrara et al., 2015a; Geoffroy et al., 2019a; Kennedy et al.,
2010a; Neuschulz et al., 2013a; Walter et al., 2017a). Por lo tanto, esperamos que las
respuestas de las especies a los indices PPSi y las métricas de superficie basadas en
el verdor puedan interpretarse en términos de preferencia de uso del habitat.
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1.1 Materialesy métodos

Laregion de estudio se ubica en el costado oriental de la Cordillera Central de Colombia
y corresponde a un paisaje altamente fragmentado del zonobioma humedo tropical
entre los 150 y 2500 m.s.n.m. de altitud (Figura 1; W480789.9, S673880.0, E534049.9,
N720490.0; EPSG:32618 - WGS 84 / UTM Zona 18N). Esta regién se compone de una
mezcla de relictos de bosque humedo subandinos de diversos tamanos,
agroecosistemas, arbustales, vegetacion secundaria en diferentes estados de
sucesioén, pastizales para ganado, y suelos artificializados (IDEAM et al., 2017).
Adicionalmente, esta region contiene tres grandes cuerpos de agua artificial
correspondientes a los embalses hidroeléctricos de San Lorenzo, Jaguas y Punchina.

Figura 1. La region de estudio se encuentra ubicada en la region andina de Colombia,
sobre la cordillera Central. Los puntos indican la ubicacion de los 70 sitios de muestreo
de aves.
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Muestreo de aves

Se escogieron ocho especies de aves, comunmente avistadas en la regidon de estudio,
con diferentes requerimientos de habitat y uso de las coberturas vegetales:
Formicarius analis d'Orbigny & Lafresnaye, 1837, Oncostoma olivaceum Lawrence,
1862, Machaeropterus regulus Hahn, 1819, Cercomacroides tyrannina (Sclater, 1855),
Ortalis columbiana Hellmayr, 1906, Saltator maximus (Statius Muller, 1776),
Troglodytes aedon Vieillot, 1809 y Tyrannus melancholicus Vieillot, 1819.

F. analis o gallito carinegro es una especie pequefa (masa corporal: 62.19 g; longitud:
19 cm) asociada principalmente al suelo de zonas boscosas por el gque camina
buscando alimento entre las hojas. Esta especie de la familia Formicariidae se alimenta
principalmente de invertebrados y se distribuye en Centro y Suramérica. O. olivaceum
0 pico de gancho olivaceo pertenece a la familia Tyrannidae, es de tamano muy
pequeno (masa corporal: 6.6 g; longitud: 9.1 cm) y comuUnmente es asociado al
sotobosque en zonas de bosque, vegetacion secundaria y matorrales; esta especie se
distribuye en Panama y norte de Colombia. M. regulus o saltarin rayado pertenece a la
familia Pipridae, es de tamano pequeno (masa corporal: 9.34 g; longitud: 8.9 cm) ocurre
en el sotobosque y estrato medio en los bosques, bordes de bosque y zonas con
vegetacion secundaria de tierras bajas principalmente (1500 m.s.n.m.). C. tyrannina u
hormiguero negruzco es una especie pequena (masa corporal: 9.34 g; longitud: 16 cm)
perteneciente a la familia Thamnophilidae, cominmente observado en bosques,
bordes de bosque y vegetacién secundaria en tierras bajas y medias (hasta 2100
m.s.n.m.). Se alimenta principalmente de invertebrados. O. columbiana o guacharaca
es una especie endémica de la regiéon andina de Colombia, de tamano medio (masa
corporal: 600 g; longitud: 53 cm), se alimenta principalmente de frutas y semillas, y
pertenece a la familia Cracidae. Esta especie es comun en su rango de distribucion y
se asocia a bordes de bosque, bosques de galeria, claros de bosque y pastos con
arboles dispersos; ocasionalmente es observada en zonas urbanas y periurbanas. S.
maximus o saltador oliva es una especie comun en zonas con vegetacion secundaria
a lo largo de bordes enmalezados y claros de bosque. Esta especie, perteneciente a la
familia Thraupidae, tiene un tamano promedio de 19.8 cm de largo y 47.62 g de masa
corporal y se alimenta principalmente de invertebrados y semillas. T. aedon, llamado
también cucarachero comun, es una especie pequefa (masa corporal: 10.85 g;
longitud: 11.4 cm) que habitat zonas semiabiertas, claros de bosque, zonas periurbanas
y urbanas y se alimenta de invertebrados y frutos. Finalmente, 7. melancholicus o siriri
comun es una de las especies mas comunes en Colombia, habitando zonas de pastos,
pastos con arboles dispersos, areas urbanas y periurbanas. El siriri comun es de
tamano pequeno (masa corporal: 10.85 g; longitud: 1.4 cm) y se alimenta
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principalmente de invertebrados. Todas las descripciones fueron obtenidas de
(McMullan et al., 2011; Wilman et al., 2014).

Para cada una de las especies de aves seleccionadas se generaron historias de
deteccidn estableciendo 70 puntos fijos de muestreo distribuidos en 14 transectos de
1.25 km, con 250 metros lineales de separacion en promedio entre puntos que
cubrieron la transicion de bosque-borde de bosque hacia vegetacion secundaria y/o
pastos (Figura 1). Cada punto de muestreo fue visitado durante ocho ocasiones en los
meses de agosto y septiembre de los afos 2014 y 2015 (cuatro ocasiones por ano),
registrando los especimenes detectados visual 0 auditivamente durante 15 minutos y
en un radio maximo de 100 metros. Todos los eventos de muestreo se llevaron a cabo
entre las 6:00am y 10:00am.

Cobertura del suelo

Para caracterizar la cobertura del suelo se obtuvo un mosaico que cubri¢ toda la regién
de estudio a partir de 12 escenas del sensor MSI| (Multispectral Imager) del satélite de
observacion terrestre Sentinel 2 (Material complementario: MC 1), empleando los
modulos Sen2Cor y Sen2Three del software libre Sentinel Application Platform (SNAP)
(Louis et al., 2016; Main-Knorn et al., 2017). El algoritmo de combinacién utilizado da
mayor importancia a los pixeles buenos (i.e., sin nubes, sombras, etc.) de las escenas
mas cercanas temporalmente al aflo 2015, utilizando pixeles de escenas mas lejanas
solo si las escenas cercanas presentan baja calidad en la informacién. Utilizando el
mosaico Sentinel 2, el mapa ecosistemas continentales, costeros y marinos de
Colombia (IDEAM et al., 2017) y una fotografia aérea de alta resolucion, se realizé una
clasificacion supervisada de coberturas de suelo empleando el complemento de
cédigo abierto Semi-Automatic Classification Plugin (SCP) para QGIS 3 (Congedo,
2016), identificando cinco coberturas de suelo: bosque, vegetacién secundaria, pasto,
agua y suelo desnudo o urbano (Figura 2).
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[ Vegetacion secundaria
| B Pastizales
I Suelo desnudo / urbano

Figura 2. Clasificacion de coberturas del suelo para la region de estudio obtenida a
partir de escenas Sentinel 2.

Métricas de parche

Para cada punto de muestreo de aves se calcularon 24 métricas de paisaje enfocadas
en los parches de bosque y utilizando el paquete ‘landscapemetrics’ para R
(Hesselbarth et al., 2019) (Material Complementario: MC 2). Ya que muchas de estas
métricas estan fuertemente correlacionadas entre si, se retuvieron solo las cinco
métricas que mostraron menor grado de correlacién (i.e., Pearson r > 0.7) con
cualquiera de las otras: area total (ca), indice de forma promedio (shape), nimero de
parches (np), indice de agrietamiento (c/lumpy), y distancia euclidiana media al vecino
més cercano (enn). Los indices ca y shape cuantifican el area y forma de los parches,
mientras que np, clumpy y enn son métricas de agregacion. Las métricas se calcularon
implementando rutinas de ventanas maéviles circulares de radio variable (i.e., 70, 130,
270 y 8100 metros), para luego obtener un promedio multi escala para cada punto de
muestreo (Figura 3). De esta manera las métricas calculadas caracterizan el paisaje
como atributos en forma de gradientes, obtenidos de los patrones categodricos
inherentes a la clasificacion de coberturas del suelo. Las ecuaciones y descripciones
de cada una de las métricas basadas en el modelo de parche utilizadas aqui se
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encuentran ampliamente descritas en la literatura cientifica (e.g., (McGarigal & Marks,
1995).

De forma general, ca expresa el area promedio, en hectareas, de todos los parches de
bosque dentro de los radios evaluados y se puede referir como cantidad de habitat de
acuerdo con (Fahrig, 2013)), asumiendo la cobertura de bosque como proxy del habitat
de las especies especialistas de bosqgue. El indice de forma, shape, expresa el promedio
de larelacidn entre el perimetro y el area de los parches de bosque ubicados dentro de
las ventanas de analisis; este indice presenta valores bajos para parches de forma
regular (i.e., cuadrangular) y valores altos para parches de forma irregular. El nimero
de parches, np, es una de las formas mas simples de cuantificar la fragmentacion per
se en un paisaje; paisajes muy fragmentados presentan un ndmero alto de parches.
clumpy indica el grado de agregamiento de los parches de bosque y varia desde -1:
desagregamiento maximo hasta 1: agregamiento maximo. Finalmente, enn, mide la
distancia promedio de borde a borde al vecino mas cercano de la misma clase, en este
caso bosque.
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Cobertura

= Agua

== Bosque

1 Vegetacién secundaria
mmm pastizales

= Suelo desnudo / urbano

Area de parche (ha)

N 0-15
B 15-61
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3 26.8-525
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3 164.8 - 487.2
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I 2396.9 - 8648.7

Figura 3. Obtencidn de las métricas de paisaje basadas en el modelo de parche. A:
cobertura del suelo, B: esquema general del calculo de métricas de paisaje utilizando
ventanas circulares de radio variable, C: ejemplo de métrica paisaje (area de parche)
calculada para cada parche individual, y D: métrica de paisaje expresada como
propiedad de gradiente, utilizando ventanas circulares de radio variable (area
promedio de bosque - ca).

indices espectrales polares principales (PPSi)

Se obtuvieron los indices de verdor (PPSG), brillo espectral (PPSB) y humedad (PPSW)
a partir de la transformacién polar de las bandas espectrales del mosaico Sentinel 2
para la region de estudio, adaptando la metodologia desarrollada por (Moffiet et al.,
2010b) para escenas del sensor ETM+ y TM de la mision Landsat. Esta transformacion
partié de un analisis de componentes principales utilizando la matriz de correlaciones
de las reflectancias de nueve bandas espectrales contenidas en la imagen mosaico
Sentinel 2 (i.e., B2-B8, B11 y B12). Con los dos primeros componentes principales se
construyé un gréafico de dispersion de puntos donde se maped la distribucién de los
pixeles clasificados en cada cobertura vegetal (Figura 4). Asi, en la parte inferior de la
nube de puntos se ubicaron los pixeles asociados a la cobertura de bosque vy la parte
superior se ubicaron los pixeles clasificados como suelo desnudo o urbanizado,
evidenciando un gradiente de vegetacion en el espacio cartesiano formado por los
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componentes principales. Los bordes superior e inferior representan los limites
espectrales de la cobertura del suelo y proyectan dos lineas imaginarias oblicuas que
convergen en un punto de brillo espectral cero (i.e., reflectancia cero), llamado foco
espectral aparente y determinado visualmente con coordenadas SFy: -6000 y SF,: 500
para este caso (Figura 4 A).

La determinacion del foco espectral aparente provee nuevos ejes de variacion (Moffiet
et al., 2010b), donde la distancia angular entre las dos lineas que determinan los
extremos maximo y minimo de la nube de puntos representa la variacion en vegetacion
gue existe entre las coberturas (PPSG), y la distancia radial entre el foco espectral y el
valor maximo en el primer componente principal representa la variacion en el nivel de
brillo de la imagen (PPSB). Al proyectar el tercer componente principal, el angulo de
elevacion medido a partir del mismo foco espectral aparente, obtenido en el plano
formado por el brillo y vegetacién, representa la variacién en humedad o presencia de
cuerpos de agua (PPSW). Estos ejes de variacién de vegetacién (PPSG), brillo espectral
(PPSB) y humedad (PPSW) se calcularon entonces como:

PPSG = tan_l((PCZ - SFz)/(Pcl - SFl))

PPSB = /(PC; — SF})? + (PC, — SF,)?

PPSW = tan~1(PC;/(PPSB))

donde, PC,y, PC,y PCz son los primeros tres componentes principales obtenidos a partir
de las nueve bandas espectrales de la escena Sentinel 2, SF1y SF2 corresponden a las
coordenadas del foco espectral en el plano formado por el PC,y PC, (Moffiet et al.,
2010b).

Como resultado, el indice PPSG representa la mayor cantidad de variacion entre las
coberturas vegetales clasificadas para la region de estudio, separando claramente las
coberturas de bosque y vegetacion secundaria de los pastos y zonas de suelo desnudo
0 urbanizado (Figura 4 B-D). Para separar las coberturas de bosque y vegetacion
secundaria es necesario utilizar el indice PPSB en conjunto con el indice de PPSG. De
esta manera, sitios o pixeles con similar valor de PPSG presentaran valores altos de
PPSB si corresponden a vegetacion secundaria y valores bajos de PPSB si
corresponden a bosque (Figura 4 B). En general, la combinacion de estos tres indices
permite caracterizar la cobertura del suelo a través de variables continuas que
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representan de forma precisa el gradiente de vegetacion presente en una regioén a
partir de informacion derivada de sensores remotos (Figura 5).
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Figura 4. A: Proyeccién del foco espectral aparente (SFi, SF,) a partir del andlisis de
componentes principales de las nueve bandas Sentinel 2 (i.e., B2 ~B8, B11y B12). B, C
y D: Comparacién entre los indices de Brillo (PPSB), Verdor (PPSG) y Humedad (PPSW).
Los valores de PPSG, PPSB y PPSW se encuentran estandarizados.
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Figura 5. Caracterizacion de la cobertura del suelo a partir de los indices espectrales
polares PPSB, PPSG y PPSW. A: composicion RGB (R: PPSB, G: PPSW, B: PPSW), B:
indice PPSB, D: indice PPSG, y D: indice PPSW.

Métricas de superficie

Se calcularon 11 métricas de superficie para cada uno de los puntos de muestreo de
aves utilizando como base el mapa obtenido para el indice de verdor PPSG, y el paquete
geodiv para R (https://github.com/bioXgeo/geodiv) (Material Complementario: MC 2). Las
métricas de superficie se calcularon implementando rutinas de ventanas moviles
circulares con los mismos radios utilizados para calcular las métricas de parche (i.e.,
70, 130, 270 y 8100 metros) para obtener un promedio multi escala por punto de
muestreo (Figura 6). Utilizando un andlisis de correlaciones se retuvieron cuatro
métricas que mostraron menor grado de correlacién entre si (i.e., Pearson r < 0.6):
rugosidad promedio (sa), asimetria de la superficie (ssk), curtosis de la superficie (sku),
y la relacion drea-superficie (sdr). sa, ssk y sku son métricas de amplitud y cuantifican
la variabilidad y distribucién estadistica en los valores de la superficie (distribucion
vertical) sin tener en cuenta el arreglo espacial, la ubicacion o distribucién de los picos
y valles que forman los valores de la superficie (distribucién horizontal), mientras que
sdres una métrica espacial, es decir tiene en cuenta tanto la distribucion vertical como
horizontal de los valores de la superficie.



https://github.com/bioXgeo/geodiv

18 Ecologia de gradientes «

En este caso, sa mide la desviacion absoluta de los valores de PPSG con relacion a la
media, y se puede interpretar como la variacion en cobertura vegetal en cada ventana
de analisis; valores altos de sa indican alta heterogeneidad en las coberturas
vegetales. ssk mide la asimetria y sku mide la curtosis de la distribucion de los valores
de PPSG, por lo que se interpretan como medidas complementarias de dominancia.
Valores altos de ssk indican dominancia de valores altos de verdor (i.e., bosque y/o
vegetacion secundaria), valores altos de sku se interpretan como alta dominancia en
los valores de cobertura vegetal en las ventanas de anélisis. La relacion area-
superficie, sdr, mide la relacion entre el area observada de la superficie y el area de una
superficie totalmente plana con las mismas dimensiones, por lo que incrementa al
aumentar la variabilidad local en las pendientes; sdr es un indicador de la cantidad y
magnitud de los contrastes de cobertura.

Figura 6. Obtencion de las métricas de paisaje basadas en el modelo de superficies. A:
composicion RGB (R: PPSB, G: PPSW, B: PPSW), B: esquema general del célculo de
métricas de superficie utilizando ventanas circulares de radio variable, C: indice de
verdor (PPSG), y D: indice de rugosidad promedio (sa) de la superficie PPSG.
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Modelos de ocupacion

Se ajustaron modelos de ocupacion dindmica (MacKenzie et al., 2003) para las ocho
especies de aves muestreadas, utilizando por separado los dos conjuntos de métricas
de paisaje (i.e., basadas en parches y basadas en superficies) como covariables de
ocupacion (W), y la fecha y la hora del muestreo como covariables de deteccién (p); no
se utilizaron covariables para predecir la colonizacion (y) o extinciéon (&), asumiendo
gue en este periodo de tiempo (i.e., un ano) existe poca variacion en las dindmicas que
gobiernan la distribucién de los individuos de las especies de interés. Los modelos se
ajustaron utilizando la funcién ‘colext’ del paguete unmarked para R (Fiske & Chandler,
2011). Asi, el modelo global construido con las métricas de paisaje basadas en el modelo
de parches contuvo seis covariables de ocupacion (i.e., cinco métricas de paisaje mas
la altitud) y dos covariables para la deteccién:

Y [shape+np+clumpy+ca+enn+Altitud] p[fecha+hora] y[.] €[.]

Donde, shape: indice de forma, np: nudmero de parches, clumpy: indice de
agrietamiento, ca: area total, enn: distancia media al vecino mas cercano. La Altitud se
obtuvo a partir de un modelo digital de elevaciones derivado de una imagen del sensor
PALSAR (Phased Array Type L-band Synthetic Aperture Radar) del satélite Daichi o
ALOS (Advanced Land Observation Satellite). La fecha de muestreo se transformo al
formato Juliano utilizando el parque ‘date’ para R, y la hora se transformé a cantidad
de minutos desde las 05:00 horas. Por otro lado, el modelo global construido con las
meétricas de superficie contuvo ocho covariables de ocupacion y dos de deteccion:

Y [PPSB+PPSG+PPSG:PPSB+sa+sku+ssk+sdr+Altitud] p[fecha+hora] y[.] €[ .]

donde, PPSB y PPSG son los indices principales polares de brillo espectral y verdor, sa:
indice de rugosidad promedio, sku: asimetria de la superficie, ssk: curtosis de la
superficie y sdr: relacion area-superficie. Es importante notar que los valores de los
indices PPSB y PPSG representan la cobertura en cada pixel, es decir son indicadores
locales de cobertura vegetal, mientras que los valores de las métricas de superficie
tienen en cuenta los valores de los pixeles en una ventana de analisis determinada, es
decir son indicadores relacionados al contexto de sitios cercanos. Todas las variables
incluidas fueron estandarizadas previo al ajuste de los modelos.
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Utilizando la funcion ‘dredge’ del paquete MuMin y la funcion ‘aictab’ del paquete
AlCcmodavg para R, se compararon los modelos obtenidos de todas las combinaciones
posibles de covariables presentes en cada modelo global, calificandolos de acuerdo
con el criterio quasi-AIC (QAIC) (Anderson & Burnham, 2002). Para cada especie y
conjunto de métricas de paisaje se obtuvo el QAIC calculando el factor de inflacién de
varianza (c-hat) con la funcién ‘mb.gof.test’ del paguete AlCcmodavg. Los modelos
gue mostraron AQAIC < 2 fueron elegidos como los mas plausibles dadas las historias
de deteccion obtenidas para cada especie. Seleccionar los mejores modelos a partir
del QAIC y el c-hat permite considerar la sobredispersion en el célculo de los errores
estandar de los parametros obtenidos en los modelos, ocasionados por posibles
efectos de autocorrelacion espacial en los predictores o historias de deteccion de las
especies (MacKenzie et al., 2018). Para cada especie y conjunto de métricas de paisaje,
se obtuvieron los coeficientes e intervalos de confianza de las covariables de
ocupacion (W) y deteccién (p) que estuvieron presentes en el conjunto de modelos mas
plausible (AQAIC < 2), utilizando promedio de modelos con la funcién ‘modavg’ del
paguete AICcmodavg. Con estos valores se realizaron inferencias sobre la importancia
de las covariables y la direccién de las relaciones; se considerd que el coeficiente
calculado para cualquier covariable fue significativo cuando los valores del intervalo
de confianza no intersecan el cero.
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1.2 Resultados

Se obtuvieron 1324 detecciones de las ocho especies de aves seleccionadas durante
las 140 horas efectivas de muestreo (i.e., 15 minutos x 70 sitios x 8 repeticiones). Ortalis
columbiana y Macheropterus regulus fueron las especies con mayor numero de
detecciones y sitios con minimo una deteccion, mientras que Troglodytes aedon fue la
especie con menor numero de detecciones (Tabla 1). El nimero de detecciones entre
anos presentd una variacion entre 1.5% (Tyranus melancholicus) y 66% (Saltator
maximus).

Tabla 1. NUmero de detecciones obtenidas por afo y numero de sitios de muestreo con
al menos una deteccion para las ocho especies seleccionadas.

Especie 2014 2015 Total Sitioscondeteccion
Formicarius analis 63 65 128 33
Oncostoma olivaceum 66 91 157 37
Machaeropterus regulus 201 79 280 55
Cercomacroides tyrannina 41 18 59 26
Ortalis columbiana 178 213 391 46
Saltator maximus 101 34 135 43
Troglodytes aedon 20 23 43 "
Tyrannus melancholicus 65 66 131 37

En total se ajustaron 256 modelos de ocupacién dinamica para cada una de las
especies de aves, con el conjunto de métricas de parches y 640 modelos con el
conjunto de métricas de superficie. Con el conjunto de métricas de parche se
seleccionaron entre uno y ocho mejores modelos (i.e., AQAIC) por especie (Material
complementario: MC 3), y con el conjunto de métricas de superficies se seleccionaron
entre tres y siete mejores modelos (Material Complementario: MC 4). Teniendo en
cuentalas métricas de parche enfocadas en la cobertura de bosgue, solo se obtuvieron
coeficientes significativos de las covariables de ocupacion (W) para T. melancholicus,
0. columbianus y Oncostoma olivaceum (Tabla 2). Para F. analis, M. regulus, C.
tyrannina y S. maximus, ninguno de los coeficientes calculados a partir del promedio
de modelos resulto significativo, y para T. aedon el modelo mas plausible fue el nulo.
De acuerdo con las covariables con efecto significativo, la probabilidad de ocupacion
para T. melancholicus y O. columbianus incrementan al aumentar el numero de
parches de bosque (np) y la altitud (A/t), es decir que estas especies se asocian con las
zonas mas fragmentadas en el paisaje y responden positivamente al gradiente de
altitud. Por su parte, 7. melancholicus responde positivamente a la distancia media al
vecino mas cercano (enn), indicando preferencia de uso hacia “habitats abiertos”
(Tabla 2).
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Tabla 2. Coeficientes de covariables estimados en escala logit para los parametros de
ocupacion y deteccién de cada especie de ave utilizando métricas de paisaje bajo el

modelo de parche.

Preferencia de

Especie Parametro Covariable Coeficiente I.C.inferior |.C.superior usode héabitat
inferido
y shape -0.233 -0.760 0.295
clumpy -0.319 -0.910 0.273
ca 0.329 -0.300 0.957
Formicarius analis enn 0.287 -0.285 0.860
Alt -0.241 -0.790 0.309
p fecha* 0.536 0.222 0.850
hora -0.187 -0.478 0.104
y shape -0.790 -1.590 0.010
Oncostoma olivaceum enn -0.208 -0.840 0433 Tierras bajas
Alt* -1.088 -1.791 -0.385
p hora -0.140 -0.398 0.118
vy shape -0.831 -1.746 0.083
Machaeropterus regulus np -0.827 -1.690 0.036
Alt 0.484 -0.294 1.262
Y ca -43.797 -217.118 129.523
enn -67.810 -305.058 169.437
Cercomacroides tyrannina Alt 38.851 -108.757 186.459
p fecha* 0.578 0.224 0.932
hora -0.254 -0.667 0.159
Y shape -0.308 -1.087 0.472
np* 2.412 0.363 4.460
‘ ‘ clumpy 0.755 -0.200 171 Zonas de bosque
Ortalis columbiana fragmentado en
enn 0.640 -0.244 1.524 tierras altas
Alt* 2.559 1.178 3.940
p fecha* 0.361 0.132 0.590
vy shape 0.916 -0.371 2.204
np 1.820 -0.406 4.047
Saltator maximus clumpy 0.668 -1.122 2.458
Alt 2.623 -0.449 5.695
p fecha* 0.317 0.051 0.584
Y shape 1.211 -0.643 3.065 Zonas de bosque
np* 3.294 0.850 5.737 fragmentado y
Tyrannus melancholicus enn* 1.286 0.027 2.546 de habitats
Alt* 1.381 0.084 2.679 abiertos en
P fecha* 0.562 0.298 0.826 tierras bajas

Los modelos de ocupacién dindmica ajustados con las métricas de superficie
mostraron un mejor comportamiento que aquellos ajustados con las métricas de
parche (Tabla 3). En este caso. se obtuvieron coeficientes significativos para las
covariables de ocupacion para todas las especies analizadas y todos los modelos
obtenidos fueron mas plausibles que el modelo nulo. En los modelos obtenidos para
seis de las especies de aves estudiadas presentaron coeficientes significativos para
las covariables de rugosidad de superficie (sa) y/o el indice de verdor (PPSG). El indice
de brillo espectral (PPSB) tiene efectos significativos para dos especies mientras que
los indices de curtosis (sku), asimetria (skk) y relacion d&rea-superficie (sdr)
presentaron efectos significativos solo para una especie cada uno (Tabla 3).
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F. analis y M. regulus aumentan su probabilidad de ocupacion en sitios con bajos
valores de rugosidad (sa), es decir, se asocian con zonas en las que la variabilidad en
la cobertura vegetal es baja; adicionalmente, M. regulus responde positivamente al
ndice de verdor (PPSG) y negativamente al indice de brillo espectral (PPSB), indicando
asociacién con cobertura de bosque (Figura 7, Tabla 3). En contraste, T. aedon vy T.
melancholicus mostraron mas afinidad por las zonas con valores altos de rugosidad
(sa). es decir, zonas con alta variabilidad en la cobertura vegetal; T. melancholicus,
ademads, muestra afinidad por sitios con valores bajos de verdor (PPSG), indicando en
conjunto preferencia por zonas fragmentadas y dominadas por pastizales (Figura 7,
Tabla 3). 0. columbiana mostré afinidad por sitios con bajo verdor (PPSG) vy alto brillo
espectral (PPSB), y S. maximus mostré preferencia por sitios con bajo verdor (PPSG),
es decir zonas asociadas a pastizales y vegetacién secundaria (Figura 7, Tabla 3). O.
olivaceum incrementa su probabilidad de ocupaciéon en zonas con altos valores de
curtosis (sku) y asimetria (ssk), es decir que esta especie es afin a zonas dominadas
por valores altos de verdor (PPSG). Finalmente, la probabilidad de ocupacién de C.
tyrannina incrementa con bajos valores de relacion superficie-area (sdr), las cuales
representan zonas con bajo contraste entre coberturas vegetales (Figura 7, Tabla 3).

Tabla 3. Coeficientes de covariables estimados en escala logit para los paréametros de
ocupacion y deteccién de cada especie de ave utilizando métricas de paisaje bajo el
modelo de superficie

Preferencia de

Especie Parametro Covariable Coeficiente I.C.inferior I.C.superior usode hébitat
inferido
vy PPSG -0.410 -1.258 0.438
sa* -1.223 -2.330 -0.115 Zonas con baja
Formicarius analis ssk -0.524 -1.396 0.347 variabilidad en la
Alt -0.673 -1.458 0.12 cobertura
p fecha 0.540 0.221 0.860 vegetal
hora -0.182 -0.478 0.114
vy sku* 2.049 0.465 3.634 Zonas
ssk* 1.385 0.197 2.573 dominadas por
Alt* -1.521 -2.498 -0.544 cobertura de
Oncostoma olivaceum p fecha 0.107 -0.130 0.345 bosque y/o
vegetacion
hora -0.134 -0.360 0.091 secundaria en
tierras bajas
y PPSG* 0.700 0.269 1.669 .
PPSB* -0.978 2151 -0.194 Zonas con baja
sa* -0.906 -2.054 -0.241  Variabiidadenia
Machaeropterus regulus sku 0.618 -0.675 1.91 ?/(;Zi;t:lri
Alt 0.573 -0.433 1.5678 principalmente
p fecha 0.006 -0.279 0.291 bosque
hora 0.041 -0.241 0.323
b sa -0.497 -2.021 1.028 Zonas con bajo
sdr* -1.695 -2.967 -0.422 contraste en la
Cercomacroides tyrannina Alt 0.832 -0.334 1.998 cobertura
p fecha 0.546 0.238 0.853 vegetal [b0$gue
hora -0.278 -0.624 0.068 y vegetacion

secundaria)
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Preferencia de

Especie Parametro Covariable Coeficiente I.C.inferior |.C.superior usode héabitat
inferido
y PPSG* -1.030 -2.281 -0.221 )
PPSB* 0.812 0.152 1776 Zonas abiertas
. ‘ sa 0139 -0.796 1.074 ~ Cconpresenciade
Ortalis columbiana Alt* 15890 0.710 2 460 S\éi%ent;ac:ioany
p fecha* 0.366 0.130 0.602
pastos
hora -0.045 -0.310 0.220
y PPSG* -1.010 -1.989 -0.032
PPSB 0.468 -0.395 1.330 Zonas con
Saltator maximus Alt 1.441 -0.114 2.996 vegetacion
p fecha* 0.298 0.040 0.556 secundaria
hora -0.153 -0.428 0.123
Y PPSB -0.869 -2.242 0.504 Zonas con alta
Troglodytes aedon sa* 2.409 0.664 4.155 variabilidad en la
p fecha 0.630 -0.534 1.794 cobertura
hora 0.425 -0.386 1.236 vegetal
4 PPSG* -3.043 -5.367 -0.718 Zonas con
PPSB 0.959 -1.058 2.976 vegetacion
sa* 2.696 0.966 4.426 secundaria,
Tyrannus melancholicus sku 0.812 -0.344 1.968 pastosy alta
ssk -0.228 -1.355 0.899 variabilidad en la
p fecha* 0.525 0.269 0.781 cobertura
hora -0.121 -0.386 0.143 vegetal
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Figura 7. Relaciones estimadas entre el parametro de ocupacion () y las métricas de
superficie de acuerdo con los mejores modelos, donde la linea continua representa la
probabilidad promedio y las areas grises los intervalos de confianza (+ 95% Cl)
obtenidos del promedio de modelos.
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1.3 Discusion

Describir el paisaje a partir de los indices espectrales polares principales (PPSi) y las
métricas de superficie bajo el modelo de gradientes (M-G), permitié una mejor
evaluacion de la respuesta en ocupacion de las especies de aves seleccionadas a las
caracteristicas del paisaje, facilité su interpretacién en términos de seleccién o uso de
habitat y la capacidad de detectar diferencias interespecificas, en comparaciéon con
las variables obtenidas bajo el modelo de parche-corredor-mosaico (M-PCM). De las
ocho especies de aves evaluadas solo se obtuvo informacién ecoldgica relevante para
dos de ellas a partir de métricas de parche, mientras que con las métricas de superficie
fue posible inferir la respuesta de uso de habitat para todas las especies. La
caracterizacion del paisaje como un mosaico de unidades discretas, tipicamente
representando coberturas vegetales, ha sido el principal modelo de analisis utilizado
en la ecologia del paisaje y, en consecuencia, el principal catalizador de gran cantidad
de sus paradigmas y debates mas importantes (e.g. muchos parches pequenos vs
pocos parches grandes, cantidad de habitat vs fragmentacién per sé) (Fahrig, 2019;
Frazier & Kedron, 2017; Gustafson, 2019). Sin embargo, los resultados obtenidos
sugieren que caracterizar el paisaje utilizando el modelo de gradientes resultaria en
mejores herramientas para manejar o conservar la biodiversidad a escala de paisaje.

El modelo M-G ha tenido un uso poco extendido dentro de la ecologia del paisaje, en
comparaciéon con el modelo M-PCM (Fardila et al., 2017), a pesar de que se propuso
como una representacion mas realista de la variacion natural del paisaje y mas
compatible con el tipo de datos y técnicas de analisis estadisticos espacialmente
explicitas actuales (Kedron et al., 2018; McGarigal et al., 2009). Como resultado de ello,
poco se ha explorado el comportamiento y desempeno de las variables continuas y las
métricas de superficie bajo diferentes escenarios analiticos. Los estudios que han
comparado explicitamente el desempeno de ambos modelos han concluido, en
general, que es necesario adoptar una vision pluralista para analizar los paisajes
(Lindenmayer et al., 2007), derivando variables o métricas a partir de diferentes
modelos de paisaje, ya que el desempeno de estos depende del comportamiento o uso
de héabitat de las especies y las caracteristicas del paisaje bajo estudio (Bruton et al.,
2015; Price et al., 2009; Salgueiro et al., 2018). Por ejemplo, (Salgueiro et al., 2018)
encontré que el modelo de gradientes tiene un mejor desempeno describiendo el
paisaje para especies de aves especialistas, que pueden ser mas sensibles a las
pequenas variaciones en las caracteristicas del paisaje, y que bajo el modelo de
parches no se tienen en cuenta. De forma similar (Price et al., 2009) encontré que, las
especies de aves de sabana en Australia que aprovechan diferentes coberturas para
forrajeo o anidamiento se ajustan mejor al modelo M-G, mientras que especies que
anidan en zonas con vegetacion densa exclusivamente se ajustan mejor al modelo M-
PCM. Los resultados encontrados aqui controvierten esta vision pluralista, ya que el
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modelo M-G describe mejor el paisaje para todas las especies de aves analizadas,
aungue estas representan un amplio rango de comportamientos y preferencias de uso
de habitat.

Es posible que el desempeno del modelo de gradientes en las evaluaciones realizadas
se restringiera porque las variables escogidas para representar el habitat (e.g., nUmero
de arboles, cobertura de vegetacion lefiosa, densidad de cobertura vegetal) y las
métricas de superficie estimadas (e.g., promedio, rango o coeficiente de variacién) no
describen adecuadamente los requerimientos de habitat de todas las especies
evaluadas, y no porque el modelo de gradientes sea insuficiente en si mismo. Para
garantizar una adecuada descripcion de los habitats a escala de paisaje, tanto con el
modelo de parches como el modelo de gradientes, se requiere obtener una superficie
que represente la composicién de los habitats (e.g.. coberturas vegetales, NDVI, %
cobertura vegetal, PPSi, etc.) y, a partir de esta, estimar métricas que describan su
variacioén vertical y horizontal (e.g., métricas de parche, métricas de superficie) (Frazier
& Kedron, 2017; McGarigal & Cushman, 2005). Teniendo en cuenta que tanto las
meétricas de paisaje derivadas bajo el modelo de parches como las métricas obtenidas
con el modelo de gradientes provienen de la misma informacion base (i.e. Sentinel 2) y
representan la misma dimensién del paisaje (i.e., cobertura vegetal), resulta muy
interesante la diferencia en desempeno de los modelos de ocupacién, ajustados con
covariables asociadas con uno u otro modelo, y las conclusiones que se pueden
obtener de estos. Esto quiere decir que la limitacién de las métricas de paisaje basadas
en el modelo de parches podria no necesariamente deberse a que la cobertura vegetal
sea un malindicador de las caracteristicas de habitat a las que las especies responden,
sino a la perdida de informacion asociada a la discretizacion, homogenizacion y
simplificacion de esta. En este sentido. el uso de indices principales espectrales
polares, como indicador de cobertura vegetal o del suelo, en combinacién con las
métricas de superficie presentan un gran potencial para mejorar el entendimiento de
los patrones y procesos que son causa y consecuencia de la biodiversidad a escala de
paisaje.

Los indices espectrales polares principales (PPSi) presentan dos grandes ventajas
respecto a otras formas de describir la cobertura vegetal en formato continuo mucho
mas populares en ecologia del paisaje, como el porcentaje de cobertura de arboles o el
indice diferencial de vegetacion normalizado (NDVI) (Moffiet et al., 2010b). Primero,
desde el punto de vista de la informacidn, los indices PPSi tienen un mayor rango
dinamico que otros indices espectrales, es decir, son mas sensibles a las pequenas
diferencias en la composicion de la cobertura vegetal entre los sitios, incluso entre
aquellos clasificados con igual cobertura en el modelo de parches (Moffiet et al., 2010b;
Ramdani et al., 2019). Segundo, particularmente el indice de verdor (PPSG) cuantifica
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directamente aspectos asociados a la vegetacion y permite diferenciar tipos de
coberturas, posibilitando interpretar las métricas de superficie en términos de
variabilidad, dominancia o contraste en los tipos de cobertura vegetal. Este ultimo
punto es especialmente importante si se tiene en cuenta que una de las limitantes mas
grandes para la popularizacion del modelo M-G ha sido Io poco intuitivas que resultan
las métricas de superficie, en comparacién con las métricas de parches, ya que
muchas de estas se originaron para evaluar superficies manufacturadas con un
enfoque de control de calidad en el &mbito industrial (Abbot & Firestone, 1933; Kedron
et al., 2018; McGarigal et al., 2009). De acuerdo con (Kedron et al., 2018), no existen
analogos reales entre las métricas de superficie y las métricas de parche, por lo que el
enfoque deberia direccionarse en conceptualizar las métricas de superficie y no
usarlas como indicadores de métricas de parches. Entonces, usar métricas de
superficie para describir la variacion vertical y horizontal de los indices PPSi en el
contexto de la ecologia del paisaje, puede ayudar a entender y comunicar los
resultados obtenidos utilizando terminologia, ideas y conceptos mas familiares para la
mayoria de los investigadores que utilizan actualmente el modelo de parches y mapas
discretos de cobertura vegetal.

El tipo de cobertura vegetal y su variacion en el paisaje se ha relacionado con aspectos
de la ecologia de las aves como la alimentacién, la capacidad de dispersion, el
comportamiento, la reproduccién y la probabilidad de depredacion (Barlow et al.,
2007b; Bélisle et al., 2001; Carrara et al., 2015b; Geoffroy et al., 2019b; Kennedy et al.,
2010b; Neuschulz et al., 2013b; Walter et al., 2017b), por lo que, la respuesta de las
especies evaluadas a los indices PPSi y las métricas de superficie basadas en el indice
de verdor (PPSG) se pueden interpretar en términos de requerimientos de habitat.
Adicionalmente, incluir los valores puntuales de verdor (PPSG) o brillo (PPSB) y las
métricas de superficie en los modelos puede ayudar a estimar si las especies
responden a la presencia de un tipo de cobertura en un sitio y, ademas, si dependen
de la cobertura existente en los sitios aledanos (i.e., paisaje local). En el paisaje bajo
estudio, las especies de aves con afinidad al bosgue respondieron principalmente a las
métricas de superficie, es decir, gue la ocupacion de estas especies en un determinado
lugar depende tanto de la cobertura vegetal del sitio, asi como de la cobertura que los
rodea en el paisaje local. En general, estas especies respondieron negativamente al
aumento en variabilidad en cobertura (i.e., rugosidad de superficie [sa]), prefiriendo
zonas dominadas con altos valores de verdor (i.e., altos valores de curtosis [sku] y
asimetria [skk], y bajos valores de relacion superficie - drea [sdr]). Esto indica que las
especies de bosque son sensibles a cambios sutiles de cobertura vegetal, que no son
cuantificados bajo el modelo de parche, y que pueden estar relacionados con bajas
tolerancias a condiciones del habitat modificadas por efectos de degradaciéon de
habitat o efectos de borde, es decir, menor amplitud de nicho en relacién con las
dimensiones representadas en las coberturas vegetales. También puede estar
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relacionado con una baja capacidad de movimiento o dispersién, impidiendo la
busqueda y consecucion de recursos en ambientes variables. Por ejemplo, F. analis y
C. tyrannina son observados comunmente caminando sobre el suelo, realizando
movimientos cortos y rapidos y con comportamientos elusivos y ocasionalmente
siguiendo marchas de hormigas. Por el contrario, las especies de aves asociadas a
habitats abiertos respondieron positivamente a la presencia de pastos, pastos
arbolados y/o vegetacién en estados tempranos de sucesién (i.e., bajos valores de
verdor [PPSG] vy altos valores de brillo [PPSB]), y/o altos valores de variabilidad en el
tipo de cobertura (sa). Estas especies presentan comportamientos mas conspicuos,
aprovechando las copas de los arboles e incluso estructuras artificiales como cercas,
cableado o postes para desplazarse o forrajear. Adicionalmente, algunas de estas
especies son avistadas comunmente en zonas periurbanas y urbanas.

Aunque, de manera general, estas especies se podrian clasificar como afines a bosque,
sensibles a la variabilidad de la cobertura vegetal, y afines a habitats abiertos, con
preferencias hacia areas con poca vegetacién arbolada, el modelo de gradientes
permitié detectar diferencias interespecificas importantes para el entendimiento de
su ecologia y conservacion. Por ejemplo, la probabilidad de ocupacion de O. olivaceum
se relaciona positivamente con las medidas de curtosis y asimetria, es decir que
prefiere sitios dominados por valores altos de verdor (i.e., bosque), mientras que C.
tyrannina se asocia con bajos valores de relacién superficie - area (sdr), indicando
preferencia por zonas con bajo contraste en la cobertura vegetal; en otras palabras,
esta especie evita los cambios abruptos en cobertura vegetal o zonas de borde.
Detectar este tipo de diferencias puede significar un progreso en la capacidad de
proponer medidas de conservacion especificas para una especie particular, o entender
patrones de coocurrencia entres especies mas alla de la afinidad por una cobertura
particular (Abdel Moniem & Holland, 2013). Teniendo en cuenta que el analisis realizado
parte de informacién base a una resolucion de 10 metros de tamano de pixel (i.e.,
Sentinel 2) y que las métricas de superficie se obtuvieron a partir de ventanas moviles
circulares de tamano variable (ie., 70, 130, 270, 810 metros), las acciones de
conservacion para las especies sensibles a la variacion de la cobertura vegetal se
deberian dirigir a conservar y conectar grandes porciones de bosque continuo. Por otro
lado, las acciones de conservacion para especies asociadas a pastos arbolados o
vegetacion secundaria se pueden dirigir a establecer cercas vivas o mantener
pequenos parches de habitat configurados como archipiélagos (i.e.. steeping stones),
dado su comportamiento y capacidad de movimiento.

El modelo de gradientes mostrd ser un enfoque mas efectivo para la descripcion o
evaluacion de la respuesta de las especies a las caracteristicas del paisaje,
independiente de las particularidades de las especies evaluadas en términos de
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preferencias ecoldgicas y comportamientos. Esto contradice la vision pluralista
adoptada por algunos autores con anterioridad al evaluar el desempefio de los
diferentes modelos de paisaje (Lindenmayer et al., 2007; Price et al., 2009). Utilizar
superficies ecoldgicamente relevantes para las especies en combinacién con
diferentes métricas que caractericen la variabilidad vertical y horizontal de esta,
pueden generar informacion suficiente para caracterizar la respuesta de las especies
ecoldgicamente diversas. Por lo tanto, se deben realizar esfuerzos en la obtencion de
variables continuas informativas ecolégicamente y caracterizar el comportamiento de
las métricas de superficie, en lugar de combinar métricas de diferentes modelos de
paisaje. En este sentido, los indices espectrales polares principales (PPSi) pueden ser
de gran utilidad como punto de partida para el avance en la caracterizacion de la
cobertura del suelo, aprovechando la gran cantidad de informacién proveniente de los
sensores remotos, y ayudando a popularizar el modelo de gradientes, al permitir su
interpretacion en los términos y conceptos tradicionales asociadas al modelo de
parches vy el uso de coberturas vegetales.
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1.4 Material complementario

MC.4. Escenas satelitales Sentinel 2 empleadas para en este estudio para realizar la
clasificacion de coberturas y obtener los indices espectrales principales polares (PPSi).

MC 1. Escenas satelitales Sentinel 2 empleadas para en este estudio para realizar la
clasificacion de coberturas y obtener los indices espectrales principales polares (PPSi).

Resolucion .
. . ; Afno
Satélite Referencia espacial
L Escena
original(metros)
S2A_MSIL1C_20160628T153112_N0204_R025_T18NWN_20160628T153114 2016
S2A_MSIL1C_20160708T152642_N0204_R025_T18NWM_20160708T15301 2016
5
S2A_MSIL1C_20160728T152642_N0204_R025_T18NVM_20160728T15301 2016
6
S2A_MSIL1C_20160728T152642_N0204_R025_T18NVN_20160728T153016 2016
S2A_MSIL1C_20160728T152642_N0204_R025_T18NWN_20160728T15301
. 2016
Sentinel 2A 6 10 -20 - 60
-2B S2A_MSIL2A_20170901T152641_N0205_R025_T18NVM_20170901T152638 2017
S2A_MSIL2A_20170901T152641_N0205_R0O25_T18NVN_20170901T152638 2017
S2A_MSIL2A_20171220T153111_N0206_R025_T18NVM_20171220T170223 2017
S2A_MSIL2A_20171220T153111_N0O206_R025_T18NVN_20171220T170223 2017
S2B_MSIL2A_20171215T152629 _N0206_R025_T18NVM_20171215T201906 2017
S2B_MSIL2A_20171218T153609 _N0206_R068_T18NVM_20171218T172042 2017
S2B_MSIL2A_20180107T153609 _N0206_R068_T18NVN_20180107T18525 2018
2
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MC.5. Métricas de parche y superficie obtenidas para cada punto de muestreo de aves.

MC 2. Métricas de parche y superficie obtenidas para cada punto de muestreo de aves.
* Métricas retenidas para los analisis de ocupaciéon dinamica.

Modelo de paisaje

Nombre

Abreviatura

Tipo de métrica

Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche

Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Parche
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie
Superficie

indice de agregacion
indice de cohesién de parches
indice de division del paisaje

Distancia media al vecino mas cercano

indice de forma de paisaje
Tamano de malla efectivo
fndice de forma de paisaje
normalizado

Numero de parches
Densidad de parches
Porcentaje de adyacencias similares
indice de division

indice de agrietamiento
Densidad de borde

Radio de giro

indice de parche méas ande

Borde total

Promedio area de parche

Area total

Promedio de circulo circunscripto
indice de contiguidad

indice de dimensién fractal
Relacion perimetro - area

indice de forma medio

Rugosidad promedio

Altura de 10 puntos

Asimetria de la superficie
Curtosis de la superficie

indice de 4rea de soporte
Relacion area-superficie

indice de direccién de textura
Relaciéon de aspecto de textura
Ancho de banda radial dominante
indice de ancho de banda radial
promedio de ancho de banda medio

ai
cohesion
division
enn*

Isi

mesh

nlsi
np*
pd
pladj
split
clumpy*
ed
gyrate
Ipi
pland
te
area
ca*
circle
contig
frac
para
shape*
sa*
510z
ssk*
sku*
sbi
sdr*
Stdi
stxr
Srw
Srwi
Shw

Agregacion
Agregacion
Agregacion
Agregacion
Agregacion
Agregacion
Agregacion

Agregacion
Agregacion
Agregacion
Agregacion
Agregacion
Area/borde
Area/borde
Area/borde
Area/borde
Area/borde
Area/borde
Area/borde
Forma
Forma
Forma
Forma
Forma
Amplitud
Amplitud
Amplitud
Amplitud
Amplitud
Espacial
Espacial
Espacial
Espacial
Espacial
Espacial
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MC.6. Modelos de ocupacién para las ocho especies de aves utilizando métricas de

paisaje basadas en parche como determinantes de la ocupacion.

MC 3. Modelos de ocupacion para las ocho especies de aves utilizando métricas de

paisaje basadas en parche como determinantes de la ocupacion.

Especie Mejores modelos (AAQIC < 2) K QAICc AQAICc Cum.Wt c-hat
(). v(). €(.). p(Day ) 6 32122 0.00 0.09
Y(.),v(.). €(.). p(Day + Hora ) 7 322.69 1.47 0.14
Y(-clumpy), y(.). €(.). p(Day ) 7 32278 1.56 0.18
Formicarius analis WY(ca), y(.). (), p(Day ) 7 32279 157 022 138
W(-Alt), y(). €(.), p(Day ) 7 323.07 1.85 0.26
Y(enn), y(.). (). p(Day ) 7 32317 1.95 0.29
Y(-shape), y(.). (). p(Day ) 7 32318 1.96 0.33
P(-Alt* -shape ), y(.). (). p() 7 457.02 0.00 0.13
Oncostoma olivaceum  w(-Alt* -shape*), y(.). e(.), p(Hora ) 8 458.25 123 020 105
P(-Alt* -enn -shape*), y(.). (). p(.) 8 459.02 2.00 0.25
Y(-np*-shape*), y(.). (). p(.) 7 300.38 0.00 0.06
Machaeropterus regulus w(-np*), y(). €(). p() 6 301.39 1.01 0.10 2.2
P(AIt -np* -shape*), y(.). €(.). p(.) 8 30219 1.81 0.13
P(Alt -ca -enn), y(.). €(.). p(Day) 9 206.69 0.00 0.13
Cercomacroides tyrannina  w(Alt -ca -enn -shape), y(.), €(.). p(Day ) 10 207.37 0.68 023 145
P(Alt -ca -enn), y(.). €(.), p(Day + Hora ) 10 208.52 1.83 0.28
Y(AIt* +np*), v(). £(.). p(Day ) 8 42223 0.00 0.13
Y(AIt* +clumpy +np*), y(.). €(.). p(Day ) 9 42296 0.73 0.22
Ortalis columbiana W(AIt* +enn +np*), y(.), e(.), p(Day ) 9 423.31 1.08 030 133
Y(AIt* +np* -shape ). y(.). €(.). p(Day) 9 424.05 1.82 0.35
Y(AIt* +clumpy +enn +np*), y(.), (), p(Day ) 10 42418 1.95 0.40
W(AIt* +np* ), (). (), p(Day ) 8 290.32 0.00 0.06
Y(AIt* +np* +shape*), y(.). (), p(Day ) 9 290.58 0.27 0.1
W(AIt*), (). £(.). p(Day ) 7 291.33 1.01 0.15
Saltator maximus FAIE+np7). ¥(). &), p() 7 29158 126 018 172
W(AIt* -ca), y(.). (), p(Day) 8 29177 1.45 0.21
W(AIt* +shape). y(). £(.). p(Day ) 8 291.82 1.50 0.24
P(AIt* +np* +shape), y(.), (). p(.) 8 291.99 1.68 0.26
Y(AIt* +clumpy +np +shape*), y(.). €(.), p(Day ) 10 29215 1.83 0.29
Troglodytes aedon w(), y(). (). p() 7  164.45 0.00 0.03 109
Tyrannus melancholicus Y(AIt +enn* +np* +shape*), y(.). €(.). p(Day ) 10 37113 0.00 0.17 118
Y(enn* +np* +shape). y(.). €(.). p(Day ) 9 372.46 1.33 0.25
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MC.7. Modelos de ocupacion para las ocho especies de aves utilizando métricas de
paisaje basadas en parche como determinantes de la ocupacion.

MC 4. Modelos de ocupacidon para las ocho especies de aves utilizando métricas de
paisaje basadas en parche como determinantes de la ocupacion

Especie Mejores modelos (AAQIC < 2) K QAICc AQAICc Cum.wt c-hat
W(-Alt -sa*), y(.). (). p(Day ) 8 30691 0.00 0.05
W(-sa*), y(.). (), p(Day ) 7 307.23 0.31 0.10
P(-Alt* -PPSG -sa*), y(.). €(.). p(Day ) 9 308.16 1.25 0.13

Formicarius analis Y(-sa* -ssk), y(.). e(.). p(Day) 8 308.25 1.33 016 143
P(-Alt -sa*), y(.). €(.), p(Day + Hora ) 9 308.65 1.73 0.18
Y(-sa*), y(.). €(.). p(Day + Hora) 8 308.75 1.84 0.20
W(-Alt -sa* -ssk), (). £(.). p(Day ) 9 308.90 1.99 0.22
W-Alt* +sku* +ssk*), y(.). (), p(.) 8 466.59 0.00 0.14

Oncostoma olivaceum W(-Alt* +sku* +ssk*), y(.), (), p(Hora) 9 468.09 1.51 020 107
W-Alt* +sku* +ssk*), y(.), £(), p(Day ) 9 468.50 1.92 0.26
w(-sa*), y(). (). p()) 6 297.31 0.00 0.04
W(-PPSB* +sku ), (), £(.). p(.) 7 299.22 1.91 0.16
w(-PPSB*), (). €(.). p(.) 6 29774 0.43 0.07

Machaeropterus regulus  w(-PPSB* +PPSG), y(.). (). p(.) 7 298.26 0.95 010 2.22
W(-PPSB -sa). y(.). €(.). p(.) 7 298.86 1.55 0M
W(Alt -PPSB* +PPSG*), (). £(.). p(.) 8 299.06 175 0.13
Y(PPSG -sa*), y(.). (). p(.) 729919 1.88 0.15
W(-sdr*), y(.). €(.). p(Day ) 6 288.09 0.00 0.08

Cercomacroides tyrannina Y(-sdr*), y(.). €(.). p(Day + Hora) 7 288.87 0.79 0.13 100
W(AIt -sdr*), y(.), (). p(Day ) 7 289.61 1.52 0.17
Y(-sa -sdr*), y(.). €(.). p(Day) 7 290.00 1.91 0.20
Y(AIt* +PPSB* -PPSG*), y(.), €(.), p(Day ) 9 412.87 0.00 0.07
YAIt*), y(.). €(.). p(Day ) 7 41315 0.28 0.13

Ortalis columbiana Y(AIt* +PPSB*), y(.). (). p(Day ) 8 413.66 0.79 017 138
Y(AIt* -PPSG ), y(.). €(.). p(Day ) 8 413.79 0.92 0.22
Y(AIt* +sa), y(). (), p(Day ) 8  414.62 175 0.25
W(PPSB -PPSG* +PPSB:PPSG*), y(.). (). p(Day ) 9 379.58 0.00 0.05
Y(PPSB -PPSG* +PPSB:PPSG*), y(.), £(.). p(.) 8 380.07 0.49 0.08

Saftator maximus WAIt*), y(). e(.). p(Day ) 7 380.34 0.76 oM 4
W(AIt +PPSB -PPSG* +PPSB:PPSG*), y(.). (). p(Day ) 10 381.20 1.62 0.13
Y(PPSB -PPSG* +PPSB:PPSG*), y(.), (). p(Hora ) 9 38138 1.80 0.15
W(-PPSG*). y(). £(.). p(Day ) 7 38151 1.93 0.17
Y(sa*), y(). €(.). p() 6 60.94 0.00 0.07

Troglodytes aedon P(sa*). y(.). €(.). p(Hora) 7 62.62 1.68 0.10 218
Y(sa*), y(.). £(.). p(Day ) 7 6275 1.80 0.13
Y(PPSB +sa*), (). £(). p() 7 62.85 1.91 0.15
W(-PPSG* +sa*), y(.), ¢(.), p(Day ) 8 376.20 0.00 0.14

Tyrannus melancholicus W(-PPSG* +sa* +sku), y(). e(.). p(Day ) 9 377.03 0.83 023 .,
Y(PPSB -PPSG* +sa* ), y(.). e(.). p(Day ) 9 378.05 1.85 0.28
W(-PPSG* +sa* +ssk), y(). £(.). p(Day ) 9 37819 1.99 0.33
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2. Influenciadelacantidad de habitat sobre
la diversidad y estructura funcional vy
filogenética de ensambles de aves en un
paisaje andino fragmentado

Las actividades antrdpicas a nivel global causan pérdida, degradacion y fragmentacion
de los habitats naturales, ocasionando la transformacién de los paisajes naturales en
mosaicos remanentes de habitats aislados y embebidos en matrices de habitats
modificados (Fahrig, 2003; Haddad et al., 2015; Tscharntke et al., 2012). Esta
transformacion, el cambio climatico global y su interaccion, han sido identificados
como las principales causas de pérdida de diversidad, alteracién de la composicion de
las comunidades y, en consecuencia, la erosion en la oferta de servicios ecosistémicos
(Haddad et al., 2015). Por tal razén, entender los mecanismos que determinan la
respuesta de la biodiversidad a la transformacién del paisaje ha sido un eje central de
investigacion en ecologia y en ciencias de la conservacion (Fahrig, 2019). En este
contexto, la hipdtesis de la cantidad de habitat ha recibido gran atencién, y criticas,
debido a que desafia la idea tradicional de que solo los parches de habitat grandes
tienen valor para la conservacion de la biodiversidad, ademas de plantear que la
fragmentacién per sé (i.e., subdivision del habitat original independiente de la
disminucién en area) no tiene influencia alguna sobre la riqueza de especies (Fahrig,
2013; Fahrig et al., 2019; Fletcher et al., 2018; Haddad et al., 2017).

A pesar de las criticas, cada vez son mas los estudios gue demuestran que la riqueza
de especies de una localidad depende principalmente del area del parche de habitat
donde se encuentra la comunidad local, asi como del area de los parches que lo rodean
(Martin, 2018; Watling et al., 2020). El planteamiento de la hipdtesis de la cantidad de
habitat y la mayor parte de los estudios que la han evaluado se ha centrado en la
densidad o riqueza de especies (Fletcher et al., 2018; Martin, 2018; Watling et al., 2020),
por lo que persiste la pregunta sobre el efecto que tiene la cantidad de habitat sobre
otras dimensiones de la diversidad. Esta pregunta es importante, ya que la diversidad y
estructura filogenética y funcional representan facetas de la diversidad de las
comunidades bioldgicas con alto valor potencial, para la conformacion de estrategias



36 Ecologia de gradiente

de conservacion gue no estan completamente representadas en la rigueza de especies
(Arroyo-Rodriguez et al., 2012; Cisneros et al., 2015; Dreiss et al., 2015; Redding &
Mooers, 2006).

La transformacién, degradacion y/o fragmentacion de los paisajes no solo afecta la
riqueza de especies o la diversidad taxondmica, también puede afectar otras
dimensiones de las comunidades como la diversidad y estructura filogenética vy
funcional, a través de, por ejemplo, la creacién de nuevos filtros ambientales que
favorezcan ciertos rasgos funcionales necesarios para la sobrevivencia y dispersion de
las especies (Bennett et al., 2015; Cisneros et al., 2015; Echeverria-Londono et al., 2016;
Ernst et al., 2006; Flynn et al., 2009). El nimero de especies por si solo no es suficiente
para caracterizar y entender los patrones y procesos que determinan el origen y
mantenimiento de la diversidad en los ecosistemas y sus servicios (Cisneros et al., 2015;
Ernst et al.,, 2006; Lavorel et al., 2013; N. W. H. H. W. H. Mason et al., 2013); sin embargo,
interpretar las relaciones entre diferentes dimensiones de la diversidad puede ser
complejo (Flynn et al., 2009; Detecting the Multiple Facets of Biodiversity, 2016; Luck
et al., 2013). La diversidad funcional cuantifica la diversidad de rasgos funcionales que
ocurren en un ecosistema y representa la diversidad de nichos ecoldgicos y funciones
presentes en él (Colace et al., 2011; Petchey & Gaston, 2002, 2006). Aunque la riqueza
de especies y la diversidad funcional se encuentran relacionadas, multiples procesos
como la redundancia funcional, los filtros ambientales, radiaciones adaptativas y los
cambios en el paisaje pueden modificar dicha relacién (Petchey et al., 2004). Adema4s,
algunos grupos funcionales pueden ser mas susceptibles a desaparecer bajo ciertas
condiciones del paisaje como la fragmentacion (Gomez et al., 2020), degradacién (Ernst
et al., 2006) o uso del suelo (Flynn et al., 2009). Por otro lado, la diversidad filogenética
mide la historia evolutiva de una comunidad como la suma de los largos de rama del
arbol filogenético que las conecta y permite identificar ensambles que comparten
mucha o poca de su historia evolutiva (Emerging Patterns in the Comparative Analysis
of Phylogenetic Community Structure, 2009; Webb et al., 2002).

En general, los analisis gque involucran multiples dimensiones de la biodiversidad y
evalUan su interrelacion para definir prioridades de conservaciéon han sido enfocados
principalmente a escalas de bioma, pais o continente (Devictor et al., 2010; Dreiss et al.,
2015; Rapacciuolo et al., 2019; Stevens & Gavilanez, 2015; Zupan et al., 2014), ignorando
potenciales cambios significativos en la respuesta comunitaria en escalas espacio
temporales cortas (Cisneros et al., 2015; Gomez et al., 2020). Las alteraciones en la
diversidad y estructura filogenética y funcional implican cambios en las funciones,
interacciones, y capacidad de resiliencia de la comunidad a cambios en el ambiente, lo
que resalta la necesidad de incorporar estas dimensiones de la diversidad para el diseno
y evaluacion de las estrategias de conservacion de los paisajes teniendo una vision mas
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integral de los sistemas (Devictor et al.,, 2010; Detecting the Multiple Facets of
Biodiversity, 2016; Zupan et al., 2014).

La hipdtesis de la cantidad de habitat se fundamenta en el efecto del drea muestreada
("sample area effect”) que indica que mayor drea de habitat contiene mayor cantidad
de individuos vy, dependiendo de la distribuciéon de los individuos, mayor cantidad de
especies (Fahrig, 2013; He & Legendre, 2002). De forma similar, se podria esperar que
mayor area de habitat contendra mayor numero de especies y, dependiendo de la
redundancia de estas en el espacio funcional o filogenético, acumulara nuevos rasgos
funcionales o linajes evolutivos (Helmus & lves, 2012; Wang et al., 2013). Dependiendo
de los mecanismos de ensamble gque dominen la comunidad (i.e., filtros de héabitat,
limitacion en dispersion, etc.), se acumulard mas o menos diversidad filogenética o
funcional de la esperada por la acumulacion de especies al aumentar el éarea
muestreada (Helmus & lves, 2012; Wang et al., 2013). Si lo anterior es cierto, y las
diferentes dimensiones de la diversidad responden a la cantidad de habitat de forma
similar a lo reportado para la riqueza de especies, entonces los planes de conservacion
enfocados en salvaguardar la mayor cantidad de area de habitat, independiente del
numero de parches y su tamano individual, podrian asegurar el mantenimiento de la
mayor parte de la diversidad filogenética y funcional.

Tradicionalmente los estudios sobre la respuesta bioldgica de individuos, poblaciones y
comunidades biolégicas a la fragmentacion y degradacion del paisaje han sido
realizados asumiendo el modelo de parche o parche-corredor-mosaico, por lo que las
decisiones de conservacion son tomadas bajo este mismo modelo de paisaje (Bregman
et al., 2014; Fardila et al., 2017; Lausch et al., 2015). En el modelo de parche o parche-
corredor-mosaico el paisaje se representa como una superficie categorizada (e.g.,
bosque, no bosque) en la que la variabilidad al interior de cada categoria se asume como
inexistente y los limites entre cada categoria son claramente definidos, o que supone
una sobre simplificacion de la naturaleza variable y continua del paisaje (McGarigal et
al., 2009). La practica mas comun bajo este modelo de paisaje es cuantificar atributos
asociados al area, forma o distancia al vecino mas cercano utilizando los parches como
unidad de muestreo, tipicamente enfocados en parches de cobertura de bosgue
(Fardila et al., 2017; K. McGarigal, 2002). La hipdtesis de la cantidad de habitat
representa un avance importante en la cuantificacién del area de habitat porque
implica tener en cuenta cada localidad y su entorno inmediato (Fahrig, 2013); bien sea
a través de ventanas de analisis de radio variable o funciones de decaimiento
ponderadas por la distancia (Miguet et al., 2017). Esto quiere decir que la cantidad de
habitat es un atributo en forma de gradiente obtenido de una representacion discreta,
por lo que aumenta el nivel de realismo en la cuantificacién del paisaje desde el punto
de vista de la percepcién de los organismos de su entorno (McGarigal & Cushman,
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2005). Sin embargo, esto también quiere decir que la cantidad de habitat, como métrica
de paisaje, depende de la eficacia de la superficie discretizada para representar
adecuadamente el habitat de las especies bajo analisis; es decir, por ejemplo, que la
cobertura de bosque represente realmente la extension y limites del habitat de las
especies asociadas al bosque (Fahrig, 2013).

Ya que muchos de los estudios que evaliuan los efectos de la fragmentacion vy
degradacion del paisaje sobre la biodiversidad para informar estrategias de
conservacion asumen el modelo de parche-corredor-mosaico, usando la cobertura de
bosque como base de analisis, y se enfocan en la riqueza de especies de grandes
grupos taxonémicos (i.e. aves, mamiferos, etc), en este estudio se evalué si la relacion
entre la cantidad de habitat y la riqueza de especies puede ser indicadora del efecto la
cantidad de habitat sobre otras dimensiones de diversidad y estructura filogenética y
funcional de la biodiversidad, tanto para especies especialistas de habitat como para
especies generalistas. Adicionalmente se explord cual es el efecto de la cantidad de
habitat y la fragmentacion per sé sobre la estructura funcional o filogenética de los
ensambles que se encuentran en paisajes fragmentados (i.e.. especies especialistas,
generalistas y raras en conjunto). Especificamente, se analizaron los patrones de
variacion de la diversidad alfa taxondmica, funcional y filogenética de aves en 70
ensambles locales en un paisaje andino fragmentado para evaluar la existencia de
efectos diferenciales de los cambios en la cantidad de habitat y la fragmentacion per
se. Teniendo en cuenta el creciente soporte empirico que ha recibido la hipotesis de la
cantidad de habitat (Martin, 2018; Watling et al., 2020) v, la relacién de la riqueza de
especies con la diversidad funcional y filogenética a través del efecto del drea (Helmus
& Ives, 2012; Wang et al., 2013), se espera gue la cantidad de habitat tenga un impacto
positivo sobre las diferentes dimensiones de la diversidad de las especies especialistas
de habitat (i.e., aves especialistas de bosque y especialistas de habitats abiertos),
mientras que la fragmentacion per se (i.e., nUmero de parches) tendrd poco o nulo
efecto adicional.
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2.1 Materiales y métodos

El estudio se realizé en un paisaje altamente fragmentado ubicado en el norte de la
Cordillera Central de Colombia (Correa Ayram et al., 2020), que corresponde a las zonas
de vida de bosgue humedo premontano (bmh-PM) y bosque himedo tropical (bh-T), en
un gradiente altitudinal que va desde los 400 hasta 1600 m.s.n.m. La precipitacion
anual de esta zona va desde los 2000 a 4000 mm en promedio y el paisaje se encuentra
dominado por bosgues primarios y secundarios en diferentes estados de sucesidn, con
areas intervenidas, cultivos y espacios naturales (Figura 8).

Los ensambles locales de aves se muestrearon empleando un disefo jerarquico
compuesto de 14 transectos de 1.25 km, definiendo cinco puntos de observacion
separados por 250 metros lineales en promedio en cada transecto, para un total de 70
puntos de observacion (Figura 8). El muestreo se realizdé durante los meses de junio y
julio de los anos 2014 y 2015, registrando los especimenes detectados visual o
auditivamente durante 15 minutos en un radio maximo de 100 metros. Para cada
individuo registrado se estimo la distancia entre su ubicacion y el observador con el
apoyo de un medidor de distancia laser. Los individuos detectados por fuera del radio
de 100 metros no fueron considerados en los analisis subsecuentes. Los muestreos
fueron realizados entre las 6:00am y 10:00am, por al menos cuatro investigadores
experimentados de forma independiente (en espacio y tiempo), visitando cada sitio
durante dos dias consecutivos para obtener cuatro réplicas temporales por ano. El
numero de individuos por especie observado durante todo el muestreo se interpreto
como indicador de la abundancia relativa de las especies, es decir, se asumid que no
existen sesgos asociados a la deteccion imperfecta.

Las especies de aves detectadas se clasificaron en cuatro categorias de acuerdo con
el modelo multinomial desarrollado por (Chazdon et al., 2011). Este modelo tiene en
cuenta las abundancias relativas de cada una de las especies (i.e., niUmero de individuos
detectados) en dos habitats diferenciados (i.e. cobertura de bosque y hébitat abierto)
y la intensidad del muestreo, para evitar sesgos asociados al tamafno de la muestray
clasificar las especies en especialistas de uno de los dos habitats evaluados, especies
generalistas y especies raras. Esta clasificacion se llevé a cabo utilizando la funcién
clamtest de la libreria Vegan disponible para el programa R, definiendo el valor umbral
de super mayoria (i.e., 2/3 0 0.66) y nivel de significancia de p=0.001.
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® Sitios Muestreo

I Cuerpos de Agua
I Cobertura de Bosque i

B

Figura 8. Distribucion de los 14 transectos (70 puntos) para el muestreo de aves en el
area de estudio, ubicada en la vertiente oriental de la Cordillera Central de Colombia. A:
Sitios de muestreo asociados al area de influencia del embalse de San Lorenzo. B: Sitios
de muestreo asociados al édrea de influencia del embalse de Punchina.
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Dimensiones de la diversidad

Utilizando el indice cuadratico de entropia de Rao (Q) se calcularon la diversidad alfa
taxonomica (Qmp). filogenética (Qep) y funcional (Qro) (Rao, 1982; Ricotta et al., 2016),
para todas las especies detectadas y los conjuntos formados por las especies
especialistas de bosque y habitat abierto, especies generalistas y raras por separado.
El indice de Rao es una extension del indice de Simpson que puede incorporar
informacion de disimilitud filogenética o funcional de las especies ponderadas por sus
abundancias relativas (Rao, 1982). Utilizar este indice facilita realizar comparaciones
adecuadas entre las tres dimensiones de la diversidad en una escala unificada (De Bello
et al., 2010). La diversidad taxondmica, Q. fue calculada utilizando el nimero méaximo
de individuos detectados dentro del muestreo como proxy de la abundancia. La
diversidad filogenética, Qpp, fue calculada utilizando un arbol ultramétrico consenso
derivado de 1000 distribuciones posteriores de la hipdtesis filogenética de (Jetz et al.,
2014), que incluyd todas las especies detectadas en el muestreo.

Para la diversidad funcional, Qrp, Sse calcularon tres espacios funcionales con diferentes
combinaciones de los rasgos funcionales de las aves detectadas, obtenidos de la base
de datos Elton Traits 1.0, que incluye rasgos funcionales para todas las especies de aves
descritas, asociados con patrones de actividad, uso de habitat, preferencia alimentaria
y masa corporal, obtenidos a través de una exhaustiva revisién de literatura (Wilman et
al., 2014). El primer espacio funcional (QFDpiet) se construyé teniendo en cuenta los
rasgos asociados a la preferencia alimentaria: porcentaje estimado de consumo de
alimento asociado a: Invertebrados, Vertebrados (sumando ectotermos y endotermos),
Plantas (sumando material vegetal y semillas), Frutas y Néctar. El segundo espacio
funcional (QFDrorstrat) tuvo en cuenta los rasgos asociados a la preferencia de uso de
estrato arbdreo, medido como el porcentaje estimado de uso de los estratos suelo,
sotobosque, estrato medio y copas. Y el tercer espacio funcional (Qro_ai) tuvo en cuenta
todos los rasgos mencionados, adicionando el tamano corporal, medido en gramos.
Todos los rasgos funcionales utilizados presentan fuerte sefnal filogenética (i.e.,
relacion estadistica entre la similitud de los rasgos funcionales en funcién de la
distancia filogenética entre especies) de acuerdo con el estadistico de lambda de pagel
(p<0.01), excepto la preferencia de forrajeo en dosel (Pagel, 1999; Revell, 2012) (Material
complementario: MC 7).

Estructura de comunidades

La estructura filogenética y funcional de los ensambles locales de aves se evalud
Unicamente utilizando el conjunto completo de especies detectadas en todo el
muestreo. La estructura filogenética se evalué a partir del indice de variacion
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filogenética de especies (PSV) y la distancia media a la raiz de la filogenia (MRD) (Algar
et al.,, 2009; Helmus et al., 2007). PSV mide el grado de relacién filogenética entre las
especies dentro de un ensamble local al compararlo con un ensamble con el mismo
ndmero de especies, pero sin relacién alguna entre ellas (filogenia como una peinilla).
Este indice toma valores desde uno (1), indicando ninguna relacién entre especies (i.e.,
sobredispersién), hasta cero (0), indicando un alto grado de relacionamiento evolutivo
entre especies (i.e., agrupamiento). Para evaluar si el valor obtenido de PSV es
significativamente diferente de lo esperado por azar, los valores observados se
compararon con valores esperados bajo un modelo nulo que aleatoriza el patron de co-
ocurrencia de las comunidades 9999 veces, usando el algoritmo de intercambio de
Gotelli (Independent Swap Algorithm; (Gotelli, 2000). Este algoritmo mantiene la
frecuencia de ocurrencia de las especies y la riqueza de especies de cada comunidad.
y en general se ha mostrado que tiene un alto poder para detectar patrones no
aleatorios de diversidad filogenética (Hardy, 2008). Por su parte, la distancia a la raiz de
la filogeniaindica el nUmero de nodos que separa cada especie de la base de la filogenia,
y la distancia media es el promedio de esta distancia entre las especies de una
comunidad (Kerr & Currie, 1999).

La estructura funcional se analizé utilizando un enfoque propuesto recientemente que
se fundamenta en la comparacion de los valores observados de diversidad funcional
estimada con cada uno de los espacios funcionales (Qro_ai, Qro_piet Y Qrp_rs), Y l0s valores
esperados por dos modelos nulos construidos, diferenciados por las especies que se
toman en cuenta. En el primer modelo nulo (Qnui_tetar) S€ aleatorizan los rasgos
funcionales sin restricciones o ponderaciones por las abundancias de las especies y se
consideran todos los valores observados para cada rasgo funcional en toda la
comunidad regional. El segundo modelo (Quui_restrictea) Opera de forma similar al modelo
nulo anterior, pero aleatorizando solo los valores de los rasgos funcionales observados
en cada ensamble local. Con cada modelo nulo se obtuvieron 9999 valores esperados
para cada espacio funcional. La direccion y magnitud de la diferencia entre los valores
de diversidad funcional observados y esperados se asocian a diferentes procesos de
estructuracion de comunidades. Dicha diferencia se calcula como el tamano estandar
del efecto (SESq):

SESq = (Qobs = MQuui)/0 Qi

Donde, Qqss €5 la diversidad funcional observada para cada ensamble local y espacio
funcional, pQuui es el promedio, y oQuui €s la desviacion estandar de los valores de
diversidad funcional obtenidos con los modelos nulos. Valores negativos obtenidos con
el modelo nulo incorporando todo el rango de variacién de los rasgos (Quui_total). S€
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asocian con la existencia de filtros ambientales (i.e., diversidad funcional mas baja de
lo esperado por el modelo nulo); mientras que, valores positivos del SES obtenidos con
el modelo nulo restrictivo (Quui_restrictes) S€ asocian a filtros bidticos (i.e., diversidad
funcional mayor a lo esperado por el modelo nulo) (Scherrer etal., 2019). La
significancia de cada comparacion se evallo a través de una prueba de rangos de
Wilcoxon (Scherrer et al., 2019).

Predictores

A partir de 12 escenas del sensor MSI (Multispectral Imager) del satélite de observacion
terrestre Sentinel 2A-B., correspondientes a los anos 2014 y 2015, se realizé una
clasificacion supervisada de coberturas de suelo, empleando el complemento de cédigo
abierto SCP (Semi-Automatic Classification Plugin) para QGIS 3 (Congedo, 2016);
identificando cinco coberturas de suelo: bosque, vegetacion secundaria, pasto, agua y
suelo degradado o urbano. La cobertura de bosque se retuvo mientras que las cuatro
restantes se agruparon como “habitats abiertos” para obtener un mapa binario de
cobertura (i.e., bosque - no bosque) (Figura 1). Este mapa es consistente con otras
clasificaciones de cobertura vegetal disponibles para la zona con menor resolucién
espacial (Gonzélez et al., 2011; Hansen et al., 2013). Con este mapa se calcularon la
cantidad de habitat (HA) y el nUmero de parches (Np) como indicador de fragmentacion
de hébitat utilizando rutinas de ventanas mdviles con cuatro radios de busqueda (100,
300, 500 y 1000 metros); ambas métricas se enfocaron en la cobertura de bosque.

También se obtuvieron la altitud (Alt) y la distancia a cuerpos de agua (Wd), debido que
el area de estudio comprende un gradiente altitudinal y se encuentra ubicado en la zona
de influencia de dos embalses artificiales de tamafno considerable. La altitud se obtuvo
directamente de una escena del sensor PALSAR (Phased Array Type L-band Synthetic
Aperture Radar) del satélite Daichi o ALOS (Advanced Land Observation Satellite),
remuestreada para ajustarla a la resolucion del mapa de coberturas. La distancia a
cuerpos de agua se calculd como la distancia euclidiana desde cualquier punto del
paisaje hacia el embalse o rio mas cercano gue alimenta dicho embalse; de acuerdo con
la clasificacion de coberturas obtenida (Material complementario: MC 5). Para ambas
variables se empled el centroide del punto de muestreo.

Analisis

Primero se explord el grado de asociacion entre las diferentes dimensiones de la
diversidad de los ensambles locales de aves para cada uno de los cinco subconjuntos,
a partir de un analisis de correlacién de Spearman. El valor de significancia de cada una
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de estas correlaciones fue obtenido aplicando la correccién de Dutilleul (Dutilleul et al.,
1993), la cual estima el numero real de grados de libertad de acuerdo con la estructura
espacial de los datos (i.e., autocorrelacién espacial). Posteriormente, se ajustaron
modelos de minimos cuadrados generalizados (gls), incorporando la estructura espacial
de los datos a través de un semivariograma con una funcién Gaussiana (F. Dormann et
al., 2007), para evaluar la relacion entre las dimensiones de la diversidad y la estructura
de comunidades con los predictores obtenidos, siguiendo un enfoque similar al
presentado por (De Camargo et al., 2018). Para ello se construyé un modelo global
independiente para cada variable respuesta y conjunto de especies a cada radio de
busqueda (e.g., 100 - 500 m ), que incluyd la cantidad de habitat (HA), el niUmero de
parches (Np), un término interactivo entre el nimero de parches y la cantidad de
habitat (HA:Np) y un término cuadrético para la cantidad de habitat (HA"2), ya que la
riqueza, la diversidad funcional y filogenética se relaciona con el area como una funcién
asintética (De Camargo et al., 2018; Helmus & lIves, 2012; Wang et al., 2013).
Adicionalmente, se incluyeron la altitud (Alt) y la distancia a cuerpos de agua (Wd):

Xi = Cg + CiHA; +CoHA™2 + Cszi + C4HAiZNpi + Wd + Alt

Donde, X; es cada una de las dimensiones de diversidad y estructura de comunidades
obtenidas para el subconjunto i de especies. Todas las variables fueron estandarizadas
utilizando la funcion ‘scale’, incluida en el paguete base del software R (R Core Team,
2019) antes de ajustar los modelos. A partir de los modelos globales se escogieron los
modelos mas plausibles para explicar cada una de las variables dependientes (X)),
utilizando un procedimiento de seleccién paso a paso, en ambas direcciones,
implementado en la funcién ‘stepAIC’ del paguete MASS en el software R (Venables &
Ripley, 2013). La cantidad de variacién explicada por los modelos seleccionados fue
evaluada calculando el coeficiente de determinacién (r?) de Nagelkerke (Nagelkerke,
1991), utilizando el paguete rcompanion, también para el software R (Mangiafico, 2019).
De acuerdo con la hipétesis de la cantidad de habitat, se espera que los modelos con
mejor desempeno incluyan solo la cantidad de habitat, o que el efecto del numero de
parches no sea significativo en el caso de que el mejor modelo incluya ambas variables.
Por otro lado, de acuerdo con la hipotesis de la fragmentacion, se espera que el nimero
de parches tenga un efecto independiente y negativo sobre la diversidad. Finalmente,
si el efecto del niumero de parches depende de la cantidad de habitat, se espera que los
modelos con mejor desempenfo incluyan el término interactivo (HA:Np) y su efecto sea
significativo.
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2.2 Resultados

Se realizaron 6875 detecciones pertenecientes a 229 especies de aves en los 70 puntos
de muestreo visitados (rango: 16 - 60 especies por punto de conteo). De estas especies,
21 se clasificaron como especialistas de bosque, 23 como especialistas de habitats
abiertos, 55 como generalistas y 130 como raras, debido a su baja abundancia (Figura
8; Material complementario: MC 6).

Dimensiones de la diversidad

La riqueza de especies (SR) se correlacion6 significativamente (r > 0.7y p < 0.05) con la
diversidad taxondmica (TD) en todos los conjuntos de especies analizados (Tabla 4). En
aquellos conjuntos de pocas especies (especialistas de bosque y habitats abiertos),
varios componentes de la diversidad estuvieron correlacionados; mientras que, para
conjuntos con mayor numero de especies, la correlacion entre métricas de diversidad
fue menor (Tabla 4).

De acuerdo con los mejores modelos obtenidos (Tabla 5), la cantidad de habitat (HA) es
el principal predictor de la rigueza de especies (SR) y la diversidad taxondmica (TD) de
todos los conjuntos de especies de aves analizados, con excepcion del conjunto de
especies raras, que se relacionaron Unicamente con la altitud (Tabla 5). Para las
especies especialistas de bosqgue, la cantidad de habitat presentd un efecto positivo
sobre SRy TD; mientras que, para las especies especialistas de habitats abiertos como
para las especies generalistas, el efecto fue negativo. Teniendo en cuenta que en este
estudio la cantidad de habitat de bosque es inversamente proporcional a la cantidad de
habitat abierto, los modelos obtenidos soportan lo esperado por la hipdtesis de la
cantidad de habitat, es decir, la riqueza y diversidad taxondmica incrementan al
aumentar la cantidad de habitat disponible y no presentan relacion significativa con el
numero de parches. Lariqueza de especies y diversidad taxondmica de todo el conjunto
de aves observado presentd relacion negativa con la cantidad de habitat de bosque
(Tabla 5).



46 Ecologia de gradientes en paisajes fragmentados andinos

il
2
nrEnao0aIN
RO it T
uyaoidoue
Aoventns

rlu_%ad‘ saplpofoi)
wearing levcosticta

Thryotha
Tﬁm

5
rus spaaie

y UL
wubE
LoF SN
B SN
thovus fasct.

gn)eul
SnasU

ﬂ )
f}_‘_,_q‘l_ #’}lmdq.\'i
Lo i, LIy
oo, o9 s S lo
{:%bi"%ﬁ% o= s
Sty o7, 2 et
A i 15 Va0
Ay oty o, is @ gl nat® o
o905 0 08 I penosy
Ly g, ;&% - WO M s M e
Fg g ‘ﬁrgcﬁ&% .,.p'h':' LIENW =
‘ T O S0 B PO s 1M s
Todtg, atyesy nphoce s di
T, St Mchn g R m Deagﬂa
Fisgeg 7 Cigye23 , sicalis 1 sunerea
) m:’;f"“m%? Generalista purwr;"ﬂ Emigﬁsc:ﬂ
i . 1]
Toimomas it ehazai Spoia ngnolls
P s
Mionectas éﬁwfggjgg - Raro Snorophila crassirostn

Mionectes strigticoiis

Sp.;.mpnﬂa inuta
Miorectes oleagineus

orophila inlenmedia
ryplurslius sourl
Tinamiis majar
Colnus cristalus

3358

i _

Q = = J 4
G352n328%8% wEanw
c = =5 =5 =T
B2382958335% T 2%
g‘a—“.‘-cié_'iu =c W
RS A LY %
E 8 3 z2&°

s & g 3

o

Figura 9. Arbol ultra métrico consenso, derivado de 1000 distribuciones posteriores de la hipétesis filogenética de Jetz et al. (2014), que incluyd
las 229 especies detectadas en el muestreo. Los colores en los terminales de la filogenia indica la categoria de asociacidén con las coberturas de

hébitat de acuerdo con el modelo multinomial desarrollado por Chazdon et al. (2011), i.e., especialistas de bosque, especialistas de habitats
abiertos, generalistas y raras.



Tabla 4. Grado de correlacion lineal (r Spearman) entre cada par de medidas de
diversidad, considerando los cinco conjuntos de especies de aves definidos de
acuerdo con su grado de especializacion de habitat. El triangulo inferior indica el
coeficiente de correlacion (r) y el triangulo superior indica el valor de significancia

EEQEE% SR D PD FD FDoiet FDForstrat
SR <0.001 <0.001 0.08 0.23 0.1
TD 0.76 <0.001 0.49 0.1 <0.001
PD -0.47 -0.36 0.93 0.47 0.91
FD 0.26 0.08 -0.01 0.02 0.27
FDoiet 0.15 0.2 0.09 0.29 0.46
FDrorstrat 0.2 0.45 0.01 0.13 0.09
Conjunto: H.
Abierto
SR <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001
TD 0.97 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001
PD 0.5 0.53 <0.001 <0.001 <0.001
FD 0.46 0.49 0.93 <0.001 <0.001
FDoiet 0.7 0.72 0.91 0.87 <0.001
FDrorstrat 0.72 0.75 0.88 0.83 0.93
Conjunto:
Raras
SR <0.001 <0.001 0.85 <0.001 <0.001
TD 0.93 <0.001 0.83 <0.001 <0.001
PD 0.45 0.44 0.9 0.07 <0.001
FD 0.02 0.03 -0.01 0.03 <0.001
FDoiet 0.36 0.39 0.22 0.26 0.02
FDrorstrat 0.38 0.37 0.4 0.47 0.29
Conjunto:
Bosque
SR <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001
TD 0.85 <0.001 <0.001 <0.001 <0.001
PD 0.46 0.46 <0.001 <0.001 <0.001
FD 0.49 0.58 0.55 <0.001 <0.001
FDoiet 0.5 0.49 0.73 0.75 <0.001
FDrorstrat 0.59 0.74 0.49 0.7 0.5
Conjunto:
Generalistas
SR <0.001 0.02 0.13 0.6 0.01
TD 0.85 0.02 0.52 0.25 <0.001
PD 0.27 0.29 <0.001 0.71 <0.001
FD 0.18 -0.08 0.4 0.04 0.72
FDoiet 0.06 0.14 0.04 0.25 0.27
FDrorstrat 0.33 0.37 0.35 0.04 -0.13

La diversidad filogenética (PD) presentd una relacién positiva significativa con el
aumento en la cantidad de habitat, tanto para las especies de bosque como para las
especies de habitats abiertos; mientras que, para las especies generalistas y raras no
mostré ninguna relacién con la cantidad de habitat o el nimero de parches (Tabla 5).
No obstante, al considerar todas las especies observadas, PD presentd una relacion
positiva con la cantidad de habitat de bosque, al contrario de lo observado con SRy
TD; sin embargo, la altitud tiene un mayor efecto sobre la diversidad filogenética que
la cantidad de habitat (Tabla 5). Los resultados obtenidos para la diversidad funcional
(FD) fueron menos consistentes que para las otras dimensiones de la diversidad. Los
efectos de la cantidad de habitat y el nUmero de parches sobre la diversidad funcional
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dependieron del conjunto de especies y los rasgos funcionales analizados. Por
ejemplo, para las especialistas de bosque y habitats abiertos, la diversidad funcional
se relaciond tanto con la cantidad de habitat como con el nimero de parches; mientras
gue para las especies generalistas se relaciono solo con la altitud; y para las especies
raras, ningun modelo presentd mejor ajuste que el modelo nulo (Tabla 5). Considerando
todos los rasgos funcionales (FD.i), la cantidad de habitat fue el principal predictor de
la diversidad funcional para el conjunto total de especies, como para las especies
especialistas (Tabla 5).

Tabla 5. Mejores modelos obtenidos para las diferentes dimensiones de la diversidad
con cada uno de los conjuntos de aves, en funcidn de la cantidad de habitat de bosque
(HA), nimero de parches (Np), la altitud (Alt) y distancia a cuerpos de agua (Wd). SR:
Rigueza de especies, TD: Diversidad taxonémica, PD: Diversidad filogenética, FD:
Diversidad Funcional.

ey e o
Completo 0.2 - 0.6HA*** - 0.24HA"2* + 0.26Alt 0.32
Bosque 0.18 + 0.45HA*** - 0.17 HA"2 + 0.19Np 0.35
SR H. Abierto 0.01-0.63HA*** - 0.06Np + 0.13HA:Np 0.49
Generalistas 0.28 - 0.72HA*** - 0.30HA"2*** + 0.74Alt** 0.51
Raras 0 - 0.33Alt** 0mn
Completo 0.5 - 0.59HA** - 0.46HA"2** - 0.08Np + 0.19HA:Np 0.28
Bosque 0.14 + 0.29HA* - 0.17HA"2 + 0.21Wd 0.21
D H. Abierto 0.03 - 0.64HA*** - 0.07Np + 0.21HA:Np** 0.56
Generalistas 0.37 - 0.50HA** - 0.27HA"2* + 0.33Np* + 0.30AIt* + 0.19HA:Np 0.36
Raras 0 - 0.34Alt** 0.12
Completo 0.01+ 0.38HA*** + 1.14Alt*** 0.27
Bosque 0.01+ 0.38HA*** + 0.30Wd* 0.2
PD H. Abierto 0.28 - 0.70HA*** - 0.29HA"2*** + 0.18Alt 0.29
Generalistas 0.03 + 0.52AIt*** 0.2
Raras <0.0011 - 0.19wd 0.04
Completo 0.071- 0.45HA** - 0.19Np + 0.31Alt* 0.21
Bosque <0.00106 + 0.30HA* + 0.29Np 0.09
FD H. Abierto 0.15 - 0.30HA* + 0.31Np* + 0.25HA:Np 0.27
Generalistas -<0.0011 + 0.69AIt*** 0.32
Raras null 0
Completo 0.01+ 0.32Np* - 0.26Wd 01
Bosque 0 + 0.32HA** 0.1
FDoiet H. Abierto 0.05 - 0.48HA*** + 0.25Np + 0.20Alt + 0.16HA:Np 0.38
Generalistas null 0
Raras null 0
Completo null 0
Bosque 0.21+ 0.08HA - 0.22HA"2* + 0.17Wd 0.15
FDrorstrat H. Abierto -<0.0013 - 0.47HA*** + 0.19Np 0.31
Generalistas null 0
Raras null 0

Estructura de comunidad

El indice de variacion filogenética de especies (PSV) permitié identificar 36 ensambles
locales de aves con patrén de agrupamiento filogenético, 31 ensambles con
sobredispersién filogenética y tres con patrén nulo o aleatorio (Tabla 6). El indice de
variacion filogenética de especies (PSV) y la distancia media a la raiz de la filogenia
(MRD) presentaron una relacion inversa (r=-0.88, p<0.001), indicando que aquellos
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ensambles conformados por especies de origen reciente (i.e., mayor distancia media a
la raiz de la filogenia) tienden a presentar agrupamiento filogenético. A diferencia de
la mayoria de las dimensiones de la diversidad analizadas, la estructura filogenética de
las comunidades locales se relaciond mas con el numero de parches de bosque que
con la cantidad de habitat (Tabla 6). Los modelos obtenidos para PSV y MRD indican
gue las comunidades mas agrupadas filogenéticamente tienden a presentarse en
localidades con mayor nimero de parches de bosque y menor cantidad de habitat de
bosque disponible, y a medida que aumenta la cantidad de héabitat de bosque vy
disminuye el niumero de parches, las comunidades tienden a exhibir sobredispersion
filogenética (Tabla 6).

Los valores promedio del efecto estdndar de la diversidad funcional (SES Q), obtenidos
con el rango total de valores de los rasgos funcionales, no son significativamente
menores a cero para ninguno de los espacios funcionales analizados, indicando que no
se detectd predominancia de filtros ambientales en ningun ensamble local de aves.
Los valores promedio de SES Q obtenidos restringiendo el rango de valores de los
rasgos fue significativamente mayor a cero al utilizar todo el espacio funcional
Unicamente (Prueba de Wilcoxon p<0.05), indicando un resultado consistente con la
hipdtesis de limitacion en similitud; sin embargo, solo ocho ensambles mostraron
valores de diversidad funcional observada significativamente mayores a los esperados
por el modelo nulo restringido. En general, la cantidad de habitat y el numero de
parches presentan poco poder predictivo sobre los valores promedio del efecto
estandar de la diversidad funcional (SES Q) obtenidos tanto para el modelo nulo con el
rango total de los rasgos funcionales como para el modelo nulo con los rangos
restringidos.
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Tabla 6. Resultados de los modelos que relacionan la estructura filogenética (PSV vy
MRD) y funcional (SESq) de los ensambles locales de aves, con la cantidad de habitat
de bosque (HA), el nUmero de parches de bosque (Np), la altitud (alt) y la distancia a
cuerpos de agua (Wd). PSV: indice de variacion filogenética de especies, MRD:
Distancia promedio a la raiz de la filogenia, SESqreta: tamano del efecto estandar
utilizando el modelo nulo que incluye todo el rango de variacion de los rasgos
funcionales, SESqrestrictes: tamano del efecto estandar utilizando el modelo nulo

restringido a los valores observados de los rasgos para cada ensamble local.

Estructura de la

; Mejor Modelo (AAICc =0) pseudo r?

comunidad

PSV -0.17 + 0.18HA - 0.4Np** - 0.35HA:Np** 0.3
MRD 0.16 - 0.33HA** + 0.49Np*** + 0.32HA:Np** 0.45
SESaRrestricted_ALL -0.07 - 0.17HA + 0.3HA"2 - 0.24Np + 0.35HA:Np 0.18
SESatotal_aLL 0.12 -0.61HA** - 0.16HA"2 - 0.4Np + 0.02Alt - 0.02Wd - 0.11HA:Np 0.1
SESarestricted_Diet null 0
SESarotal_piet null 0
SESarestricted_rorstrat O + 0.24HA - 0.21Np - 0.26AIt* 0.1

SESarotal_ Forstrat

0 - 0.17Np - 0.26Alt - 0.01wd 0.1
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2.3 Discusion

La hipdtesis de la cantidad de habitat (HA) supone un cambio de paradigma en la
manera que se entienden los efectos de la transformacién del paisaje sobre la
biodiversidad y en la forma en que se delimitan areas protegidas, ya que propone que
los parches de habitat pequenos - siempre y cuando sumen una gran cantidad de
habitat - también tienen gran valor de conservacion, contrario a la vision tradicional
que indica que los esfuerzos de conservacion se deben dirigir a grandes parches de
habitat continuo principalmente (Fahrig, 2020). Sin embargo, poco se ha explorado el
efecto de la cantidad de habitat sobre otras facetas de la biodiversidad que pueden
incluso ser mas relevantes en relacién con los procesos y servicios ecosistémicos de
una comunidad, o a la historia evolutiva, que también son importantes para definir
estrategias de conservacion (Cadotte et al., 2011; Faith et al., 2004; Flynn et al., 2009;
Polasky et al., 2001). Por esta razon, en este estudio se evalud si la hipdtesis de
cantidad de habitat también aplica a otras dimensiones de la diversidad de forma
similar a la riqueza de especies, utilizando ensambles locales de aves en un paisaje
altamente fragmentado.

En general, se encontrd que el area de habitat en un paisaje determinado es el principal
predictor de la riqueza de especies, tanto para especialistas de habitat como
generalistas, soportando lo esperado por la hipdtesis de la cantidad de hébitat (Fahrig,
2013). La relacion entre la riqgueza de especies o la diversidad taxondmica con la
cantidad de habitat no es inusual, diversos estudios han encontrado evidencia a favor
de la hipétesis de la cantidad de habitat (Fahrig, 2013) involucrando diferentes grupos
taxonémicos (Gardiner et al., 2018; Martin, 2018; Merckx et al., 2019; Watling et al.,
2020), y especificamente para aves en diferentes escalas espaciales y contextos
geograficos (Carrara et al., 2015b; De Camargo et al., 2018; Mortelliti et al., 2010; A. C.
Smith et al., 2011). En contraste, solo pocos estudios han explorado los efectos de los
cambios en composicion y configuracion del paisaje sobre la diversidad filogenética y
funcional (Luck et al., 2013; Morante-Filho et al., 2018).

En este estudio, el grado de asociacion entre las diferentes dimensiones de la
diversidad fue relativamente bajo para todos los conjuntos de especies analizados, con
excepcion del conjunto de aves especialistas de habitats abiertos. Al considerar todas
las especies observadas, incluso las relaciones entre la riqueza de especies vy la
diversidad taxondmica con la diversidad filogenética se tornan negativas, algo inusual
en los estudios que han comparado el comportamiento de diferentes dimensiones de
la diversidad a lo largo de gradientes ambientales (Morante-Filho et al., 2018; Munguia-
Rosas et al., 2014; Rapacciuolo et al., 2019; M. A. Smith et al., 2014). Tipicamente se
espera que la diversidad filogenética se correlacione de forma positiva con la riqueza
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de especies, ya que la diversidad filogenética se mide mas comunmente como la suma
0 el promedio de todos los largos de rama que representan las especies en una
comunidad local (Faith, 1992; Emerging Patterns in the Comparative Analysis of
Phylogenetic Community Structure, 2009). Sin embargo, en este caso la diversidad
filogenética fue cuantificada como la suma de la disimilitud filogenética entre todos
los pares posibles de especies presentes en una comunidad, ponderado por el
producto de las proporciones de las especies, a través del indice cuadratico de entropia
de Rao (De Bello et al., 2010). Considerando el conjunto total de especies, esto quiere
decir que la disimilitud filogenética entre dos individuos escogidos aleatoriamente en
los sitios con mayor nimero de especies (i.e., sitios con mayor cantidad de habitat
abierto) es menor que en los sitios con comunidades con menor ndmero de especies
(i.e., sitios con mayor cantidad de habitat de bosque). En otras palabras, sitios con un
mayor numero de especies contienen una mayor proporcidon de especies
filogenéticamente cercanas.

Los patrones de diversidad de aves especialistas de habitat y su relacién con la
cantidad de habitat soportan la hipétesis de la cantidad de habitat de Fahrig (2013), y
potencialmente extienden su alcance a otras dimensiones de la diversidad. Esto puede
estar asociado a la relacion existente entre las diferentes dimensiones de la diversidad
con el drea (Helmus & Ives, 2012; Wang et al., 2013); sin embargo, es necesario seguir
poniendo a prueba la hipdtesis de cantidad de habitat en relacién con otras medidas
de diversidad diferentes a lariqueza de especies y evidenciar la existencia de un patron
consistente. Los resultados obtenidos en diferentes estudios indican que la reduccién
de cantidad de cobertura de bosgue o el tamano de los parches puede tener efectos
conflictivos en diferentes contextos sobre las distintas dimensiones de la diversidad
(Alvarado et al., 2018; Cisneros et al., 2015; Luck et al., 2013; Matos et al., 2017; Valente
& Betts, 2019). Aunque son escasos los trabajos que miden directamente el efecto de
la cantidad de habitat sobre la diversidad, existen estudios similares donde se ha
encontrado que la cantidad bosque influyé sobre la riqueza de especies, la abundancia
y la diversidad filogenética en plantas de la familia Rubiaceae (Andrade et al., 2015), o
la diversidad filogenética de aves especialistas de bosque y no bosque (Morante-Filho
et al., 2018).

Poner a prueba la hipétesis de la cantidad de habitat para un conjunto de especies con
diferentes preferencias de habitat no es correcto en sentido estricto (Fahrig, 2013), a
menos que se obtenga una representacion de habitat especifica para cada especie en
el andlisis (Halstead et al., 2019). Esto se debe a que no existe una clasificacién de
coberturas o de habitats unica que represente todas las dimensiones del nicho que
influyen en la seleccién de habitat para todas las especies que componen una
comunidad (McGarigal & Cushman, 2005). Sin embargo, muchas estrategias de
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conservacion para mitigar el efecto de la fragmentacién y la pérdida de habitat sobre
la diversidad utilizan la riqueza de especies de grandes grupos taxonémicos (i.e., aves,
mamiferos, anfibios, etc.) como indicador general, y la cobertura de habitat original,
tipicamente bosque primario, para describir la fragmentacién (Devictor et al., 2010;
Keinath et al., 2017; Medeiros et al., 2015; Terraube et al., 2016; Valente & Betts, 2019),
por lo que entender como la cantidad de habitat de bosque y la fragmentacién del
bosque afecta todas las especies presentes en un ensamble puede ser muy
importante. Los resultados obtenidos a partir del conjunto total de especies
observadas en los ensambles locales (i.e., especialistas de bosque y habitat abierto,
generalistas y raras) indican que, en este caso, los sitios con mayor cantidad de hébitat
de bosgue acumulan menor nimero de especies y menor diversidad taxonémica y
funcional (estimada solo en el espacio funcional total); sin embargo, estos sitios
presentan mayor diversidad filogenética. Esta diferencia en los patrones encontrados
para las dimensiones de la diversidad entre sitios con mayor cantidad de habitat de
bosque o habitat abierto se puede deber a que los ensambles locales de aves
actualmente se encuentran dominados por especies muy relacionadas
filogenéticamente que son capaces de aprovechar los recursos que brindan
coberturas diferentes a la de bosque.

La pérdida de diversidad filogenética al disminuir la cantidad de habitat de bosque se
podria explicar de forma general por la pérdida de especies o por el aumento del
parentesco evolutivo de las especies asociadas a habitats abiertos (Emerging Patterns
in the Comparative Analysis of Phylogenetic Community Structure, 2009); dada la
relacion inversa observada entre riqueza de especies y diversidad filogenética, la
segunda opcidn es la explicacion mas plausible en este caso. La pérdida de diversidad
filogenética asociada a la transformacion de la cobertura de bosque en habitats
abiertos como cultivos y pastizales ha sido documentada en comunidades de aves en
Costa Rica (Frishkoff et al., 2014) y Colombia (Prescott et al., 2016), sugiriendo la
existencia de un patron consistente. Por otra parte, generalmente se espera que la
diversidad filogenética sea indicadora de la diversidad funcional, dependiendo de los
rasgos funcionales utilizados y la sefal filogenética que estos presenten (Cardoso et
al., 2014; N. W. H. Mason & De Bello, 2013). Ya que solo uno de los rasgos funcionales
utilizados en los analisis no presentd senal filogenética, los patrones observados de
diversidad filogenética y funcional pueden indicar que los rasgos tenidos en cuentan
no son suficientes para representar funciones sensibles a los cambios en la perdida de
habitat de bosque.

A pesar de que las diferentes dimensiones de la diversidad de los ensambles locales
dependen principalmente de la cantidad de habitat, la estructura filogenética se
relaciond con la fragmentacion per se y la interaccion de esta con la cantidad de
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héabitat. (Morante-Filho et al., 2018) encontraron resultados similares en bosques
fragmentados en Brasil, donde a pesar de que la cantidad de habitat afecta
significativamente la diversidad de aves especialistas de bosque y habitat abierto, Ia
estructura filogenética de la comunidad completa no cambia respecto al gradiente de
cantidad de habitat; aungque no incluyeron ninguna variable relacionada con la
fragmentacion per se en su analisis. Los ensambles de aves muestreados en sitios
donde la cobertura de bosque esta mas fragmentada y los parches de bosque suman
poca cantidad de habitat tienden a presentar agrupamiento filogenético y se
componen de especies con origen reciente respecto a la filogenia regional (ie., la
filogenia que relaciona todas las especies observadas en todos los puntos de
muestreo), mientras que los ensambles localizados en sitios menos fragmentados y
con mayor cantidad de habitat de bosgue contienen especies sin parientes cercanos
y presentan sobredispersion filogenética. Esto sugiere que los cambios en la riqgueza o
diversidad de los ensambles locales de aves a lo largo del gradiente de fragmentacion
no son aleatorios o uniformes respecto a la filogenia regional, y que a medida que el
bosque se fragmenta las especies que se pierden representan clados completos.

La cantidad de habitat determina la acumulacién de diversidad en un sitio a través del
efecto del drea muestreada (Fahrig, 2013), mientras que la fragmentacién puede
afectar la composicién de especies a través de filtros ambientales o limitando la
capacidad de dispersién. En un sentido amplio los filtros ambientales incluyen tanto el
componente abidtico como el bidtico, ya que los patrones de agrupamiento funcional
o filogenético también pueden ser resultado de interacciones bidticas como
competencia, dependiendo de la prevalencia de procesos asociados a diferenciacion
estabilizadora del nicho o diferenciacion relativa en adecuacion (HilleRisLambers et
al., 2012). A diferencia de la estructura filogenética, los patrones de estructura
funcional mostraron poca relacion con la cantidad de habitat o la fragmentacion del
bosque, 10 que puede indicar la existencia de conservadurismo filogenético en los
rasgos funcionales que permiten o dificultan la permanencia de las especies ante los
efectos de la fragmentacion del paisaje, y que no se encuentran representados en Ios
rasgos tenidos en cuenta directamente en este estudio (Detecting the Multiple Facets
of Biodiversity, 2016; Miller et al., 2013; Wiens et al., 2010).

Los filtros ambientales operan cuando una especie puede llegar a un sitio, pero es
incapaz de sobrevivir o tolerar ciertas condiciones abidticas que permitan su
establecimiento en dicho sitio, por lo que detectar la existencia de filtros ambientales
requiere garantizar que todas las especies del conjunto regional son capaces de
alcanzar todos los sitios incluidos en el analisis (Kraft et al., 2015). En este caso, la
distancia entre los sitios de muestreo asegura que todas las especies presentes en el
paisaje puedan alcanzarlos, asumiendo la alta capacidad de movimiento y dispersion
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de las aves en general (Bélisle et al., 2001; Neuschulz et al., 2013b). Bajo este supuesto
es posible inferir la existencia de filtros ambientales asociados a la fragmentacion,
como mecanismo de estructuracion de las comunidades de aves. Sin embargo, la
distancia lineal entre dos sitios no necesariamente representa la capacidad de
dispersién de los individuos de todas las especies en un paisaje (Beninde et al., 2016;
Geoffroy et al., 2019b; MUhIner et al., 2010; Vogt et al., 2009), dos sitios cercanos
geograficamente pueden presentar baja conectividad funcional (i.e.. flujo de
individuos o genes medido desde la perspectiva de los organismos y su respuesta
comportamental a los elementos del paisaje). Teniendo esto en cuenta, la importancia
de la limitacion en dispersion respecto de los filtros ambientales puede ser mayor,
dependiendo de que tanto la distancia entre sitios represente la capacidad de los
individuos de llegar de un sitio a otro para cada especie presente en el conjunto
regional.

Los patrones de variacién en riqueza de especies y diversidad taxondmica, funcional y
filogenética tanto de especialistas de bosque como de habitat abierto, se relacionaron
principalmente con la cantidad de habitat, mientras que el efecto de la fragmentacion
per se fue bajo o nulo, una vez se controla por la cantidad de habitat; soportando la
hipétesis de la cantidad de habitat (Fahrig, 2013) y extendiendo potencialmente su
alcance a diferentes facetas de la diversidad mas alla de la riqueza de especies.

Al contemplar la totalidad de las especies de aves, la cantidad de bosque influye en la
acumulacion de diversidad, mientras que la fragmentacion determina la estructura
filogenética de los ensambles locales. En el paisaje particular estudiado, sitios con
mayor cantidad de bosgue actualmente contienen menor numero de especies,
representando clados basales y poco relacionados evolutivamente entre si, mientras
gue sitios con mayor cantidad de habitat abierto contienen un mayor ndmero de
especies, pero representados en clados derivados y altamente emparentados
evolutivamente. En consecuencia, la diversidad filogenética contenida en los sitios
dominados por cobertura de bosgue es mayor que en sitios dominados por habitat
abierto. Sin embargo, la estructura funcional no mostré relacién alguna con la cantidad
de habitat o la fragmentacion per se. Esto sugiere la existencia de filtros ambientales
o limitacion a la capacidad de dispersion de ciertas especies asociados al incremento
de la fragmentacién del bosque y probablemente, involucrando rasgos funcionales
diferentes al tamano corporal, la preferencia alimentaria y de estrato de forrajeo.

Debido a que el numero de especies que responde positivamente a la cantidad de
bosque es mucho menor a la cantidad de especies que responden a la cantidad de
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habitat abierto, la rigueza total de aves presentes en los ensambles locales puede ser
un indicador pobre para determinar estrategias efectivas de conservacion. A pesar de
gue los sitios con mayor cantidad de bosque contienen menor nimero de especies,
conservar estos sitios puede proteger mayor historia evolutiva unica de las aves de
esta region de los Andes (Barker, 2002; Devictor et al., 2010; Jetz et al., 2014; Posadas
et al., 2001). Teniendo en cuenta que la probabilidad de extincién en aves se
correlaciona con la posicion de las especies en el arbol filogenético a nivel global,
conservar sitios con alta cantidad de habitat de bosque y baja fragmentacién puede
ser una estrategia para proteger especies unicas evolutivamente y con mayor
probabilidad de extincion.
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2.4 Material complementario

MC. 1. Para caracterizar la cobertura del suelo se obtuvo un mosaico que cubrid toda
la regién de estudio a partir de 12 escenas del sensor MSI (Multispectral Imager) del
satélite de observacion terrestre Sentinel 2, empleando los mdédulos SenZCor y
Sen2Three del software libre Sentinel Application Platform (SNAP) (Louis et al., 2016;
Main-Knorn et al., 2017). El algoritmo de combinacién utilizado da mayor importancia a
los pixeles “Buenos” (i.e., sin nubes, sombras, etc.) de las escenas méas cercanas
temporalmente al ano 2015, utilizando pixeles de escenas mas lejanas solo si las
escenas cercanas presentan baja calidad en la informacion. Utilizando el mosaico
Sentinel 2, el mapa ecosistemas continentales, costeros y marinos de Colombia (IDEAM
et al., 2017) y una fotografia aérea de alta resolucién, se realizé una clasificacién
supervisada de coberturas de suelo empleando el complemento de cdédigo abierto
Semi-Automatic Classification Plugin (SCP) para QGIS 3 (Congedo, 2016), identificando
cinco coberturas de suelo: Bosque, Vegetacion Secundaria, Pasto, Agua y Suelo
desnudo o urbano.

MC 5. Clasificaciéon de coberturas del suelo en el drea de estudio.

Vs

Cobertura
Il Agua
¢ Il Bosque
[] Vegetacién secundaria
[ Pastizales
I Suelo desnudo / urban
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MC.2. Las especies de aves detectadas se clasificaron en cuatro categorias de
acuerdo con el modelo multinomial desarrollado por Chazdon et al. (2011). Este
modelo tiene en cuenta las abundancias relativas de cada una de las especies (i.e.,
numero de individuos detectados) en dos habitats diferenciados (i.e. cobertura de
bosque y habitat abierto) y la intensidad del muestreo, para evitar sesgos asociados
al tamano de la muestra y clasificar las especies en especialistas de uno de los dos
habitats evaluados, especies generalistas y especies raras (Figura 9; MC 6). Esta
clasificacion se llevd a cabo utilizando la funcién clamtest de la libreria Vegan
disponible para el programa R, definiendo el valor umbral de super mayoria (i.e.,
2/3 0 0.66) y nivel de significancia de p=0.001.

MC 6. Clasificacion de especies de acuerdo con el modelo de Chazdon et al.
(2011)

#Individuos #Individuos
Especie detectados en Cob. detectados en H. Clase
Bosque Abierto
Amazilia amabilis 24 10 Generalista
Amazilia tzacat! 19 16 Generalista
Anthracothorax nigricollis 3 5 Generalista
Basileuterus rufifrons 23 7 Generalista
Brotogeris jugularis 22 18 Generalista
Buteo magnirostris 63 20 Generalista
Cercomacra tyrannina 37 22 Generalista
Chlorophanes spiza 32 3 Generalista
Coereba flaveola 155 31 Generalista
Crotophaga ani 10 8 Generalista
Cyanocorax affinis 19 21 Generalista
Dacnis lineata 12 4 Generalista
Dryocopus lineatus 23 4 Generalista
Elaenia flavogaster 24 23 Generalista
Henicorhina leucosticta 149 30 Generalista
Herpetotheres cachinnans 19 2 Generalista
Legatus leucophaius 100 44 Generalista
Lepidocolaptes souleyetii 21 5 Generalista
Leptotila verreauxi 31 10 Generalista
Megarynchus pitangua 14 7 Generalista
Milvago chimachima 17 2 Generalista
Mionectes oleagineus 45 5 Generalista
Myiarchus tuberculifer 50 7 Generalista
Myiodynastes maculatus 62 14 Generalista
Myiozetetes cayanensis 131 53 Generalista
Myiozetetes similis 1 10 Generalista
Myrmeciza immaculata 29 5 Generalista
Ortalis columbiana 313 96 Generalista
Patagioenas subvinacea 42 16 Generalista
Phaethornis striigularis 55 6 Generalista
Poecilotriccus sylvia 18 4 Generalista
Progne chalybea " 5 Generalista
Pygochelidon cyanoleuca 1 10 Generalista
Ramphocelus dimidiatus 145 70 Generalista
Saltator atripennis 38 9 Generalista
Saltator maximus 101 36 Generalista
Scytalopus atratus 17 4 Generalista
Sporophila funerea i " Generalista
Stelgidopteryx ruficollis 48 16 Generalista

Tangara cyanicollis 36 10 Generalista



iError! No se encuentra el origen de lareferencia.

#Individuos #Individuos
Especie detectados en Cob. detectados en H. Clase
Bosque Abierto
Tangara gyrola 27 8 Generalista
Tangara inornata 14 4 Generalista
Tangara larvata 8 5 Generalista
Thamnophilus atrinucha 28 4 Generalista
Thamnophilus multistriatus 43 23 Generalista
Thraupis palmarum 66 38 Generalista
Thryothorus fasciatoventris 105 14 Generalista
Thryothorus spadix 55 10 Generalista
Todirostrum cinereum 14 16 Generalista
Troglodytes aedon 23 20 Generalista
Turdus ignobilis 26 26 Generalista
Tyrannulus elatus 54 9 Generalista
Tyrannus melancholicus 85 47 Generalista
Vanellus chilensis 12 3 Generalista
Xenops minutus 24 3 Generalista
Capito hypoleucus 67 5 Esp. Bosque
Crypturellus soui 72 7 Esp. Bosque
Dendrocincla fuliginosa 28 1 Esp. Bosque
Formicarius analis 123 " Esp. Bosque
Habia gutturalis 74 7 Esp. Bosque
Leptopogon superciliaris 54 3 Esp. Bosque
Machaeropterus regulus 263 13 Esp. Bosque
Manacus manacus 168 3 Esp. Bosque
Microcerculus marginatus 149 17 Esp. Bosque
Oncostoma olivaceum 145 10 Esp. Bosque
Patagioenas speciosa 56 4 Esp. Bosque
Phyllomyias griseiceps 14 8 Esp. Bosque
Piaya cayana 18 1 Esp. Bosque
Pionus menstruus 21 0 Esp. Bosque
Psarocolius decumanus 130 12 Esp. Bosque
Querula purpurata 30 0 Esp. Bosque
Streptoprocne zonaris 22 1 Esp. Bosque
Tersina viridis 37 1 Esp. Bosque
Trogon caligatus 41 0 Esp. Bosque
Vireo leucophrys 24 1 Esp. Bosque
Zimmerius chrysops 35 2 Esp. Bosque
Anurolimnas viridis 19 33 Esp. H. Abierto
Bubulcus ibis 43 56 Esp. H. Abierto
Cathartes aura 9 55 Esp. H. Abierto
Coragyps atratus 16 43 Esp. H. Abierto
Crotophaga major 0 22 Esp. H. Abierto
Elaenia chiriquensis 1 5 Esp. H. Abierto
Forpus conspicillatus 29 30 Esp. H. Abierto
Laterallus albigularis 3 8 Esp. H. Abierto
Machetornis rixosa 0 " Esp. H. Abierto
Mimus gilvus 7 23 Esp. H. Abierto
Myrmotherula schisticolor 0 7 Esp. H. Abierto
Patagioenas cayennensis 47 46 Esp. H. Abierto
Pitangus sulphuratus 53 70 Esp. H. Abierto
Ramphocelus flammigerus " 18 Esp. H. Abierto
Saltator striatipectus 22 29 Esp. H. Abierto
Schistochlamys melanopis 2 9 Esp. H. Abierto
Sicalis flaveola 9 24 Esp. H. Abierto
Sporophila minuta 3 18 Esp. H. Abierto
Sporophila nigricollis 7 25 Esp. H. Abierto
Synallaxis albescens 6 30 Esp. H. Abierto
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#Individuos

# Individuos

Especie detectados en Cob. detectados en H. Clase
Bosque Abierto

Thraupis episcopus 36 65 Esp. H. Abierto

Tiaris olivaceus 2 7 Esp. H. Abierto

Volatinia jacarina 8 16 Esp. H. Abierto
Amazilia franciae 1 0 Raro
Amazona ochrocephala 8 0 Raro
Arremon assimilis 1 0 Raro
Arremon atricapillus 2 0 Raro
Arremon aurantiirostris 5 4 Raro
Attila spadiceus 4 1 Raro
Automolus ochrolaemus 2 0 Raro
Baryphthengus martii 16 0 Raro
Basileuterus tristriatus 0 2 Raro
Buteo albonotatus 1 0 Raro
Buteogallus meridionalis 2 0 Raro
Camptostoma obsoletum 4 0 Raro
Camp y/o_r_ham,o_hus 4 0 Raro

trochilirostris

Campylorhynchus griseus 2 1 Raro
Campylorhynchus zonatus 1 1 Raro
Cathartes burrovianus 0 1 Raro
Catharus aurantiirostris 14 0 Raro
Chalybura urochrysia 1 0 Raro
Chlorophonia cyanea 1 0 Raro
Colaptes punctigula 1 0 Raro
Colibri thalassinus 1 0 Raro
Colinus cristatus 0 2 Raro
Colonia colonus 6 2 Raro
Columbina minuta 0 1 Raro
Columbina talpacoti 3 2 Raro
Contopus virens 3 0 Raro
Cyanerpes caeruleus 3 1 Raro
Cyanerpes cyaneus 3 0 Raro
Cyanocorax yncas 6 0 Raro
Cyclarhis gujanensis 1 0 Raro
Cymbilaimus lineatus 2 0 Raro
Dacnis cayana 6 0 Raro
Damophila julie 2 0 Raro
Dendroplex picus 2 0 Raro
Elanoides forficatus 10 1 Raro
Electron platyrhynchum 3 0 Raro
Empidonax virescens 2 0 Raro
Epinecrophylla fulviventris 1 0 Raro
Eubucco bourcierii 6 0 Raro
Eucometis penicillata 4 0 Raro
Euphonia cyanocephala 5 0 Raro
Euphonia laniirostris 3 3 Raro
Euphonia xanthogaster 3 2 Raro
Eutoxeres aquila 1 0 Raro
Florisuga mellivora 2 0 Raro
Formicivora grisea 1 1 Raro
Galbula ruficauda 1 0 Raro
Geotrygon montana 7 3 Raro
Glaucis hirsutus 13 2 Raro
Glyphorynchus spirurus 5 2 Raro
Gymnopithys leucaspis 3 1 Raro
Heliomaster longirostris 1 0 Raro
Heliothryx barroti 2 1 Raro
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#Individuos #Individuos
Especie detectados en Cob. detectados en H. Clase
Bosque Abierto
Hemithraupis flavicollis 6 0 Raro
Hemithraupis guira 7 1 Raro
Hylophilus decurtatus 2 0 Raro
Hylophilus flavipes 13 0 Raro
Hylophilus semibrunneus 1 1 Raro
Hypopyrrhus pyrohypogaster 15 0 Raro
Lepidocolaptes lacrymiger 1 0 Raro
Leptopogon amaurocephalus 2 0 Raro
Leucopternis princeps 1 0 Raro
Malacoptila mystacalis 1 0 Raro
Megaceryle torquata 3 2 Raro
Melanerpes pucherani 4 0 Raro
Melanerpes pulcher 6 0 Raro
Melanerpes rubricapillus 2 1 Raro
Microrhopias quixensis 1 0 Raro
Mionectes olivaceus 1 0 Raro
Mionectes striaticollis 2 0 Raro
Molothrus bonariensis 0 1 Raro
Momotus aequatorialis 3 1 Raro
Momotus momota 4 0 Raro
Myiarchus cephalotes 2 0 Raro
Myiopagis gaimardii 1 0 Raro
Myiophobus fasciatus 2 1 Raro
Myiornis atricapillus 1 0 Raro
Neochelidon tibialis 0 3 Raro
Notiochelidon murina 3 1 Raro
Nystalus radiatus 1 1 Raro
Odontophorus gujanensis 13 2 Raro
chh yramphus 0 Raro
cinnamomeus
Pachyramphus rufus 1 0 Raro
Patagioenas plumbea 2 0 Raro
Phaeothlypis coronata 0 1 Raro
Phaeothlypis fulvicauda " 1 Raro
Phaethornis anthophilus 8 1 Raro
Phaethornis longirostris 16 1 Raro
Philydor fuscipenne 1 0 Raro
Picoides fumigatus 1 0 Raro
Piculus leucolaemus 1 0 Raro
Picumnus olivaceus 8 2 Raro
Pionus chalcopterus 4 3 Raro
Pipra erythrocephala 9 0 Raro
Piprites chloris 13 0 Raro
Platyrinchus platyrhynchos 1 0 Raro
Pseudotriccus ruficeps 1 0 Raro
Pteroglossus torquatus 17 0 Raro
Pyrocephalus rubinus 1 0] Raro
Ramphastos vitellinus " 0 Raro
Rhytipterna holerythra 3 0 Raro
Saltator coerulescens 1 0 Raro
Sayornis nigricans 3 3 Raro
Schiffornis turdina 3 0 Raro
Sittasomus griseicapillus 1 0 Raro
Sporophila crassirostris 0 2 Raro
Sporophila intermedia 0 4 Raro
Sporophila luctuosa 0 3 Raro
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#Individuos #Individuos

Especie detectados en Cob. detectados en H. Clase
Bosque Abierto

Sporophila schistacea 2 3 Raro
Streptoprocne rutila 7 0 Raro
Tachyphonus luctuosus 6 1 Raro
Tachyphonus rufus 0 1 Raro
Tangara guttata 8 0 Raro
Tangara vitriolina 2 3 Raro
Tapera naevia 5 3 Raro
Taraba major 7 1 Raro
Thryothorus nigricapillus 2 1 Raro
Tinamus major 15 0 Raro
Tityra semifasciata 9 0 Raro
Todirostrum nigriceps 6 0 Raro
Tolmomyias sulphurescens 1 0 Raro
Trogon chionurus 14 1 Raro
Trogon rufus 2 0 Raro
Turdus fuscater 2 2 Raro
Turdus leucomelas 7 0 Raro
Veniliornis Kirkii 12 1 Raro
Vireo olivaceus 2 0 Raro
Xiphorhynchus lachrymosus 2 0 Raro
Xiphorhynchus susurrans 4 2 Raro
Zonotrichia capensis 0 2 Raro
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MC.3. Todos los rasgos funcionales utilizados presentan fuerte sefal filogenética (i.e.,
relacion estadistica entre la similaridad de los rasgos funcionales en funcion de la
distancia filogenética entre especies) de acuerdo con el estadistico de lambda de pagel
(p<0.01), excepto la preferencia de forrajeo en dosel (Pagel, 1999; Revell, 2012).

MC 7. Indicador local de la Asociacion de Filogenética (local Moran's |) de cada
uno de los rasgos funcionales para cada especie en la filogenia regional,
calculado a partir de 999 permutaciones.
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MC 3.Estimacion de serial filogenética para cada uno de los rasgos funcionales para
las especies de aves que componen el conjunto regional utilizando los indices
"I"(Gittleman & Kot, 1990), "Cmean" (Abouheif, 1999)", "Lambda” (Gittleman & Kot,

1990)

Rasgo funcional Parametro estimado valor p
Cmean | Lambda Cmean I Lambda
Suelo 0.501 0.050 0.899 0.001 0.001 0.001
Sotobosque 0.353 0.017 0.620 0.001 0.009 0.001
Medio 0.282 0.034 0.475 0.001 0.001 0.001
Copa 0.287 0.022 0.489 0.001 0.003 0.014
Masa Corporal 0.612 0.037 1.002 0.001 0.002 0.001
Diet.Inv 0.332 0.038 0.571 0.001 0.001 0.001
Diet.Vert 0.488 0.036 0.971 0.001 0.003 0.001
PlantSeed 0.262 0.029 0.542 0.001 0.004 0.001
FruitNect 0.382 0.045 0.680 0.001 0.001 0.001
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. Variabilidadenlacoberturavegetalcomo
indicador de impacto antrdopico sobre la
riguezay composicion de especies de aves.

La evaluacién del impacto de las actividades humanas sobre los paisajes y la
biodiversidad que los habita se ha enfocado en el uso de los parches de cobertura
vegetal como unidad de analisis, el tamano, la forma y el aislamiento entre parches
como caracteristicas fundamentales de los habitats, y la riqueza de especies observada
como variable respuesta; en consecuencia, en ciencias de la conservacion, estos tres
aspectos han dominado la forma de priorizar y delimitar dreas protegidas (Cushman et
al., 2010; Fahrig, 2019; Fardila et al., 2017; Lausch et al., 2015; McGarigal & Cushman,
2005). Por ejemplo, gran parte del debate actual se centra en ponderar la importancia
de la cantidad de area de habitat y la fragmentacién sobre la biodiversidad y sus
implicaciones sobre cémo maximizar el nimero de especies representadas en el disefio
de redes de areas de conservacion (i.e., el debate: un solo parche grande vs varios
parches pequenos) (Fahrig, 2003, 2020; Fahrig et al., 2019; Fletcher et al., 2018; Watling
et al., 2020). A pesar de ello, el uso del modelo de parches para representar los habitats,
y la rigueza de especies observada para cuantificar la biodiversidad, suponen Ilimites
tedricos y estadisticos que pueden conllevar a una sobre simplificacion de los habitats
y las respuestas de las especies y ensambles locales a las variables de habitat
(Cushman et al., 2008; Gustafson, 2019; Lausch et al., 2015; Salgueiro et al., 2018). Para
superar estos inconvenientes se ha propuesto gue analizar la variacion ambiental del
paisaje a partir de variables continuas, indicadoras de diferentes dimensiones de los
gradientes ambientales, es una forma mas realista de representar el paisaje (Cushman
et al., 2010; Kedron et al., 2018; McGarigal & Cushman, 2005), y que describir la
distribucion de las especies y su relacidon con el habitat a partir de funciones de
probabilidad genera menos incertidumbre que el conteo de individuos o especies por
sitio (Real et al., 2017).

Utilizar el parche de habitat como unidad de analisis implica asumir que los limites del
parche contienen o delimitan poblaciones o comunidades, y sus interacciones con las
variables de habitat; es decir, el parche como unidad ecoldgica significativa del paisaje
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(Fahrig, 2013). Los parches de habitat se delimitan comiUnmente a partir de la
clasificacion o identificacion de asociaciones vegetales y su discretizacion en el paisaje
como mosaicos de coberturas vegetales (Fardila et al., 2017; Lausch et al., 2015). Esto
quiere decir que se asume gue todas las especies asociadas a un determinado tipo de
cobertura (e.g., especialistas de bosque) hacen parte de un super organismo, por lo que
la extension y distribucidn espacial de las coberturas vegetales se asumen como la
extension del habitat de este super organismo y todas sus especies asociadas
(Clements, 1936; Nicolson, 2013). Ya que la cobertura vegetal puede ser indicadora de
variables de habitat con la que las especies interactian de acuerdo con las
caracteristicas de sus nichos, una alternativa mas realista para su analisis puede estar
enfocada en la representacion de la variacion espacial en tipos de coberturas a partir
de indices espectrales (i.e, derivados de datos de sensores remotos) y métricas de
superficie, bajo el modelo de Gradientes (M-G) (Cushman et al., 2010).

En el modelo de Gradientes la unidad de analisis se define de acuerdo con la extension
de la unidad muestral seleccionada (i.e., tamano de la parcela o punto de observacion)
y con la resolucién méaxima de la escena espectral (e.g.. 10 metros de tamano de pixel
para escenas Sentinel 2 A y B) o fuente de informacién ambiental. De esta manera, el
paisaje se conforma como una coleccion de unidades de igual forma y tamano, y para
cada una de estas unidades se obtiene un valor de cada variable ambiental o indice
espectral calculado, representando de mejor forma los gradientes naturales de
variacién ambiental (Cushman et al., 2010; Kedron et al., 2018). Estos gradientes se
pueden caracterizar a partir de métricas de superficie, que cuantifican aspectos de la
composicion y configuracion espacial (e.g., amplitud, diversidad, contraste, o
distribucion espacial) de forma andloga a las métricas a nivel de parche. A diferencia de
las métricas de parche, el uso y caracterizacion del comportamiento de las métricas de
superficie aln es reducido, por lo que resultan poco intuitivas y la integracion con gran
parte de las hipétesis ecoldgicas a escala de paisaje es minima (Lausch et al., 2015).
Algunos analisis se han enfocado en encontrar similitudes entre las métricas de parche
y las métricas de superficie, aunque se ha recomendado no usar estas Ultimas como
indicadoras o analogas de las primeras, exaltando la necesidad de caracterizar su
comportamiento y relacion con los patrones de diversidad directamente (Kedron et al.,
2018; McGarigal et al., 2009; McGarigal & Cushman, 2005). Una de las métricas de
superficie mas simples, pero con gran potencial para estudiar la relacion entre las
variables de habitat y la diversidad, y el efecto del impacto humano sobre esta puede
ser la rugosidad (sa). La rugosidad mide la variabilidad de una superficie como la
desviacién absoluta de los valores de la superficie de la altura media de esta en un
paisaje o paisaje local (McGarigal et al., 2009). Si se emplea una superficie indicadora
de las caracteristicas de habitat importantes para una especie o ensamble de especies,
como la cobertura vegetal, la rugosidad se puede interpretar como una medida de
heterogeneidad o variabilidad de habitat.
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Las actividades antrépicas (a través de la deforestacion, el cambio de uso de suelo, etc.)
modifican la cobertura vegetal de los sitios afectando a los organismos presentes en
ellos a través de cambios en las variables de habitat directamente en cada sitio, asi
como en los sitios vecinos a cada uno de estos (i.e., paisaje local). La escala espacial a
la que los sitios vecinos afectan la riqueza y composicion de un sitio focal, es decir el
tamano del paisaje local (normalmente de forma circular), se estima empiricamente
definiendo y evaluando diferentes radios de analisis (Fahrig, 2013) o utilizando una
funcién de decaimiento (Miguet et al., 2017). En paisajes donde la cobertura vegetal
original era extensa y “homogénea” (e.g., grandes extensiones de bosque continuo), la
intervencién humana transforma estas areas de cobertura original en nuevas
asociaciones vegetales que difieren en composiciéon y estructura (e.g., cultivos,
plantaciones forestales, pastizales para ganaderia, etc.), aumentando la variabilidad
espacial de las coberturas vegetales en el paisaje.

El objetivo de este estudio fue poner a prueba un enfoque alternativo para evaluar el
efecto de los cambios en cobertura vegetal y su variacion espacial, como indicador de
impacto antrépico. sobre los patrones de distribucion de las especies. y la rigueza y
recambio composicional de los ensambles locales, utilizando las aves como grupo de
estudio. Teniendo en cuenta que los patrones de distribucion espacio temporal de la
biodiversidad se pueden expresar con menor incertidumbre a partir de funciones de
probabilidad en lugar de colecciones de datos de incidencia, abundancia o acumulacion
de especies por sitios (Real et al., 2017), en este estudio se ajustd un modelo de
ocupacion jerarquico para multiples especies para estimar las distribuciones de las
especies presentes en los ensambles locales. La riqueza y el recambio composicional
se estimo directamente de las probabilidades individuales de ocupacién, empleando un
enfoque de analisis difuso; es decir, la rigueza local de especies como la acumulacion
de probabilidades de ocupacién de todas las especies en el conjunto regional en cada
sitio de analisis, y el recambio composicional estimado a partir de las diferencias
interespecificas en las probabilidades de ocupacién entre diferentes sitios.

La ocupacion puede entenderse como una representacion del nicho realizado de las
especies y se relaciona con su presencia (y prevalencia) en sitios con caracteristicas
ambientales particulares (MacKenzie et al., 2017). Entonces, la probabilidad de
ocupacion de una especie en un sitio especifico puede definirse como la probabilidad
de que la especie se encuentre presente en dicho sitio y sea capaz de mantenerse en
el tiempo (Dorazio, 2014; lknayan et al., 2014). Para una especie, los sitios que presenten
condiciones ambientales aptos para su sobrevivencia y mantenimiento presentaran
entonces mayor probabilidad de ocupacion (Dorazio, 2014; Mihaljevic et al., 2015). De
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acuerdo con su nicho ecolégico, diferentes especies presentaran diferentes
probabilidades de ocupacion en sitios con diferentes caracteristicas ambientales
(lknayan et al. 2014). Dependiendo de las caracteristicas de historia de vida de las
especies que conforman las comunidades locales, los cambios en la configuracién
ambiental de los sitios modifican la probabilidad de que los organismos encuentren
condiciones ambientales para su supervivencia y mantenimiento en el tiempo (Keinath
et al., 2017), asi como el costo de movimiento entre los sitios (Bélisle et al., 2001; Biz et
al., 2017; MUhlner et al., 2010). Ya que los ensambles de aves en el trépico se componen
de un gran numero de especies con requerimientos de habitat diversos, se podria
esperar que algunas especies se beneficien con el aumento de la variabilidad ambiental
(e.g.. especies generalistas y/o de alta capacidad de movimiento), mientras que otras
especies pueden ser afectadas negativamente (e.g., especies especialistas de habitat);
dependiendo de la cantidad de especies en cada uno de estos grupos, se puede esperar
gue exista una dinamica compensatoria que estabilice la riqueza observada de los
ensambles locales a lo largo del gradiente de variabilidad ambiental (Morante-Filho et
al., 2018).

Este estudio se motivd en la necesidad de explorar diferentes formas de estimar los
efectos del cambio ambiental ocasionado por las actividades humanas sobre la
biodiversidad, que constituyan una vision mas integral, realista y representativa que el
enfoque tradicional, dominado por el uso de parches de habitat, y la cuantificacion de
patrones de fragmentacion y cantidad de area de estos parches.
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3.1 Materiales y métodos

El estudio se realizd en un paisaje altamente fragmentado ubicado en el norte de la
Cordillera Central de Colombia (Hansen et al., 2013), que corresponde a las zonas de
vida de bosque humedo premontano (bmh-PM) y bosque hdmedo tropical (bh-T)
(Espinal, 1985), en un gradiente altitudinal que va desde los 400 hasta 1600 m.s.n.m. La
precipitacion anual de esta zona va desde los 2000 a 4000 mm en promedio y el paisaje
se encuentra dominado por bosques primarios y secundarios en diferentes estados de
sucesién, con areas intervenidas, cultivos y espacios naturales (Figura 10). Los
ensambles locales de aves se muestrearon empleando un disefno jerarquico compuesto
de 14 transectos de 1.25 km, definiendo cinco puntos de observacion separados por
250 metros lineales en promedio en cada transecto, para un total de 70 puntos de
observacion (Figura 10). El muestreo se realizé durante los meses de junio y julio de los
anos 2014 y 2015, registrando los especimenes detectados visual o auditivamente
durante 15 minutos y en un radio maximo de 100 metros. Para cada individuo registrado
se estimo la distancia entre su ubicacion y el observador con el apoyo de un medidor
de distancia laser. Los individuos detectados por fuera del radio de 100 metros no
fueron considerados en los analisis subsecuentes. Los muestreos fueron realizados
entre las 6:00am y 10:00am, por al menos cuatro investigadores experimentados de
forma independiente (en espacio y tiempo), visitando cada sitio durante dos dias
consecutivos para obtener cuatro réplicas temporales por ano.
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Figura 10. Distribucién de los 14 transectos (70 puntos) para el muestreo de aves en el
area de estudio, ubicada en la vertiente oriental de la Cordillera Central de Colombia. A:
Sitios de muestreo asociados al area de influencia del embalse de San Lorenzo. B: Sitios
de muestreo asociados al érea de influencia del embalse de Punchina.

Variables ambientales

Para caracterizar los sitios de muestreo se obtuvieron tres variables ambientales: el
indice espectral polar de verdor (PPSG), la Rugosidad en el indice de verdor (sa) y la
altitud (Alt). El indice de verdor (PPSG) se obtuvo a partir de la transformacién polar de
las bandas espectrales de un mosaico Sentinel 2, construido utilizando 12 escenas del
sensor MSI (Multispectral Imager) (Material Complementario: MC 8). Este indice se
obtuvo adaptando la metodologia propuesta por (Moffiet et al., 2010b), utilizando la
matriz de correlaciones de las reflectancias de nueve bandas espectrales contenidas
en la imagen mosaico Sentinel 2 (i.e., B2-B8, B11 y B12) para realizar un analisis de
componentes principales. Utilizando el primer y segundo componente principal se
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construy6 un grafico de dispersion para proyectar dos lineas imaginarias oblicuas, que
delimitan el borde superior e inferior de la nube de puntos en el espacio espectral y que
convergen en un punto de brillo espectral cero (i.e., reflectancia cero), llamado foco
espectral aparente (Moffiet et al., 2010b), y determinado visualmente con coordenadas
SFy: -6000 y SF,: 500 para este caso (Material Complementario: MC 9). Con las
coordenadas del foco espectral aparente (SF1y SF2) y los dos componentes principales
calculados, se obtuvo el indice de verdor (PPSG) como:

PPSG = tan~1((PC, — SF,)/(PC; — SF,))

donde, PCyy PC, son los primeros dos componentes principales obtenidos a partir de
las nueve bandas espectrales de la escena Sentinel 2, SF1y SF2 corresponden a las
coordenadas del foco espectral en el plano formado por el PCsy PC, (Moffiet et al.,
2010b). De esta manera, el indice de verdor (PPSG) representa la variacién espectral
existente entre las diferentes coberturas vegetales en el drea de estudio (Material
Complementario: MC 9). El indice de verdor alcanza el maximo valor en &reas de
vegetacion de bosque y disminuye hacia las zonas dominadas por vegetacion
secundaria baja, pastos y finalmente presenta valores minimos en areas de suelo
desnudo o transformado (Figura 11).

Con el mapa resultante del calculo del indice de verdor se obtuvo el indice de Rugosidad
(sa), utilizando el paquete geodiv para R (https://github.com/bioXgeo/geodiv) Y
definiendo cuatro ventanas moviles de radio variable (i.e., 70, 130, 270 y 8100 metros).
Con los cuatro valores obtenidos por pixel se calcul6 el promedio para obtener un mapa
de Rugosidad promedio multiescala (Figura 11). La Rugosidad mide la desviacién
absoluta de los valores de PPSG con relacion a la media, y se puede interpretar como la
variacion en cobertura vegetal en cada ventana de andlisis. Por dltimo, la altitud se
obtuvo directamente de una escena del sensor PALSAR (Phased Array Type L-band
Synthetic Aperture Radar) del satélite Daichi o ALOS (Advanced Land Observation
Satellite), remuestreada para ajustarla a la resolucion del mapa de verdor y Rugosidad
(i.e., 10m x 10m de tamano de pixel) (Figura 11). Para cada sitio de muestreo, el verdor
(PPSG) vy la altitud corresponden al promedio de los valores de los pixeles que se
encuentran en un radio de 100 metros, mientras que la Rugosidad corresponde al
promedio multiescala obtenido con las cuatro ventanas de analisis de radio variable
(Material Complementario: MC 10).
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Figura 11. Variables ambientales obtenidas para caracterizar el paisaje: Verdor (PPSG),
Rugosidad (sa) y Altitud.



iErrorl No se encuentra el origen de lareferencia. 73

Modelo de ocupaciéon de una temporada para multiples especies

Para obtener las probabilidades de ocupacion de las especies de aves detectadas
durante los dos anos muestreados y la rigueza de especies esperada para toda la
comunidad, se utilizé un modelo jerarquico de ocupacion para multiples especies con
aumento de datos (Dorazio et al., 2006). Estos modelos son una extension de los
modelos de ocupacion simple de una temporada que permiten la inclusién de las
especies raras o poco detectadas (lknayan et al., 2014; Zipkin et al., 2010). Al calcular
las probabilidades de deteccidn y ocupacion de cada especie, esta metodologia estima
la riqueza no observada de todo el sistema de forma analoga a la obtenida mediante la
construccion de curvas de acumulacion de especies. Para el ajuste del modelo se utilizd
aumento de datos (parameter expanded data augmentation), adicionando 100
especies virtuales con cero observaciones, para determinar la cantidad hipotética de
especies presentes en la comunidad. El verdor (PPSG), la rugosidad (sa) y la altitud (Alt)
se utilizaron como covariables de ocupacién, la fecha y hora de cada evento de
muestreo se utilizaron como covariables de deteccion y la funcién de liga logit para
modelar la probabilidad de ocurrencia ¢;; y la probabilidad de deteccion P, de cada
especieien los sitios j, dependiendo de las variables de habitat en cada punto j (Dorazio
et al., 2006).

logit(g;;) = u; +o< 1;PPSG; + 2;sa; +o< 3;Altitud,

logit(Pyjx) = u; + B1;Hora; + B2;Fecha;

Donde los términos «; son los efectos lineares de las covariables ambientales sobre Ia
especie i, u; es la ocurrencia promedio de la especie i, los términos B son los efectos
lineales de las covariables de las ocasiones de muestreo k, asociadas a la probabilidad
de deteccidn. La convergencia de cada uno de los parametros ajustados se evalud con
el estadistico de Brooks-Gelman-Rubin (Rhat), asumiendo que valores de Rhat
menores a 1.1 indican buena convergencia. Los valores reportados de los parametros
corresponden a los promedios de las distribuciones posteriores en el modelo. El modelo
se ajustd usando un enfoque Bayesiano, utilizando cadenas de Markov Monte Carlo, en
los programas Ry WinBUGS, ejecutando tres cadenas de 50000 iteraciones después de
un calentamiento de 30.000 y con el parametro de adelgazamiento definido en 50.
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Grupos de especies o ensambles

Para identificar grupos de especies con patrones de ocupacion similares, se utilizo la
probabilidad de ocupacidn de cada especie para cada sitio de muestreo y se realizé un
analisis de similitud difuso con el indice de Sgrensen. El indice de Sgrensen es uno de
los mas usados en ecologia y suimplementacion difusa permite utilizar datos continuos
(e.g.. probabilidades de ocupacién) en lugar de datos categdricos (e.g., abundancias) o
binarios (e.g.. presencia-ausencia). Para calcular la matriz de similitud entre especies,
de acuerdo con sus probabilidades de ocupacion en los sitios muestreados, se utilizé la
funcion “simMat”, disponible en el paguete fuzzySim para R (Barbosa, 2015).

Con esta matriz de similitud se ejecutd un analisis de agrupamiento basado en modelos
Gaussianos de mezcla finita (Gaussian finite mixture models) ajustado con el algoritmo
de Expectativa-Maximizacién (Expectation-Maximization - EM), e implementado en el
paquete Mclust para R (Scrucca et al., 2016). El mejor modelo para describir la
distribucion de los datos y el nimero éptimo de grupos (bUsqueda desde 1a 20 grupos)
fueron seleccionados con el criterio de informacion Bayesiano (BIC).

Riqueza de especies

Se estimd la riqueza de especies para cada sitio de muestreo teniendo en cuenta todas
las especies en la comunidad y los ensambles definidos en el anélisis de agrupamiento,
cuantificada como la acumulacion de especies observadas en el muestreo y como la
acumulacion de probabilidad de ocupacion estimada por el modelo. La acumulacion de
probabilidades de ocupacion de las especies en un sitio particular puede ser una forma
mas realista de cuantificar la riqueza de un sitio que el conteo de presencias de
especies (Estrada et al., 2011; Real et al., 2017; Rodriguez et al., 2015). Lo anterior se
fundamenta en la idea de que la distribucion de las especies a lo largo de un gradiente
es dinamica en el tiempo y el espacio, y que la presencia de una especie en un sitio
particular depende de la prevalencia de esta en el paisaje y de la favorabilidad de las
condiciones ambientales del sitio (Bello et al., 2016; Estrada et al., 2011). Razdén por la
cual, la mejor forma de expresar la distribucion de una especie en un gradiente es a
través de una funcién de probabilidad. De esta forma, se entiende que la distribucion
espacial de las especies en un paisaje cubre de forma simultanea todas las localidades
de este, pero con diferente intensidad, la cual es descrita por la funcién de probabilidad
de ocupacién, en este caso (Real et al., 2006, 2017).

Utilizando el nimero de especies observadas y la probabilidad de ocupaciéon acumulada
por sitio (para la comunidad completa y cada uno de los grupos identificados) como
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variables dependientesy, el verdor (PPSG), la Rugosidad (sa) y la Altitud como variables
independientes, se ajustaron modelos de minimos cuadrados generalizados (g/s)
incorporando la estructura espacial de los datos a través de un semivariograma con una
funcion Gaussiana (Dormann et al., 2007). La cantidad de variaciéon explicada por los
modelos ajustados fue evaluada calculando el coeficiente de determinacion (r?) de
Nagelkerke (Nagelkerke, 1991), utilizando el paquete rcompanion para R (Mangiafico,
2019).

Recambio composicional

Finalmente, se cuantificé el recambio composicional entre los sitios de muestreo (i.e..
ensambles locales) utilizando el indice de Sgrensen, en su versién tradicional y su
variante difusa. En el primer caso se utilizé directamente una matriz de incidencia con
los registros detectados, y en el segundo caso se emplearon las probabilidades de
ocupacion de las especies en cada sitio, estimadas con el modelo de ocupacién. Para
calcular la matriz de similitud entre sitios se utilizd6 nuevamente la funcion “simMat”,
disponible en el paquete fuzzySim para R (Barbosa, 2015).

Para analizar el recambio composicional entre los ensambles locales y la influencia de
las variables ambientales sobre este, se utilizaron modelos generalizados de disimilitud
(GDM), empleando el paquete gdm para R (www.biomaps.net.au/gdm/; (Ferrier et al.,
2007). Estos modelos permiten analizar y predecir los patrones de recambio en la
composicion de las comunidades a través del paisaje en funcion de la similitud
ambiental y la distancia geografica (Ferrier et al., 2007). Los modelos generalizados de
disimilitud son una reformulacién de las pruebas de Mantel como un modelo linear
generalizado, en la que una matriz de respuesta puede ser modelada en funcion de
matrices de distancia de variables explicativas (Ferrier et al., 2007). Estos modelos
utilizan un enfoque de maxima verosimilitud para ajustar los coeficientes de las
variables explicativas y permutaciones Monte Carlo para determinar la importancia y
significancia de cada variable, calculando un modelo general con todas las variables
explicativas, y luego las variables que no aportan significativamente para explicar la
variacion en disimilitud de especies son removidas una a una.
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3.2 Resultados

En total se registraron 6.875 detecciones correspondientes a 229 especies de aves en
los 70 sitios de muestreo (x=36%11,7 especies), que representan 17 ordenes y 43
familias, siendo las familias Tyrannidae, Thraupidae, Trochilidae, Furnariidae,
Thamnophilidae y Picidae las que representan mayor nimero de especies (119 [51.9%]).
Todos los paréametros estimados por el modelo mostraron alto grado de convergencia
de acuerdo con el estadistico de Brooks-Gelman-Rubin (Rhat < 1.07). La riqueza
estimada por el modelo para la comunidad fue de 262 especies (sd: 8.77; Rhat: 1.07), lo
gue significa un total de 33 especies no observadas (Figura 12), para una eficiencia de
muestreo del 87.4%.

La ocupacioén (¢) promedio de la comunidad fue de 0,37 (desviaciéon estandar: 0.23) y la
deteccion (P) promedio estimada fue de 0.18 (desviacion estandar: 0.09). La deteccién
en general fue baja, aunque variable para las 229 especies observadas en el muestreo
(Figura 13). Los cambios en verdor (PPSG), Rugosidad (sa) y altitud tienen un efecto
significativo en la probabilidad de ocupacién estimada para la mayoria de las especies
de aves presentes en la comunidad; los coeficientes especificos para cada especie
estimados para cada covariable de ocupacioén y deteccidn en el modelo se presentan
en el Material Complementario: MC 13. Las probabilidades de ocupacion estimadas
presentaron una gran variacion en magnitud (promedio) y respuesta a las diferentes
variables ambientales entre especies (Figura 14), por lo que no fue posible identificar
un valor umbral o tendencia dominante en ninguna de las covariables en el que la
respuesta de todas las especies presentes en el conjunto regional coincida.

Frecuencia
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Figura 12. Distribucidn posterior del parametro de riqueza total en la comunidad.
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Figura 13. Probabilidades promedio de deteccién y ocupacion para las 229 especies de
aves detectadas durante los muestreos en 2014 y 2015.

Las especies de aves presentes en la comunidad se clasificaron en tres grandes grupos,
de acuerdo con su respuesta a la variacién en verdor (PPSG), rugosidad (sa) y altitud en
la zona de muestreo (Figura 14; Material Complementario: MC 11). El grupo 1 contiene 56
especies, cuyas probabilidades de ocupacion aumentan principalmente con el aumento
de la Rugosidad (sa) en la cobertura vegetal. Este grupo se encuentra dominado por
especies de las familias Thraupidae (12 especies [21.4%]) y Tyrannidae (11 especies
[19.6%]); algunas de ellas son observadas comunmente en areas abiertas, intervenidas
e incluso zonas urbanas, como por ejemplo Thraupis episcopus, Sporophila minuta,
Myiozetetes cayanensis y Elaenia flavogaster. El grupo 2 es conformado por 57
especies pertenecientes a 24 familias; de las que Tyrannidae y Trochilidae son las que
mayor nimero de especies poseen, con 9 especies (15.8%) cada una. Todas las especies
clasificadas en este grupo responden de forma negativa al verdor (PPSG), y la mayoria
responden positivamente al aumento en altitud; mientras que la respuesta a la
Rugosidad (sa) es variable. Por ejemplo, Cyanocorax affinis, Momotus subrufescens y
Attila spadiceus presentan aumento en sus probabilidades de ocupacion hacia sitios de
mayor altitud, con bajos valores de verdor (PPSG) y Rugosidad (sa), mientras que la
probabilidad de ocupacién de especies como Amazilia tzacatl, Hemithraupis flavicolis
y Molothrus bonariensis se asocia negativamente con el aumento en altitud y el verdor
(PPSG), pero positivamente con la Rugosidad (sa). El grupo 3 contiene la mayor
cantidad de especies con 116, representando 35 familias; nuevamente, Tyrannidae (18
especies) y Thraupidae (15 especies) son las familias con mayor nimero de especies
representadas. La mayor parte de las especies agrupadas aqui responden
negativamente a la Rugosidad (sa) o positivamente al verdor (PPSG).
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Los patrones de rigueza observada para los tres grupos de especies y la comunidad
completa se relacionaron pobremente con las variables ambientales utilizadas,
mientras que la probabilidad de ocupacion acumulada se asocio significativamente con
el verdor (PPSG), la Rugosidad (sa) y la Altitud dependiendo del grupo de especies
seleccionado (Figura 16). De acuerdo con los modelos ajustados, las variables
ambientales utilizadas explican entre 5% y 15% de la variacion en riqueza observada, y
entre 73% y 96% de la variacion en probabilidad de ocupacion acumulada en los sitios
de muestreo (Tabla 7). La probabilidad de ocupacién acumulada de las especies que
conforman el grupo 1aumenta significativamente en sitios con bajos valores de verdor
(PPSG) y altos valores de Rugosidad (sa), independientemente de la altitud. Para los
grupos 2 y 3, la Rugosidad (sa) afecta negativamente la acumulaciéon de probabilidad
de ocupacioén, pero las relaciones con el verdor (PPSG) y la altitud presentan diferente
sentido para ambos grupos. Para el grupo 2, la acumulacién de probabilidad de
ocupacion disminuye con el verdor y aumenta con la altitud, mientras que para el grupo
3 aumenta con el verdor y disminuye con la altitud (Figura 16; Tabla 7).
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clasificacion en los tres grupos identificados.
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Tabla 7. Parametros estimados por los modelos de minimos cuadrados generalizados
para la relacién entre riqueza de especies y probabilidad de ocupacién acumulada con
el verdor (PPSG), la Rugosidad (sa) y la Altitud (Alt).

Medid 2
‘e 1aa Grupo Modelo r Prueba derazén de verosimilitud
riqgueza Nagelkerke

Df.diff LogLik.diff  Chisq p.value

~18.69 - 6.46PPSG*** + 5.25sa*** + 0.01Alt +

Srupo 0 B9 eaes 0.97 -4 12699 25398  <0.001
N ~19.63 - 0.53PPSG*** - 1.80sa*** + 7.57AIt*** -

scumulada o 0 20Phesa ' ' 0.96 -4 10858 21716  <0.001
Comunida glig'sss’eiiippss*** - 0.97sa™ - SABAIT + 0.76 -4 -50.031 100.06  <0.001
Srupo &ggﬁp‘ge'f:iss” +0-46sa - 0.08A1t + 0.19 4 73964 14793  0.005

- 9.68 - 2.66PPSG*** + 0.78sa - 0.013Alt +
N:Sr;;r:ci)eie Srupo 2 12{;:328?5%;:;” + ;:::_ S;Zt + 0.28 4 -M347 22694  <0.001
acumulado B : : 0.20 -4 77614 15523 0.003
- 37.68 - 6.65PPSG*** +1.325a - 6.44Alt + 027 4 s 21625 <0001

Comunidad  3.92PPSG:sa***

Finalmente, los modelos generalizados de disimilitud explicaron entre 35.87% y 96% de
la desviacion (i.e., deviance) en la disimilitud observada en los ensambles locales de
aves, dependiendo del método para estimar la similitud en composicion de especies
entre sitios (Figura 17). Los gradientes de Rugosidad (sa) y verdor (PPSG) son los
principales determinantes del recambio composicional entre los ensambles locales de
aves de acuerdo con la particion de variacion en ambos modelos. La Rugosidad (sa)
también es la variable con la mayor magnitud del efecto (medido como la suma de los
coeficientes I-splines y visualizado como la altura méaxima de la curva [panel central en
la Figura 17]) en los dos modelos, y su relacién con la disimilitud composicional es
monotdnica y aproximadamente lineal. Ademas de la cantidad de desviacion explicada,
los modelos ajustados difieren en la contribucion relativa de la altitud y la distancia
geografica para explicar el recambio composicional de los ensambles de aves(Figura
17). En el modelo ajustado a partir de las probabilidades de ocupacién y el indice difuso
de Sorensen, la distancia geogréafica es la variable menos importante y con menor
magnitud del efecto, mientras que la altitud es la tercera variable en orden de
importancia y la segunda con el mayor tamano del efecto después de la Rugosidad. Por
otra parte, en el modelo ajustado a partir de la composicion observada, la distancia
geografica es mas importante que la altitud y su magnitud del efecto es el segundo
mayor después de la Rugosidad (Figura 17).
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Figura 17. Patrones de recambio composicional entre los ensambles locales de aves
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(PPSG), la altitud vy la distancia geogréfica, teniendo en cuenta las probabilidades de

ocupacion directamente o los patrones observados de incidencia de especies.
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3.3 Discusion

El enfoque tradicional para la evaluacion del impacto de la transformacién del paisaje
sobre la biodiversidad se ha centrado principalmente en el modelo de Parche-mosaico-
corredor (M-PCM) vy la riqueza de especies. Adoptar este enfoque tipicamente implica:
i. delimitar parches de habitat a partir de mapas clasificados de coberturas vegetales,
ii. definir conjuntos de especies asociadas al habitat delimitado (e.g., especialistas de
bosque), iii. estimar métricas que describan los patrones de tamano, forma vy
aislamiento de los parches de habitat (i.e., métricas de parche), y iv. evaluar la relacién
entre la biodiversidad y las diferentes métricas de parche. Cada uno de estos pasos
implican supuestos y limitaciones, tanto conceptuales como metodoldgicos, que
pueden sesgar las conclusiones obtenidas al evaluar la relacién entre paisaje vy
biodiversidad, que potencialmente pueden llevar a tomar decisiones erradas en
términos de conservacion biolégica. En este estudio se explord un enfoque alternativo
para cuantificar el gradiente ambiental ocasionado por el cambio de uso de suelo en un
paisaje altamente intervenido por actividades humanas. Este enfoque se fundamenta
en el modelo de gradientes, representando los habitats en el paisaje de forma continua
a partir de un indice espectral de vegetacion (i.e., indice espectral polares principal de
verdor - PPSG), de manera que no se delimitan habitats discretos y, en consecuencia,
no se definen conjuntos de especies especialistas de habitat a priori. Dado que la unidad
de analisis pasa a ser el sitio y su paisaje local, en lugar de parches de habitat, se obtuvo
una métrica de superficie que describid la variabilidad de los valores del indice espectral
de vegetacion en el paisaje local (i.e., Rugosidad de superficie - sa). De esta forma, el
indice espectral de vegetacion es un indicador de la composicion de la cobertura
vegetal en el sitio, y la rugosidad de superficie es un indicador de heterogeneidad o
variabilidad de la cobertura vegetal de los sitios que componen los paisajes locales.

Como es de esperar, teniendo en cuenta la teoria de nicho, se evidencié una gran
variacién interespecifica en la relacion exhibida por las aves que componen el conjunto
regional de especies en el paisaje estudiado a las diferentes dimensiones del habitat,
las cuales fueron representadas a través de la composicion vegetal de los sitios, la
variabilidad o heterogeneidad vegetal en los paisajes locales y el gradiente altitudinal.
A pesar de esta gran variacion interespecifica, las especies analizadas se pueden
clasificar en tres grupos diferentes dependiendo de los patrones de ocupacién
estimados. Gran parte de las especies en el conjunto regional se clasifican en uno u otro
grupo de acuerdo con su respuesta especifica a la variabilidad en la cobertura vegetal
en el paisaje local asociado a cada sitio (cerca del 75% de las especies), y gracias a esto,
la variabilidad en cobertura vegetal en los paisajes locales se perfila como el principal
determinante de la riqueza de especies de los ensambles de aves. La variabilidad en
cobertura vegetal en los paisajes locales determina la riqueza de especies de aves
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directamente o modulando el efecto de la composicién vegetal de los sitios,
dependiendo de si se considera un grupo de especies particular o el ensamble
completo. En todos los casos en los que la variabilidad de la cobertura vegetal en el
paisaje local modula el efecto de la composicién vegetal de los sitios, el efecto de esta
ultima es mayor siempre que la variabilidad vegetal en el paisaje local sea baja; es decir,
la cobertura vegetal de un sitio es mas importante como determinante de la riqueza de
especies cuando la cobertura de los sitios que componen el paisaje local presenta baja
variacion.

La variabilidad de la cobertura vegetal en los paisajes locales también es el principal
determinante del recambio composicional de especies entre los ensambles locales de
aves analizados, a pesar de que la cercania entre sitios de muestreo permite asumir que
las aves presentes en la regiéon de estudio (i.e., conjunto regional de especies) tienen la
capacidad de movimiento y dispersidn suficientes para alcanzar cualquiera de estos
puntos (Bélisle et al., 2001; Neuschulz et al., 2013b), y que el gradiente altitudinal es uno
de los predictores més importantes de recambio de especies a escala regional (Kattan
& Franco, 2004). Esto es particularmente importante para la definicion de prioridades
de conservacion fundamentados en analisis de conectividad y el establecimiento de
corredores ecologicos para crear o mejorar sistemas de éareas protegidas
interconectadas. Muchos de los analisis de conectividad actuales se fundamentan en
la creacion de matrices de resistencia o costo de movimiento estructurales, es decir,
creadas a partir de las propiedades geométricas de los parches de habitat, siendo la
distancia entre parches uno de los parametros mas comunes. Los resultados obtenidos
sugieren que la conectividad ecoldgica entre los sitios esta determinada por la similitud
ambiental, medida en términos de cobertura vegetal y su variacién, y no por la distancia
geogréafica que los separa.

A escala de paisaje, la cobertura vegetal y su variacion espacial son factores claves en
la estructuracion de las comunidades de animales, particularmente de aves, ya que
pueden influir en las probabilidades de dispersién entre sitios (Bélisle et al., 20071; Biz et
al., 2017; Hansbauer et al., 2008), las redes de interaccion bidticas (Montoya-Arango et
al., 2019), y la idoneidad de hébitat o disponibilidad de recursos (Andren, 1999; Loiselle
et al., 2010; A. C. Smith et al., 2011; Villard et al., 1999; Walter et al., 2017b). En este
contexto, el tipo de cobertura vegetal presente en un sitio se utiliza comunmente como
indicador de variables de habitat asociados con el microclima, la estructura vertical o la
disponibilidad de recursos para alimentacion o reproduccion. Asi, la variacion en tipos
de cobertura vegetal entre sitios en un paisaje se interpreta como indicadora de la
heterogeneidad espacial en la configuracion ambiental. Usualmente la heterogeneidad
ambiental se asocia como promotor de biodiversidad (Stein et al., 2014); por ejemplo,
mayor cantidad de tipos de habitats coexistiendo en una region aumenta el numero de
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especies con diferentes requerimientos de nicho que pueden acceder y explotar los
recursos disponibles. Sin embargo, el aumento o modificacién de la heterogeneidad en
tipos de coberturas vegetales podria ser un indicador de impacto ambiental.

Larigueza de especies y el recambio composicional entre los ensambles locales de aves
en el paisaje estudiado responden significativamente a los cambios en cobertura
vegetal de los sitios y a la variabilidad de la cobertura vegetal entre los sitios que
conforman los paisajes locales. Particularmente la variabilidad en cobertura vegetal en
los paisajes locales, cuantificada a partir de la métrica de rugosidad de superficie (sa)
puede representar una alternativa a las medidas de area y subdivision de habitats
discretos en la evaluacion de impactos de la transformacion del paisaje sobre la
biodiversidad.

La integracion del modelo de gradientes (M-G) y los modelos de ocupacion para
multiples especies podria constituirse en la base para la aplicacion de un marco
metodolégico que permita evaluar la relacion entre la configuracion de los habitats y la
diversidad de los ensambles locales y, ademas, estimar el efecto de la transformacion
ambiental de origen antrépico sobre la estructura y composicion de estos ensambles.
Este estudio se concibe como una exploracion inicial a la relacion existente entre la
cobertura vegetal en un sitio y la variabilidad de esta en el paisaje local con la
biodiversidad, como punto de partida para la caracterizacién de métodos alternativos
de cuantificar los gradientes ambientales ocasionados por las actividades humanas.
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3.4 Material Complementario

MC.8. Escenas satelitales Sentinel 2 empleadas para en este estudio para realizar la
clasificacion de coberturas y obtener los indices espectrales principales polares (PPSi).

MC 8. Escenas satelitales Sentinel 2 empleadas para en este estudio para realizar la
clasificacion de coberturas y obtener los indices espectrales principales polares (PPSi).

Resolucion .
s . ; Afno
Satélite Referencia espacial
L Escena
original(metros)
S2A_MSIL1C_20160628T153112_N0204 _R025_T18NWN_20160628T153114 2016
S2A_MSIL1C_20160708T152642 _N0204 _R025_T18NWM_20160708T153015 2016
S2A_MSIL1C_20160728T152642 _N0204_R025_T18NVM_20160728T153016 2016
S2A_MSIL1C_20160728T152642 _N0204 _R025_T18NVN_20160728T153016 2016
S2A_MSIL1C_20160728T152642_N0204_R025_T18NWN_20160728T153016 2016
. S2A_MSIL2A_20170901T152641_N0205_R025_T18NVM_20170901T152638 2017
Sentinel 2A
o8 10 -20 - 60
S2A_MSIL2A_20170901T152641_N0205_R025_T18NVN_20170901T152638 2017
S2A_MSIL2A_20171220T153111_N0206_R025_T18NVM_20171220T170223 2017
S2A_MSIL2A_20171220T153111_N0206_R025_T18NVN_20171220T170223 2017
S2B_MSIL2A_20171215T152629 _N0206_R025_T18NVM_20171215T201206 2017
S2B_MSIL2A_20171218T153609_N0206_R068_T18NVM_20171218T172042 2017
S2B_MSIL2A_20180107T153609_N0206_R068_T18NVN_20180107T185252 2018
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MC.9. Proyeccién del foco espectral aparente (SF., SF,) a partir del andlisis de
componentes principales de las nueve bandas Sentinel 2 (i.e., B2 ~B8,B11y B12).B,Cy
D: Comparacion entre los indices de Brillo (PPSB), Verdor (PPSG) y Humedad (PPSW).
Los valores de PPSG, PPSB y PPSW se encuentran estandarizados.

MC 9. A: Proyeccion del foco espectral aparente (SFi, SF2) a partir del anélisis de
componentes principales de las nueve bandas Sentinel 2 (i.e., B2 ~B8,B11y B12).B,Cy
D: Comparacion entre los indices de Brillo (PPSB), Verdor (PPSG) y Humedad (PPSW).
Los valores de PPSG, PPSB y PPSW se encuentran estandarizados.
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MC.10. Obtencién de las métricas de paisaje basadas en el modelo de superficies. A:
composicion RGB (R: PPSB, G: PPSW, B: PPSW), B: esquema general del célculo de
métricas de superficie utilizando ventanas circulares de radio variable, C: indice de
verdor (PPSG), y D: indice de rugosidad promedio (sa) de la superficie PPSG.

MC 10. Obtencidén de las métricas de paisaje basadas en el modelo de superficies. A:
composicion RGB (R: PPSB, G: PPSW, B: PPSW), B: esquema general del célculo de
métricas de superficie utilizando ventanas circulares de radio variable, C: indice de
verdor (PPSG), y D: indice de rugosidad promedio (sa) de la superficie PPSG.

e
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MC.11. Seleccion del nimero efectivo de grupos

MC 11. Seleccion del numero efectivo de grupos

Model selection
Best model: EEI | Optimal clusters: n =3
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MC.12. Interaccion estadistica entre las variables de verdor (PPSG) y rugosidad (sa) en
los modelos de minimos cuadrados generalizados ajustados para cada uno de los
grupos categorizados y la comunidad completa, tanto para el numero de especies
acumulado como la probabilidad de ocupacién acumulada por sitio de muestreo.

MC 12. Interaccién estadistica entre las variables de verdor (PPSG) y rugosidad (sa) en
los modelos de minimos cuadrados generalizados ajustados para cada uno de los
grupos categorizados y la comunidad completa, tanto para el niumero de especies
acumulado como la probabilidad de ocupacién acumulada por sitio de muestreo

Predicted values of PPSG Predicted values of PPSG
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MC.13. Parametros estimados por el modelo para las covariables de ocupacion y deteccion.

MC 13. Parametros estimados por el modelo para las covariables de ocupacion y deteccion

Especie Verdor (PPSG) Rugosidad (sa) Altitud Fecha Hora
Grupo media de Cl1 Cl2 Rhat media de Cl1 Cl2 Rhat media de Cl1 Cl2 Rhat media de Rhat media de Rhat
Amazona ochrocephala 1 0.052 0.545 0.113 -0.010 1.001 0.798 0.760 0.884 0.713 1.000 -0.041 0.674 0.035 -0.117 1.001 0.694 0.228 1.000 -0.138 0.219 1.001

0.131 0.661 0.206 0.057 1.001 0.965 0.841 1.060 0.870 1.003 -0.355 0.804 -0.264 -0.445  1.000 0.693 0.229 1.000 0.046 0.233 1.001
0.022 0.512 0.080 -0.035  1.002 0.604 0.609 0.673 0.535 1.004 -0.835 0.460 -0.783 -0.887  1.000 0763 0.109 1.000 0.034 0.105 1.001
0.070 0.548 0.131 0.008 1.001 1198 0.614 1.267 1128 1.003 0.883 0.588 0.949 0.816 1.002 0.403 0.228 1.000 -0.122 0.193 1.003
-0.142 0.777 -0.0585 -0.230 1.003 0.533 1.065 0.653 0.413 1.002 -0.388 0.965 -0.279 -0.497 1.001 0.629 0.237 1.003 -0.052 0.235 1.001
0.093 0.422 0.140 0.045 1.002 1713 0.637 1.785 1.642 1.001 -0.012 0.542 0.049 -0.073 1.000 0.692 0.214 1.001 -0.126 0.214 1.001
0.103 0.742 0.187 0.019 1.003 0.617 0.957 0.724 0.509 1.006 -0.533 0.903 -0.432 -0.635 1.001 0.589 0.247 1.000 0.092 0.245 1.001
0.333 0.423 0.381 0.285 1.001 1.209 0.585 1.275 1143 1.000 -0.740 0.546 -0.679 -0.802  1.003 0.901 0.172 1.004 -0.333 0.180 1.001
-0.179 0.700 -0.100 -0.258 1.004 0.877 0.975 0.987 0.767 1.001 -0.720 0.916 -0.617 -0.823 1.002 0.691 0.231 1.000 0.038 0.229 1.001
-0.451 0.598 -0.383 -0.518 1.001 1.218 0.933 1.323 113 1.001 0.021 0.756 0.106 -0.065 1.003 0.687 0.223 1.002 0.038 0.219 1.000
0.312 0.524 0.371 0.253 1.005 1.060 0.507 1117 1.003 1.003 -2.17 0.685 -2.094 -2.248  1.002 0.710 0.184 1.002 0.235 0.190 1.000
0.047 0.723 0.128 -0.035  1.002 0.216 0.942 0.322 0.110 1.000 -0.139 0.982 -0.028 1.002 0.707 0.225 1.002 -0.029 0.224  1.000
-0.592 0.747 -0.508 -0.676 1.000 0.936 0.961 1.044 0.827 1.000 -0.480 0.966 -0.371 1.005 0.482 0.220 1.002 -0.034 0.231 1.001
-0.217 0.620 -0.147 -0.286  1.004 0.532 0.895 0.633 0.432 1.003 -0.816 0.745 -0.732 -0.900 1.000 0.579 0.148 1.000 -0.221 0.170 1.001
-0.581 0.676 -0.505 -0.657 1.003 0.746 0.985 0.857 0.635 1.007 -0.020 0.897 0.081 -0.121 1.001 0.627 0.239 1.000 0.049 0.230  1.000
0.332 0.610 0.400 0.263 1.003 1.236 0.751 1.320 1.151 1.000 -0.702 0.750 -0.618 -0.787 1.003 0.574 0.242 1.000 -0.101 0.227 1.004
0.003 0.404 0.048 -0.043  1.003 1.043 0.654 1117 0.969 1.003 0.086 0.637 0.158 0.014 1.007 0.691 0.139 1.004 -0.054 0.146 1.004
-0.008 0.574 0.057 -0.073 1.001 1.255 0.669 1.331 1.180 1.002 0.611 0.770 0.698 0.524 1.001 0.654 0.171 1.004 -0.145 0.172 1.001
-0.613 0.395 -0.569 -0.658 1.005 1.285 0.433 1.334 1.236 1.004 0.088 0.329 0.125 0.051 1.001 0.551 0.105 1.001 -0.110 0.107 1.000
0.129 0.472 0.182 0.075 1.004 1.264 0.553 1.327 1.202 1.002 0.048 0.503 0.105 -0.009  1.003 0.673 0.176 1.002 0.045 0.162 1.006
0.325 0.395 0.370 0.281 1.001 2.385 0.594 2.452 2.318 1.001 -0.093 0.524 -0.034 -0.152 1.000 0.524 0.158 1.004 -0.128 0.166 1.002
-0.221 0.616 -0.151 -0.290 1.000 1.424 0.681 1.501 1.347 1.003 -0.403 0.599 -0.336 -0.471 1.002 0.734 0.184 1.002 -0.139 0.183 1.003
-0.399 0.727 -0.317 -0.481 1.000 0.562 1.003 0.675 0.449 1.002 -0.175 0.950 -0.068 -0.282  1.000 0.552 0.245 1.000 0.074 0.239  1.000
0.120 0.754 0.205 0.035 1.004 0.591 0.965 0.700 0.482 1.010 -0.544 0.918 -0.440 -0.647  1.009 0.625 0.244  1.000 0.015 0.243 1.007
-0.539 0.542 -0.478 -0.600 1.001 1.246 0.666 1.321 1171 1.001 -0.157 0.561 -0.094 -0.220  1.000 0.662 0.144 1.001 -0.112 0.151 1.001
0.361 0.435 0.410 0.312 1.003 0.647 0.655 0.721 0.574 1.007 -0.817 0.501 -0.760 -0.873 1.006 0.398 0.126 1.003 -0.407 0.133 1.001
-0.405 0.756 -0.320 -0.491 1.003 0.531 0.994 0.643 0.419 1.001 -0.142 0.944 -0.036 -0.248  1.004 0.608 0.238 1.001 0.023 0.235 1.003
0.088 0.479 0.142 0.034 1.002 1.474 0.722 1.556 1.393 1.010 -0.116 0.599 -0.048 -0.183 1.005 0.752 0.236 1.000 -0.061 0.223  1.000
-0.561 0.658 -0.487 -0.635 1.001 0.798 1.036 0.915 0.681 1.005 -0.233 0.970 -0.124 1.001 0.645 0.238  1.000 0.M 0.232 1.007
-0.147 0.348 -0.107 -0.186 1.001 1.418 0.487 1.473 1.363 1.002 0.263 0.415 0.310 1.000 0.693 0.174 1.003 0.129 0.159 1.000
0.641 0.647 0.714 0.568 1.007 1.470 0.802 1.560 1.379 1.004 -0.732 0.792 -0.642 1.001 0.652 0.244 1.001 -0.002 0.226 1.001
Myiozetetes cayanensis 0.278 0.701 0.357 0.199 1.000 1.984 0.795 2.074 1.895 1.003 -0.350 0.750 -0.266 1.001 0.544 0.213 1.002 0.143 0.215 1.000

Orochelidon murina 0.171 0.469 0.224 0.118 1.001 0.230 0.534 0.290 0.169 1.001 -0.302 0.518 -0.243 1.003 0.504 0.166 1.001 -0.049 0.182 1.002

Arremon aurantiirostris 1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1

Pachysylvia decurtata 1 -0.030 0.775 0.057 -0.M7 1.000 0.426 1.076 0.547 0.305 1.000 -0.324 1.008 -0.21 1.004 0.7 0.238 1.001 -0.022 0.241 1.002
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
2
2
2
2
2
2
2

Automolus ochrolaemus
Buteogallus meridionalis
Camptostoma obsoletum
Campylorhynchus griseus
Capito hypoleucus
Chlorophanes spiza
Chlorophonia cyanea
Colaptes punctigula
Colonia colonus
Coragyps atratus
Crotophaga ani
Cyanerpes caeruleus
Cyanocorax yncas
Cymbilaimus lineatus
Elaenia chiriquensis
Elaenia flavogaster
Euphonia cyanocephala
Euphonia xanthogaster
Gymnopithys bicolor
Habia gutturalis
Hemithraupis guira
Herpetotheres cachinnans
Laterallus albigularis
Legatus leucophaius
Lepidocolaptes souleyetii
Machaeropterus regulus
Megarynchus pitangua
Myiopagis gaimardii
Myiornis atricapillus

Phaethornis anthophilus -0.646 0.512 -0.589 -0.704 1.006 1.090 0.579 1155 1.025 1.000 -0.852 0.633 -0.780 1.002 0.737 0.130 1.003 -0.270 0.139 1.000
Phaethornis longirostris 0.586 0.407 0.632 0.540 1.000 0.372 0.573 0.437 0.308 1.003  -0.608  0.501 -0.552 1.000  0.568 0138 1.002 0.215 0.141  1.000
Pheugopedius spadix 0.114 0.691 0.192 0.036 1.008 1.380 0.864 1.477 1.283 1.007 -0.094 0.837 0.000 1.003 0.680 021 1.000 0.077 0.217 1.001
Picumnus olivaceus -0.069 0.744 0.015 -0.152 1.001 0.581 0.994 0.693 0.469 1.001 -0.088 0.963 0.020 1.000 0.628 0.249 1.000 0.058 0.243 1.001
Psarocolius decumanus -0.055 0.770 0.032 -0.142  1.000 0.603 1.050 0.721 0.485 1.007  -0.004 0.953 0.104 1.001 0.598 0248 1001 -0.031 0.243  1.003
Rhytipterna holerythra -0.547 0.441 -0.498 -0.597 1.002 1273 0.496 1.329 1.217 1.001 -0.087 0.477 -0.034 -0.141 1.004 0.787 0.120 1.002 0.003 0.117 1.001
Saltator striatipectus -0.268 0.687 -0.191 -0.346 1.002 1.038 0.948 1.145 0.931 1.001 -0.529 0.849 -0.433 -0.624 1.002 0.444 0.230 1.002 -0.001 0.231 1.000
Sporophila minuta -0.27 0.404 -0.225 -0.316 1.000 1.616 0.502 1.673 1.560 1.002 -0.154 0.457 -0.103 -0.206 1.004 0.708 0.155 1.005 -0.082 0.154 1.001
Sporophila nigricollis 0.108 0.779 0.196 0.021 1.001 0.377 1.095 0.500 0.254 1.008 -0.097 1.012 0.018 -0.21 1.002 0.586 0.246 1.000 -0.047 0.234 1.002
Tachyphonus luctuosus -0.171 0.747 -0.087 -0.255 1.001 0.592 1.007 0.706 0.479 1.001 -0.356 0.958 -0.248 -0.464 1.000 0.622 0.249 1.006 0.068 0.237 1.003
Tangara guttata 0.133 0.749 0.218 0.049 1.005 0.486 1.013 0.601 0.372 1.006 -0.085 0.934 0.020 -0.190 1.002 0.609 0.245 1.002 -0.030 0.239 1.000
Tangara gyrola -0.460 0.676 -0.384 -0.537 1.002 1.352 0.866 1.450 1.255 1.006 -0.244 0.790 -0.155 -0.333 1.000 0.616 0.226 1.000 0177 0.222 1.002
Tangara larvata -0.440 0.608 -0.37 -0.508 1.002 1.423 0.827 1.516 1.329 1.002 -0.612 0.771 -0.5626 -0.699 1.001 0.641 0.230 1.000 0.181 0.223 1.000
Tangara vitriolina 0.051 0.345 0.090 0.012 1.000 1.806 0.473 1.859 1.753 1.000 -0.915 0.496 -0.859 -0.97 1.002 0.665 0.150 1.004 0.237 0.153 1.001
Taraba major -0.081 0.777 0.006 -0.169 1.004 0.563 0.878 0.662 0.464 1.0M -0.117 0.832 -0.023 -0.21 1.001 0.343 0.212 1.000 0.048 0.196 1.002
Thamnophilus multistriatus -0.188 0.622 -0.118 -0.258 1.003 0.934 0.788 1.023 0.846 1.001 -1177 0.823 -1.084 -1.270 1.002 0.455 0471 1.000 0.039 0.176 1.000
Thraupis episcopus 0.443 0.507 0.500 0.385 1.005 1.695 0.633 1766 1.624 1.001 0.100 0.554 0.162 0.038 1.002 0.792 0.205 1.004 -0.074 0.190 1.001
Tiaris olivaceus -0.017 0.803 0.073 -0.108 1.004 0.372 1120 0.498 0.246 1.001 -0.304 1.002 -0.191 -0.417 1.007 0.662 0.247 1.001 0.063 0.241 1.002
Tinamus major 0.07 0.761 0.157 -0.014 1.004 0.522 1.102 0.646 0.397 1.001 0.424 0.972 0.533 0.314 1.002 0.705 0.245 1.010 0.073 0.237 1.000
Troglodytes aedon 0.017 0.467 0.070 -0.035 1.009 1.0M1 0.636 1.083 0.940 1.005 -0.800 0.466 -0.748 -0.853 1.005 0.682 0.100 1.000 -0.295 0.104 1.003
Veniliornis kirkii -0.150 0.749 -0.065 -0.234 1.002 0.567 1.004 0.680 0.453 1.006 -0.379 0.983 -0.268 -0.490 1.006 0.709 0.233 1.002 -0.041 0.244 1.001
Zimmerius chrysops -0.010 0.741 0.074 -0.093  1.005 0.581 1.039 0.698 0.464 1.002 0.005 0.956 0.113 -0.103  1.002 0.643 0243  1.002 0.070 0.235  1.001
Amazilia tzacat! -1.075 0.501 -1.018 -1131 1.001 0.848 0.797 0.938 0.758 1.000 -0.393 0.706 -0.314 -0.473 1.001 0.697 0.233 1.000 0.153 0.223 1.002
Anthracothorax nigricollis -0.645 0.646 -0.572 -0.718 1.010 0.233 0.961 0.341 0.125 1.004 -0.M 0.856 -0.015 -0.208 1.002 0.684 0.246 1.001 0.066 0.237 1.000
Attila spadiceus -0.739 0.460 -0.687 -0.790 1.000 0.125 0.430 0.174 0.077 1.001 1.217 0.545 1.278 1.156 1.000 0.754 0.122 1.008 -0.004 0.101 1.004
Baryphthengus martii -0.598 0.539 -0.537 -0.659 1.004 -0.250 0.624 -0.180 -0.321 1.001 -0.206 0.651 -0.132 -0.279 1.001 0.294 0.177 1.000 -0.016 0.160 1.002
Basileuterus tristriatus -0.582 0.583 -0.516 -0.648 1.000 -0.287 0.880 -0.188 -0.386 1.000 1.275 0.707 1.355 1.195 1.001 0.637 0.247 1.001 0.159 0.223 1.001
Campylorhamphus trochilirostris -0.349 0.469 -0.296 -0.402 1.004 0.502 0.5M 0.560 0.445 1.005 1.187 0.465 1.239 1134 1.000 0.576 0.195 1.002 0.014 0.180 1.005
Cantorchilus nigricapillus -0.680 0.685 -0.602 -0.757 1.014 -0.135 1.102 -0.01 -0.259 1.006 0.067 1.006 0.181 -0.046 1.000 0.664 0.240 1.004 0.059 0.243 1.001




94

Ecologia de gradientes en paisajes fragmentados andinos

Especie Verdor (PPSG) Rugosidad (sa) Altitud Fecha Hora
Grupo media de cn Cl2 Rhat media de ch Ci2 Rhat media de ci1 Rhat media de Rhat media de Rhat
Catharus aurantiirostris 2 -1.058 0.458 -1.006 -1.109 1.006 -0.245 0.624 -0.174 -0.315 1.004 0.805 0.526 0.864 1.001 0.833 0.221 1.001 0.165 0.197 1.005
Chalybura urochrysia 2 -0.931 0.575 -0.866 -0.996 1.001 -0.092 0.591 -0.026 -0.159 1.000 -0.287 0.555 -0.224 1.002 0.767 0.139 1.002 0.142 0.140 1.001
Colibri thalassinus 2 -1.441 0.515 -1.383 -1.499 1.005 -0.937 0.570 -0.873 -1.002 1.002 1.246 0.572 1.310 1.000 0.735 0.187 1.001 -0.053 0.171 1.001
Crypturellus soui 2 -0.957 0.460 -0.905 -1.009 1.000 -0.426 0.470 -0.373 -0.479 1.004 0.683 0.51 0.741 1.002 0.683 0.181 1.004 -0.215 0.166 1.006
Cyanocorax affinis 2 -0.562 0.465 -0.510 -0.615 1.001 -0.422 0.503 -0.365 -0.479 1.008 1174 0.586 1.240 1.002 0.609 0.157 1.004 0.483 0.166 1.000
Damophila julie 2 -0.693 0.574 -0.629 -0.758 1.005 -0.612 0.882 -0.5613 -0.712 1.002 -0.294 0.773 -0.207 1.002 0.612 0.218 1.001 0.101 0.222 1.000
Eubucco bourcierii 2 -0.984 0.542 -0.923 -1.045 1.001 0.478 0.481 0.5632 0.423 1.003 1.262 0.516 1.320 1.002 0.709 0.164 1.003 0.059 0.158 1.002
Eutoxeres aquila 2 -1.636 0.464 -1.483 -1.588 1.001 0.860 0.577 0.925 0.795 1.002 -0.077 0.508 -0.020 1.004 0.810 0.192 1.008 -0.027 0.170 1.003
Florisuga mellivora 2 -0.576 0.569 -0.512 -0.640 1.003 -0.697 0.964 -0.589 -0.806 1.005 0.294 0.866 0.392 1.002 0.728 0.207 1.006 0.228 0.215 1.000
Forpus conspicillatus 2 -0.735 0.636 -0.663 -0.807 1.001 -0.106 0.565 -0.042 -0.170 1.001 0.373 0.601 0.440 1.001 0.780 0.118 1.001 -0.096 0.108 1.001
Glaucis hirsutus 2 -0.668 0.475 -0.614 -0.721 1.003 0.465 0.524 0.524 0.406 1.005 1.378 0.588 1.444 1.002 0.878 0.166 1.002 0.046 0.155 1.005
Glyphorynchus spirurus 2 -0.286 0.378 -0.243 -0.329 1.004 0.496 0.479 0.550 0.442 1.002 1.220 0.455 1.271 1.014 0.619 0.178 1.000 0.561 0.178 1.000
Heliothryx barroti 2 -0.575 0.449 -0.524 -0.626 1.002 -0.006 0.546 0.056 -0.067 1.000 1.581 0.551 1.644 1.015 0.566 0.200 1.005 0.187 0.185 1.001
Hemithraupis flavicollis 2 -0.882 0.703 -0.803 -0.961 1.004 0.567 1.030 0.683 0.451 1.000 -0.024 0.905 0.078 1.002 0.721 0.230 1.002 0.009 0.233 1.006
Hylophilus flavipes 2 -0.332 0.715 -0.251 -0.412 1.001 -0.770 0.963 -0.662 -0.879 1.003 0.870 0.808 0.962 1.004 0.694 0.231 1.000 -0.003 0.221 1.001
Lepidocolaptes lacrymiger 2 -0.844 0.662 -0.769 -0.919 1.002 -0.724 0.713 -0.644 -0.804 1.000 -0.077 0.759 0.009 1.001 0.469 0.224 1.000 0.146 0.216 1.001
Leptotila verreauxi 2 -0.634 0.718 -0.553 -0.715 1.014 0.187 1.076 0.308 0.066 1.004 -0.014 1.002 0.099 1.002 0.659 0.245 1.002 0.058 0.242 1.003
Malacoptila mystacalis 2 -0.379 0.663 -0.304 -0.454 1.001 -0.341 0.841 -0.246 -0.436 1.001 0.784 0.760 0.870 1.001 0.740 0.229 1.001 0.096 0.217 1.000
Microrhopias quixensis 2 -1.102 0.520 -1.044 -1.161 1.000 0.616 0.506 0.673 0.559 1.000 0.993 0.523 1.052 1.002 0.857 0.172 1.004 -0.091 0.157 1.003
Mionectes oleagineus 2 -0.369 0.657 -0.295 -0.443 1.001 0.433 0.849 0.529 0.337 1.001 0.800 0.741 0.884 1.001 0.775 0.179 1.004 0.290 0.188 1.002
Mionectes olivaceus 2 -0.872 0.388 -0.829 -0.916 1.001 -1.145 0.453 -1.094 -1.196 1.002 0.759 0.421 0.807 1.006 0.692 0.156 1.001 0.108 0.146 1.002
Molothrus bonariensis 2 -0.656 0.704 -0.576 -0.735 1.004 0.267 1.079 0.388 0.145 1.003 -0.002 0.952 0.105 1.002 0.670 0.236 1.000 0.027 0.228 1.002
Momotus subrufescens 2 -0.545 0.393 -0.500 -0.589 1.001 -0.179 0.410 -0.133 -0.225 1.003 1.001 0.454 1.052 1.000 0.755 0.161 1.000 0.088 0.142 1.002
Morphnarchus princeps 2 -1.152 0.455 -1.101 -1.204 1.001 0.074 0.384 0.117 0.031 1.001 1.274 0.454 1.326 1.001 0.758 0.125 1.001 0.036 0.114 1.004
Myiarchus cephalotes 2 -0.227 0.348 -0.188 -0.266 1.001 0.020 0.467 0.073 -0.032 1.000 1.310 0.451 1.361 1.001 0.795 0.193 1.003 0.061 0.164 1.000
Myiophobus fasciatus 2 -1.189 0.531 -1.129 -1.249 1.001 0.854 0.548 0.916 0.793 1.001 -0.356 0.550 -0.294 1.001 0.742 0.162 1.005 0.292 0.161 1.001
Myiozetetes similis 2 -0.369 0.756 -0.284 -0.454 1.001 0.364 1131 0.492 0.237 1.002 0.200 1.047 0.318 1.001 0.570 0.238 1.001 0.102 0.230 1.003
Myrmotherula schisticolor 2 -1.062 0.493 -0.996 -1.108 1.007 0.064 0.522 0.122 0.005 1.009 1.318 0.801 1.408 1.001 0.441 0.195 1.000 0.173 0.183 1.001
Nystalus radiatus 2 -0.639 0.438 -0.590 -0.689 1.005 -0.617 0.526 -0.557 -0.676 1.001 1.692 0.598 1.660 1.006 0.568 0.191 1.004 -0.033 0.174 1.000
Ortalis columbiana 2 -0.454 0.750 -0.369 -0.5638 1.001 -0.183 1141 -0.054 -0.312 1.000 -0.065 0.996 0.047 1.002 0.617 0.237 1.002 0.088 0.240 1.000
Pachyramphus rufus 2 -0.251 0.587 -0.185 -0.317 1.001 -0.135 0.968 -0.025 -0.244 1.007 0.554 0.936 0.659 1.000 0.649 0.213 1.002 0.110 0.212 1.003
Pachysylvia semibrunnea 2 -0.752 0.653 -0.678 -0.825 1.000 0.148 1133 0.276 0.020 1.006 0.387 0.934 0.492 1.002 0.635 0.249 1.002 -0.013 0.244 1.001
Patagioenas plumbea 2 -0.276 0.591 -0.209 -0.343 1.002 -0.063 0.954 0.044 -0.171 1.009 0.279 0.983 0.389 1.000 0.672 0.210 1.002 0.048 0.218 1.001
Pheugopedius fasciatoventris 2 -1.103 0.473 -1.049 -1.156 1.001 0.755 0.549 0.817 0.693 1.004 -0.016 0.517 0.043 1.005 0.913 0.184 1.000 -0.155 0.173 1.001
Picoides fumigatus 2 -1.166 0.480 -1.112 -1.220 1.001 -0.013 0.381 0.030 1.000 1153 0.522 1.212 1.003 0.458 0.119 1.004 0.094 0.109 1.004
Platyrinchus platyrhynchos 2 -1.510 0.529 -1.451 -1.570 1.003 -0.258 0.752 -0.173 1.002 -0.052 0.679 0.025 1.001 0.676 0.221 1.009 0.003 0.210 1.004
Ramphocelus flammigerus icteronotus 2 -0.481 0.595 -0.414 -0.548  1.005 0.710 0.821 0.803 1.001 0.482 0.629 0.553 1.001 0.686 0.194 1.008 -0.007 0.193 1.001
Saltator atripennis 2 -0.735 0.428 -0.687 -0.783 1.002 0.255 0.551 0.318 1.001 1.687 0.509 1.744 1.001 0.554 0.197 1.000 0.371 0.178 1.001
Saltator coerulescens 2 -0.683 0.663 -0.608 -0.757 1.004 0.217 1.130 0.344 1.006 0.362 0.914 0.465 1.000 0.643 0.232 1.001 0.020 0.242 1.001
Scytalopus atratus 2 -0.740  0.638  -0.668  -0.812  1.005 0.120 1.062 0.240 1.000 0.383 0.908 0.485 1.003 0.577 0.249  1.000 0.072 0.240  1.000
Sittasomus griseicapillus 2 -0.953 0.604 -0.885 -1.021 1.003 0.042 0.938 0.148 1.003 0.245 0.859 0.342 1.000 0.700 0.230 1.005 -0.051 0.237 1.005
Sporophila crassirostris 2 -1.694 0.503 -1.637 -1.750 1.000 -0.255 0.660 -0.181 1.001 0.337 0.540 0.398 1.001 0.814 0.224 1.005 0.040 0.205 1.006
Sporophila intermedia 2 -1.068 0.601 -1.001 -1136  1.000 0.585 0.919 0.689 1.006 0.484 0.835 0.578 1.001 0.603 0228  1.002 0.157 0228  1.004
Sporophila luctuosa 2 -0.648 0.421 -0.601 -0.696 1.008 0.116 0.516 0.174 1.002 1.688 0.567 1.652 1.001 0.714 0171 1.007 0.103 0.159 1.001
Tersina viridis 2 -0.833 0.696 -0.754 -0.91 1.001 0.391 1.024 0.507 1.004 0.126 0.960 0.235 1.000 0.636 0.236 1.000 -0.010 0.227 1.000
Todirostrum cinereum 2 -0.845 0.392 -0.801 -0.889 1.001 -0.744 0.409 -0.698 1.002 1.250 0.482 1.304 1.000 0.456 0.131 1.000 -0.008 0.117 1.003
Todirostrum nigriceps 2 -0.870 0.485 -0.816 -0.925 1.003 0.018 0.648 0.091 1.001 -0.301 0.597 -0.234 1.002 0.787 0.224 1.003 -0.010 0.224 1.001
Vanellus chilensis 2 -0.900 0.431 -0.851 -0.948 1.004 -0.035 0.582 0.031 1.003 0.963 0.474 1.016 1.001 0.753 0.205 1.006 -0.044 0.182 1.002
Xenops minutus 2 -1.041 0.449 -0.990 -1.092 1.004 -1.498 0.504 -1.441 1.005 0.617 0.491 0.672 1.001 0.507 0.155 1.001 0.042 0.143 1.000
Xiphorhynchus susurrans 2 -0.565 0.688 -0.488  -0.643  1.000 0.255 1.066 0.375 1.000 0.553 0.919 0.657 1008  0.669 0243  1.001 0.098 0.246  1.000
Amazilia amabilis 3 0.371 0.730 0.453 0.289 1.002 -1.029 0.983 -0.918 1.000 -0.658 0.895 -0.557 1.000 0.678 0.238 1.000 -0.043 0.236 1.001
Amazilia franciae 3 -0.220 0.748 -0.135 -0.304 1.000 -0.719 1101 -0.595 1.000 -0.285 0.958 -0.177 1.004 0.632 0.242 1.000 -0.033 0.238 1.000
Anurolimnas viridis 3 0.160 0.685 0.238 0.083 1.001 -1.492 0.963 -1.384 1.001 0.615 0.754 0.700 1.006 0.747 0.239 1.001 0.037 0.226 1.002
Arremon assimilis 3 0.109 0.752 0.194 0.024 1.001 -1.283 1.051 -1.164 1.003 -0.510 0.938 -0.405 1.002 0.922 0.234 1.000 -0.046 0.239 1.001
Arremon atricapillus 3 0.048 0.544 0.109 -0.014 1.000 -1.416 0.637 -1.344 1.001 1.455 0.663 1.529 1.000 0.637 0.200 1.003 -0.187 0.198 1.000
Atticora tibialis 3 0.448 0.584 0.514 0.382 1.007 -1.306 0.768 -1.220 1.001 0.306 0.628 0.377 1.002 0.584 0.220 1.000 -0.m13 0.231 1.002
Basileuterus rufifrons 3 0.665 0.589 0.731 0.599 1.010 -0.644 0.738 -0.561 1.001 0.100 0.590 0.166 1.000 0.888 0.127 1.000 0.048 0.123 1.000
Brotogeris jugularis 3 0.890 0.530 0.949 0.830 1.002 -0.561 0.484 -0.506 -0.615 1.002 -1.148 0.509 -1.091 1.008 0.356 0.146 1.001 0.044 0.136 1.001
Bubulcus ibis 3 0.812 0.569 0.876 0.748 1.003 -2.424 0.787 -2.335 -2.512 1.003 -0.834 0.713 -0.754 1.001 0.375 0.199 1.002 0.281 0.178 1.000
Buteo albonotatus 3 0.047 0.602 0.115 -0.021 1.000 -0.711 0.697 -0.632 -0.789 1.001 -0.855 0.786 -0.766 1.001 0.558 0.237 1.000 -0.024 0.227 1.002
Campylorhynchus zonatus 3 0.120 0.437 0.170 0.07 1.003 -0.710 0.658 -0.635 -0.784 1.000 -1.063 0.558 -1.000 1.000 1.043 0.166 1.000 0.187 0.159 1.000
Cathartes aura 3 -0.058 0.753 0.027 -0.143 1.003 -0.947 1.037 -0.831 -1.064 1.002 0.191 0.992 0.303 1.000 0.677 0.249 1.002 0.006 0.237 1.000
Cathartes burrovianus 3 -0.046 0761 0.039 -0.132  1.000 0.042 0.920 0.145 -0.062 1000 -0.408 0917  -0.305 1000 0509 0198  1.001 0.150 0.206  1.001
Ceratopipra erythrocephala 3 0.162 0.585 0.228 0.096 1.003 -1.834 0.737 -1.751 -1.917 1.002 -1.290 0.617 -1.221 1.000 0.741 0.208 1.000 0.074 0.213 1.001
Cercomacroides tyrannina 3 0.766 0.554 0.829 0.704 1.001 0.291 0.722 0.373 0.210 1.003 -0.567 0.587 -0.500 1.003 0.214 0.109 1.001 -0.046 0.103 1.004
Coereba flaveola 3 -0.260 0734 -0.178 -0.343  1.002 -0.648 1009  -0.534 -0.762 1004 -0.640 0958 -0.532 1.001 0.646 0253  1.000 0.069 0.236  1.001
Colinus cristatus 3 0.427 0.538 0.488 0.366 1.001 -1.650 0.572 -1.586 -1.715 1.001 -1.545 0.603 -1.477 1.001 0.978 0.175 1.003 -0.191 0.184 1.000
Columbina minuta 3 0.276 0.710 0.356 0.196 1.001 -1.037 0.958 -0.929 -1.145 1.005 -0.417 0.957 -0.309 1.002 0.587 0.248 1.002 0.059 0.229 1.003
Columbina talpacoti 3 0.628 0.692 0.706 0.551 1.000 -1.008 0.998 -0.895 -1.120 1.001 -0.063 0.984 0.048 1.004 0.532 0.238 1.001 0.102 0.234 1.002
Contopus virens 3 -0.088 0.548 -0.026 -0.150 1.000 -0.645 0.819 -0.5652 -0.737 1.001 1.320 0.532 1.380 1.001 0.578 0.244 1.004 -0.082 0.206 1.000
Crotophaga major 3 0.246 0.734 0.328 0.163 1.002 -0.853 1.044 -0.735 -0.970 1.005 0.674 0.863 0.771 0.577 1.002 0.635 0.244 1.005 0.013 0.236 1.000
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-0.145 0.530 -0.086 1.004 -1.601 0.653 -1.528 -1.675 1.015 -1.297 0.626 -1.227 1.000 0.485 0.188 1.000 -0.129 0.185 1.002
0.248 0.662 0.323 1.002 -0.808 0.873 -0.710 -0.907 1.005 -0.428 0.788 -0.339 1.003 0.663 0.228 1.000 0.037 0.234  1.004
0.121 0.666 0.197 1.000 -0.862 0.935 -0.757 -0.967 1.000 1.084 0.691 1162 1.006 0.647 0.243 1.001 -0.068 0.235 1.001
0.666 0.496 0.722 1.001 -0.478 0.549 -0.416 -0.540  1.000 -0.268 0.478 -0.214 1.005 0.546 0.226  1.000 -0.01 0.177 1.004
-0.052 0.610 0.016 1.002 -0.194 0.838 -0.099 -0.288  1.000 0.434 0.708 0.514 1.001 0.686 0.250 1.000 0.173 0.240 1.003
0.482 0.67 0.558 1.000 0.013 0733 0.096 -0.069 1.002 -0.889 0.744 -0.805 1.001 0.451 0.174 1.000 -0.131 0.167 1.003
0.322 0.732 0.405 1.005 -1.042 1.020 -0.927 -1.157 1.002 -0.446 0.921 -0.342 1.002 0.750 0.235 1.000 0.019 0.235 1.001
-0.015 0.738 0.068 1.003 -0.680 1.043 -0.562 -0.797 1.003 -0.549 0.959 -0.441 1.002 0.782 0.245 1.004 0.013 0.240 1.001
1119 0.504 1175 1.000 -1.286 0.516 -1.228 -1.344 1.003 -1.060 0.467 -1.007 1.006 0.979 0.203  1.002 -0.035 0.162 1.005
0.947 0.649 1.020 1.001 -0.565 0.875 -0.466 -0.663 1.004 0.608 0.885 0.708 1.001 0.579 0.207 1.001 -0.103 0.206 1.001
-0.269 0.677 -0.192 1.000 -0.145 0.935 -0.040 -0.251 1.004 -0.807 0.965 -0.698 1.002 0.491 0.196 1.001 0.118 0.197 1.000
-0.096 0.746 -0.012 1.003 -0.947 1.015 -0.832 -1.061 1.005 0.169 0.981 0.279 1.003 0.695 0.248  1.004 0.006 0.232 1.000
-0.079 0.744 0.004 1.006 -0.396 1.029 -0.280 -0.512 1.002 0.614 0.912 0.717 1.000 0.589 0.254  1.000 0.012 0.242 1.000
0.289 0.739 0.372 1.002 -0.705 1.014 -0.591 -0.819 1.004 -0.300 0.968 -0.191 1.002 0.598 0.248  1.002 0.083 0.229 1.001

Cyanerpes cyanea
Cyclarhis gujanensis
Dacnis cayana
Dacnis lineata
Dendrocincla fuliginosa
Dendroplex picus
Dryocopus lineatus
Elanoides forficatus
Electron platyrhynchum
Empidonax virescens
Epinecrophylla fulviventris
Eucometis penicillata
Euphonia laniirostris
Formicarius analis

Formicivora grisea 0.205 0.738 0.288 1.001 -0.025 0.996 0.088 -0.137 1.004 -0.340 0.967 -0.231 1.010 0.659 0.230 1.001 -0.049 0.231 1.001
Galbula ruficauda 0.263 0.583 0.329 1.003 -0.407 0.647 -0.334 -0.479 1.004 -1.360 0.647 -1.287 1.001 0.441 0.182 1.000 0.423 0.183 1.002
Geotrygon montana 0.417 0.670 0.492 1.001 -1.187 0.940 -1.081 -1.293 1.001 0.486 0.939 0.592 1.002 0.628 0.232 1.002 -0.082 0.231 1.000
Heliomaster longirostris -0.049 0.516 0.009 1.000 -0.060 0.656 0.014 -0.134 1.000 0.918 0.506 0.975 1.001 0.616 0.234  1.003 0.029 0.201 1.001

-0.587 0.673 -0.5M
0.618 0.682 0.695
0.183 0.794 0.273
-0.102 0.580 -0.037
0.222 0.760 0.308
0.086 0.749 0.170
-0.039 0.733 0.043
0.175 0.650 0.248
-0.102 0.792 -0.013
0.098 0.730 0.180
-0.072 0.679 0.005
0.102 0.773 0.189
0.187 0.712 0.267
0.235 0.352 0.275
0.419 0.616 0.489
0.367 0.718 0.448
-0.112 0.71 -0.032
1.062 0.679 1139
0.050 0.343 0.088
-0.263 0.738 -0.180
0.183 0.431 0.231
0.522 0721 0.603
-0.287 0.509 -0.230
0.005 0.616 0.074
-0.059 0.608 0.010
0.222 0.338 0.260
0.301 0.596 0.368
0.192 0.529 0.251
-0.042 0.641 0.030
0.207 0.697 0.286
0.050 0.658 0.125
0.572 0.614 0.641
0.009 0.762 0.095
0.310 0.704 0.389
-0.406 0.543 -0.345
0.530 0.47 0.583
-0.081 0.539 -0.020
-0.098 0.594 -0.031
0.374 0.675 0.450
0.514 0.353 0.554
0.821 0.687 0.899
0.434 0.677 0.5M1
0.450 0.705 0.529
0.129 0.786 0.218
0.383 0.650 0.456
0.240 0.767 0.326
0.370 0.745 0.454
0.024 0.348 0.063
-0.374 0.647 -0.302
0.361 0.728 0.443
0.228 0.794 0.317
0.343 0.610 0.411
0.226 0.680 0.303

1.010 -1.055 1.043 -0.938 -1.173 1.006 -0.491 0.952 -0.383
1.001 -1.681 0.851 -1.585 -1.777 1.001 -0.558 0.785 -0.469
1.001 -0.507 0.809 -0.416 -0.598  1.000 0.833 0.803 0.924
1.001 -0.565 0.731 -0.483 -0.648 1.001 1.324 0.621 1.394
1.001 -1.038 1.036 -0.921 -1.155 1.001 -0.162 0.977 -0.052
1.000 -0.648 1.063 -0.528 -0.768 1.001 0.878 0.779 0.966
1.001 -0.021 0.963 0.087 -0.130 1.003 -0.644 0.918 -0.541
1.002 -0.601 0.663 -0.526 -0.676 1.006 1.286 0.673 1.362
1.001 -0.139 0.819 -0.047 -0.231 1.000 0.005 1.047 0.123
1.003 -0.990 0.989 -0.879 -1.101 1.002 0.349 0.920 0.453
1.001 -1.965 0.883 -1.866 -2.065 1.001 0.166 0.643 0.238
1.000 -0.506 1.086 -0.384 -0.629  1.000 -0.259 0.988 -0.148
1.001 -0.801 0.961 -0.693 -0.909  1.000 -0.249 0.925 -0.145
1.006 -0.512 0.5M1 -0.455 -0.570 1.003 -1.0M 0.404 -0.966
1.001 -1.400 1.019 -1.285 -1.5615 1.004 -0.331 0.865 -0.233
1.003 -1.020 1.041 -0.903 1.003 -0.500 0.938 -0.394
1.001 -0.338 0.921 -0.234 - 1.002 0.013 0.639 0.085
1.000 -1.274 0.946 -1.167 -1.380 1.000 0.079 0.871 0.177
1.002 -1.545 0.408 -1.499 -1.591 1.000 -0.950 0.337 -0.912
1.002 -0.584 1.087 -0.461 -0.706 1.015 -0.622 0.948 -0.515
1.002 -2.176 0.607 -2.108 -2.245 1.002 -1.440 0.504 -1.384
1.001 -0.509 1101 -0.385 -0.633 1.001 0.375 0.942 0.482
1.001 -0.108 0.556 -0.045 -0.171 1.000 -0.577 0.542 -0.516
1.000 -0.737 0.650 -0.664 -0.811 1.002 -1.422 0.743 -1.339
1.001 -0.844 0.813 -0.752 -0.935 1.002 -0.185 0.674 -0.109
1.002 -0.931 0.374 -0.889 -0.973 1.000 -1.085 0.364 -1.014
1.000 -1.057 0.841 -0.962 -1.151 1.000 0.422 0.659 0.496
1.004 0.193 0.594 0.260 0.126 1.002 0.353 0.602 0.420
1.000 -0.593 0.850 -0.497 -0.689  1.000 0.030 0.889 0.130
1.000 -0.847 1.050 -0.729 -0.966 1.010 0.425 0.869 0.523
1.000 -0.21 0.845 -0.16 -0.307 1.003 -0.182 0.888 -0.082
1.000 -0.495 0.812 -0.403 -0.586 1.001 0.205 0.623 0.276
1.001 -0.929 1.035 -0.812 -1.046 1.003 0.109 0.986 0.220
1.000 -0.130 0.817 -0.038 -0.222 1.002 -0.497 0.937 -0.391
1.002 -1.699 0.886 -1.699 -1.798 1.005 -1.085 0.783 -0.967
1.001 -1.063 0.752 -0.978 -1.148 1.000 -1.515 0.583 -1.449
1.000 -1.062 0771 -0.975 -1.149 1.002 0.640 0.688 0.718
1.002 -1.172 0.816 -1.080 -1.264 1.002 0.962 1.001 1.074
1.001 -0.686 0.878 -0.587 -0.785 1.000 0.620 0.731 0.703
1.007 0.261 0.420 0.308 0.213 1.001 -1.361 0.421 -1.314
1.003 -1.270 0.899 -1.168 -1.371 1.009 -0.418 0.898 -0.316
1.004 0.297 0.995 0.409 0.184 1.002 -0.071 0.696 0.007
1.003 -0.304 0.834 -0.210 -0.398  1.000 -0.698 0.876 -0.599
1.003 -0.137 1.069 -0.016 1.007 -0.415 0.951 -0.308
1.002 -1.598 0.958 -1.490 1.001 -0.697 0.900 -0.596
1.002 -0.448 0.970 -0.338 1.002 0.429 0.751 0.514
1.009 -0.695 1.055 -0.577 1.002 0.038 0.978 0.148
1.001 -1.791 0.512 -1.734 -1.849 1.000 -0.562 0.438 -0.513
1.000 -0.463 0.784 -0.374 -0.551 1.003 -0.837 0.769 -0.750
1.000 -0.790 1.065 -0.670 -0.910 1.001 -0.001 0.993 0.110
1.003 -0.324 0.800 -0.234 -0.414 1.001 -0.074 0.809 0.018
1.001 -0.117 0.834 -0.023 -0.21 1.002 -1.164 0.841 -1.069
1.000 -1.092 0.805 -1.002 -1.183 1.004 -0.633 0.885 -0.533

Henicorhina leucosticta
Hypopyrrhus pyrohypogaster
Leptopogon amaurocephalus

Leptopogon superciliaris

Machetornis rixosa
Manacus manacus
Megaceryle torquata
Melanerpes pulcher
Melanerpes pulcherani
Melanerpes rubricapillus
Microcerculus marginatus
Milvago chimachima
Mimus gilvus
Mionectes striaticollis
Momotus aequatorialis
Myiarchus tuberculifer
Myiodynastes maculatus
Myiothlypis coronata
Myiothlypis fulvicauda
Myrmeciza immaculata
Odontophorus gujanensis
Oncostoma olivaceum
Pachyramphus cinnamomeus
Patagioenas cayennensis
Patagioenas speciosa
Patagioenas subvinacea
Phaethornis striigularis
Philydor fuscipenne
Phyllomyias griseiceps
Piaya cayana
Piculus leucolaemus
Pionus chalcopterus
Pionus menstruus
Piprites chloris
Pitangus sulphuratus
Poecilotriccus sylvia
Progne chalybea
Pseudotriccus ruficeps
Pteroglossus torquatus
Pygochelidon cyanoleuca
Pyrocephalus rubinus
Querula purpurata
Ramphastos vitellinus citrolaemus
Ramphocelus dimidiatus
Rupornis magnirostris
Saltator maximus
Sayornis nigricans
Schiffornis turdina
Schistochlamys melanopis
Sicalis flaveola
Sporophila funerea
Sporophila schistacea
Stelgidopteryx ruficollis

1.004 0.795 0.226  1.003 0.050 0.225 1.003
1.002 0.458 0.208 1.001 -0.086 0.204 1.001
1.001 0.653 0.224  1.000 -0.063 0.220 1.003
1.004 0.636 0.226 1.001 -0.189 0.215 1.000
1.001 0.682 0.237 1.001 -0.054 0.230  1.000
1.006 0.687 0246  1.004 -0.030 0.237 1.002
1.002 0.610 0.245 1.003 -0.047 0.236 1.002
1.000 0.676 0.197 1.019 0.128 0.187 1.002
1.001 1123 0.184 1.007 0.124 0.178 1.001
1.004 0.671 0.246  1.000 0.036 0.244 1.001
1.001 0.702 0.226 1.001 -0.018 0.223  1.000
1.002 0.580 0.249 1.002 0.079 0.238 1.003
1.002 0.520 0.222 1.001 0.069 0.225  1.000
1.004 0.435 0.104 1.001 -0.331 0.099 1.007
1.003 0.7565 0.223 1.008 0.017 0.224 1.001
1.003 0.756 0.239 1.001 -0.003 0.238  1.000
1.001 0.678 0.165 1.005 0.145 0.167 1.004
1.000 0.607 0.228 1.002 -0.038 0.218 1.001
1.004 0.082 0.109 1.006 -0.193 0.112 1.001
1.003 0.565 0.242 1.001 0.140 0.241 1.003
1.001 0.627 0.132 1.001 -0.266 0.147 1.001
1.000 0.528 0.248  1.004 0.102 0.240  1.000
1.004 0.657 0.219 1.001 -0.21 0.202 1.001
1.006 0.802 0.239 1.004 0.237 0.209 1.003
1.002 0.712 0.245 1.000 0.120 0.232 1.001
1.002 0.328 0.117 1.001 -0.105 0.14 1.000
1.001 0.665 0.244  1.002 0.043 0.231 1.001
1.002 0.364 0.130 1.004 0.052 0.121 1.002
1.001 0.800 0.173 1.000 0.140 0.178 1.002
1.001 0.645 0.245 1.000 0.097 0.227 1.001
1.003 0.646 0.190 1.000 0.086 0.192 1.002
1.003 0.760 0246  1.000 -0.008 0.225 1.001
1.000 0.655 0.243 1.001 0.064 0.243  1.000
1.002 0.566 0.230  1.000 0131 0.231 1.000
1.001 0.601 0.177 1.002 -0.106 0.196 1.003
1.002 0.644 0.133 1.002 -0.092 0.140 1.000
1.001 0.835 0.170 1.000 -0.153 0.163 1.002
1.001 0.694 0.215 1.001 -0.021 0.205 1.004
1.002 0.635 0.252 1.003 -0.008 0.243  1.000
1.001 0.418 0.101 1.001 0.048 0.095 1.001
1.000 0.744 0.219 1.002 0.110 0.224 1.001
1.004 0.594 0.139 1.000 0.153 0.139 1.000
1.000 0.529 0.219 1.000 0.037 0.212 1.003
1.002 0.704 0.244 1.001 0.020 0.236  1.000
1.001 0.946 0.224 1.001 -0.012 0.228 1.002
1.001 0.491 0.235 1.000 -0.014 0.228  1.000
1.000 0.783 0.246 1.001 0.006 0.240  1.000
1.002 0724 0.123 1.004 -0.014 0.110 1.002
1.002 0.848 0.206  1.008 0.058 0.205 1.012
1.004 0.614 0.247 1.003 0.036 0.241 1.003
1.002 0.773 0.195 1.006 0.082 0.199 1.002
1.004 0.410 0.194 1.000 -0.262 0.214 1.000
1.001 0.622 0.227 1.000 0.064 0.220 1.002
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Especie Verdor (PPSG) Rugosidad (sa) Altitud Fecha Hora
Grupo _ media de cn ci2 Rhat _ media de cn ci2 Rhat _ media de cn ci2 Rhat _ media de Rhat  media de Rhat
Streptoprocne rutila 3 0523 0725  0.605 0.441  1.003 0.21 0.979 0.321 0.101 1002  -0.170 0915  -0.067 -0273 1000 0.647 0234 1000 0.031 0238 1001
Streptoprocne zonaris 3 0.003 0348  0.043  -0.036 1001  0.066  0.462 0.18 0014 1001 -0.983 0386 -0.939 -1.026 1001  0.763 0111 1.001 0.185 0.115  1.000
Synallaxis albescens 3 0243 0445 0293 0192 1002 -0.744 0751 -0.659 -0.828 1.001  -1.298  0.667  -1.223  -1374  1.001 0.483 0136 1008  0.108 0.134  1.000
Tachyphonus rufus 3 0.717 0.637  0.789 0.646  1.000 -0.309 0.692  -0.231  -0.387 1006 -0.288 0.657 -0.214  -0.362 1.003  0.761 0155  1.001 0.041 0.157  1.000
Tangara cyanicollis 3 -0.260 0787  -0.17 -0.349  1.000  -0.161 1228  -0.022  -0.299 1001 -0.333 1053  -0.214  -0.451 1.000 0874 0229 1003 0.032 0222 1001
Tangara inornata 3 -0.580 0307 -0.545 -0.614  1.004 -0.604 0.321 -0.568 -0.640 1.001 -0.988 0.343 -0.949  -1.027 1000 0350 0.121 1000 -0.352 0.122  1.002
Tapera naevia 3 0.396  0.625  0.466 0.325  1.002 0287  0.906  0.389 0.185 1.001 0033 0885  0.133 -0.067 1002 0.804 0161 1000  0.078 0161  1.001
Thamnophilus atrinucha 3 -0.222 0768  -0135 -0.308 1003  -0.756 1064  -0.636  -0.876 1006 -0.259 0.982 -0.149  -0.370 1.0M  0.636 0244 1001 -0.023 0238 1004
Thraupis palmarum 3 0.462 0743 0546 0.379 1002  -1128  0.964  -1.020 -1.237  1.002  -0.261 0.962 -0.153  -0.370 1006 0731 0.228 1001 -0.045 0.238 1.002
Tityra semifasciata 3 0.489  0.692 0.567 0.41 1.001  -1.029 0944 -0922  -1135  1.009  0.857  0.730 0.939 0774 1005 0803 0230 1000 0.08 0225 1001
Tolmomyias sulphurescens 3 0.128 0.726 0.210 0.046  1.001 -0.925 1014 -0.8M1 -1.039  1.000 0.331 0.935  0.436 0225 1.000 0.674 0245 1001 0.036 0240 1001
Trogon caligatus 3 -0.099 0765 -0.013  -0.185 1.003 -1.068 1014  -0.954  -1182 1005 -0.673 0962 -0.565 -0.782 1.003  0.831 0.240 1003 -0.033 0.236  1.000
Trogon chionurus 3 0.118 0.468 0171 0.066  1.001  -1703  0.623  -1.633 -1.774  1.002 0565  0.505  0.622 0.508  1.001 0492 0212 1002 -0.247 0175  1.009
Trogon rufus 3 0.043 0566 0.106 -0.021 1002  -1.650 0.815 -1558  -1742 1001 -0.510 0.862 -0.413  -0.607 1009 0794 0198 1000 -0.051 0196  1.000
Turdus fuscater 3 -0.098 0557 -0.035 -0.160  1.001 -0.566 0754  -0.481  -0.651  1.000 1.075 0.538 1135 1.014  1.002 0725 0242 1000 0.121 0.207  1.001
Turdus ignobilis 3 0.491 0.702 0.570 0.41 1.009  -0.105  0.961 0.003 -0.214  1.001  0.444  0.881 0.543 0.345  1.002  0.628 0231 1000 -0.128 0230 1001
Turdus leucomelas 3 -0.040  0.689  0.038 -0.118  1.002  -0.206 0.863 -0.109  -0.303 1.003  0.582 0.817 0.674 0490 1000 0756 04191 1003  0.192 04191 1.001
Tyrannulus elatus 3 -0.107  0.558 -0.044 -0170 1001  -0.646 0.850 -0.550 -0.742  1.001 1.345 0.538 1406 1285 1001  0.672 0250 1002 0278 0208 1002
Tyrannus melancholicus 3 0238  0.699 0.317 0159 1003 -1.384 0.938  -1.278  -1490 1000 -0.327  0.907 -0.225 -0.429 1.000 0.658 0249 1003 -0.031 0230 1.002
Vireo leucophrys 3 0258  0.647 0.331 0185 1003  -1.889 0959  -1781 -1.997  1.001 0.184  0.683  0.261 0107  1.002 0832 0213 1004 0222 0205 1002
Vireo olivaceus 3 0294 0707 0.374 0214 1009 -0.559 0956 -0.452  -0.667 1009 -0.718 0.891 -0.677 -0.818 1002 0616 0243 1002 -0.095 0236 1002
Volatinia jacarina 3 0.101 0.671 0.177 0.026 1000 -0.985 0.896 -0.885 -1.086 1003 -0.386 0.941 -0.280 -0.492 1.002 0507 0.212 1000 -0.065 0.208 1002
Xiphorhynchus lachrymosus 3 0.105 0.703 0.184 0.025 1005 -1315 0979  -1204  -1425 1005 0.213 0.780 0.301 0125 1000 0.903 0206 1.002  0.193 0210  1.000
Zonotrichia capensis 3 0.434 0603  0.502 0.366 1003 -0.673 0772 -0.586 -0.760 1001 -0.435 0744 -0.351 -0.518 1001 0453 0176 1004 -0.114  0.178 1002
Especie Psi.media Psi.de  Grupo Especie Psi.media Psi.de  Grupo Especie Psi.media Psi.de  Grupo
Amazona ochrocephala 0.039 0.044 1 Malacoptila mystacalis 0.474 0.285 2 Melanerpes pulcher 0.343 0.190 3
Arremon aurantiirostris 0.106 0.159 1 Microrhopias quixensis 0.401 0.119 2 Melanerpes pulcherani 0.882 0.109 3
Automolus ochrolaemus 0.933 0.040 1 Mionectes oleagineus 0.647 0.208 2 Melanerpes rubricapillus 0.232 0.272 3
Buteogallus meridionalis 0.210 0.155 1 Mionectes olivaceus 0.362 0.087 2 Microcerculus marginatus 0.227 0.196 3
Camptostoma obsoletum 0.295 0.295 1 Molothrus bonariensis 0.255 0.275 2 Milvago chimachima 0.336 0.316 3
Campylorhynchus griseus 0.058 0.036 1 Momotus subrufescens 0.390 0.097 2 Mimus gilvus 0.506 0.303 3
Capito hypoleucus 0.200 0.268 1 Morphnarchus princeps 0.679 0.080 2 Mionectes striaticollis 0.839 0.058 3
Chlorophanes spiza 0.436 0.129 1 Myiarchus cephalotes 0.140 0.054 2 Momotus aequatorialis 0.347 0.256 3
Chlorophonia cyanea 0.243 0.269 1 Myiophobus fasciatus 0.371 0.134 2 Myiarchus tuberculifer 0.261 0.268 3
Colaptes punctigula 0.257 0.235 1 Myiozetetes similis 0.336 0.303 2 Myiodynastes maculatus 0.823 0.148 3
Colonia colonus 0.110 0.062 1 Myrmotherula schisticolor 0.231 0.117 2 Myiothlypis coronata 0.200 0.191 3
Coragyps atratus 0.519 0.283 1 Nystalus radiatus 0.161 0.072 2 Myiothlypis fulvicauda 0.548 0.077 3
Crotophaga ani 0.293 0.287 1 Ortalis columbiana 0.360 0.31 2 Myrmeciza immaculata 0.252 0.274 3
Cyanerpes caeruleus 0.835 0.119 1 Pachyramphus rufus 0.622 0.277 2 Odontophorus gujanensis 0.682 0.102 3
Cyanocorax yncas 0.265 0.282 1 Pachysylvia semibrunnea 0.195 0.259 2 Oncostoma olivaceum 0.256 0.283 3
Cymbilaimus lineatus 0.043 0.053 1 Patagioenas plumbea 0.707 0.230 2 Pachyramphus cinnamomeus 0.288 0.187 3
Elaenia chiriquensis 0.663 0.142 1 Pheugopedius fasciatoventris 0.325 0.120 2 Patagioenas cayennensis 0.028 0.019 3
Elaenia flavogaster 0.654 0.168 1 Picoides fumigatus 0.730 0.078 2 Patagioenas speciosa 0.017 0.020 3
Euphonia cyanocephala 0.753 0.072 1 Platyrinchus platyrhynchos 0.078 0.074 2 Patagioenas subvinacea 0.618 0.076 3
Euphonia xanthogaster 0.504 0.159 1 Ramphocelus flammigerus icteronotus 0.536 0.224 2 Phaethornis striigularis 0.037 0.048 3
Gymnopithys bicolor 0.173 0.075 1 Saltator atripennis 0.096 0.045 2 Philydor fuscipenne 0.780 0.106 3
Habia gutturalis 0.325 0.164 1 Saltator coerulescens 0.215 0.263 2 Phyllomyias griseiceps 0.685 0.194 3
Hemithraupis guira 0.261 0.285 1 Scytalopus atratus 0.214 0.265 2 Piaya cayana 0.334 0.287 3
Herpetotheres cachinnans 0.192 0.260 1 Sittasomus griseicapillus 0.144 0.192 2 Piculus leucolaemus 0.786 0.180 3
Laterallus albigularis 0.635 0.146 1 Sporophila crassirostris 0.041 0.027 2 Pionus chalcopterus 0.056 0.097 3
Legatus leucophaius 0.848 0.082 1 Sporophila intermedia 0.123 0.158 2 Pionus menstruus 0.292 0.291 3
Lepidocolaptes souleyetii 0.270 0.294 1 Sporophila luctuosa 0.377 0.1 2 Piprites chloris 0.485 0.298 3
Machaeropterus regulus 0.032 0.023 1 Tersina viridis 0.260 0.264 2 Pitangus sulphuratus 0.445 0.202 3
Megarynchus pitangua 0.292 0.276 1 Todirostrum cinereum 0.580 0.090 2 Poecilotriccus sylvia 0.840 0.087 3
Myiopagis gaimardii 0.144 0.055 1 Todirostrum nigriceps 0.073 0.059 2 Progne chalybea 0.752 0.132 3
Myiornis atricapillus 0.134 0.177 1 Vanellus chilensis 0.161 0.081 2 Pseudotriccus ruficeps 0.408 0.250 3
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Especie Psi.media Psi.de  Grupo Especie Psi.media Psi.de  Grupo Especie Psi.media Psi.de  Grupo
Myiozetetes cayanensis 0.206 0.172 1 Xenops minutus 0.301 0.089 2 Pteroglossus torquatus 0.039 0.074 3
Orochelidon murina 0.364 0.153 1 Xiphorhynchus susurrans 0.209 0.265 2 Pygochelidon cyanoleuca 0.852 0.051 3
Pachysylvia decurtata 0.303 0.285 1 Amazilia amabilis 0.229 0.256 3 Pyrocephalus rubinus 0.169 0.189 3
Phaethornis anthophilus 0.805 0.100 1 Amazilia franciae 0.285 0.296 3 Querula purpurata 0.906 0.074 3
Phaethornis longirostris 0.605 0.118 1 Anurolimnas viridis 0.230 0.235 3 Ramphastos vitellinus citrolaemus 0.513 0.277 3
Pheugopedius spadix 0.232 0.224 1 Arremon assimilis 0.377 0.281 3 Ramphocelus dimidiatus 0.315 0.292 3
Picumnus olivaceus 0.284 0.293 1 Arremon atricapillus 0.173 0.108 3 Rupornis magnirostris 0.282 0.228 3
Psarocolius decumanus 0.306 0.299 1 Atticora tibialis 0.034 0.039 3 Saltator maximus 0.464 0.299 3
Rhytipterna holerythra 0.812 0.078 1 Basileuterus rufifrons 0.927 0.051 3 Sayornis nigricans 0.285 0.284 3
Saltator striatipectus 0.301 0.277 1 Brotogeris jugularis 0.641 0.123 3 Schiffornis turdina 0.671 0.094 3
Sporophila minuta 0.319 0.099 1 Bubulcus ibis 0.187 0.120 3 Schistochlamys melanopis 0.341 0.231 3
Sporophila nigricollis 0.345 0.317 1 Buteo albonotatus 0.191 0.21 3 Sicalis flaveola 0.281 0.289 3
Tachyphonus luctuosus 0.280 0.296 1 Campylorhynchus zonatus 0.625 0.145 3 Sporophila funerea 0.760 0.196 3
Tangara guttata 0.283 0.304 1 Cathartes aura 0.313 0.298 3 Sporophila schistacea 0.582 0.232 3
Tangara gyrola 0.186 0.196 1 Cathartes burrovianus 0.751 0.205 3 Stelgidopteryx ruficollis 0.401 0.275 3
Tangara larvata 0.126 0.156 1 Ceratopipra erythrocephala 0.099 0.080 3 Streptoprocne rutila 0.343 0.303 3
Tangara vitriolina 0.279 0.078 1 Cercomacroides tyrannina 0.912 0.058 3 Streptoprocne zonaris 0.721 0.082 3
Taraba major 0.597 0.247 1 Coereba flaveola 0.265 0.288 3 Synallaxis albescens 0.803 0.108 3
Thamnophilus multistriatus 0.624 0.183 1 Colinus cristatus 0.406 0.131 3 Tachyphonus rufus 0.734 0.144 3
Thraupis episcopus 0.346 0.159 1 Columbina minuta 0.261 0.267 3 Tangara cyanicollis 0.617 0.266 3
Tiaris olivaceus 0.354 0.318 1 Columbina talpacoti 0.222 0.243 3 Tangara inornata 0.465 0.068 3
Tinamus major 0.335 0.314 1 Contopus virens 0.011 0.012 3 Tapera naevia 0.804 0.144 3
Troglodytes aedon 0.951 0.031 1 Crotophaga major 0.159 0.221 3 Thamnophilus atrinucha 0.318 0.309 3
Veniliornis kirkii 0.247 0.277 1 Cyanerpes cyanea 0.304 0.149 3 Thraupis palmarum 0.250 0.263 3
Zimmerius chrysops 0.265 0.292 1 Cyclarhis gujanensis 0.135 0.183 3 Tityra semifasciata 0.158 0.183 3
Amazilia tzacat! 0.066 0.069 2 Dacnis cayana 0.093 0.163 3 Tolmomyias sulphurescens 0.241 0.288 3
Anthracothorax nigricollis 0.080 0.141 2 Dacnis lineata 0.069 0.034 3 Trogon caligatus 0.320 0.284 3
Attila spadiceus 0.791 0.073 2 Dendrocincla fuliginosa 0.049 0.106 3 Trogon chionurus 0.104 0.055 3
Baryphthengus martii 0.554 0.195 2 Dendroplex picus 0.754 0.153 3 Trogon rufus 0.532 0.226 3
Basileuterus tristriatus 0.072 0.108 2 Dryocopus lineatus 0.288 0.266 3 Turdus fuscater 0.039 0.040 3
Campylorhamphus trochilirostris 0.258 0.101 2 Elanoides forficatus 0.305 0.304 3 Turdus ignobilis 0.394 0.314 3
Cantorchilus nigricapillus 0.262 0.280 2 Electron platyrhynchum 0.099 0.045 3 Turdus leucomelas 0.730 0.205 3
Catharus aurantiirostris 0.07 0.042 2 Empidonax virescens 0.445 0.237 3 Tyrannulus elatus 0.010 0.01 3
Chalybura urochrysia 0.719 0.130 2 Epinecrophylla fulviventris 0.703 0.220 3 Tyrannus melancholicus 0.191 0.224 3
Colibri thalassinus 0.206 0.095 2 Eucometis penicillata 0.297 0.287 3 Vireo leucophrys 0.456 0.223 3
Crypturellus soui 0.298 0.101 2 Euphonia laniirostris 0.238 0.275 3 Vireo olivaceus 0.238 0.261 3
Cyanocorax affinis 0.509 0.146 2 Formicarius analis 0.243 0.260 3 Volatinia jacarina 0.618 0.237 3
Damophila julie 0.21 0.241 2 Formicivora grisea 0.365 0.309 3 Xiphorhynchus lachrymosus 0.592 0.228 3
Eubucco bourcierii 0.349 017 2 Galbula ruficauda 0.489 0.196 3 Zonotrichia capensis 0.712 0.179 3
Eutoxeres aquila 0.107 0.056 2 Geotrygon montana 0.202 0.226 3
Florisuga mellivora 0.458 0.267 2 Heliomaster longirostris 0.083 0.081 3
Forpus conspicillatus 0.852 0.072 2 Henicorhina leucosticta 0.375 0.284 3
Glaucis hirsutus 0.491 0.134 2 Hypopyrrhus pyrohypogaster 0.418 0.220 3
Glyphorynchus spirurus 0.251 0.091 2 Leptopogon amaurocephalus 0.516 0.260 3
Heliothryx barroti 0.153 0.080 2 Leptopogon superciliaris 0.073 0.082 3
Hemithraupis flavicollis 0.362 0.286 2 Machetornis rixosa 0.329 0.286 3
Hylophilus flavipes 0.362 0.278 2 Manacus manacus 0.177 0.247 3
Lepidocolaptes lacrymiger 0.341 0.254 2 Megaceryle torquata 0.371 0.304 3
Leptotila verreauxi 0.258 0.276 2
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Abstract

Context The patch-mosaic model (PMM) is the
most common way to describe the landscape in eco-
logical research. Despite this, the gradient model
(GM) was proposed as a more accurate representation
of the heterogeneity of landscapes; however, little has
been explored on the behavior and performance of
continuous variables and surface-based metrics from
GM under different analytical scenarios.

Objectives ~ We address the question: which land-
scape metrics, patch-based or surface-based, best
explain habitat occupancy patterns of six bird species
with different ecological preferences?
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Methods We generated detection histories for six
bird species in a fragmented Andean landscape from
Colombia. We obtain patch-based metrics from a land
cover classification and surface-based metrics from
the principal polar spectral indices (PPSi) to describe
the landscape. Finally, we fitted dynamic occupancy
models using variables derived from landscape mod-
els and compared their performance using quasi-AIC
for each species.

Results ~ We obtained 909 detections for the six
selected bird species. We found that PPSi and surface-
based metrics were more informative when assessing
occupancy patterns for five of the six species studied.
In addition, surface-based metrics allowed to detect
interspecific differences between species beyond an
affinity for a particular cover type.
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