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1. INTRODUCCIÓN 

Tradicionalmente los efectos de la perturbación de hábitats en los que no ha intervenido 

el hombre—aquí referidos como sistemas naturales—se han reconocido mediante el 

análisis de la diversidad taxonómica, basándose principalmente en las riqueza y 

abundancia de las especies en la comunidad (Morin 2011). Además de asumir aspectos 

poco reales sobre su biología (i.e. todas las especies cumplen la misma función y todas 

tienen la misma probabilidad de sobrevivir y reproducirse), utilizar únicamente este 

enfoque implica convertir toda la información obtenida en un índice que represente algún 

grado de complejidad o heterogeneidad general, lo que a su vez causa una pérdida 

significativa de información sobre el verdadero grado de impacto sobre las condiciones 

que mantienen a la flora y fauna en el lugar; limitando seriamente la capacidad para 

analizar la modificación de relaciones ecológicas fundamentales bajo diversos tipos del 

uso del suelo, como aquellas que se dan entre la diversidad, la estructura de las 

comunidades y el mantenimiento de los ecosistemas. Un enfoque alternativo es el de la 

diversidad funcional, en el que se cuantifican ciertas características asociadas a los roles 

ecológicos que desempeñan los individuos de una especie, denominados rasgos 

funcionales, para enlazar su presencia y abundancia con la manutención de las 

funciones claves que mantienen los ecosistemas (Villéger et al. 2010). Por tanto, llevar 

a cabo estudios en los que se resalten los aspectos taxonómicos y funcionales que 

componen la diversidad acerca a los investigadores a un entendimiento integral de los 

elementos e interacciones afectados en ambientes transformados. 

Si bien en las últimas décadas han aumentado el número de investigaciones sobre 

anfibios en Perú (Catenazzi y von May 2014), mucho del trabajo que se viene realizando 

está limitado a descripciones y revisiones taxonómicas que incrementan al conocimiento 

básico de la inmensa diversidad herpetológica distribuida a lo largo del territorio 

peruano. En la región de Tambopata se han realizado varias evaluaciones rápidas que 

describen brevemente la herpetofauna local (Duellman 1995; Duellman y Salas 1991; 

Rodríguez y Emmons 1994; Salas 1995; Sehgelmeble 1997), y solo Doan y Arizábal 

(2008) han analizado la variación entre ensamblajes locales de anfibios y reptiles en la 

región. Pese a que estos estudios constituyen el primer paso para otorgarle valor a la 

diversidad biológica en la Amazonía, es indispensable reconocer que, además de las 
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investigaciones en taxonomía y sistemática, identificar patrones ecológicos y 

relacionarlos con los cambios estacionales y geográficos es la base para entender las 

transformaciones de las biotas y poder manejar los efectos ecosistémicos que derivan 

de ellas. 

Los anfibios (clase Amphibia) son un grupo de vertebrados caracterizados por su 

“fidelidad ecológica”, ya que tienen un alto grado de restricción respecto al microhábitat 

y microclima en el que viven a causa de su reducida capacidad para mantener su 

temperatura corporal y su propensión a perder rápidamente agua corporal a través de 

su piel permeable, de modo que tienden a manifestar respuestas específicas y 

diferenciales al cambio en las variables ambientales, tales como el incremento de 

temperatura y el decremento de la humedad relativa (Medina-Rangel y López-Perilla 

2014, Navas et al. 2008, Vitt y Caldwell 2014). Es así que se han desarrollado 

planteamientos teóricos acerca de los efectos que tienen los cambios en las condiciones 

ambientales sobre los anfibios. Desde una perspectiva térmica, la fragmentación y 

destrucción antropogénica de los hábitats, conducida por el cambio en el uso de la tierra 

y la conversión de bosque a sistemas productivos (e.g. chacras y plantaciones 

forestales), ha alterado significativamente la cantidad de espacios térmicamente 

óptimos para los anuros tropicales (Frishkoff et al. 2015). Como bien mencionan 

Nowakosky et al. (2018), a escala paisajística las grandes diferencias en la estructura 

de la vegetación entre los tipos de cobertura vegetal pueden provocar temperaturas 

máximas diarias del aire que difieren hasta en 10°C entre hábitats próximos, 

comprometiendo seriamente la supervivencia de las especies que experimentan 

aumentos drásticos de transpiración ante ligeros aumentos de temperatura (Robinson 

et al. 2013, Todd y Andrews 2008). A escala local, los microhábitats dentro de diferentes 

usos de la tierra; como la hojarasca húmeda, los espacios entre raíces tabulares 

grandes y la fitotelmata; pueden actuar como refugios térmicos protegiendo a los 

individuos de las temperaturas diurnas extremas (Rittenhouse et al. 2008, Scheffers et 

al. 2014, Stratford y Stouffer 2015). No obstante, los microhábitats que amortiguan la 

variación térmica pueden escasear en hábitats alterados, y las temperaturas máximas 

diarias de estos microhábitats aumentan con la disminución de la cobertura de 

sotobosque y dosel (Pringle et al. 2003, Vitt et al. 2008), afectando la exposición diaria 

de los individuos a los rayos del sol y con ello su patrón de actividades como el forrajeo, 

movilización y la reproducción (Cushman 2006, Nowakowski et al. 2017). En síntesis, 

los cambios macro y microclimáticos —predominantes en los bosques tropicales ante la 

pérdida de cobertura arbórea—, merman las poblaciones de anfibios poblaciones 

disminuyendo la disponibilidad de sitios de reproducción y aumentando la tasa de 



mortalidad a causa del por estrés térmico (Johnson 1992; Frishkoff et al. 2015; 

Nowakowski et al. 2018).  

En este sentido, UICN (2017) reconoce que la transformación humana del paisaje, a 

través de la alteración de la estructura y función ecosistémica, es el contribuyente 

principal en la crisis de la biodiversidad moderna y recalca que gran parte de esta 

transformación conduce a la modificación de hábitats, considerada como la causa más 

importante y documentada de las disminuciones poblacionales de anfibios en el Perú y 

el mundo (Catenazzi y von May 2014; Alford y Richards 1999; Gardner et al. 2007a; 

Thompson et al. 2016). El panorama se ha tornado aún más alarmante en la últimas 

décadas al registrarse aumento súbito de la mortalidad y declives masivos en varias 

especies de anfibios a causa de factores como la invasión del hongo quítrido 

(Batrachochytrium dendrobatitidis) y el cambio climático (Catenazzi et al. 2011; Rohr y 

Raffel 2010), razón que ha llevado a los anuros, sus representantes más diversos en el 

país, al centro de la discusión sobre las problemáticas que afectan a las especies bajo 

categorías de amenaza (IUCN 2017). Por tanto, comprender la naturaleza de la 

transformación (degradación, fragmentación y pérdida) de sus hábitats es una parte 

clave para frenar la pérdida de su diversidad y promover la recuperación de sus 

poblaciones a partir del manejo sostenible de los espacios donde residen (Imbernon 

1999; von May et al. 2009). 

Respecto a los roles que desempeñan los anuros en los ambientes terrestres y 

acuáticos, existe evidencia de que contribuyen con una proporción importante de 

biomasa (Ficetola et al. 2008) y nutrientes (Beard 2002, 2003) para los bosques 

tropicales. Además, el movimiento de sedimentos y la exposición de perifiton causado 

por el forrajeo de los renacuajos —que frecuentemente se alimentan de microalgas 

encargadas de la producción primaria de biomasa en ecosistemas riparios— puede 

modificar la abundancia, composición y niveles de clorofila de las algas, causando 

cambios significativos en productividad primaria, la adquisición de nutrientes por parte 

de los hervívoros y la estructura física misma de los cuerpos de agua dependiendo del 

microhábitat que utilicen y la forma en que se alimenten (Connelly et al. 2008, Conelly 

et al. 2011, Flecker et al. 1999, Kupferberg 1997, Ranvestel et al. 2004; StrauB et al. 

2012, Whiles et al. 2006). Es así que al considerar a los anuros como un grupo que 

posee rasgos asociados a procesos fundamentales (tanto en ambientes terrestres como 

acuáticos) para el mantenimiento de los ecosistemas (Cortés-Gómez et al. 2015), las 

declinaciones de sus poblaciones afectan negativamente el rol que desempeñan sobre 

los espacios modificados por actividades tales como la ganadería, la agricultura y el 

aprovechamiento forestal. A pesar de que la supervivencia de la comunidad en estos 



sistemas depende más de la actividad de sus gremios ecológicos y de la manutención 

del ecosistema en sí que de los cambios inmediatos de la riqueza y abundancia de cierta 

taxón, ningún estudio previo ha tomado en cuenta de manera conjunta los cambios en 

la estructura de la comunidad, los roles ecológicos que cumplen los anfibios (con los 

anuros como sus representantes más conspicuos) y cómo —en variedad y magnitud— 

estos son alterados debido a la actividad antrópica sobre sus hábitats en la Amazonía 

peruana. En este contexto, se afirma que el ritmo creciente en el cambio en el uso del 

suelo amazónico para establecimientos de sistemas productivos agrícolas, pecuarios y 

forestales (Catenazzi y von May 2014), además de afectar el crecimiento y la 

supervivencia de los anfibios, afecta la función que estos desempeñan en el flujo de 

materia y energía de sus ecosistemas (Cortés-Gómez 2011), afectando de manera 

global a los bosques que habitan y favoreciendo un potencial deterioro en cascada de 

las comunidades faunísticas del lugar. 

A partir de las diferencias entre las diversidades y su relación con la actividad agrícola, 

en esta investigación se busca ampliar la compresión de los efectos que tiene la 

expansión de la frontera agrícola sobre la biodiversidad, de manera que se puedan 

elaborar mejores predicciones sobre las consecuencias ecológicas de los impactos 

antropogénicos y así poder delimitar objetivos de conservación claros y viables sobre 

qué conjunto de especies y funciones del ecosistema requieren protección urgente 

(Pereyra et al. 2018).  Ante la necesidad de soluciones innovadoras para combatir los 

problemas que aquejan la inmensa biodiversidad en el Perú, este estudio apunta a 

demostrar las bondades de complementar los métodos tradicionales para la medición 

de la diversidad mediante la inclusión de la diversidad funcional, una herramienta 

novedosa y asequible (por no requerir de gran infraestructura o instrumental costoso) 

para el análisis de comunidades y la gestión de ecosistemas, basada en la información 

disponible sobre la historia natural de las especies así como en el rol que estas 

desempeñan en su entorno (Salgado-Negret 2015). 

 

 

 

 

 

 



2. OBJETIVOS 
 

a. Objetivo Principal:  

- Determinar el efecto de la actividad agrícola sobre la diversidad de anuros en la 

Concesión de Conservación Kawsay, zona de amortiguamiento de la Reserva 

Nacional Tambopata. 

 

b. Objetivos Específicos: 

- Describir la composición y la abundancia de anuros en los sistemas naturales y 

agrícolas establecidos en la Concesión de Conservación Kawsay. 

- Comparar los patrones de diversidad taxonómica y funcional entre sistemas naturales 

y agrícolas. 

 
3. METODOLOGÍA 
 

3.1 Métodos de recolección de datos 

 

3.1.1 Zona de estudio 

 

La investigación se realizó en la Concesión de Conservación Kawsay, localizada dentro 

de la zona de amortiguamiento de la Reserva Nacional Tambopata (RNT) en la margen 

derecha del río Madre de Dios, correspondiente al distrito de Puerto Maldonado, 

provincia de Tambopata, departamento de Madre de Dios. El área tiene una extensión 

de 200 hectáreas y se divide en tres sectores: desde el margen del río hasta 300 metros 

tierra adentro se encuentra el sector de aprovechamiento agrícola o de chacras, 

caracterizado por la presencia del cultivo de plátano (Musa × paradisiaca) desde los 300 

metros hacia los 1000 metros tierra adentro está el sector de predios, caracterizado por 

una matriz de bosque secundario o purma que fue afectado por la actividad agrícola 

(platanales) hace veinte años y que posee trochas carrozables antiguamente utilizadas 

para la extracción selectiva de madera; desde los 1000 metros hasta el límite de la 

concesión con la RNT se encuentra el sector de bosque primario o prístino, el cuál no 

ha sido sometido a ningún tipo de actividad agrícola históricamente. En cuanto a la 

composición y estructura de la vegetación en la concesión, el sector de chacras está 

dominado por platanales de baja altura (< 5m) y posee poca vegetación emergente 

además de algunos árboles frutales (Citrus spp. y Carica papaya), de modo que 

presenta mucha menos cobertura arbórea-arbustiva (55%) que los otros dos sectores. 

En el sector de predios se encuentran parches de bosque en estadios iniciales de 

regeneración —con alta densidad de árboles de bajo DAP—, zonas de bambú o pacales 



(Guadua spp.) y parches de heliconias (Heliconia sp.) siempre acompañados de ficus 

(Ficus spp.) y palmeras de huicungo (Astrocaryum huicungo) regularmente dispersos o 

agregados cerca de las trochas. El sector de bosque primario se caracteriza por la 

presencia de árboles como Guarea sp., Carapa sp., Leonia crassa, Pseudoalmeria 

laevis, Iryanthera sp. y Theobroma sp. así como por tener una cobertura de herbáceas 

y densidad de troncos caídos mayor a los sectores con influencia de la actividad 

agrícola. Tanto el DAP, la cobertura arbórea-arbustiva —78% y 84%, respectivamente— 

como la profundidad hojarasca en los sectores de bosque primario y de predios fueron 

similares (con predominancia del sector de predios o bosque secundario) y 

consistentemente mayores al sector de chacras. 

 

La zona de vida correspondiente al área de la concesión corresponde a un Bosque 

Húmedo Subtropical (bh-S) en el sistema de Holdridge, con un rango de elevación 

ubicado entre los 150 y 250 m.s.n.m. en selva baja. El tipo de bosque predominante en 

el área es el Bosque Aluvial Inundable (BAi), una formación vegetal que se desarrolla 

sobre terrenos planos o depresionados, ubicados en áreas cercanas al curso de ríos —

tal como el río Madre de Dios para la concesión— y quebradas con deficiencias de 

drenaje (INRENA, 2003). 

 

Tabla 1. Coordenadas UTM referenciales para cada sitio de muestreo. 

 

  

  

  

  

 

El sector de aprovechamiento agrícola y el sector de predios representan al sistema 

agrícola y el sector de bosque prístino representa el sistema natural. Mientras que en el 

primer sistema se establecieron dos sitios de muestreo, correspondientes a las 

diferentes intensidades de uso agrícola: cultivos de plátano (CUL) y bosque secundario 

(BS), en el segundo sistema se estableció un solo sitio de muestreo —BP, en referencia 

al bosque primario o prístino—. Cada sitio mencionado fue evaluado durante cuatro 

semanas tanto en la temporada seca, entre septiembre y octubre del 2018, como en la 

temporada de lluvias, entre enero y marzo del 2019. 
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Figura 1. Mapa de la Concesión de Conservación Kawsay. 



3.1.2 Muestreo de anuros 

 

Los sitios de muestreo estuvieron separados al menos 400 m y en cada uno se 

realizaron muestreos por transectos de banda estrecha —de 4x30m— disponiendo 

sistemáticamente 30 transectos en cada sitio de muestreo (Rueda-Almonacid et al., 

2006). Los recorridos fueron seleccionados aleatoriamente y se efectuaron por dos 

personas a velocidad constante, contabilizando los anuros observados directamente 

dentro de la línea prefijada del transecto y buscando activamente entre cavidades del 

suelo, troncos, ramas, hojas, hojarasca y cuerpos de agua ubicados de manera 

perpendicular a la línea y dos metros a cada lado de esta. Las búsquedas dentro de los 

transectos se realizaron en horarios diurnos desde las 7 hasta las 14 horas, y nocturnos, 

desde las 18 horas hasta las 23 horas— para cubrir los dos periodos de actividad en los 

que suelen estar más activos los anfibios (Cortés-Gómez, 2011). 

Todos los anuros observados fueron capturados manualmente, pesados, medidos y 

fotografiados para corroborar posteriormente su identificación en campo. La masa 

corporal fue registrada con una balanza digital con una precisión de 0.01 g y las medidas 

morfométricas (tamaño corporal y de cabeza) fueron realizadas con un calibrador de 

precisión 0.01 mm al momento de la captura. Se registraron también datos de hábitat, 

tipo de microhábitat y la hora de captura de cada individuo. Finalmente, los individuos 

se liberaron a 5 m de los respectivos transectos donde fueron capturados. En todos los 

procedimientos anteriormente mencionados se seguirán los protocolos establecidos por 

Alonso-Aguirre y Lampo (2006) y Eekhout (2010). Para la determinación taxonómica se 

utilizó la literatura especializada de Caminer y Ron, (2014), De la Riva (1990), Duellman 

(1978), Duellman (2005), Duellman y Lehr, (2009), Rodríguez y Duellman (1994) y 

Villacampa et al. (2017). 

3.1.3 Rasgos Funcionales 

 

En cuanto a los rasgos funcionales se seleccionaron aquellas características ligadas a 

los procesos ecosistémicos en los que intervienen los anfibios, siendo su principal 

componente los anuros, así como las variables que se usarán como sus estimadores 

(Cortés-Gómez et al., 2015; Duellman, 2005): 

- Rasgos relacionados a la producción de biomasa o al flujo de energía en la cadena 

trófica como presa: tamaño corporal (distancia hocico-cloaca en mm) y masa corporal 

(en gramos). 

 



- Rasgos relacionados al consumo de biomasa o al flujo de energía en la cadena trófica 

como depredador: (i) tamaño de presa (ancho de cabeza en mm); (ii) gremio trófico 

en base al tipo de presa consumida: coleópteros, isópteros, dípteros, blatodeos, 

hormigas, lepidópteros, hemípteros, ortópteros, tirápteros, larvas de insectos, arañas, 

vertebrados pequeños y generalistas. 

- Rasgos relacionados con el reciclaje de nutrientes y flujo de energía y materia a 

través de las cadenas tróficas como depredador y presa: gremio ecomorfológico de 

renacuajos —(a) endótrofo-nidícola; exótrofos: (b) lótico-béntico, (c) lótico-nectónico, 

(d) léntico-arbóreo/fitotelmata, (e) léntico-béntico, (f) léntico-carnívoro, (g) léntico-

macrófago, (h) léntico-nectónico, (i) léntico-suspensívoro y (j) léntico-suspensívoro-

raspador—. 

- Rasgos que afectan el flujo de energía en la cadena trófica, ya sea como presa o 

depredador: [I] modo reproductivo: (a) huevos depositados en la superficie o dentro 

de cuerpos de agua abiertos – renacuajos se desarrollan en el agua, (b) huevos 

depositados en cavidades naturales o artificiales – renacuajos se desarrollan en 

cavidades hasta que se llenan y continúan su desarrollo en cuerpos de agua abiertos, 

(c) huevos se depositan en la vegetación sobre el agua – renacuajos caen a pozas, 

(d) huevos depositados y larvas que se desarrollan en la fitotelmata, (e) huevos 

depositados en nidos de espuma en la superficie o adyacentes al agua – renacuajos 

se desarrollan en el agua, (f) huevos depositados en nidos de espuma terrestres – 

renacuajos se desarrollan a partir de reservas en el nido, (g)  huevos depositados en 

la tierra – adultos cargan a los renacuajos hacia el agua, (h) huevos depositados en 

la tierra tienen desarrollo directo a ranas pequeñas, (i) huevos que poseen desarrollo 

directo adheridos al dorso de la hembra; [II] patrón reproductivo: (a) reproductores 

tempranos –su reproducción inicia en noviembre, con las primeras lluvias intensas–, 

(b) reproductores tardíos –su reproducción inicia en enero-febrero-marzo–, (c) 

reproductores oportunistas –se reproducen en períodos de lluvias intensas entre 

noviembre y marzo, durante la temporada de lluvias–, (d) reproductores esporádicos 

–se reproducen de manera explosiva en intervalos irregulares durante temporada de 

lluvias– y (e) reproductores de la temporada seca –se reproducen de abril a 

setiembre-octubre–; [III] uso de hábitat: acuático, fosorial, terrestre (< 0.5 m de altura 

sobre el suelo) y terrestre-arbóreo (entre 0.5 m y 5 m de altura sobre el suelo); [IV] 

microhábitat o sustrato utilizado: hojarasca, vegetación baja (0-50 cm de altura de 

percha) y vegetación alta (50-500 cm de altura de percha); [V] periodo de actividad: 

diurno (7-14 h), nocturno (18-23 h) y diurno-nocturno (con registro de presencia entre 

7-14 h y 18-23 h). 



3.2 Métodos de análisis de datos 

 

3.2.1 Descripción de los ensamblajes de anuros 

 

Como parte previa al análisis de patrones de diversidad se halló la “cobertura de 

muestreo”, un índice que representa la probabilidad de registrar una nueva especie al 

encontrar un individuo adicional durante el muestreo, siendo así una medida de la 

calidad o suficiencia de la evaluación realizada en base al número de especies “raras” 

en cada uno de los sistemas a comparar, tales como aquellas especies que presenten 

solamente uno (singletons) o dos (doubletons) individuos encontrados (Chao y Jost, 

2012). Además, a fin de visualizar la asociación entre especies y sistemas se realizó un 

análisis de correspondencia a partir de sus abundancias absolutas con el programa 

PAST (Hammer et al., 2001). Por último, con el propósito de comparar las estructuras 

de los ensamblajes anurfaunísticos en cada sistema se elaboraron curvas de rango-

abundancia y se calculó el logaritmo decimal de la equidad relativa de primer orden —o 

RLE— de cada uno (Feinsinger 2001; Jost, 2010). 

 

3.2.2 Diversidad taxonómica 

 

Se calcularon los números de Hill para indicar el número efectivo de especies y 

comparar la diversidad entre las comunidades correspondientes a sistemas naturales y 

agrícolas en tres órdenes: riqueza específica o 0D, la diversidad de especies comunes 

(1D) y la diversidad de especies dominantes o 2D (Moreno et al. 2011). Se estimarán 

intervalos de confianza al 95% para hallar diferencias significativas entre ellos.  

La diferencia entre la diversidad de los ensamblajes de anuros, denominada también 

como diversidad taxonómica beta, fue hallada mediante la disimilaridad de Sorensen y 

sus componentes: la diversidad beta debido al anidamiento (Brich) —para hallar la 

pérdida de especies— y la diversidad beta debido al recambio de especies o Bturn 

(Baselga et al., 2017). Los datos de diversidad taxonómica fueron analizados con el 

programa PAST (Hammer et al., 2001) y los paquetes betapart (Baselga y Orme, 2012) 

e iNEXT (Hsieh et al., 2016: Chao et al., 2014) del Software R (R Core Team, 2017).  

A fin de analizar la influencia de la estacionalidad en los patrones de diversidad 

taxonómica se procedió a comparar las abundancias por temporada entre sistemas 

mediante una prueba T de student pareada con el programa PAST (Hammer et al., 

2001). 



3.2.3 Diversidad funcional 

 

Se elaboró una matriz de rasgos funcionales y especies por sistema de estudio y con 

ella se calcularon los índices de diversidad funcional: [1] riqueza funcional (FRic), que 

representa el volumen ocupado por las especies de un ensamblaje en el espacio 

comunitario de rasgos funcionales —o espacio funcional—; [2] equidad funcional 

(FEve), que describe la regularidad de la distribución de la biomasa dentro de un 

ensamblaje en el espacio funcional; [3] especialización funcional (FSpe), que es una 

medida de la distintividad o rareza (valores poco comunes) de los rasgos funcionales en 

un ensamblaje con respecto al promedio de rasgos en la comunidad; y [4] divergencia 

funcional (FDiv), que es la proporción de biomasa brindada por las especies con rasgos 

más extremos dentro de un ensamblaje; para obtener información complementaria 

sobre los roles que desempeñan las especies de anuros y el funcionamiento del 

ecosistema (Villéger et al. 2008; Mouchet et al., 2010) con las funciones 

“quality_funct_space” y “multidimFD”, creadas por Villéger (Villéger 2019) además  del 

paquete FD (Laliberté et al. 2014) del Software R (R Core Team, 2017). Además, se 

identificaron los grupos funcionales (agrupaciones de especies que desempeñan 

funciones similares en base a sus rasgos funcionales) entre sistemas con un análisis de 

conglomerados utilizando como medida de similaridad el índice de Gower y el algoritmo 

Ward en el programa PAST (Hammer et al., 2001) para determinar la redundancia y 

vulnerabilidad de funciones aportadas por los anuros (Mouchet et al., 2008; Thompson 

et al., 2016). Se calculó el recambio y la pérdida de rasgos funcionales a partir de la 

diversidad funcional beta (Villéger et al., 2013) con el paquete betapart (Baselga y Orme, 

2012) del software R (R Core Team, 2017).  

Se estimó la redundancia funcional (FR) a partir del promedio de especies por grupo 

funcional. De esta manera, se consideró a la redundancia como indicador de la cantidad 

de especies que se espera que aporten de manera similar (que desempeñen funciones 

redundantes) a los procesos ecosistémicos como representantes de sus respectivos 

grupos funcionales. La vulnerabilidad funcional (VU) de cada sistema se calculó como 

la proporción de grupos funcionales que poseen una riqueza menor que la redundancia 

funcional dentro de su ensamblaje y que, ante perturbación que una amenace a la 

comunidad de anuros, pondrían en peligro las funciones desempeñadas por los grupos 

funcionales conformados por menos especies. En síntesis, a partir de la redundancia y 

la vulnerabilidad funcional se cuantificó el riesgo de perder las funciones aportadas por 

los anuros en cada ensamblaje y la capacidad que estos tienen para recuperarse de los 

cambios influenciados por el aumento de la actividad agrícola.  



 
4. RESULTADOS 
 

4.1 Descripción de los ensamblajes de anuros. 

 

Se registraron 758 individuos agrupados en 37 especies pertenecientes a 8 familias de 

anuros durante la temporada seca y de lluvias (Fig. 2), registrándose 28 especies en el 

bosque primario, 26 en el bosque secundario y 11 en el cultivo de plátano (Tabla 2). Las 

familias que presentaron mayores riquezas de especies y abundancias fueron Hylidae 

(17 spp., 164 ind.) y Leptodactylidae (7 spp., 348 ind.).  

 

Figura 2. Porcentaje de riqueza por familia taxonómica. 

Tabla 2. Abundancias por especie de anuros en sistemas naturales y agrícolas. 

Códig
o 

Especies 
Bosque 
Primario 

Bosque 
Secundario 

Cultivo de 
plátano 

 Aromobatidae  

At Allobates trilineatus 53 66  

 Bufonidae  

Rg Rhaebo guttatus  1  

Rma Rhinella margaritifera 1   

Rm Rhinella marina  1 2 

 Ceratophryidae  

Cc Ceratophrys cornuta 4 1  

 Craugastoridae  

Pa Pristimantis 
altamazonicus 

1   

Pr Pristimantis sp1 1 1  

Pt Pristimantis toftae 1 1  

 Hylidae  

3%

8%
3%

8%

46%

19%

8% 5% Aromobatidae

Bufonidae

Ceratophryidae

Craugastoridae

Hylidae

Leptodactylidae

Microhylidae

Phyllomedusidae



Bc Boana cinerascens 1   

Bf Boana fasciata 1   

Bp Boana punctata 1   

Dka Dendropsophus 
kamagarini 

1 24 1 

Dko Dendropsophus 
koechlini 

4 8  

Dl Dendropsophus leali  12  

Dlu Dendropsophus 
leucophyllatus 

 1  

Dr Dendropsophus 
rhodopeplus 

 5  

Ds Dendropsophus 
schubarti 

1 2  

Ot Osteocephalus 
taurinus 

1   

Sg Scarthyla goinorum 2 4  

Sc Scinax chiquitanus  4  

Sf Scinax funereus 1 6  

Si Scinax ictericus 4 31  

Sp Scinax 
pedromedinae 

10 15  

Sr Scinax ruber  6  

Tm Trachycephalus 
macrotis 

2  16 

 Leptodactylidae  

Aa Adenomera andreae 33 11 10 

Ah Adenomera 
hylaedactyla 

  28 

Ep Edalorhina perezi 6   

Ef Engystomops 
freibergi 

2   

Lb Leptodactylus 
bolivianus 

30 23 124 

Lb Leptodactylus 
didymus 

11 11 44 

Lp Leptodactylus 
pentadactylus 

8 6 1 

 Microhylidae  

Chv Chiasmocleis 
ventrimaculata 

2 17 2 

Em Elatochistocleis 
muiraquitan 

 7 26 

Hb Hamptophryne 
boliviana 

5 22 16 

 Phyllomedusidae  

Ct Callimedusa 
tomopterna 

7   

Pc Phyllomedusa camba 7 1  

 Total 201 287 270 

 



En el análisis de correspondencia (Fig. 2) las especies forman dos agrupaciones 

relacionadas tanto con el sistema de cultivos de plátano como con el conjunto de áreas 

boscosas (BP y BS). Por un lado, las especies más fuertemente asociadas al cultivo 

fueron Adenomera hylaedactyla (Ah), Trachycephalus macrotis (Tm), Elatochistocleis 

muiraquitan (Em), Leptodactylus bolivianus (Lb), L. didymus (Ld) y Rhinella marina (Rm). 

Por otro lado, entre los anuros asociados al bosque primario se encontró a 

Phyllomedusa camba (Pc), Callimedusa tomopterna (Ct) y Edalorhina perezi (Ep), 

mientras que para el bosque secundario Chiasmocleis ventrimaculata (Chv), 

Dendropsophus kamagarini (Dka), Dendropsophus leali (Dl), Scinax funereus (Sf), 

Scinax ictericus (Si), Scinax pedromedinae (Sp) y Scinax ruber (Sr) fueron las especies 

más representativas. 

 

Figura 3. Análisis de correspondencia entre especies y sistemas (BP, BS, CUL). 

Códigos de las especies en Tabla 2. 

Los tres sistemas presentaron estructuras comunitarias similares con distribuciones 

equitativas de los individuos que conforman sus ensamblajes (RLE promedio = 0.76), 

las cuales fueron reconocidas a través de las pendientes moderadas en las tres curvas 

de rango-abundancia y sus respectivas equidades relativas de primer orden (Fig. 4, 5, 

6 y 7). No obstante, se resalta que en el bosque secundario se registraron mayores 

similitudes de las abundancias intraespecíficas haciendo que la distribución de 



abundancias en ese ensamblaje sea más equitativa que en el bosque primario y el 

platanal. El menor número de especies en el cultivo de plátanos y la dominancia de 

leptodactílidos incrementó la pendiente de este ensamblaje con respecto a los otros 

sistemas. En los sistemas de bosque Allobates trilineatus —una especie pequeña que 

suele encontrarse desplazándose y vocalizando durante el día— se mantiene como la 

especie más dominante mientras que la zona de cultivo es dominada por L. bolivianus 

y L. didymus, dos especies terrestres que presentaron actividades de diel continuas en 

todas las zonas evaluadas. Cabe resaltar que el incremento estacional de pozas 

estacionales y depresiones inundadas alteró la estructura del ensamblaje de anuros en 

el bosque secundario aumentando drásticamente la abundancia de algunos hílidos 

como S. ictericus, D. kamagarini, D. leali y D. koechlini. 

 

Figura 4. Curva de rango abundancia para el bosque primario (BP). Códigos de las 

especies en Tabla 2. 
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Figura 5. Curva de rango abundancia para el bosque secundario (BS). Códigos de las 

especies en Tabla 2. 

 

Figura 6. Curva de rango abundancia para el cultivo de plátano (CUL). Códigos de las 

especies en Tabla 2. 
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Figura 7. Equidad relativa de primer orden en el bosque primario (BP), bosque 

secundario (BS) y el cultivo de plátano (CUL). 

4.2 Diversidad taxonómica. 

 

Sólo se encontraron diferencias significativas entre las abundancias de los anuros en la 

temporada seca y de lluvias para el bosque secundario (T de Student con p-valor: 

0.0066), en cambio, la estacionalidad no tuvo una influencia marcada sobre la 

abundancia de anuros en el bosque primario y en el cultivo (T de Student con p-valores: 

0.2265 y 0.2139, respectivamente) por lo que se analizaron los datos de sendas 

temporadas en conjunto. 

En lo que respecta al muestreo, los transectos establecidos fueron recorridos 768 veces 

para ambas temporadas, de modo que el esfuerzo total de captura fue de 92160 

m2/persona. Las coberturas de muestreo en todos los sistemas fueron igual o mayores 

a 92% (BP: 92.4%; BS: 96.2%; CUL: 98.6%), aproximándose asintóticamente hacia el 

valor de 1 (el valor máximo de cobertura) al ser extrapoladas hasta el triple del menor 

tamaño muestral (Fig. 8). Estas coberturas nos indican que la representación de los 

anuros muestreados fue muy alta, de modo que se tiene al menos un 92% de certeza 

de que al haber capturar un nuevo individuo este pertenezca a alguna de las 37 especies 

ya registradas. 
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Figura 8. Coberturas de muestreos interpoladas en función del número de transectos 

recorridos en el muestreo de anuros. Intervalos de confianza al 95% (regiones 

sombreadas) obtenidos por método bootstrap basado en 200 réplicas. 

Se comparó la diversidad de orden 0, 1 y 2 entre sistemas a una cobertura de muestreo 

de 1 (Fig. 10). El bosque primario tuvo una riqueza mayor al bosque secundario 

(q0=38.74 y 32.15, respectivamente) y este último a su vez poseyó casi el triple de 

especies que el cultivo de plátano (q0=11.97). Tal patrón en riqueza de especies está 

influencia por la mayor presencia de especies arbóreas raras (11 especies con solo 

individuo registrado tales como Boana spp., Dendropsophus spp. y Pristimantis spp., 

entre otros) con respecto al bosque secundario (7 especies con solo individuo 

registrado) y mucho mayor al cultivo (2 especies con solo individuo registrado). Si bien 

se observa que no hay diferencias significativas (los intervalos de confianza se 

superponen) en la diversidad de orden 1 y 2, el bosque secundario posee ligeramente 

un mayor número especies comunes y abundantes que el bosque primario. De manera 

similar a lo registrado con la riqueza, el cultivo de plátanos presenta aproximadamente 

un 50% de la diversidad de especies comunes y dominantes (q1=7.38; q2=5.98) del 

bosque primario (q1= 14.8, q2=8.93) y secundario (q1=17.67, q2=12.82). 



 

Figura 9. Diversidad taxonómica anurofaunística de orden 0 (riqueza), 1 (especies 

comunes) y 2 (especies dominantes) en la Concesión de Conservación Kawsay. 

Intervalos de confianza al 95% (regiones sombreadas) obtenidos por método bootstrap 

basado en 200 réplicas. 

La diversidad taxonómica beta fue mayor entre el bosque primario y el cultivo de plátano 

(Bsor=0.59), seguida por la disimilaridad entre el bosque secundario y el cultivo 

(Bsor=0.51), y fue menor entre el bosque primario y secundario (Bsor=0.34). Es 

importante destacar que los procesos subyacentes al patrón de disimilaridades 

encontrado fueron distintos y contrapuestos (Fig. 11): mientras que el recambio o 

reemplazo de especies fue el factor más influyente entre áreas con poco o ninguna 

influencia de la agricultura —dado que el bosque primario y el bosque secundario 

tuvieron altas riquezas con pocas especies compartidas—, el factor más importante 

entre las zonas de bosque y el platanal fue la pérdida de especies—puesto que el 

ensamblaje de anuros en el cultivo estuvo principalmente conformado por especies que 

habitan las otras zonas y que pueden tolerar las condiciones ambientales impuestas por 

la escaza cobertura arbustiva-arbórea del platanal. 



 

Figura 10. Diversidad taxonómica beta entre sistema naturales y agrícolas medida con 

la disimilaridad de Sorensen; beta_recambio: componente de disimilaridad debido al 

recambio de especies; beta_anidamiento: componente de disimilaridad debido al 

anidamiento o diferencia de riquezas. 

4.3 Diversidad funcional. 

 

Por un lado, se registró una disminución en la riqueza funcional con el aumento de la 

influencia de la actividad agrícola puesto que el aporte funcional de las especies del 

bosque secundario —FRic=0.68— y cultivo de plátano —FRic=0.09— fueron 

aproximadamente un 72% y 9% de las funciones aportadas por las especies del bosque 

primario —FRic=0.94—. Por otro lado, los valores de equidad, divergencia y 

especialización funcional en el bosque secundario —FEve=0.59; FDiv=0.99; 

FSpe=0.92—, fueron mayores al bosque primario —FEve=0.58; FDiv=0.93; 

FSpe=0.85—, siendo el cultivo de plátano el sistema con menores valores para dichos 

índices de diversidad funcional —FEve=0.38; FDiv=0.81; FSpe=0.75— (Fig. 11). 

Asimismo, las variaciones en los índices FEve, FDiv y FSpe entre sistemas fueron 

consistentemente menores que las registradas en FRic. 
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Figura 11: Índices de diversidad funcional en sistema naturales y agrícolas de la 

Concesión de Conservación Kawsay. 

La diversidad funcional beta fue hallada como la diferencia o disimilaridad de la 

contribución o la amplitud de los rasgos funcionales (calculado a través del volumen del 

espacio funcional ocupado por las especies de un ensamblaje) entre pares de sistemas. 

La disimilaridad entre el bosque secundario y el cultivo de plátanos —Bsor=0.92— fue 

similar a aquella dada entre el bosque primario y el cultivo —Bsor=0.88 — y mucho 

mayor a la diversidad beta entre ambas zonas boscosas —Bsor=0.33—. Con respecto 

a los procesos que originaron las diferencias entre la contribución funcional se observó 

que la pérdida de rasgos funcionales fue mucho mayor que al recambio de rasgos 

debido a la influencia de la actividad agrícola (Fig. 12). Se afirma entonces que la pérdida 

—y no el reemplazo— de las funciones desempeñadas por los anuros es una de las 

principales consecuencias aumento en la actividad agrícola en la Concesión de 

Conservación Kawsay. 
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Figura 12. Diversidad funcional beta entre sistema naturales y agrícolas medida con la 

disimilaridad de Sorensen; beta_recambio: componente de disimilaridad debido al 

reemplazo de funciones; beta_anidamiento: componente de disimilaridad debido al 

anidamiento o diferencia de rasgos funcionales. 

En el dendrograma producido por el análisis de conglomerados se identificaron 10 

grupos funcionales que aportan de manera diferencial al flujo de energía en la cadena 

trófica y al ciclaje de nutrientes en el ecosistema (Fig. 13; Anexo 1). El grupo funcional 

dos –FG2– presenta la mayor riqueza y está compuesto por especies arbóreas 

pequeñas; como Dendropsophus koechlini, Dendropsophus kamagarini, 

Dendropsophus leali, Dendropsophus rhodopeplus, Scinax ictericus, Scinax funereus; y 

grandes usualmente asociadas a pequeños cuerpos de agua; como Osteocephalus 

taurinus y Trachycephalus macrotis; así como por una rana de desarrollo directo 

correspondiente a la especie Pristimantis altamazonicus. Se registró en menor número 

de especies (2 spp.) en cuatros grupos, lo cuales están conformados por (grupo 

funcional 1 – FG1) especies terrestres que tienen nidos de espuma terrestres: 

Adenomera andreae y A. hylaedactyla; (grupo funcional 7 – FG7) especies terrestres 

grandes que se alimentan de presas grandes: Ceratophrys cornuta y Leptodactylus 

pentadactylus; (grupo funcional 8 – FG7) especies pequeñas de desarrollo directo: 

Pristimantis sp1 y P. toftae; (grupo funcional 9 – FG7) especies terrestres que depositan 

sus huevos depositados en cuerpos de agua en movimiento y que tienen renacuajos 

raspadores: Rhaebo guttatus y Rhinella margaritifera. 
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Figura 13. Dendrograma de grupos funcionales (FG) presentes en la Concesión de 

Conservación Kawsay; elaborado con los rasgos funcionales de todas las especies en 

BP, BS y CUL y el algoritmo de Ward. Los grupos funcionales se identificaron a una 

altura de 0.7. Códigos de especies en Tabla 2. 

La redundancia funcional comunitaria es de 4 especies y la vulnerabilidad funcional 

global es de 0.5 (Tabla 2), por lo cual se puede decir afirmar que solamente el 50% de 

los grupos funcionales existentes tienen más especies de los esperado para 

desempeñar sus funciones y, por tanto, el otro 50% de los grupos (FG1, FG4, FG7, FG8 

y FG9) corre mayor riesgo de perder sus funciones ante alguna perturbación que afecte 

la composición de la comunidad de anuros. 

Tabla 2. Riqueza por grupo funcional, redundancia funcional y vulnerabilidad funcional 

modificada en la Concesión de Conservación Kawsay. Se acompaña con un (*) los 

grupos que poseen menos especies que el promedio. 

 
Número de 
especies 

FG1* 2 

FG2 5 

FG3 4 

FG4* 3 

FG5 4 

FG6 9 

FG7* 2 

FG8* 2 

FG9* 2 

FG10 4 



FGprom o 
FR  

4 

FV_global 0.5 

 

Considerando al único individuo de L. pentadactylus (juvenil) capturado en el cultivo de 

plátano como un encuentro atípico para el sistema–puesto que no ofrece las condiciones 

del hábitat de la especie e.g., cavidades en el suelo que sirvan de refugio, cuerpos de 

agua cercanos–, se observa que el patrón de cambio en los grupos funcionales tiende 

a la disminución de especies a medida que aumenta la intensidad en la actividad 

agrícola. En el bosque primario y bosque secundario se hallaron todos los grupos 

funcionales, mientras que el cultivo sólo el 40% del total con la ausencia de los grupos 

3, 4, 7, 8, 9 y 10. Asimismo, los grupos funcionales del cultivo se identificaron como más 

vulnerables con respecto a sus contrapartes en los sistemas de bosque –0.6 para 

sendos casos–, pues los grupos 1, 2 y 6 fueron representados solamente por 2 especies 

en el ensamblaje mientras que el grupo 5 fue representado por 4 (Fig. 14). Se reafirma 

entonces que la conversión del bosque en platanal favorece consistemente la pérdida 

de funciones aportadas por los anuros, tanto por la pérdida de grupos funcionales como 

de las especies que conforman dichos grupos. 

 

Figura 14. Vulnerabilidad funcional y riqueza de grupos funcionales entre sistemas 

naturales y agrícolas en la Concesión de Conservación Kawsay. 
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5. DISCUSIONES 
 
Con las 96 especies registradas en listados herpetológicos en Tambopata, esta 

provincia de Madre de Dios cuenta con el 15.1% de los anuros que habitan en el Perú, 

presentando a 9 de las 15 familias de dicho orden en el país (Doan y Arizábal 2002; 

Frost, 2019). Si bien el presente estudio solo ha registrado un 38.54% de la riqueza total 

en la zona, se debe tomar en cuenta algunos aspectos que influenciaron la completitud 

del registro de especies: (i) el período de muestreo fue mucho más breve que otras 

investigaciones (Doan y Arizábal, 2000; Doan y Arizábal 2002; Doan, 2003; Duellman, 

2005) y estuvo enfocado en cuatro semanas tanto en la temporada seca y de lluvias, 

por lo que evalúa una muestra representativa de los ensamblajes anurofaunísticos 

(incluyendo su variación estacional) mas no la totalidad de especies en la zona a lo largo 

del año; (ii) tal cómo menciona Doan y Arizábal (2002), existe una variación 

microgeográfica en las comunidades herpetológicas de la provincia de Tambopata, por 

lo que un muestreo dado en una única zona y tipo de bosque no puede compilar la 

totalidad de especies registrados históricamente; (iii) la metodología utilizada está 

enfocada en anuros terrestres y terrestres-arbóreos (i.e. que habitan estratos bajos de 

la vegetación o el sotobosque), de modo que otros grupos de anuros asociados a 

ambientes riparios, al dosel o que habitan exclusivamente cuerpos de agua no fueron 

registrados al no incluir metodologías especializadas para su detección; (iv) se registró 

un 72.7% de las familias presentes en la provincia, asimismo, la cobertura de muestreo 

en la zona fue muy alta (> 0.92) en sendas temporadas. En este contexto, es posible 

afirmar que se reconocieron ensamblajes localmente representativos dentro de la 

comunidad anurofaunística en Tambopata, los cuál permitió estimar correctamente la 

diversidad de anuros entre los distintos sistemas naturales y agrícolas de la Concesión 

de Conservación Kawsay. 

5.1 Diversidad Taxonómica 

 

Dos líneas de evidencia apoyan la hipótesis de que la actividad agrícola tiene una 

influencia negativa sobre la diversidad de anuros. Por un lado, las diversidades de 

especies raras, comunes y dominantes en el sistema del cultivo de plátano fueron 

menores a las diversidades en los sistemas de bosque, los cuales presentan pocas 

diferencias en cuanto a la composición de sus ensamblajes puesto que en el bosque 

secundario las especies arbóreas de la familia Hylidae fueron más abundantes que en 

el bosque primario. Se plantea que en la Concesión de Conservación Kawsay está 

ocurriendo una dinámica de fuente-sumidero entre los ensamblajes de anuros de 

bosque primario y secundario: el bosque maduro en la Reserva Nacional Tambopata 



(representado por el BP) actúa como una fuente de especies para las zonas donde 

históricamente se transformó la cobertura vegetal en detrimento de las condiciones 

óptimas para la supervivencia de los anuros (representada por el BS), dando lugar a la 

recuperación de los ensamblajes direccionada por aquellas especies que pueden 

establecerse bajo las condiciones ambientales imperantes en la zona de regeneración 

(e.g. Allobates trilineatus, Scinax pedromedinae). Bajo esta perspectiva, el alto número 

de especies encontradas en el sistema de BS y su similitud con BP (1-Bsor=0.66) se 

consideran indicadores del éxito en la regeneración del bosque promovida por la 

creación de la RNT, considerando a la recuperación paulatina de la composición y 

abundancia faunística un elemento indispensable en la restauración de los procesos 

ecológicos en zonas impactadas (Brady et al. 2002; Chazdon, 2008, Chazdon et al. 

2009, de la Peña-Domene et al. 2014; Dunn, 2004). Se respalda entonces la importancia 

que tienen los bosques transformados en los que se ha permitido el progreso de la 

sucesión ecológica, ya que la regeneración local sostenida de la cobertura vegetal 

favorece la recolonización progresiva de la fauna (Figura 15; Duarte-Marín et al. 2018, 

Herrera-Montes y Brokaw, 2010, Hernández-Ordoñez et al. 2015, Hilje y Aide, 2012, 

Rios-López y Aide, 2007, pero leer Gardner et al. 2007b). 

 

Figura 15. Modelo de recuperación anurofaunística de especies entre sistemas 

naturales y agrícolas en la Concesión de Conservación Kawsay 

CUL - Escasa cobertura vegetal, condiciones xéricas y alta temperatura del 
suelo.

• Presencia de especies que toleran un alto grado de modificación en sus 
hábitats: Leptodactylus bolivianus resiste la desecación por su gran tamaño, 
además, las hembras cuidan de los renacuajos guiandolos hasta las áreas 
más profundas de las charcas donde se desarrollan (Villacampa et al. 2017).

BS - Parches con alta cobertura de dosel, vegetación herbácea 
asociada a cuerpos de agua y mayor profundidad de hojarasca.

• Presencia de especies que colonizan parches donde pueden obtener 
recursos clave para su supervivencia y reproducción (e.g. perchas, 
presas, etc.): Dendropsophus kamagarini utiliza las hojas de los 
arbustos que rodean las pozas estacionales para realizar sus llamadas 
reproductivas (Villacampa et al. 2017).

BP - Alta cobertura de dosel y de herbáceas, alta densidad de árboles y 
menor temperatura del suelo.

• Presencia de especies con requirimientos complejos de hábitat: Callimedusa 
tomopterna utiliza ramas y hojas de árboles altos -hasta 10 metros-
(Duellman, 2005). 



Aunque la recuperación de anuros se postula como el principal mecanismo detrás de 

los elevados niveles de diversidad en el BS, no necesariamente es la única explicación 

para ello. En el bosque secundario se registraron tanto especies ubicuas (L. didymus y 

L. bolivianus) como adaptadas para tolerar las condiciones de aridez típicas del cultivo 

(E. muiraquitan, H. boliviana y C. ventrimaculata), siendo posible que la riqueza y 

estructura de los ensamblajes se haya mantenido frente a la perturbación a través de 

una dinámica compensatoria (de reemplazo) en donde la pérdida de algunas especies 

especialistas de bosques maduros o prístinos se amortigua con la llegada de otras 

asociadas a ambientes modificados, enmascarando la pérdida de biodiversidad en la 

comunidad (Morante-Filho et al. 2016; Russildi et al. 2016; Supp y Ernest, 2014). En tal 

caso, se esperaría que la pérdida de especies entre BS-BP sea elevada, al igual que la 

similaridad entre BS-CUL, Sin embargo, siendo el recambio (Bsim=0.31) y la diferencia 

de especies (Bsor=0.51) los factores más importantes entre BS-BP y BS-CUL 

respectivamente, se requiere de más evidencia para presumir que la dinámicas 

compensatorias son el principal mecanismo para ensamblar los ensamblajes 

anurofaunísticas durante la regeneración del bosque. 

Por otro lado, la falta de perchas vegetales, las altas temperaturas diurnas y la poca 

humedad retenida en el suelo del cultivo suponen condiciones adversas para las 

poblaciones de anfibios, produciéndose un “filtrado ambiental” que limita la ocurrencia 

de especies con requerimientos de hábitat complejos y promueve la pérdida de especies 

—principalmente arbóreas—, tal como se observa a través de los valores de diversidad 

beta debido al anidamiento (Gangenova et al. 2018, Pereyra et al. 2018, Salgado-

Negret, 2015). De este modo, la menor diversidad local se presentó en el cultivo de 

plátanos y estuvo asociada a un subgrupo de especies tolerantes a ambientes xéricos 

tales como Leptodactylus spp., Adenomera spp y Rhinella marina (da Silva-Vieira et al. 

2009; Borges-Leite et al. 2015; Tingley et al. 2012; Villacampa et al. 2017). En 

concordancia con Méndez-Narváez y Bolívar-García (2016), la asociación de bosque 

primario-secundario ofrece mayor disponibilidad de microhábitats acuáticos (pozas 

estacionales con vegetación herbácea y arbustiva periférica) y terrestres (refugios ante 

la desecación en troncos caídas, acumulaciones de hojarasca, raíces tabulares y 

cavidades subterráneas), que junto a una mayor cobertura arbustiva-arbórea encargada 

de filtrar el paso de los rayos solares, favorece el crecimiento y la reproducción de los 

individuos, manteniendo mayores diversidades de especies con respecto a los 

ambientes con intervención antropogénica (i.e. cultivo de plátano). 



5.2 Diversidad Funcional 

 

A diferencia de lo hallado a través de la diversidad taxonómica, se detectó una fuerte 

erosión funcional en los ensamblajes de anuros, caracterizada por la disminución 

monótona de los rasgos funcionales acorde con el incremento de la influencia agrícola. 

A partir del cambio en la riqueza funcional, se evidencia que incluso cuando la riqueza 

de especies es similar entre los sistemas de bosque, la variedad de rasgos 

funcionales—expresado por la región del espacio funcional ocupado por las especies 

en sus respectivos ensamblajes— disminuye al darse un reemplazo entre especies 

ecológicamente más disimiles en el BP (tales como las ranas arbóreas del género Boana 

y el sapo terrestre Rhinella margaritifera) por otras con funciones más similares al 

conjunto comunitario de anuros en el BS (especies con tamaños, biomasas y modos 

reproductivos más comunes como Dendropsophus spp. y Scinax spp.). Tal como se 

determinó a través de la diversidad funcional beta, la pérdida global de rasgos 

funcionales es el proceso principal relacionado con la intensificación del impacto 

causado por las prácticas agrícolas en las chacras de plátano. Asimismo, se constata 

que el incremento de riqueza y el reemplazo de especies que tiene lugar en los bosques 

secundarios enmascara la pérdida de las funciones desempeñadas por los anuros. Por 

lo tanto, se recomienda el uso de medidas de diversidad complementarias para mejorar 

la comprensión de los cambios que ocurren en los ensamblajes ante una perturbación 

que degenere en la degradación de sus hábitats (Baraloto et al. 2012, Gerisch et al. 

2012, Moreno et al. 2018, Purshcke et al. 2013, Villéger et al. 2010). 

A partir del análisis de diversidad entre varios grupos biológicos Flynn et al. (2009) 

establecen que la disminución abrupta de la diversidad funcional faunística está 

relacionada a ensamblajes que pierden rápidamente a sus especies funcionalmente 

más únicas ante la intensificación del uso de la tierra. Los resultados aquí presentes, 

junto a los estudios de Ernst (2006) y Pereyra et al. (2018), corroboran que la 

perturbación proveniente de la modificación prolongada y la intensificación de la 

actividad agrícola reducen drásticamente la contribución de los anuros a los procesos 

ecosistémicos como el flujo de energía-materia y el ciclaje de nutrientes, de modo que 

es posible considerar a la comunidad de anuros en la Concesión de Conservación 

Kawsay como poco redundante en cuanto a sus funciones. Ahora bien, aunque todos 

los ensamblajes poseen rasgos poco comunes en la comunidad (FSpe promedio>0.75), 

el mayor número de especies de los géneros Dendropsophus spp. y Scinax spp. en el 

BS lo hacen el sistema con mayor grado de distintividad funcional, dado que dichas 

especies poseen rasgos más únicos en la comunidad en cuanto al tamaño y gremio 

ecomorfológico de sus renacuajos. No obstante, se siguen marcando diferencias entre 



las zonas de bosque y el platanal, registrando de manera consistente la pérdida de 

rasgos funcionales raros en el cultivo a causa del filtrado ambiental impuesto a las 

especies que allí habitan, así como a los rasgos que estas aportan. 

En contraste con la simplificación de funciones detectada a través de la FRic, no se 

encontraron diferencias notables entre en la equidad y divergencia funcional entre los 

sistemas de bosque. Por un lado, parece ser que la regeneración del bosque ha podido 

reestablecer e incluso incrementar la homegeneidad en la distribución de abundancias 

y biomasas con respecto al bosque primario, al mismo tiempo que ha incrementado la 

proporción de biomasa aportada por las especies funcionalmente más raras (C. cornuta 

y sobre todo L. pentadactylus). En el cultivo la situación cambia pues, al albergar un 

ensamblaje conformado en su mayoría por anuros pequeños, la biomasa aportada 

corresponde principalmente a los individuos adultos de L. bolivianus y T. typhonius (de 

menor masa que L. pentadactylus), de modo que la distribución de biomasa se hace 

más inequitativa y la divergencia funcional disminuye con respecto a los sistemas de 

bosque. En contraste con Díaz-García et al. (2017), se demuestra que la pérdida de las 

funciones relacionada al incremento de la actividad agrícola viene acompañada por una 

alteración en la estructura trófica de la comunidad. Convirtiendo remanentes de bosque 

en cultivos no solo se pierden especies, sino que incrementa el riesgo de perder un 

eslabón clave en la cadena trófica al concentrar la biomasa en pocas especies que, 

siendo ecológicamente similares, no pueden ocupar todos los nichos que los anuros 

utilizaban en sus hábitats naturales. 

Tal y como se ha visto, la diversidad funcional basada en rasgos —a través de los 

índices funcionales previamente utilizados— puede aproximarnos directamente a los 

efectos que tiene la perturbación sobre el conjunto de rasgos funcionales que contiene 

un ensamblaje (Mouillot et al. 2013). Sin embargo, frecuentemente es difícil asignarle 

un rol particular a una especie dentro de su ambiente puesto que (i) la actividad de los 

individuos de una especie cambia espaciotemporalmente, (ii) los procesos 

ecosistémicos en sí mismos surgen como propiedades emergentes de las múltiples 

interacciones entre las especies de varios grupos taxonómicos y su medio físico —i.e. 

energía, oxígeno, carbono, nutrientes y agua—, (iii) porque históricamente la relación 

entre la diversidad y la función del ecosistema se ha examinado a partir de estudios 

experimentales, siendo pocos los estudios observacionales donde se discierne 

funciones específicas concretas; siendo aún más complicado hallar la contribución 

relativa de todas las especies con respecto a un proceso clave en la regulación del 

funcionamiento de los ecosistemas (Chapin III et al. 2010, Führer 2000, Martín-López et 

al. 2007; Monteith y Unsworth 2013, Naem y Wright 2003, Tilman 2001). Con el fin de 



complementar este enfoque y comprender de manera simultánea las relaciones entre 

las especies, las funciones que desempeñan y la actividad agrícola, es necesario 

agruparlas según los atributos morfológicos, fisiológicos, ecológicos y reproductivos que 

poseen o, como se les conoce más comúnmente, según al grupo funcional al que 

pertenezcan. Es así que los grupos funcionales son asociaciones de especies 

funcionalmente equivalentes, en otras palabras, especies que utilizan recursos o 

transforman el medio en el que habitan de manera similar jugando el mismo papel en la 

regulación y manutención de los procesos ecosistémicos (Blondel, 2003, Vilá 1997; 

Chao et al. 2019).  

Las condiciones imperantes en el bosque secundario no solo han logrado mantener un 

alto nivel de diversidad taxonómica, sino que ha preservado la totalidad de grupos 

funcionales en la comunidad de anuros, indicando que aún bajo la pérdida de rasgos 

funcionales la recuperación de la cobertura vegetal durante 20 años ha permitido 

reestablecer la contribución de los anuros a los procesos ecosistémicos. Díaz-García et 

al. (2017) y Pawar et al. (2004) encontraron patrones similares en la recuperación de 

grupos funcionales en zonas dónde se había permitido o promovido la regeneración del 

bosque después de la conversión a tierras agrícolas. En cambio, se constata que el 

panorama entre las zonas de bosque y el cultivo de plátanos es funcionalmente crítico, 

pues la disminución de grupos funcionales y la pérdida de especies dentro de ellos (con 

énfasis en el FG6, el grupo más especioso y redundante en los otros sistemas) ponen 

en manifiesto otra vez el impacto negativo que tiene la transformación de los hábitats 

naturales de los anuros a chacras, tal como ya lo habían reportado Pineda et al. (2005) 

así como Trimble y van Aarde, (2014) en México y Sudáfrica, respectivamente (Sin 

embargo ver Cortés-Gómez et al. 2011). Teniendo en cuenta que la Amazonía una de 

las regiones más intensamente deforestadas en el planeta, con una alta tasa de 

conversión de bosque con fines agropecuarios en el territorio peruano, es alarmante 

hallar que el reemplazo de bosques por monocultivos favorece una triple pérdida de 

biodiversidad: declinación en las poblaciones de anuros, desaparición de rasgos 

ecológicos-funcionales asociados a las especies perdidas y detrimento de los roles que 

desempeñan sus individuos en la red trófica así como en el ciclaje de nutrientes en los 

cuerpos de agua estacionales (Dancé, 1980; Laurance et al. 2004; Cortés-Gómez et al. 

2015). 

5.3 Diversidades y sucesión secundaria 

 

Antes de concluir, es necesario hacer algunas aclaraciones respecto la naturaleza de la 

sucesión de plantas y animales, así como del término “recuperación de los ensamblajes” 



al comparar las diversidades entre sistemas naturales y alterados. Aun cuando se ha 

visto tradicionalmente a la sucesión secundaria como un proceso determinístico, hay 

evidencia de que tanto procesos determinísticos como estocásticos interactúan 

direccionando el ensamblaje de la flora en los bosques (Adler 2007, Clements 1916 y 

Gleason 1926 en Santos-Bitencourt et al. 2019; Guimarães-Mesquita et al. 2015). 

Consecuentemente, se ha comprobado que los bosques secundarios tropicales pueden 

tomar rutas altamente idiosincráticas —en cuanto a las tendencias en la densidad del 

tronco, área basal y densidad de especies en diversos estadios sucesionales— en la 

sucesión aun conociendo el uso de la tierra y las condiciones ambientales antes de la 

perturbación, motivo por el cual actualmente se les consideran como sistemas 

complejos adaptativos que, al surgir de la interacción entre la historia natural de las 

especies y las fuerzas que promueven la regeneración, siguen trayectorias 

impredecibles en el proceso de sucesión secundaria (Arroyo-Rodríguez et al. 2017; 

Chazdon 2003; Feldpausch et al. 2007, Norden et al. 2015). 

Considerando la incertidumbre como un paradigma en el proceso de sucesión, conviene 

analizar lo diversidad de los ensamblajes faunísticos durante la regeneración del bosque 

a la luz del contexto ecológico-histórico local pues, así como los ensamblajes vegetales 

son afectados por múltiples factores, la coocurrencia de sus miembros es el producto 

de un proceso dinámico de “ensamblamiento” en el que participan tanto fenómenos 

internos —demográficos— como externos —disponibilidad de recursos, interacciones 

interespecíficas, gradientes climáticos y procesos biogeográficos tales como dispersión, 

vicarianza, extinciones— a las especies. En particular, estos factores actúan 

simultáneamente modelando la taxocenosis de anuros en la Concesión de 

Conservación Kawsay, de modo que, si bien es posible aproximarse a la influencia que 

tuvo la agricultura como fuente de perturbación sobre su diversidad local, resulta muy 

complicado prever la totalidad de efectos de la conversión de bosque a chacras sobre 

los ensamblajes anurofaunísticos.  Mas aun, ante esta pléyade de factores ecológicos 

e históricos interactuando —y teniendo en cuenta la naturaleza y la escala temporal del 

presente estudio—, resulta imposible rastrear una suerte de trayectoria o secuencia de 

los ensamblajes a lo largo de la sucesión ecológica encaminada hacia un futuro estado 

“clímax” de la comunidad faunística (Stanturf, 2005), tal como intentan hacer los estudios 

enfocados en la recuperación de los ensamblajes herpetofaunísticos mediante 

cronosecuencias de Heinen (1982), Hilje y Aide (2012), Hernández-Ordoñez et al. 

(2015), Herrera-Montes y Brokaw (2010), y Rios-López y Aide (2007). Por el contrario, 

para elaborar estrategias de conservación eficaces que permitan cuantificar la 

efectividad de las medidas de restauración ecológica utilizadas, es posible y necesario 



determinar la magnitud y tasa de pérdida —o recuperación—de especies, grupos y 

rasgos funcionales de la fauna en los bosques secundarios, purmas y zonas fuertemente 

alteradas (Chazdon 2008; Stanturf et al. 2014). Bajo esta perspectiva es que se buscó 

evidenciar las diferencias entre la diversidad anurofaunística de sistemas naturales (BP, 

no sujetos a transformación histórica de la cobertura vegetal) y sistemas con diferentes 

grados de impacto antrópico (BS y CUL). 

Si bien se han propuesto modelos robustos para describir lo que ocurren en la 

comunidad vegetal durante el proceso de sucesión secundaria (en referencia a 

condiciones de bosques maduros o antiguos), es poco lo que se sabe sobre los 

fenómenos subyacentes al cambio en los ensamblajes faunísticos en regeneración, o 

como también se le denomina, sobre la sucesión secundaria animal (Finegan 1996; 

Guariguata y Ortertag, 2001; Cortés-Gómez 2011; Cortés-Gómez et al. 2013). Rios-

López y Aide (2007) sugirieron dos reglas del ensamblaje que explicaban el desarrollo 

de las comunidades herpetofaunísticas durante la sucesión secundaria. La primera de 

ellas dice que la riqueza de especies se incrementa rápidamente durante la sucesión 

secundaria conforme se va recuperando la estratificación vegetal en el ecosistema, de 

manera similar a como ocurre con otros taxones (Diamond, 1975; Lawton, 1987). La 

segunda regla sugerida establece que la estructura trófica cambia lentamente durante 

la sucesión, dependiendo de la rapidez con la que se reestablezcan los microhábitats 

requeridos por las especies de distintos gremios tróficos en el ensamblaje. Destacando 

que la variabilidad de los rasgos aportados por los anuros en el BS —a diferencia de la 

riqueza de especies y grupos funcionales— no ha logrado equiparar al bosque prístino 

durante los 20 años donde ha prevalecido la regeneración natural de la cobertura 

vegetal, esta investigación amplia los alcances de la segunda regla del ensamblaje 

planteando que la composición de rasgos funcionales se recupera lentamente a lo largo 

de la sucesión faunística, de modo que la reestructuración trófica antes mencionada es 

el reflejo de la recuperación gradual en la variabilidad de gremios dietarios del BS. En 

otras palabras, de manera análoga a lo hallado por Dunn (2004) y Purshcke et al. (2013) 

para otros taxa (no obstante ver Dorneles-Audino et al. 2014), se propone que tanto la 

recuperación de la composición de especies y el restablecimiento de las funciones 

desempeñadas por los anuros ocurren de manera conjunta, lenta y progresivamente, 

conforme el bosque avanza en la sucesión secundaria hasta estadios tardíos. Se 

hipotetiza además que las etapas sucesionales más avanzadas del bosque (en las que 

se le denomina “maduro”), la complejidad estructural del dosel y el sotobosque ofrece 

una gama más amplia de microhábitats potenciales para especies con requerimientos 

más complejos de hábitat –particularmente ranas arbóreas con diversos modos 



reproductivos–, las mismas que al ocupar nichos ecológicamente menos comunes en el 

ensamblaje de anuros incrementan la diversidad de rasgos funcionales. 

6. CONCLUSIONES 
 

Bajo las condiciones imperantes en el presente estudio puede concluirse lo siguiente: 

- Existen diferencias entre las tendencias de la diversidad taxonómica (DT) y 

funcional (DF) con respecto a los sistemas naturales y agrícolas. A nivel de diversidad 

local o alfa, mientras que las estimaciones de DT fueron similares entre las zonas de 

bosque, la riqueza funcional del bosque primario fue mayor a la del secundario. 

Asimismo, los análisis de disimilaridad o diversidad beta muestran diferencias entre los 

procesos subyacentes a las diferencias de TD y FD de las zonas de bosque, siendo el 

recambio de especies el fenómeno más importante a nivel taxonómico y la pérdida de 

rasgos funcionales a nivel funcional. 

- Se registraron 8 familias taxonómicas y 37 especies de anuros en la Concesión 

de Conservación Kawsay, 28 de las cuales se encontraron en el bosque primario (BP, 

conformando el sistema natural), 26 en el bosque secundario y 11 en el cultivo de 

plátano (BS y CUL respectivamente, conformado el sistema agrícola). Las familias que 

presentaron mayores riquezas de especies y abundancias fueron Hylidae (17 spp., 164 

ind.) y Leptodactylidae (7 spp., 348 ind.). Las estructuras de los ensamblajes 

anurofaunísticos de los sistemas naturales y agrícolas fueron similares, formándose dos 

agrupaciones reconocibles entre las especies de zonas boscosas (asociación BP-BS) y 

cultivos. 

- Con respecto a las comparaciones de DT entre sistemas naturales y agrícolas, 

extrapolando la cobertura del muestreo hasta su máximo valor, los índices de DT de 

orden 0, 1 y 2 fueron similares entre el bosque secundario y primario, siendo ambos 

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

diversidad taxonómica beta mostró que la pérdida de especies fue el proceso más 

influyente entre las zonas de bosque y cultivo. 

- Con respecto a las comparaciones de DF entre sistemas naturales y agrícolas; 

aun cuando no se registraron grandes variaciones de divergencia, equidad, 

especialización y vulnerabilidad funcional; se reportó una drástica pérdida o erosión 

funcional conforme aumentó la influencia de la actividad agrícola (FRic BP > FRic BS 

>> FRic CUL). Del mismo modo, la conversión de zonas de bosque a chacras de plátano 

mermó la cantidad de grupos funcionales y amplificó la vulnerabilidad funcional de los 

anuros. 



- Se constata que el incremento de riqueza y el reemplazo de especies que tiene 

lugar en el bosque secundario enmascara la disminución de la variabilidad de rasgos 

funcionales asociados a los anuros. Dicha contracción del aporte funcional se encuentra 

englobada en una triple pérdida de biodiversidad (especies, grupos funcionales y rasgos 

funcionales) ligada al establecimiento de monocultivos, como el platanal, en la 

Amazonía. 
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