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Resumen
La cuenca hidrográfica del río Mira en Ecuador posee una alta biodiversidad, sin embargo, el uso 

intensivo del suelo ha ocasionado cambios en el paisaje y ha generado alteraciones en la distribución 
de especies. El presente estudio evalúa los patrones espaciales del paisaje boscoso y sus impactos en la 
distribución de Dipsas elegans (Boulenger, 1986) mediante mapas temáticos de uso y cobertura de suelo 
derivados de imágenes satelitales Landsat de los años 1991, 2000 y 2017, y la generación de métricas 
para la evaluación del paisaje boscoso. Adicionalmente, se analizó la distribución potencial de D. elegans 
usando el modelo de máxima entropía (MaxEnt). Los resultados obtenidos evidenciaron que existió una 
pérdida del bosque de 235.726,96 ha (10,28%) con una tasa de deforestación anual del 0,44%. Además, se 
registró un incremento del número de parches (1.249-1.741) y su densidad (0,23-0,33), lo que demuestra 
fragmentación del bosque nativo debido al avance del uso de suelo agrícola y la deforestación. D. elegans 
se distribuye principalmente en la cuenca media del río Mira, la cual registra la presencia de bosque 
nativo y otras coberturas con un área de 104.747 ha (19,6%). La pérdida de hábitat de D. elegans, respecto 
al modelo de distribución fue de 33.859,33 ha (32,32%), lo que demuestra que la especie es susceptible 
a la reducción del tamaño de parche, efectos borde y aislamiento de hábitat. 

Palabras clave: Métricas del paisaje; distribución potencial; efectos de borde; aislamiento de hábitats, 
cuenca del río Mira.

Abstract
The Mira River basin in Ecuador has a high biodiversity. However, the intensive land-use has led 

to landscape changes and generated alterations in the distribution of species. This study evaluates the 
spatial patterns of the forest landscape and its impacts on the distribution of Dipsas elegans (Boulenger, 
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1986). Landsat satellite images of 1991, 2000, and 2017 have been used and landscape metrics have 
been generated for the evaluation of the forested landscape. Additionally, the analysis of the potential 
distribution of D. elegans has been performed using the maximum entropy model (MaxEnt). The results 
show a decrease in the forest cover of 235.726,96 ha (10,28%) and an annual deforestation rate of 0,44%. 
In addition, the native forest displays fragmentation due to the increase in the number of patches (1.249-
1.741) and its density (0,23-0,33), because of agriculture advance and deforestation. D. elegans is mainly 
distributed in the middle basin, which is composed of native forest and other coverage with an area 
of 104.747 ha (19,6%). Habitat loss with respect to the distribution model accounts for 33.859,33 ha 
(32,32%), which shows that the species is susceptible to patch size reduction, edge, effects and habitat 
solation that threaten the specie´s presence. 

Keywords: Landscape metrics; potential distribution; edge effects; habitat isolation; Mira river basin.

1. Introducción
Los paisajes tropicales registran la presencia de la mayor biodiversidad del mundo debido a que 

son parte de áreas de prioridad de conservación mundial (Tapia-Armijos et al., 2015; Otavo & Echeve-
rría, 2017). Sin embargo, se han reportado alteraciones en los paisajes boscosos debido a los cambios 
de uso del suelo, que han causado la pérdida y fragmentación de hábitats (Otavo & Echeverría, 2017; 
Rodríguez-Echeverry & Leiton, 2021b). Estas dos alteraciones son las más reconocidas para los paisajes 
boscosos (Otavo & Echeverría, 2017; Rodríguez-Echeverry & Leiton, 2021b); y, por ende, el cambio de 
uso de suelo ha modificado sus patrones espaciales, así como los nichos ecológicos de varias especies 
(Nájera-González et al., 2010; Schulz et al., 2010; Lozano et al., 2011; De Almeida et al., 2020). En conse-
cuencia, estas alteraciones pueden causar la pérdida de biodiversidad debido a la fragmentación y a la dis-
minución sustancial de los bosques nativos (Rodríguez-Echeverry et al., 2018; De Almeida et al., 2020). 
Factores como la reducción del tamaño de parche boscoso, la calidad del hábitat, el aumento de borde, 
el número de parches y la pérdida de conectividad, son considerados como efectos de la fragmentación 
y son capaces de originar atomizaciones en las distribuciones originales de las especies, sobre todo en su 
riqueza y abundancia (Echeverría et al., 2014; Otavo & Echeverría, 2017; Maiorano et al., 2019; Atauchi 
et al., 2020). Esto ha aumentado el riesgo de amenaza y de extinción debido a la continua segmentación 
y pérdida de los bosques tropicales y templados (Maciel et al., 2015; Otavo & Echeverría, 2017). 

En Ecuador existen paisajes boscosos con alto valor de conservación debido a la diversidad de bos-
ques nativos y el endemismo de especies (Ministerio del Ambiente del Ecuador, 2013). Sin embargo, un 
paisaje singular y poco protegido es el bosque nativo de la cuenca del río Mira, que a pesar de su im-
portancia para la conservación de la biodiversidad se ve afectado por diversos procesos antrópicos, tales 
como: agricultura extensiva, ganadería, extracción de leña, sobreexplotación de especies, concesiones de 
minería a gran escala y minería ilegal, que han sido asociados directamente con la degradación y pérdida 
del bosque nativo en el paisaje de esta cuenca (Aguirre et al., 2006; Gómez et al., 2017), lo que también 
ha afectado a la diversidad de especies de reptiles (Reyes-Puig et al., 2017), de los cuales un número im-
portante se encuentra bajo amenaza según la Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza 
(UICN). 

Entre las especies amenazadas se encuentra Dipsas elegans (Boulenger, 1896), conocida como culebra 
caracolera, que además es endémica de Ecuador (Carrillo et al., 2005; Arteaga, 2020). En su ambiente 
natural, esta serpiente ovípara de hábitos nocturnos se caracteriza por poseer un dorso con bandas trans-
versales de color café oscuro y un vientre café claro con pequeñas manchas (Museo Ecuatoriano de Cien-
cias Naturales [MECN], 2009; Pazmiño-Otamendi et al., 2019). Es posible encontrarla al occidente de los 
Andes del Ecuador dentro de zonas tropicales, subtropicales y templadas con climas muy lluviosos, vegeta-
ción muy espesa y en elevaciones que van desde los 40 hasta los 2900 m.s.n.m. aproximadamente (Cadle, 
2005; Pazmiño-Otamendi et al., 2019). Actualmente, se encuentra categorizada como “Vulnerable” en la 
Lista Roja de reptiles del Ecuador y la UICN (Carrillo et al., 2005; UICN, 2012; Cisneros-Heredia et al., 
2017), debido a que está amenazada por la destrucción, fragmentación y contaminación de su hábitat (Paz-
miño-Otamendi et al., 2019), lo que está originado principalmente por diversos procesos antrópicos (Agui-
rre et al., 2006; Mittermeier et al., 2011; Gómez et al., 2017). Si bien existen pocos estudios puntales de 
la transformación del paisaje boscoso en la cuenca del río Mira (Reyes-Puig et al., 2017; Rodríguez-Eche-
verry & Leiton, 2021a), a la fecha no se han realizado investigaciones que determinen los cambios en los 
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patrones espaciales paisajísticos y sus impactos en la distribución de D. elegans. Por esa razón, el presente 
estudio analiza las implicaciones que tienen tales cambios dentro del hábitat de la especie, la cual depende 
primordialmente del bosque nativo. En ese sentido, la información generada contribuirá en la planifica-
ción de acciones o estrategias de conservación de la cobertura boscosa y de D. elegans a escala de paisaje.

2. Metodología
La siguiente secuencia metodológica fue aplicada con el fin de evaluar el cambio del paisaje boscoso 

y su impacto en la distribución de D. elegans:

1. Determinación de los patrones espaciales del paisaje, 
2. Modelamiento de la distribución potencial de la especie, 
3. Análisis de la perdida de hábitat e impactos del cambio en el paisaje boscoso sobre D. elegans. 

2.1. Área de estudio 
Ecuador y Colombia comparten la cuenca binacional del río Mira con una superficie de 10.459,65 km2 

(Gómez et al., 2017). El presente estudio se realizó en la sección correspondiente al territorio ecuatoria-
no, la cual se ubica entre las provincias de Imbabura, Carchi y Esmeraldas ocupando una superficie de 
5.338,58 km2 (Figura 1). Su rango altitudinal es de 131 a 4.840 m.s.n.m. y su clima es variable debido a 
un patrón complejo y cambiante del sistema orográfico. La temperatura media anual varía de 9 °C, en las 
divisorias de agua de la parte alta de la cuenca a 3.400 m.s.n.m., hasta 22 °C en la parte baja de la cuenca 
(Instituto Nacional de Meteorología en Hidrología, 2005); y presenta una precipitación anual de 900 mm 
y 2.800 mm en las zonas bajas y altas, respectivamente (Gómez et al., 2017). Actualmente, el uso del 
suelo corresponde en un 12,50% a pastos, 29,90% de bosque, 8,35% de vegetación arbustiva, 10,79% de 
páramos, 33,64% de cultivos 0,82% de zona urbana, 0,31% de cuerpos de agua y 3,70% de área sin vege-
tación (Arias, 2019). Además, la cuenca tiene una población de 96.772 habitantes, equivalente a una den-
sidad poblacional de 18 personas por km2, conformada por los pueblos Awá, Kichwa, Afrodescendientes 
de agricultores y Mestizos (Gómez et al., 2017).

Figura 1. Ubicación de la cuenca del río Mira, Ecuador

Fuente: Sistema Nacional de Información, 2014. Elaboración propia
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2.2. Imágenes satelitales

Los análisis de cambio de uso del suelo y patrones espaciales se realizaron a través de imágenes sa-
telitales Landsat para los años 1991 (Landsat 4-5 TM), 2000 (Landsat7 ETM +) y 2017 (Landsat 8 OLI), 
con una resolución espacial de 30 x 30 m/píxel, la cual es importante para cuantificar los análisis de 
fragmentación (Millington et al., 2003). Las imágenes fueron obtenidas del portal web del Servicio Geo-
lógico de los Estados Unidos (https://earthexplorer.usgs.gov/) y la NASA (https://earthdata.nasa.gov/). La 
corrección atmosférica y radiométrica de las imágenes satelitales se realizó con los softwares ENVI 5.3 y 
ArcGIS 10.8, para eliminar el efecto de los aerosoles atmosféricos y la radiancia de la vegetación que lle-
gan al sensor satelital y pueden reflejarse en las imágenes. Estas correcciones mejoraron la calidad visual 
de las imágenes satelitales. La identificación y clasificación de la cobertura y uso del suelo fue realizada 
mediante una clasificación supervisada en el software ArcGIS 10.8 empleando el método estadístico de 
máxima verosimilitud, el cual calculó en cada cobertura y uso de suelo las firmas espectrales de cada clase 
(Echeverría et al., 2006; Chuvieco, 2010). Para cada imagen se identificaron nueve clases de cobertura y 
uso de suelo, tales como: bosque nativo, páramo, cultivos, vegetación arbustiva, matorral seco montano, 
bosque seco espinoso, cuerpos de agua, área sin vegetación y zona urbana. La validación de la clasifi-
cación de 1991, 2000 y 2017 se realizó mediante la selección de 384 puntos aleatorios mostrados en la 
imagen clasificada a través del programa Google Earth. Finalmente, se utilizó la matriz de confusión para 
obtener el índice Kappa para cada una de las imágenes (Echeverría et al., 2006; Dou et al., 2007).

2.3. Análisis del cambio en la cobertura y uso de suelo 

El análisis del cambio de cobertura y uso de suelo se realizó mediante la matriz de probabilidad de 
transición, la cual indica en términos relativos la disponibilidad de una cubierta terrestre para mantener 
su condición o cambiar a otra categoría (Senisterra & Gaspari, 2014). Para ello, se utilizó el módulo Land 
Change Modeler del software Idrisi Selva que permitió describir los aumentos y disminuciones de cober-
tura y uso de suelo representados en mapas temporales (Clark-Labs, 2009; Pinos-Arévalo, 2016). Además, 
se determinó la tasa anual de deforestación entre 1991 y 2017 de la cobertura forestal (Puyravaud, 2003).

2.4. Análisis de los patrones espaciales del paisaje 

Las métricas o índices de paisaje son ampliamente usadas para analizar la profundidad, la configu-
ración espacial y la diversidad composicional de los elementos del paisaje (Echeverría et al., 2014). Por 
tanto, se analizó los patrones espaciales de la cobertura boscosa entre 1991, 2000 y 2017 mediante el 
software Fragstats 4.2 (McGarigal et al., 2002) (Tabla 1). Este software permite analizar los patrones es-
paciales a nivel de parche y clase. La elección del conjunto de métricas a utilizar se basó en la revisión de 
estudios del paisaje que expresaran de manera explícita su configuración espacial (Echeverría et al., 2006; 
Rodríguez-Echeverry et al., 2018; Rodríguez-Echeverry & Leiton, 2021a, 2021b). 

Tabla 1. Índices de parche y nivel de clase

Tipo de índices Descripción Unidades

Área del parche Superficie del parche en ha Hectáreas 

Índice de parches más grande % del paisaje compuesto por el parche más grande Porcentaje

Densidad del parche Número de parches en 100 ha n/100 ha

Número de parches Número de parches del tipo de parche correspondiente Ninguno 

Borde total Borde de paisaje que involucra el tipo de parche en los bordes Kilómetros 

Distancia euclidiana más cercana al 
vecino

Distancia entre el vecino más cercano del mismo tipo en metros
Metros

Índice de adyacencia
Longitud del borde entre el bosque secundario y los otros tipos 
de cobertura en kilómetros

Porcentaje

Índice de agregación % de adyacencia entre píxeles de diferentes tipos de cubiertas Porcentaje

Fuente: McGarigal et al., 2002. Elaboración propia 

https://earthexplorer.usgs.gov/
https://earthdata.nasa.gov/
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2.5. Datos de ocurrencia de especies 
Los datos de ocurrencia de D. elegans se derivaron del Global Biodiversity Information Facility (http://

www.gbif.org), BioWeb Ecuador (https://bioweb.bio/) y de Arteaga et al. (2018). La calidad del modelo 
de distribución depende estrictamente de la información ingresada, para ello es necesario depurar datos 
inconsistentes (Morales, 2012; Ibarra et al., 2016). Es así como se utilizó Google Earth para depurar los 
registros que se encuentran fuera de la distribución original o errores de localización geográfica, debido a 
que no fue posible verificarlo en campo por la emergencia sanitaria del Covid-19.

2.6. Variables ambientales 
Para determinar la distribución de D. elegans se utilizaron variables bioclimáticas, elevación, densi-

dad poblacional y el índice de vegetación normalizada diferenciada (NDVI). Las variables bioclimáticas 
(promedio de 30 años: 1970-2000) y de elevación se obtuvieron del portal Worldclim (https://www.worl-
dclim.org) (Hijmans et al., 2005). El modelo de densidad poblacional para 2015 se descargó de la página 
de Earhdata (https://earthdata.nasa.gov). Mientras que el NDVI, como medida indirecta de la estructura 
de la vegetación, fue calculado utilizando una imagen satelital Landsat 8 del año 2017 (López-Pérez et 
al., 2015), que fue obtenida desde la plataforma Earthexplore (https://earthexplorer.usgs.gov). Todas las 
variables empleadas fueron procesadas en el software ArcGIS 10.8 manteniendo la resolución espacial de 
30 arc sec (1 km2).

Los modelos de distribución de especies pueden mostrar sesgos debido a un conjunto de datos de 
variables correlacionadas que pueden generar problemas de colinealidad (Moya et al., 2017). Por esta ra-
zón, se realizó un análisis estadístico para eliminar la multicolinealidad de las 19 variables bioclimáticas 
utilizando el método de correlación con un umbral | r | <0.8 (Yan et al., 2020) (Tabla 2) y el factor de 
inflación de varianza (VIF<10) (Dormann et al., 2012; Jácome et al., 2019b) (Tabla 3). Es así como las 
variables seleccionadas fueron: elevación del terreno, densidad de población, índice de vegetación de di-
ferencia normalizada, isotermalidad [(bio2/bio7)*100] (bio_3), estacionalidad de la temperatura (desvia-
ción estándar * 100) (bio_4), rango anual de temperatura (bio5-bio6) (bio_7), precipitación del mes más 
húmedo (bio_13), estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación) (bio_15), precipitación 
de cuarto más cálido (bio_18). Cabe mencionar que bio_13 y bio_18 no cumplen con la condición antes 
descrita; sin embargo, tienen importancia ecológica para la especie debido a que D. elegans está presente 
en áreas de bosque nuboso, bosques montanos, matorral de tierras altas en toda su distribución (Arteaga, 
2020), es por este motivo que fueron consideradas para la ejecución del modelo de distribución.

Tabla 2. Matriz de correlación

Variables bio_03 bio_04 bio_07 bio_13 bio_15 bio_18

bio_03 1 0,163 -0,432 -0,133 -0,324 -0,112

bio_04 0,163 1 -0,735 -0,116 -0,565 -0,092

bio_07 -0,432 -0,735 1 -0,186 0,563 -0,216

bio_13 -0,133 -0,116 -0,186 1 0,469 0,982

bio_15 -0,324 -0,565 0,563 0,469 1 0,440

bio_18 -0,112 -0,092 -0,216 0,982 0,440 1

Elaboración propia

Tabla 3. Factor de inflación de varianza

Variables bioclimáticas VIF

bio_3 Isotermalidad (bio2/bio7) (*100) 1,82

bio_4 Estacionalidad de la temperatura (desviación estándar * 100) 3,24

bio_7 Rango de temperatura anual (bio5-bio6) 4,96

bio_13 Precipitación del mes más lluvioso 17,67

bio_15 Estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación) 2,03

bio_18 Precipitación del trimestre más cálido 18,25

Elaboración propia 

http://www.gbif.org
http://www.gbif.org
https://bioweb.bio/
https://www.worldclim.org
https://www.worldclim.org
https://earthdata.nasa.gov
https://earthexplorer.usgs.gov
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2.7. Región M
La región de referencia de la distribución de D. elengans es necesaria para crear una máscara geográ-

fica llamada “Región M” (Soberón & Peterson, 2005). Este proceso se realizó a través de ArcGIS 10.8, 
donde se cargaron los registros de presencia en formato shapefile, juntamente con las capas de contorno, 
altitud (DEM) y la extensión de Google Earth en ArcGIS 10.8 para una mejor visualización. El análisis de 
la suma de todos los expedientes permitió identificar las posibles barreras geográficas, y de esta manera 
delimitar la dispersión de D. elegans (Figura 1). Esta técnica permitió al algoritmo utilizar como área de 
entrenamiento una región que representa el espacio ecológico de la especie (Barve et al., 2011).

2.8. Modelo de distribución potencial
Se aplicó el modelo MaxEnt versión 3.3.3 (Phillips et al., 2006; http://biodiversityinformatics.amnh.

org/open_source/maxent/) para predecir el área de distribución potencial de D. elegans haciendo uso de 
nueve variables ambientales y 26 puntos de ocurrencia de la especie. Random seed permitió garantizar 
que el modelo tome diferentes conjuntos de presencia para el entrenamiento y la prueba de réplica; ade-
más, se desactivaron las opciones de Extrapolate y Do clamping para evitar extrapolaciones artificiales en 
los valores extremos de las variables ecológicas (Elith et al., 2011). Adicionalmente, se utilizó un umbral 
de convergencia de 0.00001, 10000 puntos de fondo y 5000 iteraciones como límite superior para la co-
rrida del modelo (Ávila et al., 2014). Se registró un 25% como datos de prueba (test) y el 75% como datos 
de entrenamiento (training) (Jácome et al., 2019a). Asimismo, se activó la opción Jackknife para analizar 
la contribución de cada variable y la probabilidad de presencia con base en las curvas de respuesta genera-
das por el modelo (Yan et al., 2020). Finalmente, se utilizó el límite de umbral Minimun training presence 
sugerido para especies con registros escasos y fuentes confiables (Martínez et al., 2016). 

El modelo fue validado utilizando el valor del área bajo la curva (AUC, Area Under the Curve) de la 
curva ROC (Receiver Operating Characteristic) (Yan et al., 2020). El valor del AUC varía entre 0 y 1, y se-
gún Araujo y Guisan (2006), cuando este oscila entre 0,5 y 0,6 corresponde un modelo insuficiente, entre 
0,6 y 0,7 se considera pobre, entre 0,7 y 0,8 es promedio, entre 0,8-0,9 es bueno y entre 0,9 y 1 es excelente. 
Valores inferiores a 0.5 representan un mal modelo (Mateo et al., 2011). Adicionalmente, se realizó una va-
lidación utilizando el método True Skill Statistics (TSS), debido a que se ha demostrado que es un método 
intuitivo para medir el rendimiento del modelo de distribución de especies en el que las predicciones se 
expresan como mapas de presencia-ausencia (Allouche et al., 2006). Una vez validados los resultados, se 
generó el respectivo mapa de distribución potencial de la especie usando el formato de salida logístico de 
MaxEnt, el cual proporciona una probabilidad de presencia entre 0 y 1. Este resultado fue reclasificado en 
cuatro zonas de idoneidad: alta (> 0,6), moderada (0,6 a 0,4), baja (0,4 a 0,2) y nula (<0,2) (Yan et al., 2020).

2.9. Cálculo de pérdida de hábitat 
La pérdida de hábitat en la distribución de D. elegans se calculó utilizando la capa vectorial de cober-

tura y uso del suelo del año 2017, así como el mapa de distribución potencial de la especie. Para esto se 
empleó la herramienta Intersect a fin de obtener únicamente la información que existe en el área común 
de las capas (Mancebo et al., 2008). Este proceso identificó las áreas de pérdida de hábitat de D. elegans 
dentro de la cuenca del río Mira.

2.10. Determinación de los impactos del cambio en el paisaje boscoso sobre la especie
Los impactos generados por el cambio en los patrones espaciales del paisaje afectan la disponibilidad 

de hábitats para la especie (Rodríguez-Echeverry & Leiton, 2021a). Por esa razón, fue necesario estudiar 
las principales consecuencias de la fragmentación del paisaje boscoso para la distribución de D. elegans. 
Inicialmente, se analizó el efecto de la disminución del tamaño del parche con base en su área, debido 
a que esto puede afectar la disponibilidad de hábitat para la dispersión de la especie (Echeverría et al., 
2014; Otavo & Echeverría, 2017). Los efectos de borde fueron analizados con base en el índice de borde 
total de los fragmentos, los cuales generan perturbación en la movilidad de la especie y la resiliencia del 
bosque (Erdős et al., 2013; Vinter et al., 2016). Finalmente, el índice de la distancia euclidiana al vecino 
más cercano fue empleado para examinar las consecuencias del aislamiento entre hábitats. Este método 
muestra la conectividad funcional entre hábitats aptos para la especie y su capacidad de dispersión en 
función de la matriz que la separa (Uezu & Metzger, 2011).

http://biodiversityinformatics.amnh.org/open_source/maxent/
http://biodiversityinformatics.amnh.org/open_source/maxent/
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3. Resultados
La presente sección describe los resultados obtenidos mediante el enfoque metodológico descrito 

anteriormente, contemplando un ámbito local correspondiente a la cuenca del río Mira en Ecuador. Sin 
embargo, al abordar una especie vulnerable, la repercusión de su extinción tiene una connotación global. 
Por esa razón, la metodología aplicada es importante para el estudio de la biodiversidad y la generación 
de acciones de conservación. 

3.1. Cambios de uso de suelo y cobertura vegetal
Para el año 1991 el bosque nativo fue la cobertura que presentó la mayor distribución dentro de la 

cuenca del río Mira. En el transcurso de 26 años, el área del bosque nativo dentro del paisaje disminuyó 
(Figura 2). Su cobertura en el período 1991-2000 se redujo de 184.182 ha a 172.262 ha (6,47%), mientras 
que para los años 2000-2017 la reducción fue de 172.262 ha a 164.315 ha (4,61%) (Tabla 4). Por lo tan-
to, el 10,78% del bosque existente en 1991 fue reemplazado por otros tipos de cubierta vegetal en 2017. 
Además, los cultivos aumentaron de 36,90% de la superficie terrestre en 1991 a 39,16% en 2000, y para 
2017 aumentaron en un 41,26% del área total, siendo la cobertura dominante de la cuenca. De 1991 a 
2017 el área de matorral seco montano presentó una disminución de 2,37% de la superficie (Tabla 4). La 
tasa de deforestación anual de bosques nativos en estos 26 años de estudio fue equivalente a 0,44% anual.

Figura 2. Variación temporal y espacial del uso y coberturas de la cuenca del río Mira 1991-2000-2017

Elaboración propia 

Tabla 4. Área de diferentes tipos de cobertura y uso del suelo en el período 1991-2000-2017 de la cuenca del río Mira

Tipo de cobertura
1991 2000 2017

(ha) (%) (ha) (%) (ha) (%)
Bosque  184.182 34,41 172.262 32,18 164.315 30,78
Páramo 58.893,20 11,00 54.671,70 10,21 59.781,40 11,20
Cultivos 197.531 36,90 209.799 39,19 220.278 41,26
Vegetación arbustiva 39.404,40 7,36 36.415,60 6,80 34.267 6,42
Matorral seco Montano 31.296,50 5,85 33.997,90 6,35 18.576,50 3,48
Bosque seco espinoso 2,354,80 0,44 4.897,08 0,91 7.847,51 1,47
Cuerpos de agua 1.709,70 0,32 1.629,56 0,30 1.543,48 0,29
Área sin vegetación 18.181,10 3,40 20.092,00 3,75  21.734,90 4,07
Zona urbana 1.752,35 0,33 1.545,49 0,29 5.494,38 1,03

Elaboración propia
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3.2. Configuración espacial del bosque nativo
La modificación del paisaje en el período 1991-2017 mostró un aumento en el número de parches, 

obteniendo un total de 1.532 para el año 2000 y 1.741 para el 2017. Además, se evidenció fragmentación 
debido al aumento de su densidad, la cual registró un 0.04% por 100 ha entre 2000 y 2017. El proceso de 
fragmentación estuvo acompañado por la pérdida del parche más grande de bosque nativo, la cual osciló 
entre 22,11% y 13,01% del área total entre 1991 y 2017 (Tabla 5). La longitud total del borde aumentó 
constantemente en 2.774,82 km entre 1991 y 2017. Dentro del área estudiada, la distancia mínima del 
parche más cercano presentó variaciones para los años 1991, 2000, 2017 con valores de 231,79 m, 214 m 
y 217,58 m. 

Tabla 5. Cambios en los índices de paisaje del bosque nativo de la cuenca del río Mira

Índices 1991 2000 2017

Número de parches 1.249 1.532 1.741

Densidad del parche (n/100 ha) 0,23 0,29 0,33

Parche más grande (%) 22,11 20,08 13,01

Borde total (km) 7.696,77 9.312,27 10.471,59

Distancia euclidiana más cercana al vecino (m) 231,79 214 217,58

Elaboración propia

3.3. Variación de tamaño de parches del bosque nativo
Se identificaron varios cambios en la distribución del tamaño del área de bosque nativo en la cuenca 

del río Mira durante el período de estudio (Figura 3). Para el año 1991, el 64,25% de la cobertura forestal 
se encontraba formando un gran parche que alcanzó las 120.000 ha; la superficie restante se transformó 
en fragmentos de menos de 40.000 ha, donde la mitad de ellos ocupaban áreas menores a las 1.000 ha 
(Figura 3A). En 2000 el parche más grande de bosque disminuyó en un 62,39%; registrando un aumento 
de aquellos inferiores a las 1.000 ha (Figura 3B). Para el año 2017 el parche más grande disminuyó hasta 
alcanzar el 42,27%, mientras que hubo un aumento de 33,36% en aquellos de 5.000 y 40.000 ha; además, 
se evidenció un aumento en los fragmentos menores de 500 ha (Figura 3C).

Figura 3. Variación temporal del tamaño de los parches en la cuenca del río Mira. (A) 1991, (B) 2000, (C) 2017

Elaboracion propia 
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3.4. Relación espacial y temporal entre el bosque nativo y otras cubiertas
En 1991 las coberturas de bosque, páramo, cultivo, matorral seco montano, cuerpos de agua, área sin 

vegetación y zona urbana mostraron un índice de agregación significativo de más del 90% (Figura 4). En 
el año 2000 dicho valor se mantuvo mayor al 90%, excepto por la vegetación arbustiva y el bosque seco 
espinoso, que en comparación con 1991, se vieron reducidos hasta alcanzar el 86,84% y 87,26% respec-
tivamente. Finalmente, en 2017 hubo desagregación en algunas coberturas. El matorral seco montano 
tuvo una disminución del 89,30% y la vegetación arbustiva del 85,28%; mientras que, el bosque seco 
espinoso aumentó su agregación. Esto muestra que el bosque mantuvo un índice de más del 95% entre 
1991 y 2017 (Figura 4).

Figura 4. Cambios temporales en el índice de agregación en la cuenca del río Mira

Elaboración propia

En 1991 los parches de bosque nativo registraron un mayor porcentaje de adyacencia en relación 
con otros tipos de uso del suelo, especialmente cultivos y áreas urbanas con un porcentaje promedio de 
94,58% (Figura 5). Sin embargo, para 2017 este índice disminuyó para todos los tipos de cobertura. Esta 
disminución se debió al incremento en el área de cultivos y zonas urbanas durante 26 años.

Figura 5. Cambios temporales en el índice de adyacencia en la cuenca del río Mira

Elaboración propia

3.5. Resultados del modelo de distribución potencial de D. elegans 
El rendimiento y la precisión del modelo de D. elegans mostró un buen desempeño predictivo, se-

gún el valor AUC (Training 0,959; Test 0,845) y bajo los criterios de Araujo y Guisan (2006) (Figura 6). 
Además, se obtuvo un valor TSS de 0,7 que también se categoriza como bueno (Ruiz-Luna et al., 2017).
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Figura 6. Curva ROC del modelo de distribución potencial de D. elegans

Fuente: Modelo MaxEnt. Elaboración propia

Los resultados de la prueba Jackknife muestran que bio_15 y elevación proporcionaron ganancias 
mayores 0.6, cuando se usan de forma independiente, lo que indica que estas variables contienen la in-
formación más útil por sí solas que otras variables (Figura 7). Bio_3, bio_13, bio_18, NDVI y población 
tuvieron una ganancia moderada cuando se emplearon de forma independiente. Mientras que para bio_4 
y bio_7 dicho valor fue bajo cuando se usaron de forma aislada debido a que no contenían considerable 
información por sí solas.

Figura 7. Prueba Jackknife de contribución de las variables empleadas en el modelo de distribución potencial de D. elegans

Fuente: Modelo MaxEnt. Elaboración propia 

A partir de las curvas de respuesta de las variables ambientales, se obtuvieron los respectivos umbrales 
(probabilidad de existencia > 0,2) que muestran la relación cuantitativa entre las variables y la probabilidad 
logística de presencia, lo que profundiza la comprensión de la distribución de la especie (Figura 8) (Yi et al., 
2016; Yan et al., 2020). Es así como se determinó que el rango de elevación idóneo es de 500 m a 2.100 m, 
y que la especie tiene una mayor afinidad a la vegetación alta (0,7 NDVI) (López-Pérez et al., 2015). Asi-
mismo, se evidencia que la especie tiene una mayor presencia cuando la precipitación del mes más húmedo 
(bio_13) es mayor que 300 mm, y cuando la estacionalidad de la precipitación (bio_15) es superior a 50 mm.
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Figura 8. Curvas de respuesta de las variables ambientales más importantes identificadas dentro del modelo de 
distribución de potencial de D. elegans: (A) Elevación; (B) Índice de vegetación de diferencia normalizada (NDVI); (C) 
Precipitación del mes más húmedo (bio_13); (D) Estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación) (bio_15)

Fuente: Modelo MaxEnt. Elaboración propia

Figura 9. Distribución potencial de D. elegans en la cuenca del río Mira

Elaboración propia
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La distribución de D. elegans obtenida de la región M para la cuenca del río Mira (Figura 9) presenta 
una probabilidad de presencia que va de 0 a 0,74, encontrándose principalmente en la sección media de 
la cuenca del río Mira, con una superficie de 104.747 ha (19,6% del área total de la cuenca). Está com-
puesta de tres zonas de idoneidad de hábitat: baja, con un área de 98.305 ha (18,4%); media, con 6.192 ha 
(1,16%); y alta, con un total de 250 ha (0,05%). Dichos espacios contienen ecosistemas naturales como: 
bosque nativo, matorral seco montano, bosque seco espinoso y vegetación arbustiva.

3.6. Pérdida de hábitat
La distribución del hábitat de D. elegans en la cuenca del río Mira muestra fragmentación y pérdida 

debido a los cambios en el uso del suelo (Figura 10). La pérdida de hábitat alcanza las 33.859,33 ha 
(32,32%), lo que se atribuye principalmente a la deforestación y la agricultura. Por lo tanto, se registra 
que únicamente 70.875,87 ha (67,66%) son adecuadas para su conservación y dispersión.

Figura 10. Pérdida de hábitat en la distribución potencial de D. elegans dentro de la cuenca del río Mira

Elaboración propia 

4. Discusión de resultados
4.1. Cambio del paisaje 

La cuenca del río Mira ha registrado una alta tasa de deforestación en los últimos 26 años, debida 
principalmente al aumento progresivo de las áreas de cultivos agrícolas y ganaderas, las cuales han 
transformado el bosque nativo en cultivos de palma de aceite (Eleais spp.), pastos, caña de azúcar 
(Saccharum spp.), papas (Solanum spp.), maíz (Zea spp.), plátano (Musa spp.), frejol (Phaseolus spp.), yuca 
(Manihot spp.), café (Coffea spp.), frutales y huertos diversificados para el consumo y comercialización 
local (Gómez et al., 2017). Esto produjo una disminución de 200.041,11 ha de bosque nativo, lo que 
corresponde a una tasa anual de pérdida del 0,44 %. Dicha disminución de bosque nativo es similar a 
la reportada por Rodríguez-Echeverry y Leiton (2021a), considerando también que Ochoa et al. (2013) 
determinó una tasa de deforestación de 0,96% en los bosques nativos de Ecuador entre 1976 y 2008, lo 
cual se atribuyó fundamentalmente al incremento de las actividades agrícolas. Es así como el número y la 
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densidad de parches de bosque nativo en la cuenca del río Mira aumentó entre 1991, 2000 y 2017. Tapia-
Armijos et al. (2015) reportaron fragmentación del bosque nativo entre 1976 y 2008, de igual forma, 
Rodríguez-Echeverry y Leiton (2021a) afirmaron que existe un incremento en el número y densidad de 
parches en ecosistemas forestales en la cuenca del río Mira. Esto pone en evidencia que en las últimas dos 
décadas se ha producido una importante fragmentación del bosque nativo debido al uso inadecuado del 
recurso suelo.

En este estudio, el tamaño del parche disminuyó constantemente entre 1991, 2000 y 2017, eviden-
ciándose un incremento dramático en el borde de los fragmentos de bosque nativo. La reducción progre-
siva de su tamaño es un indicador clave de la fragmentación del ecosistema y la pérdida de biodiversidad 
(Rodríguez-Echeverry et al., 2018; Rodríguez-Echeverry & Leiton, 2021b). Además, las especies tienen 
requisitos mínimos de tamaño de parche (Maiorano et al., 2019); por lo tanto, aquellos que son más pe-
queños contienen menos especies que los parches más grandes (Otavo & Echeverría, 2017). Asimismo, 
cuando el bosque nativo y los cultivos se encuentran demasiado cerca, se genera una perturbación en el 
hábitat que influye en la dispersión de la especie. Lindenmayer et al. (2003) mencionan que la adyacencia 
entre plantaciones de cultivos perennes y bosques nativos incrementa la introducción de especies y altera 
el ciclo ecológico.

4.2. Distribución potencial de la especie

Los modelos de distribución permiten conocer la idoneidad de hábitat de una especie concreta con 
base en datos de abundancia, presencia-ausencia o solamente presencia (Yi et al., 2016; Ruiz-Luna et al., 
2017; Mudereri et al., 2020). En Ecuador, la mayor disponibilidad de datos corresponde especialmente a 
puntos de presencia, sin embargo, la desactualización de los registros de la especie dificulta la realización 
de modelos de distribución. A pesar de ello, se han realizado estudios significativos con menos de 10 
registros (Pearson et al., 2007; Shcheglovitova & Anderson, 2013). D. elegans es una especie endémica 
del Ecuador y presenta limitación de registros debido a que no existe un monitoreo de la especie dentro 
de la cuenca del río Mira. En ese sentido, el análisis espacial realizado para la región M permitió obtener 
información confiable para conocer más acerca de su distribución, demostrando que los factores físicos 
utilizados en la investigación son fundamentales para determinar el nicho ecológico y la probabilidad de 
presencia de la especie. La elevación del terreno, como una de las variables más importantes que influye 
en la distribución espacial, es un factor físico clave en la dispersión de las especies debido a que forma 
barreras naturales y microclimas únicos (Figura 11) (Adhikari et al., 2012; Cisneros-Heredia et al., 2017; 
Jácome et al., 2019a). Adicionalmente, los resultados muestran que la especie habita en una vegetación 
altamente conservada a modernamente perturbada en los bosques nubosos de crecimiento antiguo (Figu-
ra 11), encontrándose activa a nivel del suelo y sobre la vegetación de 0,15 a 4,3 m de alto (Arteaga, 2020). 
Así mismo, la precipitación, identificada como la variable climática más importante dentro del análisis 
espacial, es un factor esencial para su reproducción debido a que deposita sus huevos en suelo húmedo y 
en troncos en descomposición (Artega, 2020). Mientras que la estacionalidad de la precipitación induce 
a la reproducción de la especie (Pizzatto et al., 2008) y a la actividad de moluscos gasterópodos como 
caracoles y babosas, alimento fundamental para la especie (Artega, 2020). Las estribaciones Andinas del 
Ecuador generalmente superan precipitaciones de 300 mm (Ministerio del ambiente del Ecuador, 2013), 
lo cual genera áreas geográficas o hábitats adecuados para esta especie. 

D. elegans se distribuye principalmente en la cuenca media del río Mira en áreas idóneas muy res-
tringidas para su presencia. Sin embargo, estos sitios presentan condiciones adecuadas para la especie 
debido a que se ha registrado en zonas cercanas de la cuenca (Pazmiño-Otamendi et al., 2019). Artega 
(2020) estima que la distribución de D. elegans es de 814.700 ha en las laderas occidentales del Ecuador. 
Sin embargo, esta área estimada no incluye las zonas idóneas en la cuenca del río Mira, a pesar de que el 
noroeste del Ecuador presenta condiciones adecuadas para la distribución de la especie. Cabe mencionar 
que el modelo realizado por Pazmiño-Otamendi et al. (2019) presenta contrastes en la probabilidad de 
presencia de D. elegans en comparación con el presente estudio, debido principalmente a la diferencia 
en la extensión del área de estudio, la selección de las variables ambientales y los registros de presencia 
empleados, aunque presenta la misma trayectoria de distribución en la zona correspondiente a la cuenca 
del río Mira.
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Figura 11. Variables ambientales de elevación, precipitación anual y NDVI dentro de la cuenca del río Mira

Fuente: WorldClim y Servicio Geológico de los Estados Unidos. Elaboración propia 

4.3. Impactos asociados al cambio en el paisaje boscoso sobre la especie
La fragmentación y pérdida de hábitat en Ecuador se debe principalmente a la deforestación, expan-

sión agrícola y ganadera y concesiones mineras (Tapia-Armijos et al., 2015), donde la cuenca del río Mira 
no es ajena a estas actividades. La existencia de minería ilegal contribuye a la destrucción de los hábitats. 
Por ende, las actividades antrópicas generaran amenazas al nicho ecológico de la especie (Reyes-Puig et 
al., 2017). Un estudio realizado por Atauchi et al. (2020) determinó que la fragmentación y pérdida de 
hábitat redujeron las áreas potencialmente adecuadas para Anairetes alpinus (Carriker, 1933) debido a la 
deforestación. Por tanto, la reducción del hábitat D. elegans debería incidir en el cambio de categoría de 
amenaza, tomando como base la disminución registrada en la estimación de la distribución por la altera-
ción del ecosistema natural.

El hábitat idóneo de la especie corresponde principalmente a coberturas boscosas, sin embargo, el 
bosque nativo en la cuenca presentó una reducción en el tamaño del parche que afecta a la disponibi-
lidad de hábitat para D. elegans, debido a su dispersión en bosques nubosos de crecimiento antiguo a 
moderadamente perturbados (Arteaga, 2020). D. elegans permanece en pequeños fragmentos de bosque 
aislados (Cisneros-Heredia et al., 2017). La reducción en el tamaño del parche del hábitat pone en riesgo 
de extinción a las especies porque existe un rango óptimo de supervivencia y un límite de tolerancia en 
la calidad y cantidad del hábitat (Otavo & Echeverría 2017). Además, limita la dispersión de la especie y 
genera una pérdida de su estructura, lo que conlleva a una disminución generalizada de la biodiversidad 
(Maiorano et al., 2019; Chetcuti et al., 2020).

Las especies se enfrentan a los efectos de borde debido al incremento de estos que son causados por 
las actividades antropogénicas. Los resultados muestran que el bosque nativo presentó aumento del borde 
causado por los altos contrastes de los cultivos, lo que puede interferir en el movimiento de la especie 
debido a la segmentación que limita la estructura del hábitat, la disponibilidad de alimento e interacción 
entre especies (Fletcher, 2005; Peyras et al., 2013), lo que también puede facilitar la depredación por 
parte de Bothrops asper (Garman, 1884; Arteaga, 2020). Además, el aumento de la intensidad de luz y la 
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temperatura son más evidentes en los bordes (Erdős et al., 2013), y esto puede alterar la reproducción de 
la especie, ya que sus huevos son depositados en tierra húmeda y en troncos en descomposición (Artega, 
2020). 

El bosque nativo presentó aislamiento de hábitat debido a la variación de la distancia mínima del 
parche más cercano, generando la pérdida de la continuidad en el paisaje e impidiendo la colonización 
de nuevos hábitats (Echeverría et al., 2014). El aislamiento altera las tasas de emigración e inmigración 
de los individuos y el flujo genético entre fragmentos, además de la permanencia en el paisaje (Britten 
& Baker, 2002; Echeverría et al., 2014), afectando a la abundancia y riqueza de las especies. Wereszczuk 
et al. (2017) determinó una estructura genética débil de Martes foina debido al aislamiento y la distancia 
de hábitat, por ende, las poblaciones aisladas tienden a soportar los efectos de la deriva genética, que 
conduce a la pérdida de diversidad y a una mayor diferenciación entre poblaciones cercanas (Keyghobadi, 
2007).

5. Conclusiones
La pérdida del bosque nativo fue causada, en gran medida, por su transformación en parcelas agrí-

colas y ganaderas, originando fragmentación y pérdida de hábitat para D. elegans, cuya probabilidad de 
presencia se encuentra principalmente en la cuenca media del río Mira, debido a que las variables de 
precipitación del mes más húmedo, estacionalidad de la precipitación, elevación y NDVI, potencian su 
nicho ecológico y distribución en esa zona. Además, los resultados evidencian los impactos asociados al 
paisaje como la disminución del tamaño del parche, efectos de borde y aislamiento de hábitat que limitan 
la dispersión, reproducción, alimentación e interacción con otras especies debido la pérdida de continui-
dad del hábitat de D. elegans. Por ende, estos factores podrían incidir en la recategorización de amenaza 
debido a la disminución en la estimación de la distribución de la especie por la pérdida del hábitat idóneo. 
En este sentido, se sugiere la implementación de estrategias de planificación de la conservación en la 
cuenca del río Mira para la conectividad de fragmentos boscosos en el paisaje, conservación de especies 
amenazadas y actualización de sitios prioritarios para la conservación de la biodiversidad. Finalmente, es 
importante mencionar que, con los resultados obtenidos, se espera que futuras investigaciones puedan 
replicar este estudio para conocer los cambios de los patrones espaciales de los bosques nativos y sus im-
pactos en las distribuciones de las especies en estado de amenaza debido a que proporciona información 
importante para la toma de acciones para la conservación de la biodiversidad y planificación del territorio.
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