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Uso y selección de hábitat de aves rapaces a diferentes escalas espacio-temporales 

en bosques semiáridos de Sudamérica 

RESUMEN 

 
La expansión de la ganadería y la agricultura ha transformado los ambientes 

naturales de varias zonas de Argentina. Los bosques xerófilos del Espinal y el Chaco han 

sufrido una mayor transformación en las últimas décadas, con procesos de deforestación 

generados por el hombre a gran escala para incrementar la superficie de tierra destinada 

a uso agrícola. La identificación de taxones que puedan desempeñar un papel como 

bioindicadores de perturbación antropogénica en estos ambientes, podría contribuir a 

evaluar el efecto de estas perturbaciones y a la toma de medidas de manejo. En este 

sentido, las aves rapaces son un grupo polifilético que juega un papel clave en los 

ecosistemas como depredadores tope y son, por lo tanto, potenciales bioindicadores. 

El objetivo general de esta tesis fue analizar a diferentes escalas espacio - 

temporales el uso y selección de hábitat, así como los factores que determinan la 

abundancia y riqueza de especies de aves rapaces en los bosques semiáridos de 

Sudamérica con énfasis en los bosques del Espinal del centro de Argentina. Para llevar a 

cabo este objetivo general, esta tesis propone una serie de objetivos específicos 

desarrollados en cuatro capítulos diferentes y finalmente hay un último capítulo en donde 

se desarrolla una conclusión general de todo el trabajo. 

En primer lugar, en el Capítulo I se realizó una introducción general al tema de 

estudio y a la problemática que se plantea. Luego, en el Capítulo II se examinó con 

Modelos Lineales Generalizados Mixtos (GLMM) cómo las variables de uso de suelo, 

variables de presión antrópica, la variación temporal (estacional e interanual), la variación 

biogeográfica y la estructura de paisaje determinan la abundancia y riqueza de aves 

rapaces tanto a escala de paisaje como a escala local en la región del Espinal y su ecotono 

con el Monte y la Pampa. Se realizaron censos de aves rapaces en parcelas (escala paisaje) 

y puntos fijos (escala local) en la región del Espinal durante dos años. Se identificaron un 

total de 3720 individuos de 16 especies de rapaces. Un análisis de correspondencia nos 

permitió establecer la relación entre cada especie de ave rapaz, con la cobertura de suelo 

utilizada (arbustal, bosque, agrícola y pastizal) y con el gremio trófico de la especie; y así 

ver que los cambios en la composición de las comunidades de rapaces responden a la 

variación en la cobertura de suelo que se trate. Las especies más abundantes fueron 

Chimango, Carancho y Halconcito colorado. En la época primavera/verano las dos 
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especies migradoras, Aguilucho langostero y Jote cabeza colorada, también tuvieron 

numerosos registros. El mayor número de individuos se detectó en suelos con cobertura 

agrícola, mientras que el número de especies fue mayor en suelos con bosque y pastizal. 

La abundancia a escala de paisaje estuvo asociada a la temporada (siendo mayor en 

otoño/invierno que en primavera/verano y los porcentajes de cobertura agrícola y arbustal 

(ambos de manera positiva). Mientras que, a escala local, la abundancia estuvo asociada 

a la temporada (mayor en otoño/invierno que en primavera/verano) y mantuvo una 

relación positiva con la cobertura agrícola y una relación negativa con el Índice de 

Heterogeneidad Ambiental. Por su parte, la riqueza de especies a escala de paisaje fue 

mayor en el segundo año de muestreo, en sitios con poco bosque y pastizal, alejados de 

las localidades. En cambio, a escala local, la riqueza de especies estuvo asociada de 

manera positiva por el año (mayor en el segundo año de muestreo) y de forma negativa 

por el bosque (menos riqueza en puntos con altos porcentajes de bosque). 

En el Capítulo III se hizo un análisis específico de uso y selección de hábitat de 

nueve especies de aves rapaces que tuvieron un tamaño muestreal suficiente para realizar 

Modelos Lineales Generalizados Mixtos (GLMM). Dichas especies fueron Carancho, 

Chimango, Halconcito colorado, Halconcito gris, Halcón plomizo, Milano blanco, 

Aguilucho común, Jote cabeza colorada y Jote cabeza negra. Logrando así, determinar 

que variables determinan el uso y selección de hábitat (a escala local y de paisaje) de estas 

especies en los bosques semiáridos de La Pampa y también ver la relación entre la 

presencia y abundancia entre dichas especies. La presencia y la abundancia de Carancho 

estuvo relacionado con la temporada otoño/invierno, el segundo año de muestreo la 

abundancia de Chimango, Aguilucho común, Jote cabeza colorada y negra y las 

coberturas de bosque y arbustal. El uso y selección de hábitat del Chimango estuvo 

asociado a las temporadas primavera/verano y otoño/invierno, el segundo año de 

muestreo, las coberturas agrícolas, bosque, arbustal y pastizal, la densidad poblacional y 

la distancia a las localidades, la temperatura media anual, el índice de heterogeneidad 

espacial, y las abundancias de Carancho y Jote cabeza negra. La presencia y abundancia 

del Halconcito colorado estuvo relacionado con la temporada otoño/invierno, el segundo 

año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque, pastizal y arbustal, y la abundancia de 

Carancho. El uso y selección de hábitat del Halconcito gris estuvo correlacionado con la 

temporada otoño/invierno y las coberturas de bosque y cultivo. La presencia y la 

abundancia del Halcón plomizo estuvo relacionado con la temporada otoño/invierno, el 

segundo año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque y arbustal, el índice de 
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heterogeneidad ambiental, y las abundancias de Chimango y Carancho. El uso y la 

selección de hábitat del Milano blanco estuvo asociado a la temporada otoño/invierno, el 

segundo año de muestreo, y las coberturas agrícolas y de bosque. La presencia y la 

abundancia del Aguilucho común estuvo relacionado con la temporada otoño/invierno, el 

segundo año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque, pastizal y arbustal, la distancia 

a las localidades y la abundancia de Carancho. El uso y selección de hábitat del Jote 

cabeza colorada estuvo relacionado con la temporada primavera/verano, el segundo año 

de muestreo, las coberturas agrícolas y de bosque, la densidad poblacional, temperatura 

media anual, y las abundancias de Chimango, Carancho y Jote cabeza negra. La presencia 

y abundancia del Jote cabeza negra estuvo relacionada a la temporada otoño/invierno, el 

segundo año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque y pastizal, la densidad 

poblacional, y las abundancias de Carancho y Jote cabeza colorada. 

En el Capítulo IV se evaluaron los efectos de la fragmentación del bosque de 

caldén en la matriz agrícola sobre la presencia de dos especies de búhos nocturnos 

forestales: Caburé chico y Alilicucú común. Se modeló la presencia/ausencia de cada 

especie con Modelos Lineales Generalizados (GLM) en función de las variables 

explicativas: tamaño del parche de bosque en el que estuvo presente el ave, distancia al 

parche de bosque más próximo y distancia al bosque continuo. Los resultados muestran 

que ambas especies incrementaron la probabilidad de presencia con la cercanía al bosque 

continuo. Para Alilicucú común, además, la distancia al fragmento de bosque más cercano 

también jugó un papel importante. Nuestros resultados sugieren que a pesar de ser dos 

especies generalistas y de amplia distribución, los dos búhos se vieron afectados 

negativamente por el proceso de fragmentación y evidencian la importancia de la 

preservación no sólo de los remanentes de bosque y su conectividad sino también de las 

matrices de bosque que aún no han sido afectadas por el proceso de fragmentación. 

En el Capítulo V se realizó un análisis sobre el rango de distribución potencial de 

Águila coronada, un ave rapaz en peligro de extinción que se distribuye en Sudamérica 

desde el este de Bolivia, el centro y sur de Brasil, Paraguay llegando hasta el norte de la 

Patagonia en Argentina, convirtiéndose en el águila de distribución más austral del 

continente. Se construyeron modelos de distribución potencial total utilizando 698 

registros de la especie e información bioclimática, de cobertura y de presión antrópica 

para todo su rango de distribución. Se usaron dos técnicas de modelado: sólo presencias 

(mediante la utilización de la herramienta MaxEnt) y presencias vs pseudoausencias 
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(mediante la utilización de Modelos Lineales Generalizados [GLM]). Ambos modelos 

sugieren que hay dos zonas con máxima probabilidad de presencia de la especie, una en 

Argentina, que abarca principalmente la región del Monte y zonas del Chaco y otra en 

Brasil, en zonas de sabana de la Mata Atlántica interior. Ambos modelos sugieren que 

gran parte del Chaco Seco americano y el Cerrado, no son los mejores hábitats para la 

especie y que los cultivos tienen un efecto negativo sobre su presencia. Las estimaciones 

de números de territorios totales posibles para la especie variaron entre 1.513 y 11.428 

según los GLM y MaxEnt respectivamente. Teniendo en cuenta los hábitats idóneos para 

la especie y una estima de pérdida de hábitat original para Argentina de entre un 7 y un 

11% (según los modelos y criterios usados) el número de parejas estimadas para la 

Argentina sería de entre 827 y 3.193 según GLM y MaxEnt respectivamente. Las 

comparaciones con las estimaciones de población de la especie para la población mejor 

estudiada que se localiza en La Pampa, sugieren que los modelos de MaxEnt sobreestiman 

los números de territorios totales posibles y los GLM los infraestiman. Claramente hay 

una urgencia por colectar información poblacional de la especie en otras zonas de estudio 

y particularmente en otros países, para poder ajustar mejor los resultados de este trabajo, 

pero hay evidencias sólidas de que la expansión agrícola está afectando seriamente a la 

distribución de esta especie en Sudamérica. 

Por último, en el Capítulo VI se concluye que existen efectos importantes de la 

deforestación y la fragmentación de los bosques secos americanos sobre las poblaciones 

de aves rapaces que las habitan. Esto ha sido evidenciado para las distintas escalas de 

trabajo abordadas, desde la escala local a la escala continental y para las distintas especies. 

Se detectaron cambios en la abundancia, en la riqueza específica, en la probabilidad de 

presencia en fragmentos e incluso en la distribución de las especies, lo que pone de 

manifiesto la relevancia que están teniendo estos impactos sobre las poblaciones de aves 

rapaces. Asimismo, los tres capítulos señalan como una limitación muy importante para 

el análisis y la correcta interpretación de estos efectos, la escasez de información referente 

a la ecología básica y la demografía de muchas de las especies y en el caso de las especies 

para las que hay algo de información, la escasez o inexistencia de réplicas en otras zonas, 

lo que dificulta enormemente extraer conclusiones más robustas de los resultados. Esta 

falta de información les da incertidumbre a muchos de los resultados obtenidos, pero pone 

de manifiesto también la relevancia del trabajo expuesto en esta tesis. Si bien la 

investigación con aves rapaces se ha incrementado mucho en los últimos años, aún son 

insuficientes para prever cómo evolucionarán las distintas poblaciones de rapaces en estos 
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contextos de cambio de paisaje a gran escala. La profundización de los estudios que ya 

se están llevando a cabo con muchas de las especies mencionadas en la tesis, sin duda 

ayudará a clarificar esto en los próximos años. 
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Habitat use and selection by raptors at different spatio-temporal scales in 

semi-arid forests of South America 

ABSTRACT 

The expansion of livestock and agriculture has transformed the natural 

environments of vast areas of America. In recent decades, changes in productive uses 

have been felt in a special way in the large xerophilous forests that covered in the past 

great extensions of the continent (Espinal, Chaco, Cerrado) and have suffered intense 

large-scale deforestation processes, generated by man to increase the area of land destined 

for agricultural use. The identification of taxa that can play a role as bioindicators of 

anthropogenic disturbance in these environments could help to evaluate the effect of these 

disturbances and to take management measures. In this sense, raptors are a polyphyletic 

group that plays a key role in ecosystems as top predators and are, therefore, potential 

bioindicators. 

The general objective of this thesis was to analyze at different spatio - temporal 

scales the habitat use and selection, as well as the factors that determine the abundance 

and species richness of raptors in the semiarid forests of South America with emphasis 

on Espinal forests of the center of Argentina. To carry out this general objective, this 

thesis proposes a series of specific objectives developed in four different chapters and 

finally there is a concluding chapter where a general conclusion of the whole work is 

developed. 

First, in Chapter I, a general introduction was made to the study subject and to the 

problematic approach. Then, in Chapter II with Mixed Generalized Linear Models 

(GLMM) we examined how the variables of land use, anthropic pressure, temporal 

variation (seasonal and interannual), biogeographic variation and landscape structure, 

determine the abundance and raptor richness both at landscape scale as at local scale in 

the Espinal region and its ecotone with the Monte and the Pampas. Raptor bird censuses 

were carried out in plots (landscape scale) and fixed points (local scale) in the Espinal 

region for two years. A total of 3.720 individuals of 16 raptor species were identified. An 

analysis of correspondence allowed us to establish the relationship between each raptor 

specie, with the coverage of land uses (shrub, forest, agricultural and grassland) and with 

the trophic guild of the species; and thus, to determinate that changes in raptor 

communities composition respond to variation in the coverage of land use in question. 

The most abundant species were Milvago caracara, Southern caracara and American 
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kestrel. In spring / summer season, the two migrating species, Swainson's hawk and 

Turkey vulture, also had numerous records. The highest number of individuals was 

detected in areas with agricultural cover as well as the average richness, although the 

accumulation curves of species suggest that in autumn / winter the total richness would 

be higher in forest and pasture plots. Abundance at landscape scale was higher in autumn 

/ winter than in spring / summer and when greater was agricultural and shrub cover. At 

local scale, abundance was higher in autumn / winter than in spring / summer and 

maintained a positive relationship with agricultural land use and negative one with 

environmental heterogeneity. At one hand, the species richness at landscape scale was 

greater in the second year of sampling, in places with little forest and pasture, located far 

from the localities. On the other hand, at the local level, species richness was positively 

associated by sampling year (higher in the second year) and negatively related with forest 

(less richness in points with higher percentages of forest). 

In Chapter III, a specific analysis was made of habitat use and selection of 9 

raptors species that had a sufficient sample size to perform Mixed Generalized Linear 

Models (GLMM). The species were Southern caracara, Milvago caracara, American 

kestrel, Spot-winged falconet, Aplomado falcon, White-tailed kite, Red-backed hawk, 

Turkey vulture and Black vulture. This analysis permits to identify which variables 

determinates the habitat use and selection (at a local and landscape scale) of these species 

in the semiarid forests of La Pampa. The abundance (habitat selection) of Southern 

caracara was higher in autumn / winter, in the second year of sampling and was positively 

related to the abundance of Milvago caracara, Red-backed hawk, Turkey vulture and 

Black vulture and forest and shrub land cover. The habitat use and selection of Caracara 

Milvago was positively related to the season, being higher in autumn / winter, the second 

year of sampling study, with higher agricultural and pasture land cover, population 

density and distance to localities, average annual temperature, the index of spatial 

heterogeneity, and the abundances of Southern caracara and Black vulture. The presence 

and abundance of American kestrel was greater in the fall / winter season, the second year 

of sampling, and were affected by agricultural, forest, pasture and shrub land cover, and 

the abundance of Southern caracara. The habitat use and selection of the Spot-winged 

falconet was positively correlated with forest cover, negatively correlated with crop cover 

and was higher in the fall / winter season. The presence and abundance of the Aplomado 

falcon was higher in the fall / winter season, the second year of sampling, positively 
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related to the agricultural coverage and negatively related with forest and shrub land 

cover, environmental heterogeneity index, and the abundances of Milvago caracara and 

Southern caracara also had an effect. The habitat use and selection of the White-tailed 

kite was greater in the fall / winter season, the second year of sampling, and in areas with 

greater agricultural and forest land cover. The presence and abundance of the Red-backed 

hawk was higher in the autumn / winter season, the second year of sampling, with greater 

coverage of pasture and shrub, at a greater distance from localities and with the abundance 

of Southern caracara, being the presence and abundance negative with agricultural and 

forest land cover. The Turkey vulture was found more frequently and in greater numbers 

in spring / summer, the second year of sampling, with lower agricultural, forest land cover 

and population density. Also, the annual temperature average and the abundances of 

Milvago caracara, Southern caracara and Black vulture had a positive effect. The presence 

and abundance of the Black vulture was higher in autumn / winter, the second year of 

sampling, with greater pasture land cover and abundances of Southern caracara and 

Turkey vulture. However, it was lower with increasing population density, agricultural 

and forest cover. 

In Chapter IV the effects of Caldén forest fragmentation in the agricultural matrix 

on the presence of two nocturnal forest owls species were evaluated: Ferruginous pygmy 

owl and Screech-owl. The presence / absence of each species was modeled with 

Generalized Linear Models (GLM) based on the explanatory variables: size of the forest 

patch in which the bird was present, distance to the nearest forest patch and distance to 

the continuous forest. The results show that both species increased the presence 

probability with the proximity to the continuous forest. For Screech-owl, in addition, 

nearest distance to forest fragment also played an important role. Our results suggest that 

despite being two generalist and widely distributed species, these two owls were 

adversely affected by the fragmentation process and evidence the importance of forest 

preservation not only forest remnants and their connectivity but also of the forest matrices 

that have not yet been affected by the fragmentation process. 

In Chapter V an analysis of the potential distribution range of the Crowned Eagle 

was made, an endangered bird of prey that is distributed in South America from eastern 

Bolivia, central and southern Brazil, Paraguay reaching the north of the Patagonia in 

Argentina, becoming the crested eagle with the southernmost distribution of the continent. 

Models of total potential distribution were constructed using 698 records of the 
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species and bioclimatic, coverage and anthropic pressure information for its entire 

distribution range. Two modeling techniques were used: only presence (by using the 

MaxEnt tool) and presences vs. pseudoausencias (by using Generalized Linear Models 

[GLM]). Both models suggest different areas with maximum presence probability. The 

MaxEnt indicates maximum probability in the strip of Monte, Espinal and further north, 

Chaco, which goes from the Pampa to Santiago del Estero, in the east of Chaco province, 

in a narrow strip from Mendoza mountain and the pre-cordillera towards the north to the 

foothills of the Andes and the inter-Andean valleys in Bolivia. Finally, a fourth area 

separated in interior zones of the Atlantic Forest in Brazil. On the contrary, the GLM 

result indicated an area with maximum probability in northern Patagonia. Both models, 

however, suggest that a large part of the American Dry Chaco and Cerrado are not the 

best habitats for the species and that crops have an effect on its presence (negative in the 

case of GLM). Estimates of possible territory numbers for the species varied between 545 

and 11.428 depending on the models. Comparisons with population estimates of the 

species for the best-studied population located in La Pampa suggest that the MaxEnt 

models overestimate the numbers of possible total territories and the GLM underestimate 

them. Depending on the criteria used and the estimated number of pairs considered, the 

species should be considered as Endangered as it is currently or as Vulnerable. It is clearly 

necessary to collect population information of the species in other study areas and 

particularly in other countries, in order to better adjust the results of these models and 

have a more solid view of the actual conservation status of this species in South America. 

Finally, Chapter VI concludes that there are important effects of deforestation and 

fragmentation of American dry forests on raptor populations that inhabit them. This has 

been evidenced at the different scales of work addressed, from local to the continental 

scale and for the different species. Changes in abundance, specific richness, presence 

probability in fragments and even in the distribution of the species were detected, which 

shows the relevance that these impacts are having on raptor populations. Likewise, the 

three chapters indicate a very important limitation for the analysis and correct 

interpretation of these effects. The lack of information regarding the basic ecology and 

demography of many of the species and in the case of the species for which there is some 

information, the scarcity or nonexistence of replicas in other areas, makes extremely 

difficult to draw more robust conclusions from the results. This lack of information gives 

uncertainty to many of the results obtained, but also highlights the relevance of the work 
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presented in this thesis. Although research with birds of prey has greatly increased in 

recent years, they are still insufficient to predict how different raptor populations will 

evolve in these large-landscape scale contexts of change. The detailing of the studies that 

are already being carried out with many of the species mentioned in the thesis, will 

undoubtedly help to clarify this doubt in the coming years. 
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INTRODUCCIÓN 

A lo largo de los últimos siglos, pero especialmente desde mediados del siglo XX, 

a la par que crecía la población humana se ha intensificado el impacto de las actividades 

antrópicas sobre el medio natural de forma que para el 2009 se podían detectar signos 

claros y medibles de actividad humana en el 75% de la superficie del planeta (Venter et 

al. 2016). La magnitud de estas transformaciones, así como la velocidad a la que se han 

dado dichos cambios, que impide a una parte importante de las especies adaptarse, han 

generado un gran impacto en la diversidad del planeta, hasta el punto de que un número 

cada vez mayor de autores consideran que se está generando una crisis de extinción de 

especies equivalentes a las de las grandes extinciones masivas del pasado (Brook et al. 

2003, Ceballos et al. 2015). 

No todas las especies son igual de susceptibles a estos cambios. Algunas 

características cuantitativas de las especies como sus tamaños poblacionales, número de 

subpoblaciones, tasa de cambio poblacional y otras características intrínsecas de las 

especies como su historia de vida, la preferencia por determinados hábitats o sus 

características ecológicas incrementan o disminuyen su probabilidad de extinción (Purvis 

et al. 2000, Mace et al. 2008). Los grandes depredadores requieren de amplias superficies, 

suelen tener bajas densidades, tamaños poblacionales reducidos, tamaños corporales 

relativamente grandes y madurez sexual retardada (Newton 1979, Sergio et al. 2008). 

Estas características las hacen particularmente vulnerables a las alteraciones antrópicas 

de los ecosistemas tales como la destrucción de hábitat (Duffy 2002), la introducción de 

infraestructuras asociadas al ser humano en dichos hábitats (Newton 1979, Ferrer 2001), 

una elevada extracción de individuos (Baum et al. 2003), una numerosa persecución 

(Whitfield et al. 2004, Paviolo et al. 2008, Pohja-Mykrä et al. 2012) y el cambio climático 

(Voigt et al. 2003), todos factores asociados al proceso de transformación de origen 

antrópico mencionado. Los cambios en la estructura y el funcionamiento de los 

ecosistemas afectan a los depredadores, tienen influencia en la dinámica poblacional de 

las especies presas (Delattre et al. 1998, Bilenca et al. 2012) lo que incide en las 

poblaciones de depredadores (Vilá 1998, Lensing et al. 2006, Bitetti et al. 2008, 

Tylianakis et al. 2008, Harley 2011, Galmes 2017). 

Sudamérica no escapa a esta situación y gran parte de sus grandes ecosistemas han 

sufrido drásticas reducciones en superficie generadas por la transformación de hábitats 

naturales a sistemas productivos (Di Bitetti et al. 2003, TNC, FVSA, DeSdel Chaco y 

WCS Bolivia 2005, Hosono et al. 2016). Esta reducción del hábitat forestal podría afectar 
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la diversidad y composición de las comunidades de aves de los bosques (Willson et al. 

1994). Sin embargo, es difícil evaluar aún la magnitud de estos efectos (Armesto et al. 

1995, Rozzi et al. 1996, Miño et al. 2017, Montes Galban et al. 2017). La región es 

considerada única por sus características ambientales y alberga una gran cantidad de 

especies de alto valor de conservación, así como un considerable número de endemismos, 

tanto entre los mamíferos como en otros grupos de vertebrados y particularmente en las 

aves, siendo el continente con una mayor diversidad de especies de este grupo (Newton 

2003, Quiroga 2013). 

En Argentina, la expansión de la ganadería, la agricultura y la extracción maderera 

han transformado con profundidad los ambientes naturales en amplias zonas del país, 

especialmente los pastizales Pampeanos, las selvas Paranaenses, y los bosques xerófilos 

del Espinal y el Chaco (Brown et al. 2006). Históricamente la actividad agrícola de esta 

región de Sudamérica se encontraba limitada a zonas óptimas de la Región Pampeana, 

quedando las zonas menos favorables limitadas a uso ganadero o agro-ganadero (Viglizzo 

1994). En las últimas décadas, sin embargo, se ha producido una intensificación de las 

actividades agrícolas, generando cambios en el uso de la tierra en muchas zonas que 

empleaban sistemas mixtos y que se han transformado a sistemas exclusivamente 

agrícolas (Baldi y Paruelo 2008). Asimismo, en zonas de ecotono entre la Región 

Pampeana y los bosques xerófilos o secos del Espinal hacia el oeste o el Chaco semiárido 

en el norte, se ha producido un desmonte masivo de amplias superficies de bosque para 

la implantación de cultivos de oleaginosas, particularmente de soja (Zak et al. 2004, SA 

y DS 2007, Gasparri y Grau 2009, Vallejos et al. 2015). Los procesos de deforestación 

van generando de forma progresiva un fenómeno de fragmentación y destrucción de los 

bosques. Esta fragmentación, ya sea de origen natural o antrópico, actualmente está 

avanzando sobre gran parte de los ecosistemas a nivel global (Vitousek 1994, Meffe y 

Carroll 1997, Otavo y Echeverria 2017, Marateo et al. 2018)). 

El proceso de fragmentación de hábitats ocurre de manera continua, provoca 

pérdida neta de hábitats y un incremento del aislamiento de las poblaciones silvestres 

asociadas a los parches remanentes del hábitat natural. Las poblaciones aisladas se ven 

expuestas a fenómenos estocásticos que eventualmente pueden llevarlas a desaparecer. Si 

los parches están demasiado aislados, la probabilidad de recolonización de los mismos 

disminuye lo que aumenta el riesgo de extinción de las especies y provoca pérdidas de 

biodiversidad (Wilcox y Murphy 1985, Saunders et al. 1991, Cornelius et al. 2000, Otavo 

y Echeverria 2017, Brazeiro et al. 2018, Renjifo et al. 208). A medida que el hábitat se 

fragmenta se pueden generar distintos patrones de extinción. De esta manera, las especies 
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más abundantes y menos sensibles a la fragmentación del hábitat serán las que con mayor 

probabilidad estén presentes en la mayoría de los fragmentos, y viceversa (Santos y 

Tellería 2006, Tellería et al. 2011). Así, un fragmento de determinado tamaño albergará 

un mayor número de especies que la suma de un conjunto de fragmentos de menor tamaño 

debido a que estos últimos poseerán únicamente aquellas especies capaces de soportar ese 

contexto de fragmentación (Herrera 2011). Por otra parte, si el proceso de fragmentación 

origina parches heterogéneos, cada uno podría albergar unas pocas especies especialistas 

diferentes, de forma que no se daría esta estructura anidada en la extinción (Martínez 

Morales 2005). 

A pesar de haber sufrido un marcado proceso de deforestación y fragmentación, 

los bosques de Caldén (Prosopis caldenia) de la provincia de La Pampa y sur de San Luis 

todavía presentan grandes superficies con un relativo buen estado de conservación (SA y 

DS 2007). Así, las áreas de transición hacia las zonas agrícolas (al este) y hacia el Desierto 

del Monte (al oeste) pueden ser sin duda excelentes escenarios para evaluar cómo afecta 

el proceso de transformación y fragmentación de estos hábitats a la distribución, 

abundancia y diversidad de distintos grupos animales propios de este ambiente. 

La necesidad de considerar la escala de análisis para entender los patrones y 

procesos ecológicos es hoy uno de los paradigmas de pensamiento en ecología (Wiens 

1989, Levin 1992, Chave 2013). Así, se entiende que muchos atributos son influidos por 

varios factores que actúan a múltiples escalas. Por ejemplo, tanto la riqueza específica de 

una comunidad como la abundancia local de un taxón dependen de factores ecológicos 

que actúan a escalas proximales como competencia o depredación (Bucher et al. 1981, 

Garitano Zavala et al. 2003, De Juana et al. 2005, Arcos et al. 2008, González 2017, 

Ibarra et al. 2017), pero también de otros que actúan a escalas más amplias como la 

migración y la dinámica metapoblacional ( Sáez 2011, Carmona et al. 2017, Capurro 

2017, Repetto Volpi 2017, Huaman Parra 2018), y finalmente, también de factores de 

carácter histórico y biogeográfico que sobrepasan las escalas locales de análisis (Cueto 

2006, Fordham et al. 2013). 

El hábitat de una especie se define como el área de un paisaje en el que se dan los 

requerimientos necesarios de comida, refugio y reproducción para dicha especie 

(Anderson 1991). Existe tradicionalmente una cierta confusión entre los conceptos de uso 

y selección de hábitat, mientras la expresión uso de hábitat se refiere a la distribución 

actual de los individuos a través de los distintos tipos de hábitat (Hutto 1985), la selección 

de hábitat se refiere a un proceso jerárquico de respuestas comportamentales que resultan 

en uso desproporcionado de determinados hábitats que tendrán implicancias en el fitness 



Capítulo I: Introducción general 

20 

 

 

de los individuos (Hutto 1985, Block & Brennan 1993). En la práctica el uso de hábitat 

se suele estudiar a través de la comparación de las zonas usadas por una especie con las 

no utilizadas, mientras que la selección de hábitat comparará los hábitats utilizados con 

los hábitats realmente disponibles para los individuos (Jones 2001). 

Las aves rapaces son un grupo polifilético, constituido por especies generalmente 

poco abundantes y raras que juegan un papel fundamental en los ecosistemas naturales 

que habitan (Newton 1979, Sergio et al. 2005, Thiollay 2007). Por ser depredadores tope 

podrían modelar los patrones estructurales y de composición de las comunidades de sus 

presas (regulación top-down), reciclarían la materia muerta en el ambiente, controlarían 

plagas en cultivos y se las valoriza como indicadores de la calidad ambiental por su 

sensibilidad a las perturbaciones humanas o contaminantes ambientales (Newton 1979, 

Thiollay 1989, Martinez-Gomez 1992, Bildstein et al. 1998, Donázar et al. 2016). 

Además, por encontrarse en el tope de la cadena trófica pueden considerarse especies 

paraguas, facilitando en muchos casos su conservación, la preservación de ecosistemas 

enteros (Mañosa y Pedrocchi 1997, Rodríguez-Estrella et al. 1998, Márquez et al. 2005, 

Sergio et al. 2005). A pesar de eso, algunos taxones son sensibles a perturbaciones en 

niveles inferiores, pudiendo integrar de esta manera los impactos que se producen en ellos, 

mientras que otras especies se asocian con determinados tipos de hábitat de manera que 

pueden ser excelentes bioindicadores de la alteración de dichos ambientes (Newton 1979). 

Por lo tanto, la identificación de taxones que puedan desempeñar un papel como 

bioindicadores de perturbación antropogénica podría contribuir a la elaboración de 

herramientas de evaluación y gestión de los ecosistemas argentinos. 

Si bien en los últimos años se han generado algunos trabajos que evalúan de forma 

cuantitativa qué características del hábitat explican la presencia o la abundancia de 

algunas rapaces en determinados ambientes de la Argentina (Pedrana et al. 2008, Sarasola 

et al. 2008), estos son todavía escasos. Los trabajos que abordan la abundancia y riqueza 

de especies de este grupo, están restringidos a algunas zonas geográficas y a ambientes 

determinados como la Región Pampeana, la Estepa Patagónica o las Selvas Paranaenses 

(Travaini et al. 1995, Leveau y Leveau 2002, Trejo 2007b, Zurita y Bellocq 2007). En lo 

que respecta al efecto de los cambios en los hábitats sobre las distintas especies, también 

existe escasa información. De forma general, las comunidades de aves rapaces en 

Argentina se verían empobrecidas en los agroecosistemas y dentro de éstos, son menos 

diversas y abundantes en zonas con agricultura que en zonas de pastizal (Travaini et al. 

1995, Filloy & Bellocq 2007, Carrete et al. 2009). La mayoría de los estudios sobre 

distribución de aves rapaces en Argentina fueron realizados en las Llanuras Pampeanas, 
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Monte de Llanuras y Mesetas, y en la Estepa Patagónica (Trejo 2007, Filloy y Bellocq 

2007, Pedrana et al. 2008). A excepción de los trabajos de Travaini et al. 1995, Carrete et 

al. 2009 y Costán 2018, no existen trabajos que hayan abordado cuáles son los factores 

que determinan la distribución y la abundancia de las aves rapaces en los bosques 

semiáridos del Espinal, en el centro de Argentina. Debido a que los bosques del Chaco y 

el Espinal están entre los ambientes que están sufriendo una mayor degradación en los 

últimos años es relevante evaluar en profundidad los efectos de la deforestación y la 

fragmentación de bosques de ambientes semiáridos sobre este grupo de aves. 

Los bosques del Espinal de la provincia de La Pampa se encuentran en contacto 

con el desierto del Monte al oeste y la Región Pampeana al este, formando en el extremo 

sur una cuña boscosa que se prolonga desde el gran Chaco hacia el sur. Se caracterizaba 

históricamente por ser un bosque abierto en una matriz de pastizal con algunos parches 

arbustivos (Cabrera 1976). En la actualidad, la estructura de este bosque se ha modificado 

casi por completo, incrementándose de manera notable la densidad del arbustal y de 

bosque continuo o cerrado en las zonas centrales, provocando su desaparición en la zona 

noreste de su distribución histórica (SA y DS 2007). Los bosques se han expandido hacia 

el oeste a costa de pastizales naturales debido a la actividad del ganado (González-Roglich 

et al. 2012). Si bien la comunidad de aves rapaces que teóricamente puede llegar a 

encontrarse en esta zona del Espinal (distrito de Caldén) es bastante amplia (Narosky et 

al. 2010, De la Peña y Tittarelli 2011, Sarasola y Grande obs. pres., Tabla 1.1), algunas 

especies no han sido detectadas por décadas y otras son bastante raras, como es el caso 

del Águila coronada, la única rapaz en peligro de extinción a nivel global, presente en la 

ecorregión. Posiblemente, debido a la estructura histórica de este bosque, a excepción de 

las rapaces nocturnas y el Halconcito gris no hay especies típicamente forestales como 

podrían ser las del género Accipiter o Micrastur. Por el contrario, casi todas las especies 

de aves rapaces que se pueden encontrar en esta ecorregión, son especies típicas de zonas 

abiertas aun cuando muchas de ellas necesitan substrato arbóreo o al menos arbustivo para 

criar (Tabla 1.1). 
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Tabla 1.1. Aves rapaces citadas para la provincia de La Pampa, lugares más comunes de 

nidificación, hábitats principales, estatus migratorio (EM, R=residente, M=migrador, 

D=divagante) y estatus de conservación de la especie en la provincia de La Pampa (EC, 

NA= No Amenazada; RA=Rara; VU=Vulnerable; EN=En Peligro; IN=Indeterminada) de 

acuerdo a la última categorización realizada para la fauna silvestre en la provincia (DRN 

2017). Narosky et al. 2010; De La Peña y Tittarelli (2011). Nomenclatura basada en el 

SACC (Remsen et al. 2018) 
 

Especie Nidificación Hábitat EM EC 

Jote de cabeza negra 

(Coragyps atratus) 

En   huecos   de   árboles, 

afloramientos   rocosos o 

Montes y 

bosques abiertos 

R NA 

 en el suelo    

 

Jote de cabeza colorada 

 

En huecos de troncos de 

 

Montes y 

 

M 

 

NA 

(Cathartes aura) árboles, afloramientos bosques abiertos   

 rocosos o en el suelo    

 

Milano blanco 

 

Nido construido en 

 

Praderas 

 

R 

 

NA 

(Elanus leucurus) Árboles arboladas, áreas   

  Rurales   

 

Gavilán planeador 

 

Nido construido en el 

 

Pastizales 

 

R? 

 

NA 

(Circus buffoni) suelo entre pajonales    

 

Gavilán ceniciento 

 

Nido construido en el 

 

Pastizales 

 

R 

 

NA 

(Circus cinereus) suelo entre Pajonales    

 

 

Esparvero común 
Nido propio en árboles 

Montes y M?/D? RA 

(Accipiter striatus) Bosques de 

transición 
 

 

Gavilán mixto 

(Parabuteo unicinctus) 

Nido propio en árboles Praderas 

Arboladas y 

montes 

R RA 
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Continuación Tabla 1.1.     

Águila mora Nido propio en árboles o Praderas R/M NA 

(Geranoaetus afloramientos rocosos arboladas, orillas   

melanoleucus)  de montes   

 

Águila coronada 

 

Nido propio en árboles 

 

Praderas 

 

R 

 

EN 

(Buteogallus coronatus)  arboladas,   

  bosques   

  chaqueños   

 

Aguilucho colorado* 

 

Nido propio en árboles 

 

Praderas 

 

D? 

 

NA 

(Buteogallus  arboladas,   

meridionales)  Sabanas   

 

Taguató común 

 

Nido propio en árboles 

 

Arboledas, 

 

R 

 

NA 

(Buteo magnirostris)  orillas de montes   

 

Aguilucho langostero 

 

En Norteamérica 

 

Praderas y áreas 

 

M 

 

VU 

(Buteo swainsoni)  Rurales   

 

Aguilucho de alas largas 

 

Nido propio en árboles o 

 

Praderas 

 

R?/M 

 

RA 

(Buteo albicaudatus) Arbustal arboladas,   

  terrenos abiertos   

  semiáridos   

Aguilucho común Nido propio en arbustal o Praderas R/M NA 

(Buteo polyosoma) afloramientos rocosos Arbustivas   

 

Carancho 

(Polyborus plancus) 

Nido propio en arbustal o 

árboles o estructuras 

Praderas, áreas 

rurales 

 

R 

 

NA 

humanas igual que jote 
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Continuación Tabla 1.1.     

 
Chimango 

 
Nido propio en árboles, 

 
Praderas, áreas 

 
R 

 
NA 

(Milvago chimango) arbustal, juncales o en el Rurales   

 Suelo    

Halconcito gris 

(Spiziapteryx 

Huecos en árboles o nidos 

cerrados de otras aves 

Montes xerófilos R VU 

circumcincta)     

 

Halconcito colorado 

 

Huecos en árboles, 

 

Praderas, áreas 

 

R 

 

NA 

(Falco sparverius) afloramientos rocosos o Rurales   

 nidos cerrados de    

 otras aves    

 

Halcón plomizo 

 

En nidos viejos de otras 

 

Praderas 

 

R 

 

NA 

(Falco femoralis) aves en arbustal y árboles arboladas,   

  montes, áreas   

  Rurales   

 

Halcón peregrino 

 

Repisas o nidos de otras 

 

Praderas 

 

M 

 

VU 

(Falco peregrinus) Especies arboladas   

 

Lechuza de campanario 

 

En oquedades 

 

Praderas 

 

R 

 

NA 

(Tyto alba)  arboladas   

 

Alilicucú común 

 

En huecos de árboles o en 

 

Montes, bosques 

 

M 

 

NA 

(Megascops choliba) nidos de otras aves    

 

Ñacurutú* 

 

Huecos de árboles, en el 

 

Bosques, montes 

 

R 

 

IN 

(Bubo virginianus) suelo, nidos de otras aves    
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Continuación Tabla 1.1.     

 
Caburé chico 

 
Huecos o nidos de otras 

 
Montes 

 
R? 

 
NA 

(Glaucidium Aves    

brasilianum)     

 

Caburé grande 

 

Huecos o nidos 

 

Montes 

 

R? 

 

NA 

(Glaucidium nana) abandonados de aves    

 

Lechucita de las 

 

Cuevas en el suelo 

 

Áreas rurales 

 

R 

 

NA 

vizcacheras 

(Athene cunicularia) 

    

 

Lechuzón orejudo 

 

En el suelo, entre los 

 

Pajonales 

 

R? 

 

NA 

(Asio clamator) Pastos    

 

Lechuzón de campo 

 

En el suelo, entre los 

 

Pajonales 

 

R 

 

NA 

(Asio flammeus) Pastos    

Lechuza bataraz 

chaqueña* 

 

Cavidades en árboles Bosques 

chaqueños 

 

R? 

 

IN 

(Strix chacoensis) *     

* Especies de las que no existen registros recientes o su presencia es dudosa. 

 

? Estatus migratorio poco claro o desconocido. 

 

A pesar de la situación descrita más arriba de los bosques semiáridos de Argentina, no 

existe información cuantitativa sobre el efecto de la deforestación y la fragmentación de estos 

bosques nativos sobre la composición de la comunidad de aves rapaces, la abundancia y 

riqueza de especies que los habita o cómo han afectado esos procesos de destrucción y 

fragmentación de hábitat a las distintas especies que habitan esos ambientes. Por otra parte, a 

nivel específico, las transformaciones de los bosques a gran escala pueden llegar a 

comprometer la probabilidad de persistencia de determinadas especies. Si bien desde hace 

años la UICN (Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza) viene utilizando la 

distribución de las especies y el grado de destrucción de sus hábitats para la evaluación del 
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estatus de conservación de las especies (Subcomité de Estándares y Peticiones de la UICN 

2017) en muchos casos, las estimaciones del hábitat disponible o del hábitat perdido, son 

oscuras y no ofrecen fuentes claras. 

En este marco, esta tesis se propuso como objetivo general evaluar algunos efectos de 

la transformación antrópica de los bosques semiáridos de Sudamérica sobre la distribución, 

la riqueza y la abundancia de las aves rapaces. Particularmente se planteó evaluar los efectos 

de los cambios en los usos de suelo sobre la riqueza de especies y la abundancia de aves 

rapaces a escala local y regional en los bosques del Espinal del centro de Argentina. En este 

mismo marco geográfico, a nivel específico, se intentó evaluar desde el punto de vista de 

algunas especies cómo afectan las coberturas de la vegetación y los usos del suelo y la presión 

antrópica, al uso y selección de hábitat de dichas especies. Para este análisis se seleccionaron 

algunas especies que pudieran ser representativas de los distintos hábitats de nuestra área de 

estudio, pero que además contaran con suficientes datos. Esta selección incluyó a las 

siguientes especies: Carancho, Chimango, Halconcito Colorado, Halconcito gris, Halcón 

plomizo, Milano blanco, Aguilucho común, Jote cabeza colorada y Jote cabeza negra. 

Además, para algunas especies más ligadas a los ambientes forestales del Espinal, se propuso 

evaluar el efecto concreto de la fragmentación sobre la probabilidad de persistencia de dichas 

especies en los fragmentos. Finalmente, dado que la destrucción de hábitats en el marco del 

proceso de expansión e intensificación agrícola ha generado cambios profundos a escala 

continental, se intentó también hacer una aproximación a mayor escala intentando evaluar el 

efecto que tendrían esas transformaciones a escala continental sobre la distribución de una 

especie amenazada, pero con amplia distribución en el continente como es el caso del Águila 

coronada. 

 

 
ÁREA DE ESTUDIO 

La Región Pampeana comprende la provincia de Buenos Aires, el noreste de La 

Pampa, el este de Córdoba y el sur y centro de la provincia de Santa Fe, parte de Río Negro, 

Mendoza y San Luis. (Cabrera 1976, Soriano y Aguiar 1998, INDEC 2008). El avance de 

cultivos y las pasturas implantadas han desplazado a los pastizales naturales (Viglizzo y Frank 

2006). Entre la década del 90 y la actualidad, la agricultura se expandió desde la Región 

Pampeana hacia el Espinal provocando consecuentemente el desmonte de amplias superficies 

de bosques xerófilos de esta región. Este avance y los cambios en el uso de la tierra 

desencadenan problemas ambientales a diferentes escalas. 

En La Pampa, el distrito del Caldenal dentro de la ecorregión del Espinal (Tabla 1.2) 
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se caracteriza por una especie arbórea endémica, el Caldén (Prosopis caldenia). Además, 

otras especies arbóreas que componen este bosque son el chañar (Geoffroea decorticants), el 

algarrobo (P. flexuosa) y la sombra de toro (Jodina rhombifolia). El estrato arbustivo está 

caracterizado por el piquillín (Condalia microphylla), el alpataco (P. alpataco), el molle 

(Schinus fasciculatus), caballo del diablo (Prosopidastrum globosum), el llaullín fino (Lycium 

chilense), el llaullín (L. gilliesianum), el atamisque (Atamisquea emarginata), la tramontana 

(Ephedra triandra), las jarillas (Larrea divaricata, L. crispa) y yerba de la oveja (Baccharis 

ulicina), entre otras (Fernández y Busso 1999). En el estrato herbáceo predominan las 

“flechillas”, las más frecuentes son Stipa tenuis, Pappostipa speciosa, S. gynerioides, 

Piptochaetium napostaense, Aristida subulata, el pasto hilo (Poa lanuginosa), el pasto 

plateado (Digitaria califórnica), la cebadilla (Bromus brevis), centenillos (Hordeum sp), la 

paja blanca (Jarava ichu) y la cola de zorro (Setaria mendocina) (Casagrande et al. 1980, 

Arturi 2005). El clima de la región de transición entre estas dos regiones (el ecotono) es 

semiárido templado, y la aridez aumenta hacia el oeste y hacia el sur. Las precipitaciones 

varían entre 350 y 550 mm anuales y se concentran durante la primavera y el otoño. La 

temperatura media anual es de 15,3 ° C y la media mensual de los meses más cálidos (enero) 

es de 23,6 ° C y los más fríos (junio) es de 7,4 ° C (Fernández y Busso 1999, Casagrande et 

al. 2006). 
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Tabla 1.2. Superficies de las clases en el distrito del Caldén en La Pampa (SA y DS 2007). 
 
 

DISTRITO DEL CALDÉN 
Superficies por 

provincia (ha) 

NIVEL 1 NIVEL 2 NIVEL 3 La Pampa 

 

 

 

TIERRAS 

FORESTALES 

 

 

 
BOSQUE DE CALDÉN 

CALDÉN 

CERRADO 
292.292 

CALDÉN 

ABIERTO CON 

PASTOS 

 

582.430 

CALDÉN 

ABIERTO CON 

ARBUSTOS 

 

1.162.318 

BOSQUE DE 
TRANSICIÓN 

  

SUBTOTAL TIERRAS FORESTALES 2.037.040 

 
OTRAS 

TIERRAS 

FORESTALES 

CALDÉN TIPO PARQUE  422.467 

ARBUSTALES  970.754 

FORMACIÓN DE 

OTRAS ESPECIES 

ARBÓREAS 

  

2.642 

SUBTOTAL OTRAS TIERRAS FORESTALES 1.395.863 

 

 

 

 
 

OTRAS 

TIERRAS 

PASTIZALES  1.635.990 

CULTIVOS  2.784.054 

VEGETACIÓN 

HERBACEA 

HIDRÓFILA 

  

33.238 

TIERRAS CON 
CONSTRUCCIONES 

 
10.971 

PLANTACIONES 
FORESTALES 

 
479 

CUERPOS DE AGUA  56.837 

SIN VEGETACIÓN  24.370 

COMPLEJO SALINO  59.821 

SUBTOTAL OTRAS TIERRAS 4.605.760 

SUPERFICIE PROVINCIA 8.038.663 

 

Tres capítulos de esta tesis se desarrollaron en la ecorregión del Espinal y su transición 

a las ecorregiones de la Región Pampeana por el este y el Monte por el oeste de la provincia 

de La Pampa. La zona estudiada es una transición en la que se observa el avance de la frontera 

agrícola-ganadera sobre el bosque nativo. Además, esta tesis tiene un capítulo que hace 

hincapié en los bosques semiáridos de Sudamérica que incluye toda la superficie de Brasil al 

sur de Porto Velho y Natal, así como toda Bolivia, Paraguay, 
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Uruguay y toda la superficie en Argentina situada al norte de los límites sur de la 

provincia de Río Negro y Neuquén. (Figura 1.1) 

 

 

Figura 1.1. Área de estudio: a la izquierda los bosques sudamericanos en donde hay 

registros de Águila coronada (Capítulo V) y a la derecha ecorregión del Espinal en la 

provincia de La Pampa en donde se realizaron los censos de aves rapaces diurnas 

(Capítulos II y III) y aves rapaces nocturnas (Capitulo IV). 

 
Estructura de la tesis 

La presente tesis se encuentra dividida en seis capítulos, los contenidos de cada 

uno de ellos se detallan a continuación: 

En el Capítulo I se realiza una introducción y descripción general del tema 

estudiado, la problemática abordada y se plantea el objetivo general de este trabajo. En 

este capítulo también se sintetiza las áreas de estudio en las que se basa este trabajo de 

tesis. 

En el Capítulo II se realiza un análisis en función de variables de usos de suelo y 

de presión antrópica sobre cuáles de estas variables determinan la abundancia y la riqueza 

de especies de aves rapaces en el Espinal en la provincia de La Pampa, evaluadas a través 

de censos de rapaces en puntos fijos durante las temporadas primavera/verano y 

otoño/invierno de dos años de muestreo. Asimismo, se evalúa la presencia de asociaciones 

entre las especies censadas, gremios tróficos y los usos de suelo considerados. 
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Hipótesis 2.1. La riqueza y abundancia de aves rapaces en el distrito del Caldenal variará en 

función del grado de transformación sufrida por los ambientes naturales, así como de la 

estructura y composición de las coberturas de dichos ambientes. 

Predicciones: 

a- A escala de paisaje, y dadas las características de las distintas especies presentes en el 

Caldenal, cabe esperar que la riqueza y la abundancia sea mayor en aquellas parcelas 

con un mayor porcentaje de cobertura de vegetación natural. La misma predicción es 

esperable que se cumpla a escala local. Alternativamente, a escala de paisaje podría 

esperarse una mayor diversidad de rapaces en aquellos paisajes más heterogéneos (una 

mayor diversidad de ambientes, incluyendo los modificados por el hombre).  

b- A escala de paisaje cabe esperar una menor riqueza y abundancia de aves rapaces en 

aquellas parcelas con una elevada cobertura de suelos agrícolas. A escala local las aves 

de presa evitarán seleccionar parches agrícolas (excepto las especies generalistas). 

c- La riqueza y abundancia de aves rapaces será menor en zonas con alta transformación 

y presencia antrópica (por ej. pueblos o parajes), tanto a escala de paisaje como a escala 

local. 

En el Capítulo III se realiza un análisis específico de uso y selección de hábitat de 

nueve especies de aves rapaces con tamaño muestreal adecuado a dos escalas espaciales 

(local y paisaje) y dos temporadas (primavera/verano y otoño/invierno). Dichas 

especies fueron Carancho, Chimango, Halconcito colorado, Halconcito gris, Halcón 

plomizo, Milano blanco, Aguilucho común, Jote cabeza colorada y Jote cabeza negra. 

Logrando así, determinar qué variables determinan el uso y selección de hábitat de estas 

especies en los bosques semiáridos de La Pampa y también ver la relación entre la 

presencia y abundancia entre dichas especies. 

Hipótesis 3.1. La fragmentación, degradación y destrucción de los hábitats naturales 

altera la composición y estructura del entorno natural y por lo tanto afectará a la 

disponibilidad de recursos para la nidificación (substrato de cría) y la 

alimentación (presas) de las distintas especies de aves rapaces, afectando por lo 

tanto el uso y selección de estos por parte de dichas especies. En relación con el 

conocimiento que hay sobre las características ecológicas de las distintas especies 

de aves rapaces las predicciones que se desprenden de esta hipótesis son: 

a- A escala de paisaje (parcela), todas las especies a excepción del Chimango y Halconcito 

colorado evitarán usar (o al menos lo harán con menor intensidad) zonas con una 

importante cobertura agrícola. A escala local (puntos fijos de muestreo) el 
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conjunto de especies a excepción de las dos mencionadas arriba no usarán (o lo 

harán con baja frecuencia) zonas agrícolas. Estas relaciones se mantendrán en 

otoño/invierno y en la época de primavera/verano. 

b- Tanto a escala de paisaje como a escala local, el Halconcito gris utilizará 

principalmente zonas con alta cobertura boscosa 

c- A escala de paisaje, el Milano blanco, el Aguilucho común y el Halcón plomizo 

utilizarán más frecuentemente zonas con fracciones importantes de cobertura 

natural (bosques o pastizales). A escala local, estas especies podrán hallarse 

seleccionando ambos ambientes, tanto zonas de bosque como zonas de pastizal. 

Igualmente, estas relaciones se mantendrán a lo largo del año excepto para el Jote 

de cabeza colorada que migra al norte en invierno. 

d- A escala de paisaje, aquellas especies con una mayor dependencia de la cobertura de 

vegetación natural (a priori todas menos el Halconcito colorado) serán menos 

frecuentes en aquellas parcelas con elevada pérdida de hábitat.  

Hipótesis 3.2. La presión humana afectará a la distribución de las distintas especies de 

aves rapaces. Las aves rapaces han sido indicadas tradicionalmente como 

sensibles a la presión humana directa vía molestias o persecución, si bien en 

otros casos, la presencia humana puede generar un incremento en la 

disponibilidad de algunos recursos teniendo efectos positivos sobre algunas 

especies puntuales. 

Predicción: Tanto a escala de paisaje como local, cabe esperar que las distintas especies 

de aves rapaces utilicen con menor frecuencia entornos con una fuerte presión 

antropogénica. Para el Chimango, los jotes, y en menor medida el Carancho, especies 

oportunistas que se adaptan y explotan de forma muy eficiente los recursos generados por 

el hombre, esta relación podría no darse o incluso ser al revés. 

En el Capítulo IV se realiza una evaluación de los efectos de la fragmentación del 

bosque de Caldén debido al avance de frontera agrícola sobre dos especies de aves rapaces 

nocturnas forestales Caburé chico y Alilicucú común que a priori estarían más vinculadas 

al bosque como tal, que las diurnas, ya que deben usar el bosque como refugio durante el 

día y, además, para reproducirse. Se evalúa la presencia/ausencia de cada especie en 

función de tres variables que evidencian el grado de fragmentación del bosque: tamaño 

del parche de bosque, la distancia al parche de bosque más próximo y distancia a bosque 

continuo. 
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Hipótesis 4.1. El avance de la frontera agrícola implica un proceso de destrucción y 

fragmentación del hábitat de implica un proceso de progresiva destrucción (y 

reducción en el tamaño) de los parches que se encuentran cada vez más aislados 

entre sí. Esto debería afectar a la dinámica metapoblacional de las distintas 

especies de aves rapaces nocturnas y, en última instancia, a su persistencia en 

dichos parches. 

Predicciones: 

a- A medida que vaya disminuyendo el tamaño de los fragmentos irá disminuyendo la 

probabilidad de encontrar a ambas especies de aves rapaces nocturnas forestales. 

b- Cuanto mayor sea el aislamiento de los fragmentos de bosque en relación con otros 

fragmentos y al bosque continuo, menor será la probabilidad de encontrar a las 

aves rapaces nocturnas forestales. 

En el Capítulo V en el marco de la distribución de los bosques sudamericanos se 

realiza una evaluación de la distribución potencial de una especie especialista de bosques 

semiáridos como es el Águila coronada. Para estimar la distribución potencial del águila, 

se realiza un análisis a gran escala con datos de presencia/ausencia y modelos sólo de 

presencia, en ambos casos se consideraron variables de uso de suelo, variables de presión 

antrópica y bioclimáticas. 

Hipótesis 5.1. La destrucción o degradación del hábitat determinará la reducción del área 

de distribución de las especies ligadas a ese hábitat. 

Predicción 5.1. Se espera que el patrón actual de distribución del Águila coronada se 

corresponda con la extensión actual de los bosques semiáridos americanos y en 

cambio haya desparecido (no haya registros) en las zonas deforestadas donde 

antaño la especie estaba registrada. 

Por último, en el Capítulo VI se elabora una serie de conclusiones generales a 

partir de los resultados obtenidos en el desarrollo de la tesis. 
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RESUMEN 

Los bosques semiáridos de Sudamérica, incluidos los argentinos, han sufrido en las 

últimas décadas un marcado proceso de destrucción y fragmentación para la implantación de 

cultivos (principalmente de soja) y pasturas para ganado. Por su posición en las redes tróficas, 

las aves rapaces son claves en la estructuración de los ecosistemas, favoreciendo una mayor 

biodiversidad. Sin embargo, los efectos de los procesos de transformación ambiental 

mencionados sobre las comunidades de aves rapaces en términos abundancia y riqueza de 

especies han sido escasamente investigados. En este trabajo se examina cómo las variables de 

uso de suelo, algunas variables de presión antrópica y la variación temporal (estacional e 

interanual) afectan la abundancia y riqueza de aves rapaces diurnas tanto a escala de paisaje como 

a escala local en la Región del Espinal y su ecotono con el Monte y las Llanuras Pampeanas en 

la provincia de La Pampa. Se realizaron censos de aves rapaces en 90 parcelas (escala paisaje) 

y 360 puntos fijos (4 por parcela, escala local) distribuidas en el área estudiada. Se identificaron 

un total de 3720 individuos de 16 especies. Además, se registraron 3 especies más en los 

recorridos en vehículo entre los puntos fijos, el Águila coronada, el Lechuzón de campo y el 

Aguilucho alas largas. Las especies más abundantes fueron el Chimango, el Carancho y el 

Halconcito colorado. En la época primavera/verano, dos especies migradoras, el Aguilucho 

langostero y el Jote cabeza colorada, también tuvieron numerosos registros. El análisis de 

medias indica que la abundancia varió en función de la temporada y la cobertura. En cambio, la 

riqueza sólo lo hizo en relación a la cobertura (esto también se observa en las curvas de 

rarefacción). La abundancia a escala parcela se relacionó de manera positiva con la temporada 

otoño/invierno, la cobertura agrícola y el arbustal. A escala local, la abundancia varió entre 

temporadas y positivamente con la cobertura agrícola. La riqueza de aves rapaces a escala de 

paisaje estuvo asociada positivamente por el segundo año de muestreo y negativamente por la 

cobertura de bosque y pastizal, y la distancia las localidades. En cambio, a escala local la 

abundancia estuvo asociada de manera positiva por la temporada otoño/invierno y la cobertura 

agrícola, y de manera negativa por el índice de heterogeneidad ambiental. Los análisis de 

correspondencia nos permitieron establecer relaciones entre las especies, los usos de suelo y los 

gremios tróficos. Estos resultados sugieren que la expansión y la intensificación agrícola afectan 

positivamente a la abundancia de rapaces y provoca cambios en la composición de las 

comunidades de rapaces, afectando negativamente a las especies típicas de los bosques 

semiáridos, pero incorporando a otras especies lo que balancea la riqueza excepto en zonas muy 

humanizadas. 
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INTRODUCCIÓN 

En las últimas tres décadas, con el fin de aumentar la productividad, varios países de 

América Latina han promovido un fuerte proceso de intensificación agrícola que incluyó la 

deforestación extensiva de bosques semiáridos y secos, así como un cambio progresivo de 

pastizales y cultivos tradicionales a tierras destinadas a la agricultura intensiva basada 

principalmente en la producción de soja (Paruelo et al. 2005, Zak et al. 2008, Graesser et al. 

2015). Este proceso produjo la eliminación de hábitats naturales y la disminución de áreas 

marginales en los campos, la incorporación de nuevas tecnologías y maquinaria, el aumento 

en la extensión de monocultivos y el uso masivo de agroquímicos (Matson et al. 1997, Foley 

et al. 2005, Hails 2002, Carvalho et al. 2006). Estos procesos de expansión e intensificación 

agrícola alteran los ecosistemas originales y se los ha vinculado a una disminución de la 

heterogeneidad ambiental y de la biodiversidad que alojan (McLaughlin et al. 1995, Matson 

et al. 1997, Sala et al. 2000; Benton et al. 2003). Las aves pueden verse afectadas por la 

agricultura de diferentes maneras. Algunas especies pueden beneficiarse de estos 

agroecosistemas modificados, obteniendo recursos alimenticios y/o de nidificación nuevos o 

más abundantes, o por alteraciones en las relaciones interespecíficas que pueden implicar 

reducciones en la competencia o la depredación que sufren dichas especies (Gavier Pizarro 

et al. 2012). Sin embargo, el patrón más generalizado es que estos cambios generen impactos 

negativos sobre las especies, reduciendo los recursos tróficos de los que dependen o 

modificando los hábitats de forma que reducen su idoneidad para las especies llegando 

incluso a provocar que muchas de ellas desaparezcan totalmente (Chamberlain et al. 2000, 

Butler et al. 2007). 

La distribución de las aves está restringida por distintos factores atribuibles a los 

hábitats de los que disponen (Wiens 1989). La teoría de la selección del hábitat establece que 

las especies elegirán para vivir y reproducirse aquellos entornos en los que maximicen su 

eficacia biológica (Rosenzweig 1985). El resultado final de los procesos de selección de 

hábitat estará entonces reflejado en los patrones de uso del hábitat por parte de las distintas 

especies (Jones 2001, Pedrana et al. 2008). Las escalas en los estudios ecológicos son un 

aspecto importante, ya que los patrones ecológicos dependen de la escala espacial en la que 

se analizan y las relaciones que ocurren en una escala pueden variar en otra (Johnson et al. 

1980, Wilson et al. 1998, Trani 2002). En este sentido, y a pesar de la evidencia que respalda 

la importancia de las variables de microhábitat (estructura del hábitat y recursos alimenticios) 

en las relaciones de las distintas especies de aves con los hábitats que ocupan, algunos 

estudios sugieren que este enfoque puede no ser adecuado para describir la selección de 
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hábitat por ejemplo en especies que responden a los recursos a escala del paisaje (Sánchez 

Zapata 1999, MacFaden y Capren 2002, Young y Hutto 2002). La distribución geográfica de 

las especies es el resultado de la acción de factores históricos y ecológicos en el tiempo y el 

espacio (Vuilleumier y Simberloff 1980). El número de especies presentes en una localidad 

determinada se puede ver cómo una variable que responde a la influencia de varios factores 

ecológicos (locales), mientras que los factores históricos (en gran parte temporales) son 

responsables del acervo biogeográfico de especies del cual se deriva la comunidad local 

(Ricklefs 1987, Wiens 1991). 

Entre los numerosos factores ecológicos que afectan la variación espacial de la riqueza 

de especies de aves, el clima sería importante a escala macrogeográfica (MacArthur 1975, 

Rotenberry 1978, Schall y Pianka 1978, Root 1988, Tellería & Santos 1993, 1994). Además, 

la estructura del hábitat (usualmente medida a través de las estimaciones de la estructura de 

la vegetación también se relaciona con las variaciones en la riqueza de especies de aves 

(Pitelka 1941, Recher 1969, Rotenberry & Wiens 1980, Crowe & Crowe 1982, Emlen et al. 

1986, Gentilli 1992, Tellería et al. 1992). Sin embargo, pocos estudios han evaluado los roles 

respectivos del clima y la estructura de la vegetación (Rotenberry & Wiens 1980, Tellería et 

al. 1992). Myers y Giller (1988) señalan que, a escala macrogeográfica, el efecto de la 

estructura del hábitat podría ser insignificante y el papel del clima sería más importante, 

mientras que la situación inversa podría ocurrir a escala local. Sin embargo, tales situaciones 

son los puntos extremos en un gradiente de escala geográfica. Es necesario explorar la relación 

entre los patrones ecológicos y la escala de estudio en situaciones intermedias (Böhning- 

Gaese 1997). Rabinovich y Rapoport (1975) en un análisis de la variación geográfica en la 

riqueza de especies de aves paseriformes en Argentina, encontraron que no sólo depende de la 

temperatura, la precipitación y la topografía, sino también de la estructura de la vegetación. 

La comparación de sus resultados macrogeográficos con un análisis a escala regional, podría 

ayudar a entender si los factores que actúan sobre los patrones de diversidad de especies 

dependen de la escala (Cueto & Lopez de Casenave 1999). 

Los recursos tróficos y los procesos relacionados con la búsqueda, la captura y el 

consumo de los mismos regulan la coexistencia de los organismos (Marti et al. 1993). Por lo 

tanto, el conocimiento de la ecología trófica es fundamental para entender las estrategias de 

alimentación (comportamiento selectivo u oportunista) y la dinámica del nicho (Bellocq 

2000, Jaksic 2001). Entre los predadores, aquellos que ocupan niveles altos en las cadenas 

tróficas son denominados predadores tope. La actividad de estos predadores influye sobre la 

estructura de las cadenas y sobre las interacciones predador–presa, con una fuerte implicancia 
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para la conservación y el manejo, tanto de las especies presa como del ensamble de 

predadores (Menge et al. 1994, Litvaitis y Villafuerte 1996, Serrano 2000). 

Las aves rapaces son un grupo polifilético que incluye especies generalmente poco 

abundantes y raras pero que desempeñan un papel fundamental en los ecosistemas naturales 

en que habitan (Thiollay 2007). Su papel como depredadores tope podrían determinar la 

estructura y la composición de las comunidades de sus presas (regulación descendente), 

reciclar la materia muerta en el ambiente, controlar especies plagas y ser valoradas como 

indicadores de calidad ambiental debido a su sensibilidad a las perturbaciones humanas y a 

los contaminantes ambientales, o como recurso cultural, religioso o de ocio (Newton 1979, 

Thiollay 1989, Grossman y Hamlet 1964, Martínez-Gómez 1992, Bildstein et al. 1998, Duffy 

2002, Sergio et al. 2005, Negro 2018). Por otra parte, al ubicarse en la parte superior de la 

cadena trófica y debido a sus amplios requerimientos espaciales, la protección o las acciones 

de manejo que se hagan para mejorar un territorio de una especie de ave rapaz normalmente 

implican la protección de un número muy elevado de sus presas por lo que pueden 

considerarse muchas veces especies paraguas. Este proceso, en muchos casos, propicia la 

conservación y preservación de ecosistemas enteros (Grossman y Hamlet 1964, Rodríguez- 

Estrella et al. 1998, Márquez et al. 2005, Sergio et al. 2005). 

La intensificación agrícola es responsable de distintos cambios en las poblaciones de 

aves rapaces, alterando sus patrones de abundancia a través de distintos procesos (Butet et al. 

2001), destruyendo sus hábitats de anidación o alimentación (Sánchez Zapata y Calvo 1999, 

Tella y Forero 2000, Butet y Leroux 2001, Donázar et al. 2002, Sánchez Zapata et al. 2003, 

Seoane et al. 2003, Sarasola y Negro 2006, Cardador et al. 2012), causando mortalidad directa 

por intoxicación con pesticidas o a través de otras prácticas agrícolas (Goldstein et al. 1996- 

1997, Arroyo et al. 2013) y reduciendo el rendimiento reproductivo (Costantini et al. 2014, 

Almasi et al. 2015). A pesar de esto, los agroecosistemas aún pueden proporcionar hábitats 

adecuados para muchas rapaces que sacan provecho de un aumento en la disponibilidad de 

alimentos y recursos de reproducción de origen antrópico que puedan ofrecer estos ambientes 

(Pedrana et al. 2008, Carrete et al. 2009, Cardador et al. 2011, Sternalski et al. 2013, 

Murgatroyd et al. 2016, Grande et al. 2018). 

En el centro de Argentina, Schrag et al. (2009) demostraron que la riqueza de especies 

de aves en un gradiente de temperatura y precipitación, se correlacionó positivamente con la 

cobertura de vegetación nativa y negativamente con el uso de tierras agrícolas. Este patrón 

podría ser válido para las comunidades de aves rapaces que se verían empobrecidas en los 

agroecosistemas disminuyendo su diversidad y abundancia en áreas de producción agrícola 
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con respecto a las áreas de pastizales (naturales o para ganado) (Leveau et al. 2002, Filloy et 

al. 2007, Pedrana et al. 2008, Carrete et al. 2009), aunque para Schrag et al. (2009) este patrón 

sería menos evidente. La mayoría de estos estudios, sin embargo, se han realizado en lo que 

antiguamente constituía la ecorregión de las Llanuras Pampeanas, uno de los ambientes que ha 

sufrido un proceso de degradación más intenso y por más tiempo (Brown et al. 2006). Tan 

sólo dos trabajos, Carrete et al. (2009) y Travaini et al. (1994) realizaron censos de aves 

rapaces en transectas a través de diferentes ecorregiones de la Argentina, incluyendo las 

Llanuras Pampeanas, pero también el Espinal y el Monte de acuerdo a la distribución de estas 

ecorregiones propuesta por Cabrera (1976). El trabajo de Travaini et al. (1994) identificó 10 

especies a fines de octubre en la zona censada del Espinal, pero no hace evaluaciones de la 

relación entre la presencia de las especies y variables de hábitat, únicamente discute variación 

en la abundancia de rapaces y su riqueza entre las distintas ecorregiones censadas. El trabajo 

de Carrete et al. (2009) incluyó dos tramos de censo en áreas que atribuyen a la extensión del 

Espinal, un tramo de 874 km en las provincias de Entre Ríos y Corrientes y el otro de 658.6 

km en las provincias de Córdoba, La Pampa y Buenos Aires. En dichos trayectos se detectó un 

total de 21 especies (fue la ecorregión con mayor diversidad y riqueza de especies), y tasas 

intermedias de abundancia en comparación con otras ecorregiones. De acuerdo a dicho 

trabajo las rapaces fueron más abundantes y su diversidad mayor en los ambientes más 

naturales y en los menos fragmentados (Carrete et al. 2009). 

Dada la escasez de estudios realizados para intentar explicar los patrones de diversidad 

y abundancia de rapaces en áreas sujetas a una importante presión antrópica como es el 

Espinal, el objetivo de este capítulo es analizar la comunidad de aves rapaces que habita el 

Distrito Caldenal dentro del Espinal y sus zonas de transición hacia el este (zonas agrícolas) y 

el oeste (zonas de pastizales y arbustales), analizando variables descriptivas de la diversidad, 

qué variables de uso de la tierra y de presión antrópica afectan la abundancia y riqueza de 

especies a escala local y de paisaje. Por otra parte, se describirá cuáles son las especies 

características de cada ambiente (cultivo, arbustal bosque y pastizales) y cómo se ven 

representados los distintos gremios tróficos de aves rapaces en esos mismos ambientes. 

Al igual que ocurre en otros sistemas, sería esperable que las comunidades de aves 

rapaces que habitan los bosques de Caldén se vieran afectadas por los cambios producidos 

por el hombre en su hábitat. Por lo tanto, el efecto del cambio en la abundancia y composición 

de la comunidad de aves rapaces dependerá de los requisitos de cada especie, así como de la 

escala y el nivel de perturbación del hábitat forestal. Las aves más sensibles a las 

transformaciones o más ligadas a estos ambientes reducirían sus poblaciones, 
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llegando incluso a extinguirse localmente, mientras que las rapaces más generalistas, 

oportunistas o vinculadas al uso de zonas abiertas podrían verse favorecidas por esas 

transformaciones. 

 
MATERIALES Y MÉTODOS: 

Área de estudio 

 

El estudio se realizó en la región central de la provincia de La Pampa, Argentina. Se 

utilizó el área que históricamente comprendía la Región fitogeográfica del Espinal, más 

específicamente el Distrito Caldenal y su transición a las Llanuras Pampeanas al este y al 

Monte al oeste (Cabrera 1976) (Fig. 2.1). El paisaje es principalmente plano con mesetas, 

valles poco profundos y llanuras, que tienen una elevación máxima de aproximadamente 200 

msnm. El clima es subhúmedo seco, con una temperatura promedio en verano de 23.2 °C y 

una temperatura media de invierno de 8 °C, si bien se alcanzan temperaturas mínimas extrema 

de -12.6 °C. La región recibe una precipitación anual promedio de 550 mm si bien esta se 

produce en un gradiente noreste-suroeste de forma que las precipitaciones en el noreste 

pueden llegar a los 900 mm mientras que en la zona situada más al suroeste raramente superan 

los 300 mm (Fernández y Busso 1999, Casagrande et al. 2006). La zona central del área de 

estudio lo compone el Caldenal, una zona que se halla ocupada por grandes extensiones de 

bosque de Caldén con distinto grado de madurez y/o degradación en función de la historia de 

manejo, la intensidad de pastoreo y el historial de incendios de cada zona. El Caldenal en los 

últimos 100 años ha sufrido un proceso de modificación intenso. Primero fueron los 

aprovechamientos madereros de carácter extractivo (Amieva 1993), la introducción de 

especies exóticas, la interrupción de los ciclos naturales de fuego (Medina 2007) y luego el 

continuo avance de la frontera agropecuaria desde el este. La ganadería extensiva de ganado 

vacuno es la principal actividad económica en todo el sector de bosque. 

Hacia el oeste, en la transición a la ecorregión de Monte, los bosques y pastos cambian 

progresivamente a una vegetación arbustiva de porte medio dominado por varias especies de 

Larrea y otras especies arbustivas como el piquillín (Condalia microphylla) o el molle 

(Schinus molle) con algunos manchones aislados de algarrobos (Prosopis flexuosa). Si bien 

esta región históricamente contaba con un importante estrato arbustivo, estaba dominada por 

pastizales. Sin embargo, la interrupción de los fuegos naturales, el sobrepastoreo y 

posiblemente la desecación del Río Atuel y Salado, han hecho que los pastos sean cada vez 

más escasos y que el paisaje esté dominado por un arbustal bastante cerrado (González 

Roglish et al. 2012). En la actualidad el principal uso de esta región, al igual que del 
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Caldenal, es la cría de ganado bovino extensivo, con algunos rebaños de cabras para consumo 

propio o venta minorista. 

Actualmente, la porción oriental de este ecosistema en la provincia de La Pampa, al 

igual que ocurre con lo que antiguamente era la ecorregión de las llanuras pampeanas, está 

totalmente transformada en campos agrícolas con agricultura y pasturas seminaturales o 

implantadas para la cría de ganado. El bosque en esta zona está reducido a fragmentos muy 

pequeños de bosque nativo. También se encuentran en esta zona arboledas de especies de 

árboles exóticas, principalmente Eucalyptus sp. y Ulmus pumila, plantadas para darle sombra 

y combustible a las casas o como cortinas de viento (Flinn et al. 2005, Ferraz et al. 2014). 

 

 

Figura 2.1. Área de estudio en el ecotono entre el Espinal y Pampa hacia el este y Espinal y 

Monte hacia el oeste. En gris se observan los 90 recorridos realizados para los censos de aves 

rapaces diurnas. 

 
 

Especies 

De acuerdo a registros propios de investigadores del CECARA, el listado de fauna 

silvestre de la Dirección de Recursos Naturales de La Pampa y otras referencias generales, en 

la provincia de La Pampa se pueden encontrar hasta 29 especies de aves rapaces diurnas y 
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nocturnas, si bien tres de ellas se registran ocasionalmente o han sido registradas alguna vez 

a lo largo de la historia pero no cuentan con registros recientes o frecuentes y posiblemente 

deban ser consideradas como raras o accidentales (Tabla 1.1, Capítulo I). Esto sugiere que la 

comunidad estable de aves rapaces de la Región del Espinal y zonas vecinas en la provincia 

de La Pampa está compuesta por un total de 26 especies. 

 

Metodología 

 

Para determinar la abundancia de rapaces y la riqueza de especies presentes en el 

Espinal pampeano se realizaron censos desde punto fijo en parcelas seleccionadas de forma 

estratificada de acuerdo a su cobertura vegetal disponible en la zona de estudio seleccionada, 

para posteriormente relacionar dichas abundancias y riquezas con variables de cobertura y de 

impacto antrópico (Tabla 2.1). 

Diseño del muestreo: mediante la utilización de ArcGIS versión 10.2.2 (Beyer 2004, 

2010, ESRI 2011) se construyó un mapa de uso del suelo para el área de estudio, integrando 

información geográfica de tres capas: 1) proporcionada por Secretaria de Ambiente y 

Desarrollo Sustentable de la Nación SA y DS (2007) empleadas en la elaboración del Sistema 

de Información de los Bosques Nativos Argentinos (SIBNA) para la región del Caldenal (de 

esta capa se extrajo la superficie correspondiente al Espinal); 2) una capa del INTA de la cual 

se extrajo la superficie fuera del Espinal (agrícola, pastizal y arbustal) (Roberto et al. 2012); 

3) capa del loteo catastral de la provincia de La Pampa de 10km x 10km (Roberto et al. 2012) 

(Fig. 2.2). 

 

Figura 2.2. Detalle de la construcción del mapa de uso de suelo para realizar el muestreo 

estratificado. Combinación de la capa del Espinal, la capa provista por el INTA y la capa de 

lotes de Catastro de La Pampa. 

 
Luego, utilizando un muestreo sistemático estratificado (Conroy et al. 2015) de los tipos 

de cubierta vegetal dominante en la ecorregión Espinal (sólo se utilizaron bosques, agrícola y 
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pastizales), se clasificaron aquellos lotes que tenían más del 50% de una de las cubiertas de uso 

de suelo antes mencionadas. Los lotes de muestreo fueron seleccionados con el fin de cubrir el 

máximo posible de la zona del Caldenal en la Provincia de la Pampa, así como las zonas de 

transición del Caldenal hacia las zonas agrícolas por el este y las zonas de arbustal del Monte 

hacia el oeste. Del total de lotes clasificados (200), y en función de los caminos disponibles se 

realizaron 90 recorridos de 30km de longitud (considerado la parcela) (Fig. 2.3). En principio, 

se iban a realizar recorridos en forma de C para abarcar una mayor superficie dentro de cada 

lote, pero esto se vió frustrado porque en muchas parcelas no existían caminos para realizar ese 

tipo de muestreo. Por lo tanto, se realizaron recorridos por caminos transitables que rodearan o 

atravesaran los lotes seleccionados. 
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Figura 2.3. A la izquierda se muestran los 200 lotes seleccionados con al menos el 50% de un tipo de cobertura dominante (agrícola, bosque 

o pastizal). A la derecha de observan los 90 recorridos realizados para los censos de aves rapaces diurnas.
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Trabajo de campo: Para obtener datos sobre la riqueza de especies de aves rapaces y sobre 

su abundancia, se realizaron censos en las parcelas obtenidas del muestreo estratificado. En cada 

parcela de muestreo, se realizaron 4 conteos en puntos fijos de 10 minutos de duración (Travaini 

et al. 2004). Estos puntos se situaron uno al comienzo del recorrido, uno a los 10km, uno a los 

20km y el último en el punto final del camino. Los censos de aves rapaces fueron realizados en 

dos temporadas: primavera/verano y otoño/invierno. 

Para obtener las coberturas de suelo para posteriores análisis se utilizó un área buffer de 

500 m de radio, tanto para cada punto fijo como para cada recorrido (Fig. 2.4). La ubicación 

precisa para cada punto de reconocimiento se obtuvo utilizando un sistema de posicionamiento 

global (GPS, Garmin eTrex® 30). 

 
 

 

 
 

 

Figura 2.4. Diseño de las parcelas de muestreo de aves rapaces. Se ejemplifica en la 

parte superior cómo se extrajeron las variables explicativas de cobertura de usos de usos de 

suelo y vegetación en un buffer de 500 m a cada lado del recorrido de 30 km (escala de paisaje), 

incluyendo los cuatro puntos de censo realizados al comienzo, cada 10 km y al final de la 

transecta. En la parte inferior se muestra el buffer de 500 m aplicado a los puntos fijos (escala 

local).
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Obtención de variables de hábitat y de presión antrópica: a partir de la capa construida de 

usos de la tierra, se extrajo el porcentaje de cobertura de bosques, agrícola, pastizales y arbustal 

en un radio de 500 m alrededor de los recorridos para el análisis de paisaje y rodeando cada punto 

de conteo para el análisis a escala local (Fig. 2.4). Como variables de presión antrópica se 

utilizaron la densidad poblacional y la distancia a la localidad más cercana (Tabla 2.1). La 

primera variable (densidad de población humana), se extrajo del raster GPWv4 que incorpora los 

datos de la población del censo para 2015 ajustados a nivel nacional a los datos de la Revisión de 

las Naciones Unidas World Population Prospects 2015 (CIESIN 2016). La distancia desde cada 

punto y recorrido a la localidad más cercana (Roberto et al. 2012) se obtuvo con el procedimiento 

de distancia de ArcGIS (Near Distance) (ESRI 2011). Como variables de estructura del paisaje se 

utilizaron el Índice de Heterogeneidad Ambiental (IHA) (Cardille & Turner 2002, Pausas et al. 

2003, Hulbert 2004, Balvanera & Aguirre 2006), el número de parches de hábitat en el área del 

buffer (NAP) y el número de variedades de uso de suelo en el área del buffer (RIC) (Grande 2006, 

Carrete et al. 2007). El IHA fue definido por la relación entre la suma de los perímetros de todos 

los parches de los distintos tipos de ambientes contenidos en la transecta y el área total de la 

misma. De esta forma, el IHA toma valores cercanos a cero para una transecta completamente 

incluida en un único tipo de cobertura, aumentando progresivamente a medida que es mayor el 

número de fragmentos de distintos tipos de cobertura que se encuentran presentes en ella (Cardille 

& Turner 2002, Costán 2018). Dado que nuestra área de estudio es muy amplia, existe un amplio 

gradiente ambiental tanto de precipitaciones como de temperaturas que podrían estar jugando un 

papel importante en la distribución de las distintas especies y por lo tanto en la composición de 

las comunidades de rapaces. Para controlar por estos efectos se incluyó en los modelos la 

precipitación media anual (PPMA) y la temperatura media anual (TMA) obtenidas del 

Worldclim. 

Las variables bioclimáticas se derivan de los valores mensuales de temperatura y 

precipitaciones para generar más variables biológicamente significativas. Las variables 

bioclimáticas representan tendencias anuales (temperatura media anual, precipitación media 

anual), estacionalidad (rango anual de temperatura y precipitaciones) y factores ambientales 

extremos o límites (temperatura mes más frio y más cálido, y precipitaciones de los trimestres 

húmedos y secos). Un trimestre es un período de tres meses (1/4 de año). Tiene datos mensuales 

promedio desde 1970-2000. Las variables que se descargan tienen una resolución espacial de 30 

segundos (̴ 1km2) (Fick & Hijmans 2017).
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Tabla 2.1. Variables explicativas consideradas en los análisis. 
 

Variable Tipo Descripción de la variable 

 

Arbustal Cuantitativa continua Porcentaje de cobertura de 

arbustal (abierto o cerrado) 

Bosque Cuantitativa continua Porcentaje de cubierta forestal 

(bosques cerrados, abiertos, tipo 

parque) 

Agrícola Cuantitativa continua Porcentaje de cobertura de 

cultivos/pasturas implantadas 

Pastizal Cuantitativa continua Porcentaje de cobertura de pastizales 

(con arbustal o árboles) 

Densidad 

poblacional 

(DENSPOBL) 

 

 

Distancia a las 

localidades 

(D_LOCALI) 

Cuantitativa continua Datos del censo mundial de 

población ajustados con datos de la 

ONU 

 

Cuantitativa continua Distancia a la ciudad más cercana 

 

Año de estudio Cualitativa. Factor con dos niveles. 

Año 1 y año 2. 

 

 

Temporada Cualitativa. Factor con dos niveles. 

Temporada primavera/verano (1) y 

temporada otoño/invierno (2) 

Los datos corresponden a dos 

años diferentes, 2014/2015 y 

2015/2016 

Los censos se realizaron tanto en 

temporada primavera/verano como 

otoño/invierno 

 

IHA Cuantitativa continua Índice de heterogeneidad 

NPA Cuantitativa continua Número de parches de hábitat en el 

área del buffer 

RIC Cuantitativa continua Número de variedades de uso de 

suelo en el área del buffer 

PPMA Cuantitativa continua Precipitación media anual 

TMA Cuantitativa continua Temperatura media anual
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Comparación general entre ambientes: 

 

Para realizar las comparaciones de medias tanto de abundancia como de riqueza se 

utilizaron modelos lineales generalizados mixtos (GLMMs, Zuur et al. 2009), con abundancia 

o riqueza (como variables dependientes) y el tipo de cobertura (con los niveles: agrícola, 

bosque y pastizal) y las temporadas (primavera/verano y otoño/invierno) como variables 

independientes. 

Como en todo análisis espacial, existe el riesgo de la pérdida de independencia de los 

datos debido a la autocorrelación espacial. La autocorrelación espacial es una propiedad 

espacial por la cual los valores que toma una variable en lugares próximos en el espacio pueden 

ser más similares entre sí (autocorrelación positiva) o más diferentes entre sí (autocorrelación 

negativa) que lo que cabría esperar en un conjunto de observaciones al azar (Legendre 1993). 

Desde el punto de vista estadístico, la presencia de autocorrelación espacial “infla” los p 

produciendo resultados artificialmente significativos. Desde el punto de vista biológico, es 

esencial reconocer que los patrones de variación en la riqueza son fenómenos esencialmente 

geográficos y como tales es importante la incorporación del espacio en el análisis. Por lo tanto, 

antes de realizar los GLMMs, es preciso evaluar si existe o no autocorrelación espacial en los 

valores que adoptan nuestras variables dependientes, para lo cual se realizaron correlogramas 

basados en el Índice de Moran realizados con el programa SAMv3.0. (Legendre 1993, Sokal et 

al. 1978, Rangel et al. 2010, Huang et al. 2011). 

La riqueza constituye una forma directa y simple de cuantificar la biodiversidad ya que 

permite estimar el número total de especies que habitan un área particular (Magurran 1988, 

2005). Sin embargo, la cuantificación de este parámetro presenta cierta complejidad ya que se 

hace imposible registrar la totalidad de especies que se distribuyen en un área determinada 

(Gotelli & Colwell 2001). Algunas complicaciones en la estimación de la riqueza es su 

sensibilidad en el número de individuos recolectados y el número, tamaño y disposición 

espacial de las unidades muestrales (Magurran 2005, Gotelli & Colwell 2001). Según como se 

distribuya la riqueza de especies, puede ser que en cada punto de muestreo pueda ser detectada 

toda la riqueza de un área o es posible que la riqueza de cada punto sea diferente en valor o en 

composición. Así, es interesante evaluar la riqueza promedio en los puntos de muestreo (ver 

arriba) pero también la riqueza total de especies que habitan una zona. Por esta razón el uso de 

técnicas que estimen la riqueza se ha convertido en una herramienta muy utilizada para estimar 

el potencial número de especies a partir de diferentes muestreos sistemáticos (Palmer 1990, 

Colwell & Coddington 1994). Una de las herramientas más utilizadas para esto son las curvas 
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de acumulación, que permiten estimar el número total de especies de un área mediante la 

extrapolación de la asíntota de una función (Soberón & Llorente 1993, Gotelli & Colwell 2001). 

Utilizando el programa EstimateS (Versión 9.1.0, Colwell 2000) 

(http://viceroy.eeb.uconn.edu/EstimateS) se elaboraron curvas de acumulación de especies (de 

densidad y riqueza de especies) tanto para la temporada primavera/verano como para 

otoño/invierno, usando los datos obtenidos en los dos años de muestreo (Gotelli & Colwell 

2001). 

Para analizar cómo afectaron las variables de uso de suelo, de presión antrópica, 

variables climáticas y de estructura del paisaje (Tabla 2.1) a la abundancia de rapaces (número 

de individuos) y a la riqueza de especies (número de especies), se realizó un análisis a dos 

escalas espaciales, la primera fue a escala de paisaje para lo que se utilizó como unidad muestral 

la parcela (suma de registros de los 4 puntos censados en cada parcela) mientras que para el 

análisis a escala local la unidad de muestreo fue cada punto fijo. Para los análisis a ambas 

escalas se utilizaron modelos lineales generalizados mixtos (GLMMs, Zuur et al. 2009), con 

abundancia o riqueza (como variables dependientes), y el año, la temporada, variables de uso 

de suelo, de presión antrópica, variables climáticas y de estructura de paisaje como variables 

explicativas. Dado que los censos se realizaron en dos años y en dos estaciones dentro de cada 

año, para evitar la pseudoreplicación, se incluyó la identidad de la parcela (en el análisis a escala 

de paisaje) o de parcela y de puntos fijos de muestreo (para los análisis a escala local) como 

factor aleatorio en los modelos. 

 
Proceso de modelado: 

La existencia de colinealidad entre variables puede generar problemas en la resolución 

de los modelos, por lo tanto, para reducirla, antes de comenzar el proceso de modelado se evaluó 

la correlación entre variables de uso de suelo, antrópicas, estructura de paisaje y de variación 

biogeográfica (Tabla 2.1). Se realizó mediante coeficientes de correlación de rangos de 

Spearman, (Green 1979, Dorman et al. 2013). Estas correlaciones fueron realizadas con el 

programa RStudio (R Core Team. 2016). Las variables correlacionadas (r > 0.6) fueron TMA, 

PPMA, RIC, NAP e IHA. De estas variables se utilizaron la TMA como representativa de 

variación climática y el IHA como indicador de estructura de paisaje (Tabla 1 y 2 ANEXO). 

Las variables sometidas a la modelación de la regresión lineal fueron temporada, año, agrícola, 

arbustal, bosque, pastizal, DENSPOBL, D_LOCALI, TMA e IHA (Tabla 2.1). 

Para el proceso de modelado se utilizó la distribución Poisson de la variable respuesta y 

http://viceroy.eeb.uconn.edu/EstimateS
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la función de enlace log (utilizada para análisis donde la variable dependiente es un conteo 

como en este caso; Cayuela 2012). En los casos en los que la evaluación de la sobredispersión 

arrojó valores superiores a uno se utilizó una distribución Binomial Negativa, también con 

función de enlace log (Seoane 2014). La estrategia de modelado fue en todos los casos la de 

pasos hacia atrás (“backwards stepwise”) (Hosmer y Lemeshow 1989), es decir a partir de un 

modelo máximo que incluyó a todas las variables se fueron eliminando sucesivamente aquellas 

menos significativas (p > 0.05) hasta obtener un modelo mínimo adecuado donde todas las 

variables retenidas mejoraron el nivel de ajuste. Los Modelos Lineales Generalizados Mixtos 

(GLMM) se construyeron utilizando el software R 3.2.4 (R Core Team 2016) usando el paquete 

estadístico ' lme4 ' (Bates et al. 2015). La multicolinealidad (Dormann et al. 2013) se evaluó 

calculando factores de inflación de varianza generalizados (VIF) utilizando el paquete ‘car’ 

(Fox & Weisberg 2011). Los modelos finales obtenidos representan los cocientes de 

verosimilitud o “deviance” (comparación del modelo nulo, es decir que no depende de ninguna 

variable, y aquel con las variables seleccionadas). Las medidas para evaluar cuán explicativos 

resultaron nuestros modelos fueron el R2 c (condicional) que es la proporción de la varianza 

explicada por todos los efectos, tanto fijos como aleatorios y el R2 m (marginal) que es la 

proporción de la varianza explicada sólo por los efectos fijos (Cayuela 2010; Nakagawa & 

Schielzeth 2013; Johnson 2014). 

 
Asociación entre las distintas especies de rapaces muestreados y los tipos cobertura. 

Para describir cuál es la asociación entre las distintas especies que componen la 

comunidad de aves rapaces en nuestra área de estudio con los cuatro hábitats muestreados 

(agrícola, bosque, pastizal o arbustal), se utilizó un análisis de correspondencia sin tendencia 

(Hill y Gauch 1980). El análisis de correspondencia es un método de clasificación que, consiste 

en la representación de objetos (sitios, estaciones, muestreo) como puntos a lo largo de uno o 

varios ejes (Legendre y Legendre 1998). El análisis de correspondencias se puede considerar 

como un análisis del autovalor de una tabla de contingencia multivariada (Kenkel et al. 2002). 

En este caso, por un lado, una matriz de especies y lugar, y por otro lado una matriz de gremios 

tróficos y lugar. Los valores en los ejes proporcionan un índice de la composición de la especie 

para los sitios y un valor de afinidad para las ubicaciones entre las especies (Lieberman et al. 

1996). Para evaluar las diferencias en la composición de las comunidades de cada hábitat, se 

utilizaron los valores de ambos ejes del análisis de correspondencia. En este caso, la hipótesis 

nula sería que no hay diferencias en la composición de las especies entre hábitats (Lieberman 
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et al. 1996, Perelman et al. 2001, Cerezo et al. 2009). Dada la mayor cantidad de sitios 

muestreados, el análisis de correspondencia se realizó únicamente para el segundo año de 

muestreo. Los análisis de correspondencia se realizaron con el programa InfoStat (Di Rienzo 

2009). 

 
Análisis de Correspondencia: gremio vs lugar 

 

Los gremios tróficos son un grupo de especies que explotan por igual los mismos 

recursos ambientales o bien las especies que se solapan significativamente en los 

requerimientos de su nicho. Es decir, los gremios son grupos de especies que explotan un 

recurso básico común de una manera similar. Para representar cuál es la asociación entre los 

gremios tróficos que componen la comunidad de aves rapaces en nuestra área de estudio con 

los cuatro hábitats muestreados (agrícola, bosque, pastizal o arbustal), se utilizó un análisis de 

correspondencia. Considerando los trabajos de Bo et al. 2007, Leveau & Leveau 2011, 

Zaccagnini et al. 2011, Baladron et al. 2012, González Salazar et al. 2014 y Orellana et al. 

2015, se agruparon las aves rapaces censadas en distintos gremios tróficos según las presas más 

consumidas: 

• Chimango y Carancho: oportunistas/generalistas (O), 

• Jote cabeza negra y Jote cabeza colorada: carroñeros (CÑ), 

• Caburé, Halconcito colorado, Aguilucho común, Milano blanco, Águila mora, Taguató, 

Gavilán ceniciento, Gavilán mixto, Halcón plomizo y Halconcito gris: consumen 

vertebrados (V), 

• Lechucita de las vizcacheras y Aguilucho langostero: insectívoros (I) 

 

RESULTADOS 

Análisis descriptivo: 

La superficie total muestreada en este trabajo fue de aproximadamente unos 65.300 

km2, con distancias máximas entre puntos muestreados de 320 km de este a oeste y 380 km 

de sur a norte. En total a lo largo de los dos años de censos se contabilizaron un total de 3.720 

aves rapaces de 16 especies distribuidas en los órdenes Cathartiformes (2 especies de jotes), 

Accipitriformes (7 especies entre águilas, aguilucho, gavilanes y milanos), Falconiformes (5 

especies de halcones, Carancho y Chimango) y Strigiformes (2 especies de lechuzas) (Tabla 

2.2). 
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En el primer año de muestreo, 2014/2015, se realizaron censos en 48 parcelas, 21 

parcelas caracterizadas como de bosque (más de 50% de cobertura de bosque), 16 parcelas 

determinadas como agrícola (más de 50% de cobertura de cultivos o pasturas implantadas) y 

11 parcelas caracterizadas como pastizal (más del 50% de cobertura de pastizal). Durante la 

temporada primavera-verano (2014-2015) se registraron 614 individuos (Tabla 2.2). En la 

temporada otoño/invierno de 2015 se registraron 561 individuos. Para el segundo año de 

muestreo, se censaron el total de 90 parcelas seleccionadas. Se contabilizaron 1268 individuos 

en la temporada de cría 2015/2016 y 1277 individuos en la temporada otoño/invierno de 2016 

(Tabla 2.2). 

Las rapaces más abundantes fueron el Chimango con 1615 registros, seguido del 

Carancho con 674, el Halconcito colorado con 447 individuos seguidos por el Jote de cabeza 

negra 370 individuos, el Aguilucho langostero con 187 y la Lechucita de las Vizcacheras con 

103. Del resto de especies se registraron menos de 100 individuos. El Gavilán mixto sólo se 

detectó en parcelas definidas como de Bosque, el Taguató sólo se detectó en parcelas agrícolas 

y el Águila mora nunca se observó en parcelas de Bosque. Los tres Falcónidos mencionados 

primero, Chimango, Carancho y Halconcito colorado fueron además las únicas rapaces que se 

registraron de forma frecuente en los tres ambientes y en las dos temporadas. 

Además de las especies detectadas en los censos desde punto fijo, en las transectas de 

camino entre puntos se detectaron otras tres especies, el Águila coronada, el Aguilucho de alas 

largas y el Lechuzón de campo. Si bien no se registró en los puntos de conteo, cabe destacar la 

presencia de una especie en peligro de extinción como el Águila coronada y los registros 

relativamente comunes de otra especie poco conocida como el Halconcito gris (ésta sí registrada 

en los puntos). Por lo raro del registro, es destacable también la concentración de individuos de 

Águila mora en uno de los censos invernales en 2016 (14 de junio) cuando se registraron 113 

Águilas moras en un tramo de 30 km de arbustales sobre la ruta provincial 20 (en la zona 

clasificada como pastizal en nuestro diseño). Si bien ya fuera de los censos estandarizados para 

este estudio, en ese mismo tramo en fechas posteriores se detectaron 126 individuos el 3 de 

julio y 123 el 9 de julio (López et al. 2017). 
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Abundancia y riqueza entre tipo de parcelas: 

Las abundancias medias fueron significativamente diferentes entre temporadas y entre 

las parcelas definidas por las coberturas mayoritarias. Así, la abundancia fue mayor en la 

temporada otoño/invierno y en las parcelas definidas como agrícolas (más del 50% de su 

cobertura de ese uso de suelo) y en menor medida en las parcelas de pastizal, en relación a las 

parcelas de bosque (Tabla 2.3 y Tabla 2.4). El modelo presentó un buen ajuste con un R2c de 

más del 70% y coeficientes por encima de 0.1 excepto en el caso de la cobertura de pastizal. 

El análisis de la riqueza promedio indicó que ésta fue mayor en las parcelas agrícolas 

seguidas de las parcelas de pastizal y las de bosque, sin variación entre épocas del año o año 

de muestreo (Tabla 2.3 y Tabla 2.5). Sin embargo, el ajuste del modelo fue muy bajo (R2<10%), 

lo que indica que explica un porcentaje muy bajo de la variabilidad de la riqueza de especies 

en nuestro sistema o lo que es lo mismo, que no hay evidencias estadísticas sólidas para afirmar 

que el tipo de parcela afecta la riqueza de aves rapaces. 
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Tabla 2.2. Número de individuos de las especies registradas en las parcelas (sumatoria de puntos fijos) de los distintos tipos de ambiente a lo largo de las 

temporadas primavera/verano de 2014/2015 (R1) y 2015/2016 (R2), así como en las de otoño/invierno de 2015 (NR1) y 2016 (NR2) en la provincia de 

La Pampa. B (Bosque), A (Agrícola) y P (Pastizal). JCC=Jote de cabeza colorada, JCN=Jote de cabeza negra, MB=Milano blanco, GC=Gavilán 

ceniciento, GM=Gavilán mixto, AM=Águila mora, T=Taguató, AL=Aguilucho langostero, AC=Aguilucho común, CA=Carancho, CH=Chimango, 

HG=Halconcito gris, HC=Halconcito colorado, HP=Halcón plomizo, C=Caburé, LV=Lechucita de las vizcacheras. 

 

R1 (N=48)  NR1 (N=48) R2 (N=90)  NR2 (N=90)  

B A P B A P B A P B A P 
 

Especies 
(N=21) (N=16) (N=11) Total (N=21) (N=16) (N=11) Total (N=40) (N=30) (N=20) Total (N=40) (N=30) (N=20) Total TOTAL 

JCC 39 5 27 71 0 0 0 0 111 8 161 280 13 0 6 19 370 

JCN 3 2 0 5 2 0 4 6 8 0 7 15 45 0 23 68 94 

MB 0 0 0 0 0 1 0 1 0 6 2 8 5 25 2 32 41 

GC 0 0 0 0 0 0 3 3 0 0 0 0 3 3 7 13 16 

GM 1 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 2 

AM 0 0 0 0 0 0 2 2 0 1 0 1 0 2 29 31 34 

T 0 0 0 0 0 2 0 2 0 2 0 2 0 1 0 1 5 

AL 18 116 0 134 0 0 0 0 13 38 2 53 0 0 0 0 187 

AC 0 0 2 2 1 0 8 9 1 0 10 11 2 2 15 19 41 

CA 38 20 8 66 74 61 29 164 90 59 51 200 133 55 56 244 674 

CH 53 179 28 260 39 188 22 249 144 368 45 557 130 362 57 549 1615 

HG 0 0 0 0 3 1 5 9 2 0 1 3 4 0 8 12 24 

HC 24 9 2 35 31 43 12 86 52 27 16 95 121 92 18 231 447 

HP 0 0 0 0 3 3 1 7 2 2 2 6 6 10 1 17 30 

C 4 5 2 11 5 4 1 10 7 1 1 9 7 0 0 7 37 

LV 6 16 7 29 0 2 11 13 0 18 9 27 10 12 12 34 103 

Subtotal 186 352 76 158 305 98 431 530 307 479 564 234 

Total  614 561 1268 1277 3720 
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Tabla 2.3. Abundancia y riqueza de aves rapaces a escala paisaje (parcela) en las tres coberturas de suelo que se usaron en la estratificación 

de las parcelas (bosque, agrícola y pastizal) para la temporada primavera/verano y otoño/invierno en los dos años de muestreo (2014/2015 

y 2015/2016). 
 

 
 

Escala Paisaje  

Bosque 

Temporada Primavera/Verano 

Agrícola 

 

Pastizal 

 

Bosque 

Temporada Otoño/Invierno 

Agrícola 

 

Pastizal 

 Nº Ẋ±DS Nº Ẋ±DS Nº Ẋ±DS Nº Ẋ±DS Nº Ẋ±DS Nº Ẋ±DS 

Año1             

Parcelas 21  16  11  21  16  11  

Abund. 580 27.6 ± 20.5 714 44.6± 17.8 231 21 ± 12.1 514 24.5 ± 25.4 1072 67 ± 29.9 263 23.9 ± 14.8 

Riqueza 13 4.5 ± 1.7 11 5.2 ± 1.2 10 4.8 ± 1.9 11 4.6 ± 1.6 12 5.2 ± 1.2 12 4.8 ±1.9 

Año2             

Parcelas 40  30  20  40  30  20  

Abund. 2441 61 ± 196.7 2546 84.9 ± 78.1 661 33.1 ± 25.5 1461 36.5 ± 26.3 2040 68 ± 39.6 978 48.9 ± 58.5 

Riqueza 15 5.8 ± 1.6 12 5.9 ± 1.6 14 7.1 ± 1.6 15 5.3 ± 1.3 10 5.2 ± 1.2 14 5.7 ± 1.8 
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Tabla 2.4. Resultados obtenidos de los GLMM para evaluar las abundancias medias en parcelas 
en función de la temporada y la cobertura. La proporción de varianza explicada sólo por los 

factores fijos es del 28.25% (R2 marginal) y la proporción de varianza explicada tanto por las 

variables predictoras como aleatorias fue del 72.74% (R2 condicional). 
 
 

Variables Coeficientes SE GL Chisq Pr(>Chisq) 

Intercepto 

Temporada 

1.7889 0.0859  
1 

 
5.7032 

 
4.28e-14 *** 

Otoño/Invierno 

Cobertura 

0.2653 0.0351  
2 

 
37.386 

 
7.61e-09 *** 

Agrícola 0.5642 0.0980    

Pastizal 0.0382 0.1137    

 

 

Tabla 2.5. Resultados obtenidos de los GLMM para evaluar las riquezas medias en parcelas en 
función de la temporada y la cobertura. La proporción de varianza explicada sólo por los 

factores fijos es del 2.59% (R2 marginal) y la proporción de varianza explicada tanto por las 

variables predictoras como aleatorias fue del 6.91% (R2 condicional). 
 
 

Variables Coeficientes SE GL Chisq Pr(>Chisq) 

Intercepto 

Cobertura 

1.7167 0.0410  
2 

 
6.5444 

 
0.03792 * 

Agrícola 0.1500 0.0603    

Pastizal 0.1072 0.0685    

 

 

Curvas de rarefacción de densidad de especies: 

Las curvas de rarefacción construidas con las 21 parcelas censadas de Bosque, 16 de 

Agrícola y 11 de Pastizal del primer año de muestreo (R1) indican que en la temporada 

primavera/verano, la densidad de especies fue mayor en las parcelas de bosque (13 especies), 

que en las de cultivo (11 especies) y pastizal (10 especies). Sin embargo, el solapamiento de 

los errores estándar en las primeras 11 parcelas censadas indican que estas diferencias no son 

significativas (Fig. 2.5a). En la época otoño/invierno (NR1), las curvas de rarefacción indican 

que la densidad de especies fue mayor en las parcelas de pastizal (12 especies) seguidas de las 

parcelas agrícolas (12 especies) y las de bosque (11 especies), pero nuevamente el 

solapamiento de los errores estándares indica que no habría diferencias significativas entre las 

coberturas (Fig. 2.5b). 

En el segundo año de muestreo las curvas de rarefacción construidas con las 40 parcelas 

censadas de Bosque, 30 de Agrícola y 20 de Pastizal (R2) indican que en la temporada 

primavera/verano, la densidad de especies fue mayor en pastizal (12 especies), seguida por 

cultivo y bosque (9 y 10 especies con el censado de 11 parcelas), siendo las diferencias 
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significativamente mayores en las parcelas de pastizal con respecto a los otros dos tipos de 

parcelas (Fig. 2.6a). En la época otoño/invierno (NR2), las curvas de rarefacción indicaron que 

la densidad de especies fue significativamente mayor en las parcelas de pastizal (12 especies) 

y bosque (11 especies) que en las de cultivos (9 especies con el censado de 20 parcelas) (Fig. 

2.6b). 

Curvas de rarefacción de riqueza de especies: 

 
En el primer año de muestreo, en la temporada primavera/verano (R1) hasta los 230 

individuos hay solapamiento de los errores estándares entre los tres usos (pastizal, cultivo y 

bosque) lo que indica que no hubo diferencias (Fig. 2.7a). En la temporada otoño/invierno NR1 

del primer año, a igual número de individuos censados, se detectaron más especies en las 

parcelas de pastizal que en las de bosque y en las de bosque que en las de cultivos, siendo las 

diferencias significativas (Fig. 2.7b). 

En el segundo año de muestreo, en la temporada primavera/verano (R2) la relación fue 

la misma con diferencias significativas en el número de especies detectadas para un mismo 

número de individuos censados (310 individuos) entre las parcelas de pastizal (12 especies 

detectadas) las parcelas de bosque (cerca de 10 especies) y las de cultivo (algo más de 8 

especies) (Fig. 2.8a). En la temporada otoño/invierno (NR2), la situación es similar, si bien en 

este caso para un mismo número de individuos detectados (234) se detectaron un número 

similar de especies en las parcelas de pastizal y de bosque (12 y algo más de 11) y estas 

riquezas de especies fueron significativamente mayores que las detectadas en parcelas de 

cultivos (Fig. 2.8b).  
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Figura 2.5. Curvas de rarefacción o densidad de especies en las parcelas censadas en la temporada primavera/verano (a) y otoño/invierno (b) del 

primer año de muestreo. PBR1 (parcelas bosque temporada R1), PCR1 (parcelas cultivo temporada R1), PPR1 (parcelas pastizal R1), PBNR1 

(parcelas bosque temporada NR1), PCNR1 (parcelas cultivo temporada NR1), PPNR1 (parcelas pastizal NR1). 
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Figura 2.6. Curvas de rarefacción o densidad de especies en parcelas en la temporada primavera/verano (a) y otoño /invierno (b) del segundo año 

de muestreo. PBR2 (parcelas bosque temporada R2), PCR2 (parcelas cultivo temporada R2), PPR2 (parcelas pastizal R2), PBNR2 (parcelas bosque 

temporada NR2), PCNR2 (parcelas cultivo temporada NR2), PPNR2 (parcelas pastizal NR2). 
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Figura 2.7. Curvas de rarefacción o acumulación de especies en parcelas en la temporada primavera/verano (a) y otoño /invierno (b) del primer 

año de muestreo. PBR1 (parcelas bosque temporada R1), PCR1 (parcelas cultivo temporada R1), PPR1 (parcelas pastizal R1), PBNR1 (parcelas 

bosque temporada NR1), PCNR1 (parcelas cultivo temporada NR1), PPNR1 (parcelas pastizal NR1). 
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Figura 2.8. Curvas de rarefacción o acumulación de especies en parcelas en la temporada primavera/verano (a) y otoño /invierno (b) del segundo 

año de muestreo. PBR2 (parcelas bosque temporada R2), PCR2 (parcelas cultivo temporada R2), PPR2 (parcelas pastizal R2), PBNR2 (parcelas 

bosque temporada NR2), PCNR2 (parcelas cultivo temporada NR2), PPNR2 (parcelas pastizal NR2). 
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Efectos de la cobertura vegetal y la presión antrópica sobre la abundancia y la riqueza 

de rapaces 

Los correlogramas en base al Índice I de Moran de la abundancia y la riqueza de 

aves rapaces en el Espinal indican que no hay presencia de autocorrelación espacial ni en 

la abundancia de individuos ni en la riqueza de especies de aves rapaces en nuestra área 

de estudio (Fig. 2.9 y Fig. 2.10). 

 

Autocorrelación espacial: 
 

Figura 2.9. Correlograma en base al Índice I de Moran de la abundancia de aves rapaces 

en el Espinal. Indica que no hay presencia de autocorrelación espacial en las variables 

respuesta (abundancia) dado que los valores se mantienen entre +0.2 y -0.2 o menores. 
 

 
 

 

Figura 2.10. Correlograma en base al Índice I de Moran de la riqueza de aves rapaces en 

el Espinal. Indica que no hay presencia de autocorrelación espacial en las variables 

respuesta (riqueza) dado que los valores se mantienen entre +0.2 y -0.2 o menores. 
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Análisis a escala de paisaje 

Los modelos realizados para evaluar la variación en la abundancia de aves rapaces 

en función del año, la temporada, las distintas coberturas vegetales, variables climáticas, 

de estructura de paisaje y de la presión antrópica indican que la abundancia varió entre 

temporadas y en relación a la cobertura agrícola y cobertura de arbustal. Las dos coberturas 

de vegetación (agrícola y arbustal) que quedaron retenidas tuvieron un efecto positivo 

sobre la abundancia, que además fue mayor en la temporada otoño/invierno (Tabla 2.6). 

Las variables cobertura de bosque, cobertura de pastizal, densidad poblacional 

(DENSPOBL), distancia a localidades (D_LOCALI), TMA, IHA y año no fueron 

significativas (p > 0.05) por lo tanto fueron excluidas de los modelos. Todos los Valores 

Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. El ajuste del modelo fue muy bueno 

y explicó un parte importante de la varianza (R2c >70%, con una R2 marginal superior al 

35% y las variables son significativas con coeficientes >0.10). 

Tabla 2.6. Modelo final del GLMM en los que se modeló la abundancia de aves rapaces a 
escala de paisaje en relación al año, la cobertura vegetal, la presión antrópica, la estructura 
de paisaje, la variación biogeográfica y la época del año (temporada primavera/verano vs. 
temporada otoño/invierno) en el Caldenal, la zona de influencia del Espinal en la provincia 
de La Pampa. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 37.53% 

(R2 marginal) y la proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras fijas 

como aleatorias fue del 73.57% (R2 condicional). 
 

 
 

Variables Coeficientes SE GL Chisq Pr(>Chisq) 

Intercepto 

Temporada 

2.0756 0.1152  
1 

 
9.6548 

 
0.0018886 ** 

Otoño/Invierno 0.2210 0.0711    

AGRÍCOLA 0.3634 0.0469 1 6.0082 9.095e-15 *** 

ARBUSTAL 0.1737 0.0465 1 1.3934 0.0001893 *** 

 

Los modelos construidos para evaluar la variación en la riqueza de especies en 

función de las variables analizadas a escala de paisaje, retuvieron sólo cuatro variables 

significativas: el año, la cobertura de bosque, la cobertura de pastizal y la distancia a 

localidades. En este sentido, la riqueza de especies fue mayor en sitios con menor 

cobertura de bosque y pastizal, en sitios alejados de localidades, y fue menor en el primer 

año de muestreo en relación al segundo año de muestreo. El resto de variables de cobertura 

vegetal (agrícola y arbustal), las variables antrópicas (DENSPOBL y D_LOCALI), 

climáticas (TMA), de estructura de paisaje (IHA) y la temporada no fueron significativas 

(p>0.05) y por lo tanto fueron excluidas de los modelos (Tabla 2.7). Los Valores Inflados 

por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. Sin embargo, el ajuste del modelo de acuerdo 
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a la varianza explicada fue bastante bajo (R2c <20%), así como la magnitud de los 

coeficientes de las variables significativas tienen coeficientes (<0.10 a excepción del año) 

lo que indica un bajo soporte estadístico a los efectos de la cobertura de bosque, cobertura 

de pastizal y distancia a las localidades sobre la riqueza de aves rapaces a escala de paisaje. 

 

Tabla 2.7. Modelo obtenido del GLMM en el que se modeló la riqueza de especies de aves 
rapaces a escala de paisaje en relación al año de muestreo, la cobertura vegetal, la presión 
antrópica, la estructura de paisaje, la variación biogeográfica y la época del año (temporada 
primavera/verano vs. temporada otoño/invierno) en el Caldenal, la zona de influencia del 
Espinal en la provincia de La Pampa. Tanto la proporción de varianza explicada sólo por 

los factores fijos (R2 marginal) y la proporción de varianza explicada tanto por las variables 

predictoras fijas como aleatorias (R2 condicional) fue del 11.96%. 
 
 

Variable Coeficiente SE Chisq GL Pr(>Chisq) 

Intercepto 

Año 

1.4316 0.0952  
1.5369 

 
1 

 
8.84e-05 *** 

Año 2 0.2123 0.0541    

BOSQUE -0.0845 0.0271 9.6623 1 0.0018 ** 

PASTIZAL -0.0910 0.0287 1.0051 1 0.0015 ** 

D_LOCALI -0.0578 0.0267 4.6809 1 0.0305 * 

 
Análisis a escala local 

En el análisis a escala local, los modelos construidos para evaluar la variación en 

la abundancia de rapaces en función del año, la temporada, los de uso de suelo,  la 

estructura de las distintas coberturas de uso en el entorno de los puntos, la variación 

climática y las variables antrópicas, indican que las únicas variables que influyen de forma 

significativa y que por lo tanto quedan retenidas en el modelo final son: cobertura agrícola, 

la temporada y el Índice de Heterogeneidad Ambiental (IHA) (Tabla 2.8). Según este 

análisis, la abundancia de rapaces aumenta conforme aumenta el porcentaje de cobertura 

agrícola, la homogeneidad del paisaje y es mayor en la temporada otoño/invierno que en la 

primavera/verano. Las variables año, cobertura de bosque, cobertura de pastizal, cobertura 

de arbustal, distancia a localidad (D_LOCALI), densidad poblacional (DENSPOBL) y 

Temperatura Media Anual (TMA) fueron no significativas (p>0.05) y por lo tanto fueron 

excluidas de los modelos. Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 

2. El ajuste del modelo fue bastante bueno R2c >50% aunque bastante menor para la 

varianza marginal que explicó algo más del 8%. Las variables significativas incluidas en 

el modelo tuvieron en general un buen soporte (coeficientes >0.10, excepto el IHA). 

La riqueza de aves rapaces a escala local estuvo asociada positivamente con el año 
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de muestreo y negativamente con la cobertura de bosques. Esto indica que el número de 

especies fue mayor en el segundo año de muestreo y disminuyó al incrementarse la 

cobertura boscosa (Tabla 2.9). Las variables temporada, coberturas (agrícola, arbustal y 

pastizal), distancia a localidad (D_LOCALI) y densidad poblacional (DENSPOBL), IHA 

y TMA fueron no significativas (p>0.05) y por lo tanto fueron excluidas de los modelos. 

Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. El ajuste de este modelo 

fue muy bajo (R2c <5%) lo que indica que la importancia de los efectos encontrados es 

mínima (es decir, el efecto del año y el bosque sobre la riqueza de aves rapaces a escala de 

local es mínimo en relación a otros factores no medidos en el presente trabajo). 

 

Tabla 2.8. Modelo obtenido del GLMM en el que se modeló la abundancia de aves rapaces 
a escala local en relación al año, la cobertura vegetal (agrícola, bosque, arbustal y pastizal), 
la estructura de paisaje (IHA), la variación biogeográfica (TMA), la presión antrópica 
(DENSPOBL y D_LOCALI) y la época del año (temporada primavera/verano vs. 
temporada otoño/invierno) en el Caldenal, la zona de influencia del Espinal en la provincia 
de La Pampa. El análisis se realizó en base a 552 puntos fijos censados. La proporción de 

varianza explicada sólo por los factores fijos es del 8.48% (R2 marginal) y la proporción de 
varianza explicada tanto por las variables predictoras fijas como aleatorias fue del 51.45% 

(R2 condicional). 
 

 

Variables Coeficientes SE GL Chisq Pr(>Chisq) 

Intercepto 

Temporada 

0.7277 0.1027  
1 

 
1.6123 

 
5.934e-05 *** 

Otoño/Invierno 0.2229 0.0555    

AGRÍCOLA 0.1633 0.0428 1 1.4532 0.0001378 *** 

IHA -0.0036 0.0016 1 4.7457 0.0293714 * 

 

Tabla 2.9. Resultados del GLMM en el que se modeló la riqueza de aves rapaces a escala 
local, en relación al año, la temporada, las coberturas (pastizal, arbustal, agrícola y bosque), 
la variación biogeográfica (TMA), la estructura de paisaje (IHA) y la presión antrópica 
(DENSPOBL y D_LOCALI) en la zona del Espinal en la provincia de La Pampa. La 

proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 2.40% (R2 marginal) y 
la proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras fijas como aleatorias 

fue del 2.98% (R2 condicional). 
 

 
 

Variables Coeficientes SE Chisq GL Pr(>Chisq) 

Intercepto 

Año 

0.0206 0.0960  
1.7710 

 
1 

 
2.572e-05 *** 

Año 2 0.2288 0.0543    

BOSQUE -0.0598 0.0259 5.3114 1 0.02119 * 
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Variación espacial en la comunidad de aves rapaces 

El análisis de correspondencia para la época primavera/verano distribuyó las 

especies y los hábitats a través de dos ejes. El primero, explicó un 74.97% de la inercia 

mientras que el segundo explicó un 20.21% totalizando un 95.18%. El primer eje divide las 

especies entre aquellas que utilizan hábitats más naturales (pastizales, bosques y 

arbustales) frente a los cultivos y pasturas implantadas (cobertura agrícola) que son 

hábitats con mayor actividad antrópica. En el segundo eje no encontramos una relación 

entre los valores que toman las distintas coberturas y posibles atributos de dichos hábitats 

como podrían ser la influencia antrópica, o la estructura de la vegetación (por ejemplo, 

substratos más complejos como bosque y arbustal frente estructuras más sencillas como 

pasturas y áreas agrícolas) (Fig. 2.11). De acuerdo a este análisis la comunidad de especies 

de aves rapaces varía su composición entre los distintos ambientes. El Halconcito 

colorado, el Gavilán mixto y el Halconcito gris se asociaron positivamente con bosque; 

Chimango, Aguilucho langostero, Taguató y Águila mora con zonas agrícolas; Carancho 

y Jote cabeza colorada con bosques, pastizal y arbustal; Caburé, Jote cabeza negra y 

Halcón plomizo con bosque y arbustal; Lechucita de las vizcacheras con zonas agrícolas 

y pastizal; Aguilucho común con pastizal y arbustal; Milano blanco con zonas agrícolas 

y arbustal (Tabla 2.10). 
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Tabla 2.10. Desvío en los valores de frecuencia esperada en caso de independencia entre 

variables con respecto a los valores observados de cada especie en la estación 

primavera/verano. JCC=Jote de cabeza colorada, JCN=Jote de cabeza negra, MB=Milano 

blanco, GM=Gavilán mixto, AM=Águila mora, T=Taguató, AL=Aguilucho langostero, 

AA=Aguilucho de alas largas, AC=Aguilucho común, CA=Carancho, CH=Chimango, 

HG=Halconcito gris, HC=Halconcito colorado, HP=Halcón plomizo, C=Caburé, 

LV=Lechucita de las vizcacheras. 
 

 
 

  BOSQUE CULTIVO PASTIZAL ARBUSTAL 

 
CA 21.17 -23.71 0.52 2.02 

HC 27.17 -19.23 -2.5 -5.44 

CH -57.7 89.81 -15.73 -16.38 

GM 1.17 -0.82 -0.22 -0.13 

C 5.68 -5.21 -1.17 0.71 

AL -9.02 20.38 -8.37 -2.98 

JCC 24.63 -61.53 19.39 17.52 

LV -12.05 7.16 6.54 -1.65 

JCN 3.43 -4.52 -0.2 1.29 

AC -2.99 -4.93 3.7 4.22 

HP 0.5 -0.46 -0.65 0.61 

HG 1.75 -1.23 -0.33 -0.19 

MB -2.5 2.54 -0.65 0.61 

T -0.83 1.18 -0.22 -0.13 

  AM -0.42 0.59 -0.11 -0.06  
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Figura 2.11. Representación gráfica del análisis de correspondencia realizado para la temporada primavera/verano de 2016 relacionando las especies 

con los usos de suelo (Arbustal, Bosque, Cultivo -se corresponde a la categoría Agrícola de los análisis restantes, incluye cultivos y pasturas 

implantadas- y Pastizal) .JCC=Jote de cabeza colorada, JCN=Jote de cabeza negra, MB=Milano blanco, GM=Gavilán mixto, AM=Águila mora, , 

T=Taguató, AL=Aguilucho langostero, AA=Aguilucho de alas largas, AC=Aguilucho común, CA=Carancho, CH=Chimango, HG=Halconcito 

gris, HC=Halconcito colorado, HP=Halcón plomizo, C=Caburé, LV=Lechucita de las vizcacheras. 
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El análisis de correspondencia para la época otoño/invierno distribuyó las especies y los 

hábitats en dos ejes. El primero de los cuales explicó un 61.75% de la inercia mientras que el 

segundo explicó un 28.76% totalizando un 90.51%. Es decir, el primer eje explicó una mayor 

parte de la inercia, pero en este caso el segundo eje absorbió un porcentaje mayor de la inercia 

que en la temporada primavera/verano. Para la temporada otoño/invierno, el primer eje sigue 

una lógica similar a lo ocurrido en la temporada primavera/verano, separando los hábitats 

naturales hacia la derecha y los antrópicos hacia la izquierda del gráfico. El segundo eje muestra 

un patrón indeterminado y similar a lo ocurrido para la temporada primavera/verano (Fig. 2.12 

y Tabla 2.11). Este análisis muestra las siguientes asociaciones: Caburé con bosque; Chimango, 

Taguató y Milano blanco con zonas agrícolas; Carancho, Águila mora y Jote cabeza colorada 

con bosque, pastizal y arbustal; Halconcito gris, Aguilucho común, Lechucita de las 

Vizcacheras y Gavilán ceniciento con pastizal y arbustal; Halconcito colorado con bosque y 

áreas agrícolas; Halcón plomizo con cobertura agrícola y arbustal; y Jote cabeza negra con 

bosque y arbustal. 

Tabla 2.11. Desvío en los valores de frecuencia esperada en caso de independencia entre 

variables con respecto a los valores observados de cada especie. JCC=Jote de cabeza colorada, 

JCN=Jote de cabeza negra, MB=Milano blanco, GC=Gavilán ceniciento, GM=Gavilán mixto, 

AM=Águila mora, T=Taguató, AC=Aguilucho común, CA=Carancho, CH=Chimango, 

HG=Halconcito gris, HC=Halconcito colorado, HP=Halcón plomizo, C=Caburé, 

LV=Lechucita de las vizcacheras y Lc=Lechuzón de campo. 
 

 

 BOSQUE CULTIVO PASTIZAL ARBUSTAL 
 

CH -31.72 50.33 -15.47 -3.15 

HC 21.43 4.69 -15.06 -11.07 

HP -2.47 3.81 -1.55 0.21 

CA 26.45 -30.1 3.25 0.4 

C 5.19 -3.6 -0.98 -0.61 

HG -0.3 -6.99 7.17 0.13 

AC -7.62 -8.19 12.04 3.78 

JCN 6.55 -11.99 -0.25 5.69 

T -1.25 1.8 -0.42 -0.13 

LV -7.53 -1.99 6.05 3.47 

MB -8.79 11.61 -1.68 -1.14 

GC -2.64 -3.39 4.74 1.3 

AM 0.26 -1.6 0.73 0.61 

  JCC 2.43 -4.4 1.44 0.52  
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Figura 2.12. Representación gráfica del análisis de correspondencia realizado para la temporada otoño/invierno de 2016 (NR) relacionando 

las especies con los usos de suelo (Arbustal, Bosque, Cultivo –se corresponde a la categoría Agrícola de los análisis restantes, incluye cultivos 

y pasturas implantadas- y Pastizal). JCC=Jote de cabeza colorada, JCN=Jote de cabeza negra, MB=Milano blanco, GM=Gavilán mixto, 

AM=Águila mora, T=Taguató, AL=Aguilucho langostero, AA=Aguilucho de alas largas, AC=Aguilucho común, CA=Carancho, 

CH=Chimango, HG=Halconcito gris, HC=Halconcito colorado, HP=Halcón plomizo, C=Caburé, LV=Lechucita de las vizcacheras 
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Gremios tróficos: 

 
El primer eje explicó un 94.84% (es decir que prácticamente toda la asociación se da en 

el marco de este eje) el segundo eje 4.56%, lo que da un total de 99.4% (Tabla 2.12 y Fig. 2.13). 

El análisis de correspondencia entre gremios y lugar en la temporada primavera/verano da una 

asociación positiva entre aquellas especies oportunistas con las zonas agrícolas; las especies 

insectívoras una doble asociación positiva con bosque y en menor medida, con las zonas 

agrícolas, mientras que presentan una relación negativa con los pastizales y especialmente con 

el arbustal. Por su parte las rapaces que centran su dieta en vertebrados mostraron una asociación 

positiva con el arbustal y el bosque y en menor medida con el pastizal, mientras que presentaron 

una asociación negativa con la cobertura agrícola. Finalmente, las rapaces carroñeras mostraron 

una relación positiva con el bosque y también con el pastizal y el arbustal, mientras que 

mostraron una relación negativa con la cobertura agrícola. 

Tabla 2.12. Desvío en los valores de frecuencia esperada en caso de independencia entre 

variables con respecto a los valores observados de cada gremio en la estación primavera/verano. 

O = oportunistas, V= consumidores de vertebrados, CÑ = carroñeros, I = insectívoros. 
 

 

 BOSQUE CULTIVO PASTIZAL ARBUSTAL 

O -38.01 70.26 -16.89 -15.36 

I 7.64 3.4 -2.22 -8.82 

V 2.68 -8.64 0.33 5.63 

CÑ 27.69 -65.02 18.78 18.56 

 
 

En el análisis de correspondencia de gremios vs lugar de la temporada otoño/invierno el 

primer eje explica un 62.48%, el segundo eje un 34.85%, lo que da un total del 97.33% (Tabla 

2.13 y Fig. 2.14). Si bien en este análisis, el primer eje explica menos variación, los resultados 

son similares: las rapaces omnívoras están asociadas positivamente con las zonas agrícolas; las 

que basan su dieta en los invertebrados estuvieron relacionadas positivamente con el bosque y 

en menor medida con la cobertura agrícola y negativamente con pastizal y arbustal; las rapaces 

que basan su dieta en el consumo de vertebrados tuvieron una asociación positiva con la 

cobertura de pastizal, en menor medida arbustal y tuvieron una asociación negativa con las 

zonas agrícolas y especialmente con las zonas de bosque. Finalmente, las rapaces carroñeras 

mostraron una relación positiva con la cobertura de bosque, en menor medida arbustal y 

arbustal, nuevamente este gremio mostró una relación netamente negativa con las zonas 

agrícolas. 
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Figura 2.13. Representación gráfica del análisis de correspondencia realizado para la temporada primavera/verano de 2016 relacionando los gremios 

tróficos con los usos de suelo (Arbustal, Bosque, Cultivo - se corresponde a la categoría Agrícola de los análisis restantes, incluye cultivos y 

pasturas implantadas- y Pastizal). O = oportunistas, CÑ = carroñeros, I = insectívoros, V = consumidores de vertebrados. 
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Tabla 2.13. Desvío en los valores de frecuencia esperada en caso de independencia entre variables 

con respecto a los valores observados de cada gremio en la estación otoño/invierno. O = oportunistas, 

V= consumidores de vertebrados, CÑ = carroñeros, I = insectívoros. 

 
 BOSQUE CULTIVO PASTIZAL ARBUSTAL 

O -5.11 19.29 -11.8 -2.39 

I 13.98 2.28 -8.81 -7.44 

V -17.86 -5.13 19.39 3.6 

CÑ 8.99 -16.44 1.22 6.23 
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Figura 2.14. Representación gráfica del análisis de correspondencia realizado para la temporada otoño/invierno de 2016 relacionando los gremios 

tróficos con los usos de suelo (Arbustal, Bosque, Cultivo -se corresponde a la categoría Agrícola de los análisis restantes, incluye cultivos y pasturas 

implantadas- y Pastizal). O = oportunistas, CÑ = carroñeros, I = insectívoros, V = consumidores de vertebrados. 
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DISCUSIÓN 

En el presente trabajo, se evaluó la abundancia y riqueza de rapaces en gran parte de 

la distribución histórica del Espinal en todo el centro y norte de la provincia de la Pampa y 

las zonas de transición desde este hábitat hacia los ecosistemas con los que linda, las Llanuras 

Pampeanas al este y la ecorregión del Monte al oeste, analizándose además cómo varió dicha 

abundancia y riqueza en relación a los usos de la tierra, a variables de presión humana, a 

variables biogeográficas, de estructura de paisaje, entre temporadas (primavera/verano y 

otoño/invierno), en dos años consecutivos y además a dos escalas de muestreo (local y 

paisaje). Es, por lo tanto, la primera evaluación cuantitativa a gran escala de la abundancia 

y riqueza de aves rapaces en la porción del Espinal mejor conservada de Argentina, los 

caldenales que atraviesan la provincia de La Pampa (SA y DS 2006). Si bien existen trabajos 

previos en los que se analizó información de censos de ruta, y se evaluó abundancia de 

rapaces y su riqueza específica para la ecorregión, estos trabajos se limitaron a un único 

recorrido por ruta, en época reproductiva (Travaini et al. 1994, Carrete et al. 2009). Por lo 

tanto, no pueden compararse con la enorme extensión de superficie evaluada en este trabajo. 

A pesar del esfuerzo realizado, hay que tener en cuenta algunas cuestiones a la hora 

de interpretar los resultados. La detectabilidad es un factor importante a tener en cuenta 

cuando se encaran censos para estimar la presencia o la abundancia de las aves (Tellería 

1986, Potti & Tellería 1986). Los ambientes más abiertos podrían haber favorecido la 

detección de un mayor número de especies en los censos. Las aves rapaces suelen vivir en 

bajas densidades y son difíciles de detectar, por lo que los métodos empleados generalmente 

para evaluar las poblaciones de aves a veces no son adecuados (Forsman y Solohen 1984, 

Thiollay 1989, Bibby et al. 1992). Las estimaciones precisas de riqueza y abundancia de 

especies requieren la realización de censos en áreas extensas y la realización de un gran 

número de conteos (Mañosa et al. 2002), algo que sin duda se alcanza en el presente trabajo. 

Esto no permite evaluar la detectabilidad, pero si permite mejorar la cobertura espacial del 

área de estudio, la posibilidad de tener un tamaño muestral adecuado de registros para 

especies poco abundantes o visibles. Para evaluar diferencias en detectabilidad deberían 

haberse usado métodos más precisos de muestreo, teniendo en cuenta distancias y ángulos 

de detección y corrigiendo por detectabilidad, por ejemplo, a través del programa Distance. 

Algunos datos obtenidos durante el trabajo sugieren la necesidad de utilizar otros métodos 

para obtener una visión más completa de algunas de las especies que componen la 

comunidad de rapaces. Por ejemplo, en el presente trabajo, el número de Gavilanes 

cenicientos detectados entre los puntos de censo y las rutas que unían dichos puntos dentro 

de cada parcela fue de 61 individuos, sin embargo, si se consideran sólo los puntos de conteo 
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(utilizados en los análisis) tan sólo se registraron 16 gavilanes. Es decir, es evidente que 

censos desde vehículo en movimiento darían valores mucho más elevados de la presencia 

de esta especie. De igual forma, especies raras como el Águila coronada, el Aguilucho de 

alas largas o el Lechuzón de campo, sólo fueron detectadas en las rutas entre los puntos de 

muestreo, pero nunca desde los puntos de censo, lo que sugiere que, para estas especies, la 

metodología para evaluar sus abundancias debe ser distinta y posiblemente con estrategias 

de muestreo y metodologías de censo específicas y dirigidas en particular a esas especies. 

Por supuesto, en algunos casos podría tratarse también de especies tan escasas en el medio 

que no hay posibilidad de registrar un tamaño muestral adecuado para realizar análisis 

sólidos. 

Otras fuentes de sesgo que se pueden dar en este tipo de trabajos, pueden ser: el 

incumplimiento de los supuestos del método de muestreo seleccionado, la no 

estandarización del esfuerzo, las propias características del hábitat (las aves son más 

conspicuas en hábitats abiertos que cerrados), las propias especies de aves (diferentes 

especies de aves varían en su susceptibilidad de ser detectadas y contadas, unas son más 

ruidosas que otras), la actividad de las aves (la detectabilidad puede variar en función de la 

actividad de los individuos) y la densidad de las aves (a densidades altas el observador se 

puede ver rebasado por el número de aves a localizar, reconocer y contar) (Bibby et al. 1992, 

Wunderle 1994, Ralph et al. 1996). 

En el presente trabajo se realizaron censos en ambientes muy distintos, lo que puede 

haber sesgado los resultados. En particular, las áreas de pastizal y agrícolas, presentan a 

priori un mayor campo de visión que las zonas de arbustal y sobre todo que las de bosque, 

por la misma estructura de la vegetación. Esto podría hacer que se hayan infravalorado tanto 

la abundancia como la diversidad de especies presentes en los ambientes estructuralmente 

más complejos. Sin embargo, hay que destacar que, en nuestra área de estudio, los lindes de 

campos situados en zonas de bosque y arbustal, tienen que tener por ley una picada 

perimetral amplia de al menos 10 metros, lo que unido a las banquinas en los caminos 

principales hace que en la mayoría de los puntos de censo exista una distancia de entre 25 y 

80-100 m de visibilidad libre hasta el límite del bosque o arbustal. Además, las 

características del Caldenal, bosques de baja altura y con muchas zonas abiertas generan que 

las condiciones de visibilidad en muchos puntos sean muy buenas mientras que, en contraste, 

en muchas zonas rurales de la zona agrícola, la existencia de arboledas y cortinas de árboles 

de especies exóticas pueden llegar a limitar de forma importante la visibilidad lo que 

reduciría los posibles sesgos. 

Al contrario que en otros trabajos similares en zonas de la Región Pampeana o del 
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Espinal (Filloy & Bellocq 2007, Carrete et al. 2009), en este trabajo se registró una mayor 

abundancia de aves rapaces en las zonas agrícolas (ambientes más antropizados) que en los otros 

ambientes muestreados (ambientes relativamente naturales). Esta relación se mantuvo, tanto 

desde los valores brutos (a pesar de ser menor el número de parcelas censadas en áreas 

agrícolas en comparación con por ejemplo las parcelas de bosque) como en las diferencias 

de promedio entre tipo de parcela analizadas a través de modelos lineales. Además, tanto a 

escala de paisaje como a escala local, la cobertura agrícola tuvo efecto positivo sobre la 

abundancia de rapaces. A escala local, aquellos paisajes más fragmentados o con un mayor 

índice de heterogeneidad, presentarían un menor número de rapaces. 

Si bien las zonas agrícolas y, particularmente los cultivos o pasturas implantadas en 

la zona de estudio, suelen considerarse negativos para las aves rapaces (Grande et al. 2018), 

muchas especies, son capaces de adaptarse bien a los ambientes agrícolas llegando a reunir 

densidades elevadas de individuos (Tella et al. 1998, Herremans y Herremans- Tonnoeyr 

2000, Donázar et al. 2002, Martínez et al. 2003a). Estas diferencias de respuesta pueden 

deberse a distintas características particulares de las especies, como su tamaño corporal, los 

hábitos de alimentación y reproducción, la capacidad de dispersión o la sensibilidad a la 

presencia antrópica. Por ejemplo, se ha visto que las especies especialistas de bosques 

tropicales son más vulnerables a la transformación del hábitat que las especies que habitan 

en regiones áridas y templadas, que pueden responder incluso positivamente a la 

fragmentación y transformación del hábitat (Jullien y Thiollay 1996, Rodríguez-Estrella et 

al. 1998, Grande et al. 2018). Por su parte, las aves rapaces que anidan en el suelo suelen 

verse más afectadas por la transformación de los pastizales en tierras de cultivo (Sánchez- 

Zapata et al. 2003, Grande et al. 2018), algo detectado por ejemplo en las llanuras 

pampeanas para especies como el Lechuzón de campo o el Gavilán planeador (Circus 

buffoni) (Pedrana et al. 2008, Codesido et al. 2008, Codesido et al. 2011). Diversos trabajos 

que han analizado la relación entre la presencia o abundancia de rapaces en zonas agrícolas 

sugieren que la mayoría de las especies usan de forma preferente los campos con pasturas 

implantadas o rastrojos antes que los lotes con cultivos, incluso en especies que se habrían 

beneficiado con la expansión e intensificación agrícola (Leveau y Leveau 2002, Filloy y 

Bellocq 2007, Pedrana et al. 2008, Gavier- Pizarro et al. 2012, Baladrón et al. 2017). 

Desafortunadamente, la categorización de las capas usadas en este trabajo no nos permite 

separar el uso de estos tipos de hábitat dentro de las zonas agrícolas. 

Los cambios asociados con las actividades humanas pueden crear nuevos hábitats de 

cría, incrementar la abundancia de determinadas presas o alterar las relaciones 

interespecíficas de forma que determinadas especies generalistas pueden verse beneficiadas 
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(Donázar et al. 1993, Grande et al. 2018). Particularmente, en nuestra área de estudio, la 

cobertura de tierras agrícolas se correlacionó positivamente con las precipitaciones (r=0.71), 

lo cual es lógico ya que la principal limitación a la expansión de las áreas agrícolas y sobre 

todo de la agricultura en la región (relativamente llana), viene dada por las precipitaciones 

y la idoneidad edáfica de los suelos, que disminuyen de noreste a suroeste (Caviglia et al. 

2010). Es decir, las tierras más productivas y con mayores precipitaciones son las que se 

han destinado a la producción agrícola, mientras que las tierras que se encuentran al sur y al 

oeste, han conservado más o menos modificadas, sus coberturas de bosque, pastizales y 

arbustales nativos originales. Varios trabajos han indicado ya relaciones similares en zonas 

semiáridas o áridas como nuestra área de estudio, donde las zonas agrícolas concentran una 

mayor productividad primaria, una mayor riqueza de presas y, en consecuencia, una mayor 

abundancia de aves rapaces (Rodríguez-Estrella et al. 1998) o cambios positivos en los 

parámetros reproductivos en algunas especies de rapaces generalistas que las habitan (Smith 

et al. 2016). Cabe destacar que dos de las especies que mostraron una asociación con la 

cobertura agrícola fueron el Chimango (la especie más numerosa con diferencia en los 

censos) y el Aguilucho langostero, ambas especies que comparten hábitos gregarios y que 

pueden concentrarse en grandes números (los primeros crían en colonias y los segundos se 

agregan en grandes dormideros comunales), lo que podría estar mediando la relación 

encontrada. Esta relación se vio reflejada también en el análisis de la asociación de grupos 

de rapaces en función del gremio trófico en el que se integraban, dado que las rapaces 

oportunistas (en este trabajo Chimangos y Caranchos) estuvieron asociadas positivamente 

con la cobertura agrícola. En cualquier caso, estos resultados sugieren que los ambientes 

más ricos y productivos de la zona de estudio concentran una mayor abundancia de rapaces 

a pesar de ser las zonas con una mayor presión antrópica. En cualquier caso, no se debe 

perder de vista que los medios agrícolas son generalmente más abiertos que los ambientes 

boscosos, por lo que es posible que, en parte, las mayores abundancias detectadas sean 

debidas a una mayor detectabilidad de las rapaces en los ambientes agrícolas, al menos en 

la comparación particular con las abundancias de rapaces en ambientes boscosos. 

Otro de los ambientes que presentó una relación positiva con la abundancia de 

rapaces, si bien en menor medida que las coberturas agrícolas, fueron los arbustales, al 

menos a escala de paisaje. Es posible que los ambientes arbustivos suministren abundante 

substrato de nidificación (más al menos que los extensos pastizales) y ambientes más 

abiertos que los bosques, dando mayores posibilidades a la mayoría de las especies que 

componen la comunidad de aves rapaces típicas de estos ambientes, especies que se 

alimentan en zonas abiertas pero que requieren árboles o arbustos para poner el nido. 
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A pesar de la migración de dos especies gregarias y abundantes como el Aguilucho 

langostero y el Jote de cabeza colorada, la abundancia de rapaces, tanto en los análisis 

generales (promedio entre tipo de parcela) como en los análisis evaluando las distintas 

coberturas a escala de paisaje y a escala local, fue mayor en la época de otoño-invierno. Este 

resultado es muy interesante porque sugiere que además de la incorporación de juveniles 

producto de la época primavera/verano anterior, probablemente haya un flujo de individuos 

migradores o divagantes provenientes de otras zonas. Además de la aparición del Gavilán 

ceniciento, no detectado en los censos en la época de primavera/verano. Las tres especies 

más comunes y abundantes, el Chimango, el Carancho y el Halconcito colorado, mostraron 

abundancias mucho mayores en la época otoño-invernal, tendencia seguida también por el 

Milano blanco, el Águila mora, el Aguilucho común, el Halconcito gris y el Halcón plomizo. 

Por su parte, además de las especies migradoras que abandonan la zona de estudio en otoño- 

invierno como el Jote de cabeza colorada y el Aguilucho langostero, la Lechucita de las 

vizcacheras también redujo su número en otoño-invierno. En contraste con los sistemas 

migratorios que unen Eurasia con África o Norteamérica con Sudamérica, el conocimiento 

sobre los movimientos migratorios dentro de los sistemas migratorios intra sudamericanos 

es más limitado (Chesser 1994, Faaborg et al. 2010). Sin embargo, distintos autores sugieren 

que varias especies de aves rapaces realizarían importantes movimientos migratorios en el 

sur de Sudamérica (Blendinger et al. 2004, Capllonch y Ortiz 2009, Dodge et al. 2014, 

López et al. 2017). Nuestros resultados sugieren que efectivamente existen movimientos 

importantes de rapaces en el centro de Argentina, si bien se deberán realizar estudios 

específicos de las distintas especies para evaluar si dichos movimientos pueden realmente 

considerarse migratorios. 

En el presente trabajo se ha detectado un elevado número de especies. Esto refleja en 

parte el esfuerzo de muestreo y posiblemente una composición variada de especies al 

incluirse en los muestreos casi todos los hábitats de la región centro de Argentina. Es decir, 

se detectaron tanto especies asociadas a las ecorregiones del Monte y el Espinal, como puede 

ser el Halconcito gris, hasta especies teóricamente más vinculadas a las zonas agrícola como 

el Chimango, el Aguilucho langostero, el Taguató o la Lechucita de las vizcacheras. Por lo 

tanto, no es extraño que la riqueza de especies sea mayor que la detectada en otros trabajos 

que utilizaron técnicas similares en otros ambientes más pobres en especies como la Región 

Pampeana o la Estepa Patagónica (Donázar et al. 1993, Travaini et al. 2004, Filloy & 

Bellocq 2007, Pedrana et al. 2008, Baladron et al. 2011, Baladron et al. 2014). 

Al igual que ocurrió con la abundancia, la riqueza promedio de especies fue mayor en 

las parcelas con cobertura agrícola y cobertura con pastizales naturales, si bien en los análisis 
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lineales donde se incluyó el porcentaje de cobertura dentro de cada parcela, la riqueza 

disminuyó con la cobertura de bosque y de pastizal. Hay que destacar, no obstante, que 

en general los modelos lineales de riqueza explicaron poca varianza lo que indica que 

las relaciones encontradas no son muy sólidas. Es decir, no hay fuertes evidencias para 

sugerir variabilidad marcada en la riqueza entre ambientes. A pesar de que la riqueza 

media y por unidad de muestreo suele ser mayor en zonas agrícolas, las curvas de rarefacción 

indican que esto no es evidente. Mientras el primer año no hay diferencias ni en primavera/verano 

ni en otoño/invierno, el segundo año, con un mayor número de parcelas muestreadas indican que 

el número de especies total registrado es mayor en las parcelas de pastizal en primavera/verano y en 

las parcelas de pastizal y de bosque en la etapa no reproductiva (otoño/invierno). En cuanto a la 

riqueza medida en función del número de individuos registrados para detectar un mayor número 

de especies, excepto en la primera temporada primavera/verano donde los efectos no fueron tan 

evidentes, en general se detectaron más especies con un número menor de individuos en las 

parcelas de pastizales seguido por los registros en parcelas de bosque y finalmente en parcelas 

agrícolas. Esto indica que en general en las zonas agrícolas sería necesario registrar un número 

elevado de individuos para poder incrementar el número de especies, mientras que en las áreas 

naturales se detectarían más especies con un número reducido de individuos. 

De las especies citadas por la bibliografía como presentes de forma regular en la 

zona de estudio que se podrían ver durante el día (Tabla 1.1, Capítulo I), sólo seis especies no 

fueron registradas en nuestros muestreos: el Caracolero (Rostrhamus sociabilis), el Gavilán 

planeador (Circus buffoni), Esparvero común (Accipiter striatus), Aguilucho colorado 

(Buteogallus meridionalis), el Halcón peregrino (Falco peregrinus) y el Lechuzón orejudo 

(Asio clamator). Las dos primeras especies están muy vinculadas a las zonas húmedas de 

agua dulce y por lo tanto son raras en la provincia de La Pampa y se suelen encontrar sólo 

en las zonas más húmedas del noreste de la provincia, por lo que su presencia dentro de 

nuestra área de estudio puede considerarse circunstancial. Las otras cuatro especies, si bien 

se encuentran de forma regular dentro del área censada en este estudio (excepto el Aguilucho 

colorado, que fue un registro inusual), son relativamente raras, sobre todo en el caso del 

Lechuzón, que además permanece oculto entre la vegetación durante el día, lo que 

dificultaría su registro. 

Varias especies fueron frecuentes y formaron parte de las comunidades de rapaces en 

todos los ambientes, como el Chimango, el Halconcito colorado, el Carancho y el Halcón 

plomizo, si bien en todos los casos, las especies tienen un mayor grado de asociación con 

determinados ambientes sobre los otros. El Chimango, el Milano blanco, el Aguilucho 

langostero y el Taguató estuvieron asociados a las zonas agrícolas (cultivos y pasturas 
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implantadas en este trabajo). Trabajos previos ya sugieren esta relación para algunas de estas 

especies como el Chimango (Solaro 2015) y el Aguilucho langostero (England et al. 1997, 

Sarasola & Negro 2006, Sarasola et al. 2007, Sarasola et al. 2008, Pedrana et al. 2008). El 

Taguató por su parte, habría incrementado su distribución y abundancia en nuestra área de 

estudio en las últimas décadas (Sarasola com. pers.). Es posible que la asociación de esta 

especie a las plantaciones de arboledas exóticas (Baladrón et al. 2017) le hayan permitido 

dicha expansión en la Región Pampeana donde históricamente no contaban con sustrato de 

nidificación (ver por ej. Sarasola & Negro 2006), llegando así a nuestra área de estudio. 

Otras especies como el Halconcito colorado o el Halcón plomizo, sólo estuvieron asociados 

a las zonas agrícolas en otoño- invierno (y con poca intensidad en el caso del Halconcito 

colorado). La Lechucita de las Vizcacheras apareció asociada a zonas abiertas, pastizales, 

áreas agrícolas y arbustales, aunque fuera de la época primavera/verano se moverían y 

reducirían su asociación con las áreas agrícolas quedando asociadas solamente a arbustales 

y sobre todo pastizales (Baladron et al. 2016). Si bien todas estas especies han sido 

consideradas como generalistas que se adaptan muy bien a los ambientes agrícolas 

(Canavelli et al. 2004, Goijman et al. 2008, 2014, 2015), cada vez existen más evidencias 

de que para algunas de ellas, como en el caso del Carancho, los procesos de intensificación 

agrícola tienen efectos negativos (Gavier-Pizarro et al. 2012), posiblemente relacionado con 

la reducción de áreas de pasturas seleccionadas por dichas especies en esas áreas (Pedrana 

et al. 2008, Gavier-Pizarro et al. 2012). Trabajos recientes sugieren igualmente la 

importancia de las zonas de pasturas en las áreas agrícolas para la reproducción del 

Halconcito colorado (Orozco-Valor 2018). 

Por otra parte, especies como el Halconcito gris o el Caburé chico, aparecieron 

asociadas a los bosques o a zonas de arbustal. La destrucción y la alteración de los hábitats 

naturales y seminaturales es en la actualidad la causa más frecuente del declive de las 

poblaciones de aves tanto a escala nacional (Madroño et al. 2004), como mundial 

(Stattersfield y Capper 2000, Martínez et al. 2003). Este proceso es especialmente grave en 

ambientes forestales donde se concentra la mayor parte de las especies y donde está 

ocurriendo un acelerado proceso de degradación y reemplazo de estos ambientes (Myers et 

al. 2000). Esto sugiere que el actual proceso de retracción de los bosques xerófilos en el 

Espinal y gran parte del Gran Chaco Americano (Paruelo et al. 2005, Zak et al. 2008, 

Graesser et al. 2015), sin duda debe afectar negativamente a estas especies, como se ha 

puesto de manifiesto para el caso del Águila coronada en la provincia de Santa Fe (Fandiño 

y Pautasso 2013). Cabe destacar que el Águila coronada se halla en peligro de extinción 

tanto a nivel global como a nivel nacional y el Halconcito gris, una especie casi endémica de 
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Argentina, Vulnerable a nivel nacional y de baja preocupación de acuerdo a la IUCN (MA 

y DS-Aves Argentinas 2017, BirdLife International 2018). 

Dentro de las aves rapaces argentinas, el gremio de las carroñeras especialistas está 

compuesto por los distintos representantes de la familia Cathartidae (Narosky et al. 2010, 

De La Peña y Tittarelli 2011). Como cabía esperar ya que los otros representantes de la 

familia tienen sus áreas de distribución a gran distancia de la zona de estudio, las especies 

detectadas de este gremio en el presente estudio fueron el Jote de cabeza colorada y el Jote de 

cabeza negra. Sin embargo, a pesar de que diversas guías de aves (por ej. Narosky et al. 

2010, Azpiroz 2012) y libros generales de aves (Houston 1994, Ferguson- Lees y Christie 

2001) indican que ambas especies deberían encontrarse en toda nuestra área de estudio, éstas 

estuvieron prácticamente ausentes de las áreas con predominancia de cobertura agrícola. 

Los análisis de asociación por gremios mostraron una relación negativa entre la presencia de 

rapaces de este gremio y la cobertura agrícola. De hecho, el gremio de carroñeros está 

asociado a los hábitats más naturales de nuestra área de estudio, el bosque sobre todo y en 

menor medida los arbustales y pastizales. La ausencia de carroñeros de las zonas agrícolas 

es llamativa ya que, en dicha zona, además de cultivos hay pasturas implantadas donde la 

ganadería es abundante. Pues, las mayores densidades de bovinos de la provincia se hallan 

en los departamentos de las zonas del centro y este de la provincia (Calvi et al. 2015), 

coincidiendo con las parcelas consideradas como agrícolas en este trabajo. La ausencia de 

jotes de las zonas pampeanas ya fue mencionada en los `90 por Travaini et al. (1995) y más 

recientemente para zonas cercanas a la costa en la Pampa Deprimida (Baladrón et al. 2017). 

Estos autores atribuyen la ausencia de jotes a la escasez de lugares adecuados de nidificación 

en el primer caso (falta de acantilados o de bosques maduros con árboles huecos de 

suficiente porte) mientras que en el segundo trabajo, además de esta posibilidad se sugiere la 

escasez de recursos tróficos debido a una posible retirada de restos de animales domésticos 

muertos de los campos por motivos sanitarios y a una posible competencia con especies 

carroñeras de menor tamaño como los Chimangos y Caranchos. Si bien estas explicaciones 

podrían tener parte de razón, estas especies han sido encontradas criando en edificios 

abandonados, o incluso en el suelo entre la vegetación, por lo que es poco probable que no 

sean capaces de encontrar lugares adecuados para reproducirse en la Región Pampeana o 

suficiente alimento. De hecho, en otras zonas de su distribución, estas especies son muy 

confiadas y abundantes en espacios mucho más antropizados, donde se reproducen sin 

problemas (Houston et al. 2007, Houston et al. 2011, Novaes y Cintra 2015). Las jerarquías 

en las carroñas serian dependientes del contexto y existen evidencias de que a veces el 

Carancho puede dominar a los jotes (Travaini et al. 1998, Donázar com. pers.), sin embargo, 
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esto no impide a los jotes ocupar de manera exitosa las estepas patagónicas o la precordillera. 

Por su parte, el Chimango nunca mostró signos de ser dominante sobre los jotes o sobre los 

Caranchos en trabajos con carroñas en la Patagonia (Travaini et al. 1998, Donázar com. 

pers.), lo que sugiere que difícilmente pueda jugar ese papel en otros ambientes, como 

hipotetiza Baladrón et al. (2017). En cualquier caso, sería interesante explorar estas 

relaciones en nuestra zona de estudio, ambientes marginales de la distribución de los jotes, ya 

que sería precisamente en estos ambientes donde dichas interacciones podrían estar 

limitando la expansión de los jotes. Es posible que un manejo más intensivo de la ganadería 

y una menor disponibilidad de presas silvestres, vinculado a la actividad productiva agrícola 

resulte en una menor disponibilidad de alimento o a que este sea menos accesible para las 

carroñeras en esas zonas. Dada la importancia de los servicios ecosistémicos provistos por 

las aves carroñeras especialistas, sobre todo el reciclado de nutrientes y el control de 

enfermedades (Donázar et al. 2016), sería interesante explorar cuáles son los factores que 

explican su ausencia de dichas zonas. 

Es destacable también la relación negativa entre el gremio de rapaces que centran su 

dieta en el consumo de vertebrados y las áreas agrícolas. Este gremio está presente en los 

ambientes abiertos naturales, si bien con cambios importantes en la asociación con los 

mismos en función de la época del año. Así, mientras la asociación es evidente con el 

arbustal en la época primavera/verano es mayor con los pastizales en otoño/invierno. 

Curiosamente, también la relación con la cobertura de bosque pasa de ser positiva en la época 

primavera/verano, a ser negativa en otoño/invierno. Es posible que estas especies 

aprovechen la productividad de los ambientes leñosos en la época estival, donde además 

contarían con abundante sustrato de nidificación para después desplazarse a zonas más 

abiertas para alimentarse. En contraste, es muy probable que las áreas agrícolas presenten 

una menor densidad de vertebrados en las amplias extensiones de cultivos y que estos se 

vean limitados a los márgenes de campos y caminos o a potreros de pasturas con baja carga 

ganadera, reduciendo por lo tanto la idoneidad de dichas áreas para las rapaces que 

consumen ese tipo de presas. 

El gremio de rapaces insectívoras por su parte, se ven favorecidas en los ambientes de 

bosque y en menor medida en las áreas agrícolas. Posiblemente, la complejidad de los 

ambientes forestales genere una mayor abundancia de nichos para la reproducción de los 

insectos generando condiciones ideales para las rapaces insectívoras. Por su parte, las zonas 

agrícolas, abiertas y productivas (son las más lluviosas y con mejores suelos de nuestra área 

de estudio) serían también adecuadas para este gremio, aunque en menor medida. 

Finalmente, tal y como cabría esperar, el gremio de rapaces que muestra una mayor 
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asociación con las áreas agrícolas son las rapaces oportunistas, rapaces que serían capaces 

de adaptarse y alcanzar elevadas abundancias en estas zonas modificadas por el hombre. 

Los resultados del presente estudio evidencian la complejidad que puede haber en el 

proceso de obtención de información sólida sobre la distribución de especies, la ausencia de 

estudios de base sobre distribución y ecología del movimiento en la mayoría de las especies 

del cono sur, incluso las más abundantes y comunes, los factores que afectan dicha 

distribución a diferentes escalas espaciales y temporales. Además, pone de manifiesto cómo 

varía la percepción de algunos parámetros en función de la escala de muestreo y de la 

selección de las variables explicativas. En este caso particular, no existió una variación 

marcada entre los análisis a ambas escalas para la abundancia. En ambos casos se infiere 

una mayor abundancia de rapaces en las zonas agrícolas, si bien a escala de paisaje esas 

abundancias serían similares a las de las zonas de arbustales, tal vez mediado por la 

abundancia de jotes en dichas zonas. En el caso de la riqueza, los resultados no fueron tan 

evidentes, mientras los análisis a escala de paisaje sugieren que la riqueza de especies se ve 

afectada negativamente por la cercanía a poblaciones humanas, que no es otra cosa que una 

relación negativa con una mayor presencia humana, a escala local, al comparar los datos 

obtenidos en puntos ese efecto no se detecta. En definitiva, al contrario de lo que ocurre con la 

abundancia, los distintos análisis realizados indicarían escasa variación en la riqueza de rapaces 

entre los ambientes del centro del país analizados, sin embargo, los análisis de asociación sí que 

sugieren que la composición de las comunidades de aves rapaces que afectan esas riquezas van 

cambiando con aparición o incremento de algunas especies en los ambientes agrícolas y de otras 

en los ambientes más naturales, cambios que se ven también reflejados en la alteración de la 

asociación de los distintos gremios tróficos con los distintos ambientes muestreados. 

Si bien el presente trabajo es observacional y por lo tanto basado en asociaciones 

correlativas que no tienen por qué implicar una causalidad en dichas relaciones, es una 

primera aproximación a la cuantificación de la abundancia y la riqueza de aves rapaces en 

el Espinal. Futuros trabajos deberán profundizar este estudio incluyendo la validación a 

campo de las variables de cobertura en el entorno inmediato a los registros y registrando de 

las distintas coberturas presentes en el entorno del punto, sobre cuales se detecta a la rapaz. 

A su vez, sería deseable intentar realizar aproximaciones experimentales. Finalmente, 

estudios a nivel específico, serán necesarios para desentrañar las relaciones entre la 

transformación del hábitat y las distintas especies, particularmente en el caso de aquellas 

especies menos abundantes y cuyos patrones de distribución no pueden ser determinados 

con metodologías de censo como las desarrolladas en esta tesis. 
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RESUMEN: 

Los acelerados cambios ambientales producidos por el hombre hacen necesario el estudio del 

rango geográfico de las especies. El Espinal argentino constituye una de las ecorregiones más 

transformadas del país. En este capítulo se examinan cómo variables como el porcentaje de cobertura 

de bosque, agrícola, arbustal, pastizal, la temporada (primavera/verano y otoño/invierno), variación 

climática, de estructura de paisaje, presión antrópica y año de muestreo se asocian al uso y selección de 

hábitat de aves rapaces tanto a escala de paisaje como a escala local en la Región del Espinal y su ecotono 

con el Monte y la Pampa. Se realizaron censos de aves rapaces en 90 parcelas (escala paisaje) y 360 

puntos fijos (escala local) distribuidas en el área de estudio. Se identificaron un total de 16 especies de 

aves rapaces. De estas especies se eligieron 9, en función de sus abundancias y asociación a los distintos 

ambientes de acuerdo al Análisis de Correspondencia del Capítulo II, para profundizar un poco en el 

análisis de las variables que definieron su uso y selección del hábitat. Estas especies fueron el Carancho, 

el Chimango, el Halconcito colorado, el Halconcito gris, el Halcón plomizo, el Milano blanco, el 

Aguilucho común, el Jote cabeza colorada y finalmente, el Jote cabeza negra. Se modeló la 

presencia/ausencia como indicador de uso y la abundancia como indicador de selección a través de 

Modelos Lineales Generalizados Mixtos. La presencia y la abundancia de Carancho estuvo relacionado 

con la temporada, el año de muestreo, las abundancias de Chimango, Aguilucho común, Jote cabeza 

colorada y negra, y las coberturas de bosque y arbustal. El uso y selección de hábitat del Chimango 

estuvo asociado a la temporada, el año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque, arbustal y pastizal, 

la densidad poblacional y la distancia a las localidades, la TMA, el IHA, y las abundancias de Carancho 

y Jote cabeza negra. La presencia y abundancia del Halconcito colorado estuvo relacionado con la 

temporada, el año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque, pastizal y arbustal, y la abundancia de 

Carancho. El uso y selección de hábitat del Halconcito gris estuvo asociado a la temporada y las 

coberturas de bosque. La presencia y la abundancia del Halcón plomizo estuvo relacionado con la 

temporada, el año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque y arbustal, el IHA, y las abundancias 

de Chimango y Carancho. El uso y la selección de hábitat del Milano blanco estuvo asociado a la 

temporada, el año de muestreo, y las coberturas agrícolas y de bosque. La presencia y la abundancia del 

Aguilucho común estuvo relacionado con la temporada, el año de muestreo, las coberturas agrícolas, 

bosque, pastizal y arbustal, la distancia a las localidades y la abundancia de Carancho. El uso y selección 

de hábitat del Jote cabeza colorada estuvo relacionado con la temporada, el año de muestreo, las 

coberturas agrícolas y de bosque, la densidad poblacional, TMA, y las abundancias de Chimango, 

Carancho y Jote cabeza negra. La presencia y abundancia del Jote cabeza negra estuvo asociado a la 

temporada, al año de muestreo, las coberturas agrícolas, bosque y pastizal, la densidad poblacional, y 

las abundancias de Carancho y Jote cabeza colorada. El uso y la selección de hábitat de las aves rapaces 

difirió según la escala de espacial de estudio. 
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INTRODUCCIÓN 

 
El hábitat de una especie se define como el área de un paisaje en el que se dan los 

requerimientos necesarios de comida, refugio y reproducción para dicha especie (Anderson 

1991, Bos & Carthew 2003). El concepto de hábitat, es ampliamente utilizado en ecología, 

pero con diferentes significados de acuerdo al autor y el contexto (Hall et al. 1997, Di Bitetti 

2012). Por ejemplo, mientras Di Bitetti (2012) sigue la definición de hábitat propuesta por 

Odum (1972), “el hábitat de un organismo es el lugar donde vive o el lugar donde uno lo 

buscaría” en el trabajo de Hall et al. (1997) emplean como definición de hábitat “los recursos 

y condiciones presentes en un área que produce ocupación (incluyendo supervivencia y 

reproducción) para un organismo dado”. En ambas propuestas, el hábitat es intrínseco de la 

especie y para su estudio se lo descompone en covariables o características que pueden ser 

medidas, tales como porcentajes de cobertura de un tipo de formación vegetal, profundidad 

de suelo, número de huecos en el tronco de una determinada especie de árbol (Bernardos 

2015). Por lo tanto, el uso y selección del hábitat que llevan a cabo las especies silvestres son 

aspectos críticos en su vida. 

Existe tradicionalmente una cierta confusión entre los conceptos de uso y selección de 

hábitat, mientras la expresión uso de hábitat se refiere a la distribución actual de los individuos 

a través de los distintos tipos de hábitat (Hutto 1985), la selección de hábitat se refiere a un 

proceso jerárquico de respuestas comportamentales que resultan en uso desproporcionado de 

determinados hábitats que tendrán implicancias en el fitness de los individuos (Hutto 1985, 

Block & Brennan 1993). En la práctica el uso de hábitat se suele estudiar a través de la 

comparación de las zonas usadas por una especie con las no utilizadas, mientras que la 

selección de hábitat comparará los hábitats utilizados con los hábitats realmente disponibles 

para los individuos (Jones 2001). 

El uso del hábitat que hacen las especies se refiere a la utilización del hábitat y de los 

recursos presentes en el área utilizada (Carbonell & Tellería 1998). La selección de hábitat 

por otra parte, es un proceso activo por el cual una especie elige entre los distintos ambientes 

disponibles (Johnson 1980) y suele describirse como el resultado de un compromiso 

evolutivo para maximizar la supervivencia y/o el éxito reproductor a lo largo de la vida de un 

organismo (Krebs & Davies 1993). La selección de hábitat involucraría procesos jerárquicos 

relacionados con decisiones comportamentales innatas y aprendidas, mediante los cuales el 

animal elige qué componentes del hábitat usa (Morris 1987, Hall et al. 1997, Traba et al. 

2009). Por lo tanto, la selección de hábitat es un fenómeno comportamental individual por el 
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cual los individuos eligen, a través de decisiones particulares estimuladas por factores 

ambientales, los sitios en los que maximizan su éxito reproductivo (Fretwell & Lucas 1969, 

Rosenzweig 1981, Morris 2003). Es decir, a través de características ambientales, cada 

individuo “pondera” o “evalúa” los hábitats disponibles para seleccionar cuál de ellos utilizar 

(Krebs 2001) y estas decisiones individuales se manifiestan a nivel poblacional y de 

comunidad. Es por ello que la selección de hábitat también puede interpretarse como una 

propiedad emergente de varios factores, tales como los mecanismos por los cuales el hábitat 

afecta la adecuación o “fitness individual”, la disponibilidad de hábitat (las características de 

los parches disponibles de hábitat), la abundancia poblacional, las características individuales 

de los animales y la manera en que los individuos compiten entre sí (Railsback et al. 2003). 

Las decisiones de seleccionar o no un determinado hábitat, son tomadas por los 

individuos a diferentes escalas del ambiente, desde un nivel de macrohábitat, a escala de 

paisaje, por ejemplo, hasta un nivel de microhábitat, seleccionando las particularidades de un 

entorno inmediato a la posición del animal (Carbonell & Tellería 1998, Corbalán 2004). Por 

ejemplo, un ave forestal a escala de macrohábitat elegirá zonas boscosas frente a ambientes 

abiertos, pero a escala de microhábitat elegirá para situar su nido por ejemplo árboles de gran 

porte o zonas muy densas dentro del bosque. Así, es necesario definir a qué escalas espaciales 

y temporales los animales realizan dicha selección para poder generar modelos adecuados 

que permitan inferir la presencia y la dinámica de las poblaciones a partir de unas 

determinadas variables ambientales (Oatway & Morris 2007, Mostajo 2010). 

El conocimiento acerca del uso o selección de hábitat por parte de los organismos es 

útil por lo tanto, para entender los sistemas ecológicos, evaluar procesos demográficos y de 

densidad poblacional, entender las interacciones intra e interespecíficas en un área 

determinada así como para predecir cambios en la estructura de las comunidades en función 

de cambios ambientales y, por supuesto, para el manejo adecuado de las especies de vida 

silvestre y la propuesta de medidas adecuadas de conservación (Getz 1961, Kaufman & 

Fleharty 1974, White & Garrot 1990, Ceballos & Navarro 1991, Dunning et al. 1995, 

Whisson et al. 2007, Colunga 2014). 

Los modelos de selección de hábitat son ampliamente utilizados para evaluar la 

calidad del hábitat, para predecir los efectos de la alteración del hábitat y del manejo de fauna 

silvestre entre otros. Si bien son cuestionados por algunos autores, estos modelos presentan 

dos supuestos: 1) que los hábitats con altas densidades de individuos (hábitats muy 

seleccionados) son hábitats de alta calidad y que los hábitats con baja densidad indican 

hábitats de baja calidad, y 2) que las poblaciones de animales responden positivamente a la 

disponibilidad de hábitats altamente seleccionados (Railsback et al. 2003). 
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De acuerdo con las variadas interacciones entre individuos de distintas especies y el 

modo en que seleccionan el hábitat, se pueden describir distintas formas en que se estructuran 

las comunidades (Morris 1987). Las estrategias de selección de hábitat tienen fuertes 

influencias en el éxito individual porque la abundancia y accesibilidad a los recursos son 

discontinuas en ambientes naturales. Más aún, variaciones en la calidad del hábitat producen 

agregaciones locales y dispersiones de competidores intra e interespecíficos (Křivan & Sirot 

2002). La distribución y abundancia de los individuos de especies simpátricas pueden, por lo 

tanto, ayudar a comprender patrones de regulación poblacional, selección de hábitat y 

organización de la comunidad generados por procesos denso dependientes (Hodara et al. 

2000). 

El uso diferencial de hábitats a menudo refleja diferencias en la habilidad de las 

especies para obtener y defender recursos compartidos, por lo que es de vital importancia 

documentar los casos en donde la competencia está enmascarada por selección de hábitat y 

demostrar que esa selección es causada por competencia interespecífica (Morris et al. 2000). 

En las últimas décadas se han desarrollado diversas herramientas que permiten 

diferentes aproximaciones al estudio del uso y selección de hábitat de especies como así 

también modelos diseñados para hipotetizar rangos de distribución (Stockwell & Noble 

1992). Entre ellos se encuentran los Modelos Lineales Generalizados Mixtos (GLMM). Los 

GLMM son extensiones matemáticas de modelos lineales, que utilizan una función de enlace 

para inducir linealidad entre la variable de respuesta y las variables predictoras, que 

incorporan la variación no constante directamente en el análisis y restringen la respuesta 

dentro de un rango específico (ReGLern 2006). 

Fuera de algunos trabajos extensivos como el monitoreo de las poblaciones 

invernantes de Aguilucho Langostero realizadas a principios de la década del 2000 en la 

Región Pampeana (Sarasola et al. 2008), y trabajos particulares con el Halcón plomizo 

(Liébana 2015) y con el Chimango (Solaro 2015), poca es la información existente a nivel 

específico relativa al uso y selección de hábitat en aves rapaces en el centro de Argentina 

(Trejo 2007). Sí que existen, sin embargo, algunos trabajos que han evaluado uso o selección 

de hábitat en otras áreas del país, como por ejemplo la Pampa ondulada (Pedrana et al. 2008, 

Baladrón et al. 2017). Para la ecorregión del Espinal, existen trabajos donde se ha evaluado 

cómo varía la abundancia de las aves rapaces a lo largo de transectas lineales en vehículos 

(Travaini et al. 1995, Carrete et al. 2009), pero no existen trabajos que intenten explicar la 

presencia y abundancia de rapaces a nivel específico en función de variables ambientales. 
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Las rapaces suelen ser muy sensibles a la actividad antrópica, viéndose en general 

afectadas negativamente por las molestias o la persecución directa, aunque en algunos casos, 

la presencia humana puede generar un incremento en la disponibilidad de algunos recursos 

particulares teniendo efectos positivos sobre algunas especies (Newton 1979, Ferguson-Lees 

& Christie 2001, McClure et al. 2013). Las escalas en los estudios ecológicos son un aspecto 

importante, ya que los patrones ecológicos dependen de la escala espacial en la que se 

analizan y las relaciones que ocurren en una escala pueden variar en otra (Wilson et al. 1997, 

Johnson 1980, Trani 2002). En este sentido, y a pesar de la evidencia que respalda la 

importancia de las variables de microhábitat (estructura del hábitat y recursos alimenticios) 

en las relaciones de las distintas especies de aves con los hábitats que ocupan, algunos 

estudios sugieren que este enfoque puede no ser adecuado para describir completamente la 

selección de hábitat por especies que responden a los recursos a escala del paisaje (Sanchez- 

Zapata & Calvo 1999, MacFaden & Capen 2002, Young & Hutto 2002). En cuanto a los 

estudios acerca de la selección de hábitat por parte de las aves rapaces (órdenes 

Cathartiformes, Accipitriformes, Falconiformes y Strigiformes) a menudo se han centrado en 

atributos como la disponibilidad de presas, la estructura de la vegetación, la abundancia de 

sitios de percha y anidación y la competencia interespecífica (Janes 1985, INTA 1990). 

La fragmentación, la degradación y la destrucción de los hábitats naturales altera la 

composición y estructura del entorno natural, es esperable por lo tanto que dichas 

transformaciones afecten a la disponibilidad de recursos para la nidificación (substrato de cría) 

y la alimentación (presas) de las distintas especies de aves rapaces, afectando por lo tanto el 

uso y selección de los mismos por parte de dichas especies. Sin embargo, las necesidades de 

cada especie de rapaz difieren al igual que su capacidad para adaptarse a las mencionadas 

transformaciones, por lo tanto, puede ser que mientras especies más especializadas se ven 

afectadas negativamente por las transformaciones de los hábitats, otras especies más plásticas 

y oportunistas, pueden verse favorecidas (Comparatore et al. 1996, Filloy & Bellocq 2007, 

Bilenca et al. 2008, Grande et al. 2018). La presencia y la abundancia local de un taxón en 

un lugar determinado dependen de factores ecológicos que actúan a escalas proximales, pero 

también de otros que actúan a escalas más amplias lo que puede hacer que algunas 

predicciones que son válidas para explicar la distribución a una escala no lo sean a otra escala 

diferente. 

Al igual que ocurren en otros sistemas, sería esperable que las comunidades de aves 

rapaces que habitan los bosques de Caldén se vieran afectadas por los cambios introducidos 

por el hombre en su hábitat (ver capítulo II). Las aves más sensibles a las transformaciones o 

más ligadas a estos ambientes probablemente reducirán sus poblaciones, llegando incluso a 



Capítulo III: Uso y selección de hábitat de aves rapaces 

117 

 

 

 

extinguirse localmente, mientras que las rapaces más generalistas, oportunistas o vinculadas 

al uso de zonas abiertas podrían verse favorecidas por esas transformaciones. Por lo tanto, el 

efecto del cambio en la abundancia y composición de la comunidad de aves rapaces 

dependerá de los requisitos de cada especie, así como de la escala y el nivel de perturbación 

del hábitat forestal. 

El presente capítulo pretende contribuir al estudio del uso y selección de hábitat por 

parte de las aves rapaces en el distrito del Caldenal, dentro de la Región fitogeográfica del 

Espinal a distintas escalas espaciales y en dos épocas distintas del año para las aves rapaces, 

la época de cría (primavera/verano) y la época no reproductiva (otoño/invierno). 

 
MATERIALES Y METODOS 

 

Área de estudio y muestreos de campo 

El área de estudio (Fig.2.1) y los muestreos de campo de este Capítulo se corresponde 

con los descritos en el Capítulo II. 

 
Variables dependientes y explicativas 

A partir de los conteos de registros para cada caso (parcelas o puntos) se determinaron 

las variables dependientes abundancia (número de individuos de la especie) y 

presencia/ausencia (si la especie está presente o no en el punto fijo y parcela) de cada especie. 

Para los análisis se utilizaron las mismas variables explicativas climáticas, estacionales, de 

estructura del paisaje, de usos de suelo/cobertura y presión antrópica ya utilizadas para 

explicar los patrones generales de abundancia y riqueza de especies en el capítulo II. La 

presencia de otras especies de rapaces (y su abundancia) pueden afectar a la presencia y 

abundancia de las distintas especies de aves rapaces de distintas formas. La depredación 

intragremio puede hacer que la abundancia de una especie de depredador inhiba la presencia 

o afecte a la abundancia de especies que pueden convertirse en sus presas (Sergio et al. 2003). 

De igual forma, la abundancia de competidores podría inhibir la presencia de especies con 

requerimientos tróficos o lugares de nidificación similares (ver por ej. Martínez et al. 2008). 

Finalmente, en algunos casos, la presencia de otras especies puede servir de protección frente 

a depredadores o como facilitador en la búsqueda de alimento y por lo tanto su abundancia 

puede tener efectos positivos sobre la ocupación o la abundancia de otras especies de rapaces 

(Sergio et al. 2004). Por lo tanto, añadimos también como covariables en cada modelo, la 

abundancia de las distintas especies que probablemente de acuerdo a su dieta y tamaño, 

pudieran ser competidoras o depredadores de las especies cuya presencia o abundancia se 
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estaba modelando. 

 
 

Análisis estadísticos 

La existencia de correlación entre variables puede generar problemas en la resolución 

de los modelos, por lo tanto, para reducirla, antes de comenzar el proceso de modelado se 

evaluó la correlación entre variables de uso de suelo, antrópicas, estructura de paisaje y de 

variación climática (Tabla 2.1, Capítulo II). Se realizó mediante coeficientes de correlación 

de Spearman, (Green 1979, Dorman et al. 2013). Estas correlaciones fueron realizadas con el 

programa RStudio (R Core Team. 2016). Las variables correlacionadas (r > 0.6) fueron TMA, 

PPMA, RIC, NAP e IHA. De estas variables se utilizaron la Temperatura Media Anual (TMA) 

como representativa de variación biogeográfica y el Índice de Heterogeneidad Ambiental 

(IHA) como indicador de estructura de paisaje (Tabla 3 y 4 ANEXO). Las variables sometidas 

a la modelación de la regresión lineal fueron temporada, año, agrícola, arbustal, bosque, 

pastizal, DENSPOBL, D_LOCALI, TMA e IHA. También, en función de las posibles 

relaciones interespecíficas (competencia, facilitación, depredación) con la especie focal de 

cada análisis, se agregaron a cada modelo las variables de abundancia de Carancho (A_PP), 

Chimango (A_MC), Halconcito colorado (A_FS), Halconcito gris (A_SC), Halcón plomizo 

(A_FF), Milano blanco (A_EL), Aguilucho común (A_GP), Jote cabeza colorada (A_JCC) y 

Jote cabeza negra (A_JCN). 

A partir de los resultados de los Análisis de Correspondencia del Capítulo II, se 

eligieron nueve especies que estuvieron más vinculadas a los usos de suelo de bosque, 

agrícola o pastizal y que tuvieran un mínimo tamaño muestral. Las especies elegidas fueron 

Carancho, Chimango, Halconcito colorado, Halconcito gris, Halcón plomizo, Milano blanco, 

Aguilucho común, Jote cabeza colorada y Jote cabeza negra. Para evaluar la selección y el 

uso de hábitat en estas especies se realizaron Modelos Lineales Generalizado Mixtos 

(GLMMs). Como en todo análisis que incluye un componente de análisis espacial, existe el 

riesgo de la pérdida de independencia de los datos debido a la autocorrelación espacial. La 

autocorrelación espacial es una propiedad espacial por la cual los valores que toma una 

variable en lugares próximos en el espacio pueden ser más similares entre sí (autocorrelación 

positiva) o más diferentes entre sí (autocorrelación negativa) que lo que cabría esperar en un 

conjunto de observaciones al azar (Legendre 1993). Desde el punto de vista estadístico, la 

presencia de autocorrelación espacial “infla” los p produciendo resultados artificialmente 

significativos. Desde el punto de vista biológico, es esencial reconocer que los patrones de 

variación en la riqueza son fenómenos esencialmente geográficos y como tales es importante 

la incorporación del espacio en el análisis. Por lo tanto, antes de realizar los GLMMs, es 
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preciso evaluar si existe o no autocorrelación espacial en los valores que adoptan nuestras 

variables dependientes (abundancia y presencia/ausencia de cada especie), para lo cual se 

realizaron correlogramas basados en el Índice de Moran realizados con el programa 

SAMv3.0. (Legendre 1993, Sokal et al. 1978, Rangel et al. 2010, Huang et al. 2011). 

La variable dependiente como indicador de uso de hábitat por las distintas especies fue 

la presencia/ausencia de dichas especies. El año, la temporada y variables de cobertura y de 

presión antrópica fueron las variables explicativas. Dado que los censos se realizaron en dos 

años y en dos estaciones, y para evitar la pseudoreplicacion, se incluyó la identidad de la 

parcela (en el análisis a escala de paisaje) o de los puntos fijos de muestreo (para los análisis 

a escala local) como factor aleatorio en los modelos. Se utilizó una distribución de la variable 

binomial y función de enlace logit (Cayuela 2014). 

Para la selección de hábitat, se construyeron modelos con la abundancia de cada rapaz 

como variable dependiente y las variables de uso de suelo y presión antrópica como variables 

explicativas. Se utilizó una distribución de la variable de respuesta de Poisson (utilizada para 

análisis donde la variable dependiente es un conteo como en este caso) y una función de enlace 

log (Cayuela 2014). En los casos en los que la evaluación de la sobredispersión arrojó valores 

superiores a uno se utilizó una distribución Binomial Negativa (Seoane 2014). Para selección 

de variables de los modelos se utilizó la modalidad de paso a paso hacia atrás donde 

comenzamos el análisis con un modelo saturado que incluyó todas las variables explicativas 

y se fueron eliminando secuencialmente los términos no significativos del modelo (p > 0.05) 

y conservando sólo las variables explicativas significativas (Hosmer et al. 2013). El resultado 

final fue el modelo más adecuado para explicar la variabilidad en la variable respuesta, dónde 

solamente se conservan las variables explicativas significativas. En todos los casos la 

multicolinealidad se evaluó calculando factores de inflación de varianza generalizados (VIF) 

utilizando el paquete ‘car’ (Fox & Weisberg 2011). 
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RESULTADOS 

Los correlogramas de las variables respuesta, presencia/ausencia y abundancia de las 

nueve especies analizadas indican que no hubo autocorrelación espacial para ninguna de las 

variables y en ninguna de las especies (Fig. 3.1 y 3.2 respectivamente). Por lo tanto, se pudo 

proseguir con el modelado de forma clásica. 

 
Carancho Chimango 

 

Milano blanco Halcón plomizo 
 

Aguilucho común Halconcito colorado 
 

Halconcito gris Jote cabeza colorada 
 

Jote cabeza negra 
 

Figura 3. 1. Correlogramas de la variable respuesta presencia/ausencia para cada una de las 9 

especies analizadas, Carancho, Chimango, Milano blanco, Halcón plomizo, Aguilucho común, 

Halconcito colorado, Halcón gris, Jote de cabeza colorada y Jote de cabeza negra. 
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Carancho Chimango 
 

Milano blanco Halcón plomizo 
 

Aguilucho común Halconcito colorado 
 

Halconcito gris Jote cabeza colorada 
 

Jote cabeza negra 
 

 
Figura 3. 2. Correlogramas de la variable respuesta abundancia para cada una de las 9 especies 

analizadas, Carancho, Chimango, Milano blanco, Halcón plomizo, Aguilucho común, 

Halconcito colorado, Halcón gris, Jote de cabeza colorada y Jote de cabeza negra. 
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El Carancho en la primavera/verano del primer año de muestreo estuvo presente en 

el 67% de las parcelas de bosque, 56% de agrícola y el 27% de las parcelas de pastizal. A 

escala local, estuvo presente en el 25% de los puntos fijos de bosque, en el 22% de los agrícolas 

y 11% en puntos de pastizal. Se detectaron de 1 hasta 5 individuos por punto fijo. En total se 

registraron 66 individuos. En el primer otoño/ invierno del 2015 el Carancho se detectó en el 

94% parcelas agrícolas, 82% parcelas de pastizal y 81% parcelas de bosque. A escala local, 

se detectó en el 42% de agrícola, 39% de parcelas de bosque y 36% de pastizal. Se detectaron 

de 1 hasta 21 individuos por punto fijo. El número total de individuos fue de 164. En el 

segundo año de censos, en la primavera/verano el Carancho se censó en el 80% de las parcelas 

agrícolas y de pastizal, y en el 70% de las parcelas de bosque. A escala local se detectó en el 

44% de pastizal, 36% de agrícola y 32% de puntos de bosque. Se registraron de 1 hasta 8 

individuos por punto, registrándose 200 individuos en total. En la temporada de 

otoño/invierno del 2016 la especie se registró en el 90% de las parcelas de bosque, 80% 

parcelas de pastizal y 63% de las parcelas agrícolas. En puntos fijos, el Carancho se censó en 

el 43% de los puntos de bosque, 40% de pastizal y 25% de agrícolas. Se contaron de 1 hasta 

5 ejemplares por punto; en total se registraron 244 individuos (Tabla 3.1). 

El Chimango en la primavera/verano del primer año de muestreo estuvo presente en 

el 100% de las parcelas agrícolas, 67% de bosque y 64% de pastizal. A escala local, estuvo 

presente en el 75% de los puntos fijos de agrícola, en el 38% de los de bosque y 25% en puntos 

de pastizal. Se detectaron de 1 hasta 10 individuos por punto. En total, se detectaron 260 

individuos. En el primer otoño/ invierno el Chimango se detectó en el 94% de las parcelas 

agrícolas, y el 67% de parcelas de bosque y pastizal. A escala local, se detectó en el 62% de 

puntos fijos agrícolas, 36% de parcelas de pastizal y 30% de bosque. Se detectaron de 1 hasta 

16 individuos por punto. El número total de individuos en puntos fijos fue de 249. En el 

segundo año de censos, en la primavera/verano el Chimango se censó en el 97% de las 

parcelas de agrícolas y en el 80% de parcelas de bosque y pastizal. A escala local se censó en 

el 72% de puntos fijos agrícolas, 41% de bosque y 37% de puntos de pastizal. Se registraron 

de 1 hasta 20 individuos por punto, dando un total de 557 ejemplares. En la temporada de 

otoño/invierno del 2016 el Chimango se registró en el 97% parcelas agrícolas, 75% parcelas 

de pastizal y 72% parcelas de bosque. En puntos fijos, el Chimango se censó en el 62% de los 

puntos de agrícola, y 36% de bosque y pastizal. Se detectaron de 1 hasta 15 individuos por 

punto, y en total se registraron 549 individuos (Tabla 3.1). 
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En la primavera/verano del primer año de censos, el Halconcito colorado fue 

registrado en el 57% de las parcelas de bosque, el 37% de agrícola y en el 9% de pastizal. A 

escala local, esta especie se censó en el 18% de puntos fijos de bosque, 9% de agrícola y 2% 

en pastizal. Registrándose de a 1 o 2 individuos por punto fijo; el número total de Halconcitos 

colorados registrados fue de 35. En la temporada de otoño/invierno de ese año se censó en el 

94% de parcelas agrícolas, 67% de bosque y 27% de pastizal. En puntos fijos, se censaron en 

el 45% de puntos de agrícola, 22% de bosque y 20% de pastizal, registrándose 1 a 3 individuos 

por punto fijo, danto un total de 86 individuos a esta escala. El Halconcito colorado, en la 

temporada primavera/verano del segundo año de censos se registró en el 60% de parcelas de 

bosque, 50% de agrícolas y 30% de pastizal. A escala local, esta especie fue censada en el 

22% de los puntos de bosque, 17% de agrícola y 15% de pastizal, censando 95 individuos en 

total (de 1 a 4 individuos por punto fijo). En el otoño/invierno, a escala paisaje se registró en 

el 93% de parcelas de agrícolas, 82% de bosque y 45% de pastizal. A escala local, se censó 

en el 50% de puntos de agrícola, 41% de bosque y 17% de pastizal (también de 1 a 3 

individuos por punto fijo, dando un total de 231 Halconcitos colorados) (Tabla 3.1). 

El Halconcito gris en la primavera/verano del 2014/2015 no se detectó en ningún 

punto fijo de los tres tipos de uso de suelo (bosque, agrícola y pastizal). En el otoño/invierno 

de ese año, se censó en el 27% de las parcelas de pastizal, 14% de bosque y 6% de agrícola. 

En el caso de los puntos fijos, el Halconcito gris se registró en el 11% de puntos de pastizal, 

4% de bosque y 2 % de agrícola (registrando un sólo individuo por punto, dando un total de 

9 individuos en todos los puntos fijos). En la primavera/verano del segundo año de censos, 

se registró esta especie en el 5% de parcelas de pastizal y bosque. A escala local, se censó 

sólo en el 1% de puntos fijos de bosque y pastizal, registrándose 3 individuos (1 o 2 individuos 

por punto). En la temporada otoño/invierno del 2016, el Halconcito gris, a escala paisaje, se 

registró en el 35% de parcelas de pastizal y el 10% de bosque, no registrándose en zonas 

agrícolas. A escala de puntos fijos, se censó en el 9% de puntos de pastizal y el 2% de bosque, 

dando un total de 12 individuos (observando un individuo por punto) (Tabla 3.1). 

El Halcón plomizo en la primavera/verano del 2014/2015 no se registró en ningún 

punto fijo de los tres tipos de uso de suelo. En la temporada otoño/invierno de 2015 se detectó 

en el 12% de parcelas de agrícola, 9% de bosque y 9% de pastizal. A escala de puntos fijos, 

se registraron 7 individuos en total repartidos en el 3% de puntos de agrícola y el 2% de 

bosque y 2% de pastizal (se censaron 1 o 2 individuos por punto). En la primavera/verano del 

segundo año de muestreo, se censaron Halcones plomizos en el 7% de parcelas agrícolas, 5% 
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de bosque y 5% de pastizal. A escala local, se registraron 6 individuos en puntos fijos (2% de 

agrícola y 2% de pastizal, y el 1% de bosque), se observó un individuo por punto. En la 

temporada otoño/invierno del 2016, a escala paisaje, el Halcón plomizo sólo se detectó en el 

23% de parcelas agrícolas, el 7% de bosque y 5% de pastizal. A escala local, se censó en el 

6% de puntos fijos agrícolas, 2% de bosque y 1% de pastizal (17 individuos en total, 

observando de 1 hasta 2 individuos por punto) (Tabla 3.1). 

El Milano blanco en la primera primavera/verano del 2014/2015 no se detectaron 

individuos en ninguno de los tres tipos de uso de suelo. En el otoño/invierno del 2015, sólo 

se censó individuos en el 6% de las parcelas de agrícola. En los puntos fijos, se registró en el 

2% de agrícola (1individuo por punto). En la primavera/verano de 2015/2016 el Milano 

blanco se registró en el 13% de parcelas agrícolas y 5% de bosque. A escala local, se censó 

sólo en el 3% de puntos fijos agrícolas y el 1% de bosque (observando 1 o 2 ejemplares por 

punto, dando 8 individuos en total). En el otoño/invierno del 2016, se detectó esta especie en 

el 47% de las parcelas agrícolas, 10% de pastizal y el 10% de bosque. En puntos fijos, se 

censaron Milanos blancos en el 14% de puntos agrícolas, y el 2% de bosque y 2% de pastizal 

(32 individuos en total censados a escala local, censado de 1 hasta 4 ejemplares por punto) 

(Tabla 3.1). 

En la primavera/verano del 2014/2015, el Aguilucho común se registró sólo en el 18% 

de las parcelas de pastizal (censando 1 individuo por punto). A escala local, sólo se registró 

en el 5% de puntos fijos de pastizal (2 individuos en total). En el otoño/invierno del 2015, se 

censó esta especie en el 36% de parcelas de pastizal y 5% de bosque (registrando 1 por punto). 

En los puntos fijos, sólo se censó en el 14% de pastizal y el 1% de bosque (9 ejemplares en 

total). El Aguilucho común, en la primavera/verano del segundo año de muestreo se detectó 

en el 30% de parcelas de pastizal y el 2% de bosque (censando 1 o 2 individuos por punto). A 

escala local, se censaron ejemplares sólo en el 11% de puntos de pastizal y el 1% de bosque 

(11 individuos en total). En el otoño/invierno del 2016, el Aguilucho común se registró en el 

40% de parcelas de pastizal, 7% de agrícola y 5% de bosque (censando 1 individuos por 

punto). A escala local, se censaron ejemplares en el 16% de puntos de pastizal, 2% de agrícola 

y 1% de bosque (19 individuos en total) (Tabla 3.1). 

En la primavera/verano del primer año de censos, se detectaron Jotes de cabeza 

colorada en el 73% de las parcelas de pastizal, 52% de bosque y 6% de agrícola (censando 

de 1 hasta 7 individuos por punto). A escala local, se censaron individuos en el 29% de puntos 

de pastizal, 24% de bosque y 5% de agrícola (71 individuos en total en puntos fijos). En el 

otoño/invierno en ambas escalas no se detectaron individuos de Jote cabeza colorada por ser 
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una especie migradora y que sólo estaría en época estival en nuestra zona de estudio. En la 

primavera/verano del segundo año de muestreo, se registraron individuos en el 80% de 

parcelas de pastizal, 45% de bosque y 7% de agrícola. A escala local, se censaron ejemplares 

en el 51% de puntos de pastizal, 22% de bosque y 2% de agrícola (detectando de 1 hasta 24 

individuos por punto, obteniendo 280 individuos en total). A pesar de ser una especie 

migradora, en el otoño/invierno del 2016 sí se registraron Jotes de cabeza colorada en el 20% 

de parcelas de pastizal y en el 15% de parcelas de bosque. En puntos fijos, se registraron en 

el 5% de puntos de pastizal y el 4% de bosque (19 individuos en total, censando de 1 hasta 4 

individuos por punto) (Tabla 3.1). 

El Jote cabeza negra, en la primavera/verano del 2014/2015 se registró en el 9% de 

las parcelas de bosque y el 6% de agrícola (censando de 1 a 2 individuos por punto). A escala 

local, se censaron sólo en el 2% de puntos de bosque y el 1% de agrícola (5 individuos en total). 

En el otoño/invierno de 2015, se censaron ejemplares sólo en el 9% de parcelas de pastizal y 

el 5% de bosque (detectando 2 o 4 individuos por punto). En puntos fijos, se detectaron 

individuos sólo en el 2% de pastizal y el 1% de bosque (6 individuos en total). En la 

primavera/verano del 2015/2016, el Jote cabeza negra se detectó en el 15% de parcelas de 

pastizal y 10% de bosque (registrando de 1 a 3 individuos por punto). A escala local, se 

registraron en el 4% de puntos de pastizal y en el 2% de bosque (15 individuos en total). En 

el otoño/invierno del 2016 se registraron ejemplares en el 30% de parcelas de pastizal y el 

27% de bosque (detectando de 1 hasta 32 individuos por punto). En puntos fijos, sólo se 

detectaron individuos en el 14% de puntos de pastizal y el 10% de bosque (68 individuos en 

total). 
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Tabla 3.1. Número de individuos, número de puntos fijos y número de parcelas en que se detectó cada especie, en cada temporada y en cada tipo de 

uso de suelo. BOSQUE, AGRÍCOLA y PASTIZAL (pastizal). PV1 (primera primavera/verano), OI1 (primer otoño/invierno), PV2 (segunda 

primavera/verano) y OI2 (segundo otoño/invierno). N° I (número de individuos), N° PF (número de puntos fijos en los que estuvo presente la 

especie), N° P (número de parcelas en las que se detectó la especie), TOTAL (total de individuos). En PV1 y OI1 fueron 84 puntos fijos de bosque, 

64 de agrícola y 44 de pastizal. En PV2 y OI2 fueron 160 puntos fijos de bosque, 120 de agrícola y 80 de pastizal. 
 

Carancho  BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL    BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 38 21 14 20 14 9 8 5 3 66 OI1 74 33 17 61 27 15 29 16 9 164 

PV2 90 52 28 59 43 24 51 35 16 200 O12 133 69 36 55 30 19 56 32 16 244 

 
 

Chimango  BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL    BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 53 32 14 179 48 16 28 11 7 260 OI1 39 25 14 188 40 15 22 16 7 249 

PV2 144 65 32 368 86 29 45 30 16 557 OI2 130 57 29 362 74 29 57 29 15 549 

 
 

H colorado  BOSQUE   AGRÍCOLA  PASTIZAL    BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 24 15 12 9 6 6 2 1 1 35 OI1 31 19 14 43 29 15 12 9 3 86 

PV2 52 36 24 27 21 15 16 12 6 95 O12 121 65 33 92 60 28 18 14 9 231 

 
 

H Gris  BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL    BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 OI1 3 3 3 1 1 1 5 5 3 9 

PV2 2 2 2 0 0 0 1 1 1 3 O12 4 4 4 0 0 0 8 7 7 12 
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Continuación Tabla 3.1 

 

H plomizo  BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL    BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 OI1 3 2 2 3 2 2 1 1 1 7 

PV2 2 2 2 2 2 2 2 2 1 6 O12 6 4 3 10 7 7 1 1 1 17 

 

Milano blanco  BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL    BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 OI1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 

PV2 0 0 0 6 4 4 2 1 1 8 O12 5 4 4 25 17 14 2 2 2 32 

 
 

Aguilucho Común  BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL    BOSQUE  AGRÍCOLA PASTIZAL  

Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL Temporada N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P N° I N° PF N° P TOTAL 

PV1 0 0 0 0 0 0 2 2 2 2 OI1 1 1 1 0 0 0 8 6 4 9 

PV2 1 1 1 0 0 0 10 9 6 11 O12 2 2 2 2 2 2 15 13 8 19 

 
 

Jote cabeza 

colorada 
BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL 

 
BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL 

Temporada N° I   N° PF   N° P   N° I   N° PF   N° P   N° I   N° PF   N° P   TOTAL Temporada N° I   N° PF   N° P N° I   N° PF   N° P   N° I       N° PF N° P TOTAL 

PV1 39 20 11 5 3 1 27 13 8 71 OI1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

PV2 111 36 18 8 2 2 161 41 16 280 O12 13 6 6 0 0 0 6 4 4 19 
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Continuación Tabla 3.1 
 
 

Jote cabeza negra  BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL  BOSQUE AGRÍCOLA PASTIZAL 

Temporada N° I N° PF   N° P N° I   N° PF   N° P N° I   N° PF   N° P TOTAL Temporada   N° I   N° PF   N° P N° I   N° PF   N° P    N° I  N° PF   N° P   TOTAL 

PV1 3 2 2 2 1 1 0 0 0 5 OI1 2 1 1 0 0 0 4 1 1 6 

PV2 8 4 4 0 0 0 7 3 3 15 O12 45 16 11 0 0 0 23 11 6 68 
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Carancho 

El uso de hábitat de Carancho a escala paisaje no estuvo asociado a ninguna de las 

variables consideradas. En cambio, a escala local, la presencia/ ausencia estuvo asociada 

de manera positiva a la temporada, la abundancia de Chimango y la abundancia de 

Aguilucho común (Tabla 3.2). Es decir, que el Carancho tuvo mayor probabilidad de 

presencia en la temporada otoño/invierno que en la temporada primavera/verano, y en 

puntos fijos con abundantes Chimangos y Aguiluchos comunes. Los Valores Inflados por 

la Varianza (VIF) fueron menores a 2. Las variables temporada y abundancia de Aguilucho 

común tuvieron coeficientes > 0.10, mientras que la variable abundancia de Chimango tuvo 

un coeficiente muy bajo 0.0490. Sin embargo, el ajuste del modelo fue muy bajo R2c <10% 

lo que indica que las variables incorporadas al modelo explican una parte mínima de la 

variación en el uso del hábitat del Carancho a escala local. 

 
Tabla 3.2. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la presencia/ausencia del 
Carancho a escala local, en relación al año, la cobertura vegetal, la presión antrópica, la 

estructura de paisaje, las variables climáticas, la abundancia de otras rapaces y la época del 
año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno) en el Caldenal, la zona de 

influencia del Espinal en la provincia de La Pampa. Temporada otoño/invierno, A_MC 
(Abundancia de Chimango) y A_GP (Abundancia de Aguilucho común). La proporción de 

varianza explicada sólo por los factores fijos es del 2.65% (R2 marginal) y la proporción de 

varianza explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 9.13% (R2 

condicional). 
 

 

 

La selección de hábitat del Carancho a escala paisaje estuvo asociada de manera 

positiva al año de muestreo, la temporada y el bosque; y de manera negativa por el arbustal 

(Tabla 3.3a). La abundancia de Carancho fue mayor la temporada otoño/invierno y en el 

segundo año de muestreo, en parcelas con altos porcentajes de cobertura boscosa y poca 

cobertura de arbustal. Las variables tuvieron coeficientes >0.10 pero, nuevamente, el ajuste 

del modelo fue malo (R2c cercano al 20%, Tabla 3.3a) lo que indica poco soporte 

estadístico a las relaciones encontradas a escala de paisaje para la selección de hábitat del 
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Carancho. A escala local, la selección de hábitat de esta especie estuvo asociada a la 

temporada y las abundancias de Chimango, Aguilucho común, Jote cabeza negra y Jote 

cabeza colorada (todas de manera positiva). Es decir que la abundancia de Carancho fue 

mayor en la temporada otoño/invierno que en primavera/verano; y en puntos fijos con 

abundantes Chimangos, Aguiluchos comunes, Jotes cabeza negra y Jotes cabeza colorada 

(Tabla 3.3b) Nuevamente los modelos que no incluyeron las otras especies quedaron igual 

que estos sin las interacciones, a ambas escalas. Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) 

fueron menores a 2. Las variables temporada, abundancia de Aguilucho común y 

abundancia de Jote cabeza negra tienen coeficientes >0.10, mientras que las variables 

abundancia de Chimango y abundancia de Jote cabeza colorada tienen coeficientes <0.10. 

El ajuste del modelo fue moderado (R2c cercano al 30%) pero con poca varianza explicada 

por los factores fijos del modelo (R2 marginal < 5%, Tabla 3.3b) lo que indica poco soporte 

estadístico a las relaciones encontradas. 

 

Tabla 3.3. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la abundancia del 

Carancho a escala de paisaje (a) y local (b), en relación al año, la cobertura vegetal, las 

variables climáticas, la presión antrópica, la época del año (temporada primavera/verano 
vs temporada otoño/invierno) y la abundancia de otras especies de rapaces con las que 

pudiera interaccionar (competencia/facilitación). Temporada otoño/invierno, Año2 
(segundo año de muestreo), A_MC (Abundancia de Chimango), A_GP (Abundancia de 

Aguilucho común); A_JCC (Abundancia de Jote cabeza colorada) y A_JCN (Abundancia 
de Jote cabeza negra). La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es 

del 6.61% (R2 marginal) a escala paisaje y 4.42% a escala local. La proporción de varianza 

explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 18.79% (R2 

condicional) a escala paisaje y 29.23% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 
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b) Escala local: 

 

 
Chimango 

El uso de hábitat del Chimango a escala paisaje estuvo asociado negativamente a la 

temporada, el bosque y el arbustal y positivamente por la densidad de la población humana 

(Tabla 3.4a). La probabilidad de presencia de esta especie fue mayor en parcelas con bajo 

porcentaje de bosque y arbustal, en sitios densamente poblados y en la temporada 

primavera/verano. Las variables tuvieron coeficientes >0.10 pero el R2c fue bajo (<20%) 

por lo tanto no hay evidencia estadística procedente de este análisis para afirmar que el uso 

de hábitat del Chimango a escala paisaje es afectado por la temporada, el bosque, el arbustal 

y la densidad poblacional. A escala local, el uso de hábitat del Chimango estuvo asociado 

de forma negativa por la temporada y positivamente por el porcentaje de cobertura agrícola 

(Tabla 3.4b). Esto significa, que la probabilidad de presencia de esta especie, en puntos 

fijos fue mayor en la temporada primavera/verano que en otoño/invierno, y en sitios con 

alto porcentaje de cobertura agrícola (Tabla 3.22). Las variables tuvieron coeficientes >0.10 

y el R2c fue moderado (<30%) lo que indica un apoyo relativamente moderado a las 

relaciones encontradas en el uso de hábitat del Chimango a escala. Los Valores Inflados 

por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. 

 
Tabla 3.4. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la presencia/ausencia del 

Chimango a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, la cobertura vegetal, la presión 
antrópica y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno) 

en el Caldenal, la zona de influencia del Espinal en la provincia de La Pampa. Temporada 
primavera/verano, DENSPOBL (densidad poblacional). La proporción de varianza 

explicada sólo por los factores fijos es del 14.91% (R2 marginal) a escala paisaje y 8.26% 

a escala local. La proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras como 

aleatorias fue del 14.94% (R2 condicional) a escala paisaje y 27.50% a escala local. 
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a) Escala paisaje: 

 

 
b) Escala local: 

 
 

La selección de hábitat del Chimango, a escala paisaje, estuvo asociada 

positivamente al año de censo, la temporada, el porcentaje de agrícola y pastizal, y 

negativamente por el arbustal y la distancia a localidades (Tabla 3.5a). La mayor 

abundancia de esta especie se dió en el segundo año de muestreo, en la temporada 

otoño/invierno, en parcelas con mucha cobertura agrícola y pastizales, parcelas con poco 

arbustal, en sitios próximos a localidades (Tabla 3.1). El modelo presentó un buen ajuste 

de los datos R2c (>50%) y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 lo que 

indica un buen soporte estadístico a los efectos de la temporada, el año de muestreo, las 

coberturas (agrícola, pastizal y arbustal) y la distancia a las localidades a la abundancia de 

Chimangos a escala paisaje. A escala local, la selección de hábitat estuvo asociada a la 

cobertura agrícola, la TMA, la abundancia de Carancho de manera positiva; y de manera 

negativa a la abundancia de Jote cabeza negra y el Índice de Heterogeneidad Ambiental 

(IHA. Es decir, que la abundancia de Chimango fue mayor en puntos fijos con alto 

porcentaje de) cobertura agrícola y altas temperaturas, sitios homogéneos 

paisajísticamente, con abundantes Caranchos y pocos Jotes de cabeza negra (Tabla 3.5b). 

Nuevamente, este modelo explicó bastante bien la variabilidad en la abundancia de 

Chimangos a escala local (R2c cercano a 70%, variables significativas con coeficientes 

>0.10).
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Tabla 3.5. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la abundancia del 
Chimango a escala paisaje (a) y local (b) en relación al año, la cobertura vegetal, la 

variación biogeográfica, estructura del paisaje, la presión antrópica y la época del año 
(temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). TMA (temperatura media 

anual), IHA (índice de heterogeneidad ambiental), A_PP (abundancia Carancho), A_JCN 
(abundancia jote cabeza negra), temporada otoño/invierno, Año 2 (segundo año de 

muestreo), D_LOCALI (distancia a la localidad). Los Valores Inflados por la Varianza 
(VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos 

es del 31.77% (R2 marginal) a escala paisaje y 20.14% a escala local. La proporción de 

varianza explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 56.62% (R2 

condicional) a escala paisaje y 68.70% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 

 

 
 

 

b) Escala local: 
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Halconcito colorado 

El uso del hábitat del Halconcito colorado, a escala paisaje, estuvo asociado de 

manera positiva a la temporada y el bosque y, negativamente a las coberturas de arbustal y 

pastizal (Tabla 3.6 a). Significa que la probabilidad de presencia de esta especie fue mayor 

en parcelas con alto porcentaje de bosque, bajos porcentajes de cobertura de pastizal y 

arbustal, mayor presencia en la temporada otoño/invierno respecto a la primavera/verano. El 

modelo ajusta con un buen R2c (cercano al 50%) y las variables significativas tienen 

coeficientes >0.10 lo que indica que los resultados son robustos. A escala local, la 

presencia/ ausencia del Halconcito colorado estuvo asociada a la temporada y el año de 

muestreo, la abundancia de Carancho (de manera positiva) y la cobertura de pastizal (con 

efecto negativo). Es decir que, la probabilidad de presencia de esta especie fue mayor en 

el segundo año de censos, en la temporada otoño/invierno en relación a la 

primavera/verano, con abundantes Caranchos y en puntos fijos con poca cobertura de 

pastizales (Tabla 3.6b y Tabla 3.1). El modelo ajusta con un R2c cercano a 20% y con 

coeficientes >0.10 en las variables significativas, lo que sugiere un apoyo débil desde el 

punto de vista estadístico de estas relaciones. Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) 

fueron menores a 2. 

 
Tabla 3.6. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la presencia/ausencia del 

Halconcito colorado a escala de paisaje y local en relación al año, la cobertura vegetal, la 
variación biogeográfica, la presión antrópica y la época del año (temporada 

primavera/verano vs temporada otoño/invierno) en el Caldenal, la zona de influencia del 
Espinal en la provincia de La Pampa. Temporada otoño/invierno, Año 2 (segundo año de 

muestreo), A_PP (abundancia de Carancho). La proporción de varianza explicada sólo por 

los factores fijos es del 33.64% (R2 marginal) a escala paisaje y 14.26% a escala local. La 
proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue 

del 48.24% (R2 condicional) a escala paisaje y 18.76% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 
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b) Escala local: 

 

 
La selección de hábitat del Halconcito colorado a escala paisaje estuvo asociada de 

manera positiva a la temporada, el porcentaje de cobertura de bosque, agrícola y arbustal 

(Tabla 3.7a). Es decir, que la abundancia de esta especie fue mayor en la temporada 

otoño/invierno que en primavera/verano, en parcelas con altos porcentajes de cobertura de 

bosque, agrícola y de arbustal (Tabla 3.7a). El modelo ajusta con un muy buen R2c (>80%) 

y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 lo que indica un buen soporte 

estadístico al modelo. A escala local, la abundancia del Halconcito colorado estuvo 

asociada a la temporada y la abundancia de Carancho de manera positiva, y de manera 

negativa al pastizal y al bosque (Tabla 3.7b). Esto significa que la abundancia de esta 

especie fue mayor en la temporada otoño/invierno que en primavera/verano, en puntos fijos 

con poca cobertura de pastizal y bosque, con abundantes Caranchos (Tabla 3.1). El modelo 

ajusta con un R2c cercano a 30% (ajuste moderado) y las variables significativas tienen 

coeficientes >0.10 (excepto abundancia de Carancho) lo que indica un apoyo relativamente 

prudente a las relaciones encontradas, menor si cabe, en el caso de la abundancia de 

Carancho. Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. 

 
Tabla 3.7. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la abundancia del 
Halconcito colorado a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, la cobertura vegetal, 
la variación biogeográfica, la estructura de paisaje, la presión antrópica y la época del año 
(temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada otoño/invierno, 
A_PP (abundancia de Carancho). La proporción de varianza explicada sólo por los factores 

fijos es del 42.49% (R2 marginal) a escala paisaje y 12.64% a escala local. La proporción 
de varianza explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 84.23% 

(R2 condicional) a escala paisaje y 27.49% a escala local. 
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a) Escala paisaje: 
 

 

b) Escala local: 
 
 

 
 

 
Halconcito gris 

El uso de hábitat del Halconcito gris a escala paisaje estuvo asociado positivamente 

a la temporada y negativamente a la cobertura agrícola (Tabla 3.8a). La mayor probabilidad 

de presencia de esta especie fue en parcelas con poca cobertura agrícola y mayor en la 

temporada otoño/invierno que en primavera/verano. El modelo ajusta con un buen R2c 

(>60%) y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 lo que indica que el modelo es 

bastante robusto. A escala local, la presencia/ ausencia estuvo asociada a la temporada y el 

bosque (ambas de manera positiva) (Tabla 3.8b). Mayor probabilidad de presencia en la 

temporada otoño/invierno que en primavera/verano y en sitios con altos porcentajes de 

cobertura boscosa. El modelo ajusta con un buen R2c >40% y las variables significativas 

retenidas por el mismo tienen coeficientes >0.10. 
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Tabla 3.8. Modelo final obtenido del GLMM en el que se modeló la presencia/ausencia del 

Halconcito gris a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, la cobertura vegetal, la 
presión antrópica y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada 

otoño/invierno) en el Caldenal, la zona de influencia del Espinal en la provincia de La 
Pampa. Temporada otoño/invierno. Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron 

menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 51.56% 

(R2 marginal) a escala paisaje y 21.32% a escala local. La proporción de varianza explicada 

tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 62.10% (R2 condicional) a escala 
paisaje y 47.55% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 

 

 
 

b) Escala local: 

 

 
 

La selección de hábitat del Halconcito gris, a escala paisaje, estuvo asociada de 

manera positiva a la temporada y de manera negativa a la cobertura agrícola (Tabla 3.9a y 

Tabla 3.1). La abundancia fue mayor en la temporada otoño/invierno que en 

primavera/verano y en parcelas con porcentajes bajos de cobertura agrícola. El modelo 

ajusta con un buen R2c (>50%) y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 

apoyando la importancia de las variables retenidas. A escala local, la abundancia de esta 

especie estuvo asociada a la temporada y al bosque, ambos positivamente (Tabla 3.9b). El 

Halconcito gris, en puntos fijos fue más abundante en la temporada otoño/invierno que en 

primavera/verano y en sitios con alto porcentaje de cobertura boscosa (Tabla 3.1). El 

modelo tiene un R2c >90% y las variables retenidas por el mismo tienen coeficientes >0.10 

entonces la temporada y el bosque afectan a la selección de hábitat del Halconcito gris a 

escala local. 
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Tabla 3.9. Modelos finales obtenido del GLMM en el que se modeló la abundancia del 
Halconcito gris a escala local y paisaje, en relación al año, la cobertura vegetal, la variación 
biogeográfica, estructura de paisaje, la presión antrópica y la época del año (temporada 
primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada otoño/invierno. Los Valores 
Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza explicada 

sólo por los factores fijos es del 46.59% (R2 marginal) a escala paisaje y 23.41% a escala 
local. La proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras como 

aleatorias fue del 57.41% (R2 condicional) a escala paisaje y 99.28% a escala local. 

 

a) Escala paisaje: 
 

 
b) Escala local: 

 

 

Halcón plomizo 

El uso de hábitat del Halcón plomizo a escala paisaje estuvo asociado de forma 

positiva con la temporada y el porcentaje de cobertura agrícola (Tabla 3.10a). La 

probabilidad de presencia de esta especie fue mayor en la temporada otoño/invierno que 

en primavera/verano y en parcelas con altos porcentajes de cobertura agrícola. Las 

variables significativas tienen coeficiente >0.10 aunque el modelo tiene un ajuste 

moderado, R2c >30%) lo que indica que estas relaciones tienen un soporte estadístico 

moderado. A escala local, el uso de hábitat estuvo asociado de manera positiva al Índice 

de Heterogeneidad Ambiental (IHA), la abundancia de Chimango y la abundancia de 

Carancho, y de manera negativa por el bosque (Tabla 3.10b). En puntos fijos, la 

probabilidad de presencia del Halcón plomizo fue mayor en sitios más heterogéneos 

paisajísticamente, con bajos porcentajes de cobertura boscosa, y con abundantes 

Chimangos y Caranchos. Las variables significativas tienen coeficiente >0.10 (excepto 

Abundancia de Chimango que tiene 0.0819) y el modelo ajusta con un R2c moderadamente 

bueno (>40%) lo que indica un soporte moderado del modelo. 
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Tabla 3.10. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la 

presencia/ausencia del Halcón plomizo a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, 
la cobertura vegetal, la variación biogeográfica, la estructura de paisaje, la presión 

antrópica y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno) 
en el Caldenal, la zona de influencia del Espinal en la provincia de La Pampa. Temporada 

otoño/invierno, IHA (Índice de Heterogeneidad ambiental), A_MC (abundancia de 
Chimango), A_PP (abundancia de Carancho). Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) 

fueron menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 

24.16% (R2 marginal) a escala paisaje y 22.51% a escala local. La proporción de varianza 

explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 38.11% (R2 

condicional) a escala paisaje y 45.97% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 

 
b) Escala local: 

 

La selección de hábitat del Halcón plomizo, a escala paisaje, estuvo asociada con la 

temporada y el año (de manera positiva) y con el bosque y el arbustal (de manera negativa) 

(Tabla 3.11a y Tabla 3.1). Hubo mayor abundancia de Halcón plomizo en la temporada 

otoño/invierno que en primavera/verano, en parcelas con poco bosque y arbustal. Las 

variables significativas tienen coeficiente >0.10 y el modelo ajusta con un R2c >50% lo 

que indica un respaldo relativamente bueno para el modelo y las relaciones retenidas. A 

escala local, la selección de hábitat del Halcón plomizo sólo estuvo asociada a la temporada 

de manera positiva (Tabla 3.11b). En puntos fijos la abundancia de Halcón plomizo fue 

mayor en la temporada otoño/invierno que en primavera/verano (Tabla 3.1). La variable 

temporada tiene un coeficiente >0.10 y el modelo ajusta con un R2c >90% por lo tanto la 

temporada afecta la selección de hábitat del Halcón plomizo a escala local. 
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Tabla 3.11. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la abundancia del 
Halcón plomizo a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, la cobertura vegetal, la 

variación biogeográfica, la estructura de paisaje, la presión antrópica y la época del año 
(temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada otoño/invierno, 

Año 2 (segundo año de muestreo). Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron 
menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 14.04% 

(R2 marginal) a escala paisaje y 29.71% a escala local. La proporción de varianza explicada 

tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 55.86% (R2 condicional) a escala 

paisaje y 99.9% a escala local. 

 

a) Escala paisaje: 

 
b) Escala local: 

 
Milano blanco 

El uso de hábitat del Milano blanco, a escala paisaje, estuvo asociado a la 

temporada, el año, la cobertura agrícola y de bosque (todas de manera positiva) (Tabla 

3.12a). La probabilidad de presencia de esta especie fue mayor en la temporada 

otoño/invierno que en primavera/verano, en el segundo año de muestreo, y en parcelas con 

abundante cobertura agrícola y de bosque. Las variables significativas tienen coeficientes 

>0.10 y el modelo ajusta con un R2c moderado (>30%). A escala local, el uso estuvo 

asociado de manera positiva a la temporada y el año (Tabla 3.12b). La probabilidad de 

presencia del Milano blanco fue mayor en la temporada otoño/invierno que en 

primavera/verano, y en el segundo año de muestreo respecto al primero. El modelo ajusta 

con un R2c >90% y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 entonces la 

temporada y el año de muestreo afectan el uso de hábitat del Milano blanco a escala local. 
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Tabla 3.12. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la 

presencia/ausencia del Milano blanco a escala local y paisaje, en relación al año, la 

cobertura vegetal, la variación biogeográfica, la estructura del paisaje, la presión 

antrópica y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno) 

en el Caldenal, la zona de influencia del Espinal en la provincia de La Pampa. Temporada 

otoño/invierno, Año 2 (segundo año de muestreo). Los Valores Inflados por la Varianza 

(VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos 

es del 23.76% (R2 marginal) a escala paisaje y 10.2% a escala local. La proporción de 

varianza explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 34.99% (R2 

condicional) a escala paisaje y 98.32% a escala local. 

 
 

a) Escala paisaje: 

 

b) Escala local: 

 

 
 

La selección de hábitat del Milano blanco a escala paisaje estuvo asociada a la 

temporada y el año (de manera positiva) (Tabla 3.13a). La abundancia fue mayor en la 

temporada otoño/invierno que en primavera/verano y en el segundo año de muestreo (Tabla 

3.1). Las variables significativas tienen coeficientes >0.10 y el modelo ajusta con un R2c 

>60% entones la temporada y el año de muestreo afectan la selección de hábitat del Milano 

blanco a escala paisaje. A escala local, la selección también estuvo asociada de manera 

positiva al año de muestreo y la temporada (Tabla 3.13b). El número de individuos 

registrados en puntos fijos fue mayor en la temporada otoño/invierno que en 

primavera/verano y en el segundo año de muestreo (Tabla 3.1). Las variables significativas 

tienen coeficientes >0.10, el modelo ajusta con un R2c alto (>90%) entonces hay evidencia 

para afirmar que la temporada y el año de muestreo afectan la selección de hábitat del 

Milano blanco a escala local. 



Capítulo III: Uso y selección de hábitat de aves rapaces 

142 

 

 

 

Tabla 3.13. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la abundancia del 
Milano blanco a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, la cobertura vegetal, la 
presión antrópica y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada 
otoño/invierno). Temporada otoño/invierno, Año 2 (segundo año de muestreo). Los 
Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza 

explicada sólo por los factores fijos es del 18.48% (R2 marginal) a escala paisaje y 4.68% 
a escala local. La proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras como 

aleatorias fue del 69.37% (R2 condicional) a escala paisaje y 99.99% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 

 

b) Escala local: 

 

 
 

Aguilucho común 

A escala de parcela, el uso de hábitat del Aguilucho común estuvo asociado de 

manera positiva a la temporada, el pastizal, el arbustal y la distancia a localidades. (Tabla 

3.14a). La probabilidad de presencia de esta especie fue mayor en la temporada 

otoño/invierno que en primavera/verano, en parcelas con abundantes pastizales y 

arbustales, alejados de las localidades. Las variables significativas tienen coeficientes 

>0.10 y el modelo ajusta con un R2c >60% lo que indica un buen ajuste del modelo. A 

escala local, el uso de hábitat del Aguilucho común estuvo asociado positivamente a la 

abundancia de Carancho y negativamente por las coberturas boscosa y agrícola. Esto 

significa que la probabilidad de presencia de esta especie fue mayor en puntos con poco 

bosque y poca cobertura agrícola, y con abundantes Caranchos (Tabla 3.14b). El modelo 

ajusta con un R2c >40% y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 siendo por 

lo tanto el modelo relativamente bueno.  
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Tabla 3.14. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la 
presencia/ausencia del Aguilucho común a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, 

la cobertura vegetal, la variación biogeográfica, la estructura de paisaje, la presión antrópica 

y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada 
otoño/invierno, A_PP (abundancia de Carancho), D_LOCALI (distancia a localidades). 

Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza 

explicada sólo por los factores fijos es del 44.10% (R2 marginal) a escala paisaje y 13.69% 
a escala local. La proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras como 

aleatorias fue del 69.36% (R2 condicional) a escala paisaje y 44.53% a escala local. 

 
a) Escala paisaje: 

 

b) Escala local: 
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La selección de hábitat del Aguilucho común a escala paisaje estuvo asociada 

positivamente a la temporada, el año de muestreo, el pastizal, el arbustal y, negativamente 

a la distancia a localidades (Tabla 3.15a). La abundancia de esta especie fue mayor en la 

temporada otoño/invierno que en primavera/verano, en el segundo año de censos, en 

parcelas con abundante cobertura de pastizal y arbustal, y alejados de las localidades (Tabla 

3.1). Las variables significativas tienen coeficientes >0.10 y el modelo tuvo un muy buen 

ajuste (R2c >80%). A escala local, la selección asociada a la abundancia de Carancho 

(positivamente), coberturas agrícolas y boscosa (negativamente) (Tabla 3.15b). Hubo 

mayor abundancia de Aguilucho común en puntos con abundantes Caranchos, poco bosque 

y cultivo. El modelo ajusta con un R2c bastante bajo (<10%) por lo que a pesar que las 

variables significativas tienen coeficientes >0.10, se puede decir que el soporte estadístico 

para estas relaciones a escala local es mínimo. 

 

Tabla 3.15. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la abundancia del 

Aguilucho común a escala local y paisaje, en relación al año, la cobertura vegetal, la 
variación biogeográfica, la estructura de paisaje, la presión antrópica y la época del año 

(temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada otoño/invierno, 
Año 2 (segundo año de muestreo), A_PP (abundancia de Carancho), D_LOCALI (distancia 

a localidades). Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La 

proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 45.62% (R2 marginal) a 
escala paisaje y 3.38% a escala local. La proporción de varianza explicada tanto por las 

variables predictoras como aleatorias fue del 80.84% (R2 condicional) a escala paisaje y 

9.76% a escala local. 

 

a) Escala paisaje: 
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b) Escala local: 

 

 

Jote cabeza colorada 

El uso de hábitat del Jote cabeza colorada a escala de parcela estuvo asociado 

negativamente con la temporada y la densidad poblacional. Es decir, que la mayor 

probabilidad de presencia de la especie fue en la temporada primavera/verano y en parcelas 

con densidades poblacionales bajas (Tabla 3.16 a). Las variables significativas tienen 

coeficientes >0.10 y el modelo ajustó muy bien (R2c >90%) lo que da un buen soporte 

estadístico a las relaciones encontradas. A escala local, el uso de hábitat del Jote cabeza 

colorada estuvo asociado positivamente con el año de muestreo y la abundancia de Jote 

cabeza negra, y negativamente por la temporada, la cobertura agrícola, la TMA y la 

abundancia de Chimango. Es decir, que la probabilidad de presencia de la especie fue 

mayor en la temporada primavera/verano, en el segundo año de muestreo, en puntos con 

menor cobertura agrícola, con menores temperaturas medias anuales, con menores 

abundancias de Chimangos y con mayores abundancias de Jotes de cabeza negra (Tabla 

3.16). El modelo ajusta con un buen R2c (>60%) y las variables significativas tienen 

coeficientes >0.10 por lo tanto hay evidencia estadística para afirmar que la temporada, el 

año de muestreo, la cobertura agrícola, la Temperatura Media Anual (TMA) y las 

abundancias de Chimango y Jote cabeza negra afectan el uso de hábitat de hábitat del Jote 

cabeza colorada a escala local. 

 

Tabla 3.16. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la 

presencia/ausencia del Jote cabeza colorada a escala paisaje (a) y local (b), en relación al 
año, la cobertura vegetal, la presión antrópica, la variación climática, la estructura de 

paisaje y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). 
Temporada primavera/verano, Año 2 (segundo año de muestreo), TMA (temperatura 

media anual), A_MC (abundancia de Chimango), A_JCN (abundancia Jote cabeza negra), 
DENSPOBL (densidad poblacional). Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron 

menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 97.99% 

(R2 marginal) a escala paisaje y 63.35% a escala local. La proporción de varianza explicada 

tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 98.23% (R2 condicional) a escala 
paisaje y 68.20% a escala local. 
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a) Escala paisaje: 

 

b) Escala local: 
 

 
 

La selección de hábitat del Jote cabeza colorada a escala de paisaje estuvo asociada 

de manera positiva sólo al año de muestreo, y de manera negativa a la temporada, el bosque 

y la densidad poblacional (DENSPOBL). A escala de parcela, el Jote cabeza colorada fue 

más abundante en la temporada primavera/verano, en el segundo año de censos, en parcelas 

con poco bosque y con bajas densidades poblacionales (Tabla 3.17a). Las variables 

significativas tienen coeficientes >0.10 y el modelo ajusta con un R2c >90% lo que indica 

que el modelo explica una parte muy importante de la variabilidad de nuestros datos. A 

escala local, la abundancia del Jote cabeza colorada estuvo asociada positivamente al año 

de muestreo, la abundancia de Carancho y la abundancia de Jote cabeza negra. La 

temporada, la cobertura agrícola, la Temperatura Media Anual (TMA) y la abundancia de 

Chimango, quedaron retenidas en el modelo final de manera negativa. Esto significa, que 

la mayor abundancia de Jote cabeza colorada se dio en la temporada primavera/verano, en 

el segundo año de muestreo, en puntos con poca cobertura agrícola, con bajas temperaturas, 

pocos Chimangos y abundantes Caranchos y Jotes de cabeza negra. (Tabla 3.17b y Tabla 

3.1). El modelo ajusta con un buen R2c (>70%) y las variables significativas tienen 

coeficientes >0.10 por lo que nuevamente el modelo presenta un buen soporte estadístico. 
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Tabla 3.17. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la abundancia del 

Jote cabeza colorada a escala local y paisaje, en relación al año, la cobertura vegetal, la 
presión antrópica y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada 

otoño/invierno). Temporada primavera/verano, Año 2 (segundo año de muestreo), TMA 
(temperatura media anual), A_MC (abundancia de Chimango), A_PP (abundancia de 

Carancho), A_JCN (abundancia de Jote cabeza negra), DENSPOBL (densidad 
poblacional). Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La 

proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 92.98% (R2 marginal) a 

escala paisaje y 55.40% a escala local. La proporción de varianza explicada tanto por las 

variables predictoras como aleatorias fue del 93.24% (R2 condicional) a escala paisaje y 
79.04% a escala local. 

 

a) Escala paisaje: 

 

b) Escala local: 

 

 

Jote cabeza negra 

El uso de hábitat del Jote cabeza negra, a escala paisaje, sólo estuvo asociado a la 

densidad poblacional y de manera negativa. Esto significa que la probabilidad de presencia 

de esta especie fue mayor en lugares con bajas densidades poblacionales (Tabla 3.18a). La 

variable significativa densidad poblacional (DENSPOBL) tiene coeficiente >0.10 y el 

modelo ajusta con un R2c >90% por lo tanto el modelo explica muy bien la variabilidad de 
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nuestros datos. A escala local, el uso de hábitat del Jote cabeza negra estuvo asociado de 

manera positiva a la temporada, el año y la abundancia de Carancho, y de manera negativa 

por la cobertura agrícola. Esto quiere decir, que la mayor probabilidad de presencia de esta 

especie fue mayor en la temporada otoño/invierno, en el segundo año de muestreo, en puntos 

con poca cobertura agrícola, y con abundantes Caranchos (Tabla 3.18b). El modelo ajusta 

con un R2c bueno (>50%) y las variables significativas tienen coeficientes >0.10 indicando 

un buen soporte estadístico a las relaciones encontradas a escala local. 

 

Tabla 3.18. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la 

presencia/ausencia del Jote cabeza negra a escala local y paisaje, en relación al año, la 
cobertura vegetal, la variación biogeográfica, la estructura de paisaje, la presión antrópica 

y la época del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada 
otoño/invierno, Año 2 (segundo año de muestreo), A_PP (abundancia de Carancho), 

DENSPOBL (densidad poblacional). Los Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron 
menores a 2. La proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos es del 93.54% 

(R2 marginal) a escala paisaje y 40.60% a escala local. La proporción de varianza explicada 

tanto por las variables predictoras como aleatorias fue del 94.50% (R2 condicional) a escala 

paisaje y 56.38% a escala local. 
 

a) Escala paisaje: 

 
b) Escala local: 

 

La selección de hábitat del Jote cabeza negra, a escala paisaje estuvo asociada a la 

temporada (de manera positiva) y por el bosque, pastizal y densidad poblacional (de 

manera negativa). Esto significa que la mayor abundancia de esta especie ocurrió en la 

temporada otoño/invierno, en parcelas con poco bosque y pastizal, con bajas densidades 

poblacionales (Tabla 3.19a). Las variables significativas tienen coeficientes >0.10 y el 
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modelo ajusta con un buen R2c (>90%) lo que indica un buen soporte estadístico a los 

efectos de la temporada, las coberturas de bosque y pastizal, y la densidad poblacional 

(DENSPOBL) sobre la selección de hábitat del Jote cabeza negra a escala paisaje. A escala 

local, la selección de hábitat del Jote cabeza negra estuvo asociada positivamente a la 

temporada, el año, la abundancia de Carancho y la abundancia de Jote cabeza colorada, y 

negativamente por la cobertura de agrícola. Es decir, que el Jote cabeza negra fue más 

abundante en la temporada otoño/invierno, en el segundo año de muestreo, en sitios con 

menor cobertura agrícola, con abundantes Jotes de cabeza colorada y Caranchos (Tabla 

3.19b y Tabla 3.1). El modelo ajusta con un R2c >90% y las variables significativas tienen 

coeficientes >0.10 entonces hay evidencia estadística para afirmar que la temporada, el año 

de muestreo, la cobertura agrícola, y las abundancias de Carancho y Jote cabeza colorada 

afectan la selección de hábitat del Jote cabeza negra a escala local. 

 
Tabla 3.19. Modelos finales obtenidos del GLMM en el que se modeló la abundancia del 
Jote cabeza negra a escala paisaje (a) y local (b), en relación al año, la variación 
biogeográfica, la estructura de paisaje, la cobertura vegetal, la presión antrópica y la época 
del año (temporada primavera/verano vs temporada otoño/invierno). Temporada 
otoño/invierno, Año 2 (segundo año de muestreo), A_PP (abundancia de Carancho), 
A_JCC (abundancia de Jote cabeza colorada), DENSPOBL (densidad poblacional). Los 

Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. A escala paisaje, el R2 marginal 
(la proporción de varianza explicada sólo por los factores fijos) fue del 95.24% y la 
proporción de varianza explicada tanto por las variables predictoras como aleatorias fue 

del 99.67% (R2 condicional). A escala local, la proporción de varianza explicada sólo por 

los factores fijos (R2 marginal) fue del 13.68% y la proporción de varianza explicada tanto 

por las variables predictoras como aleatorias fue del 99.99% (R2 condicional). 

 

a) Escala paisaje: 
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b) Escala local: 
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DISCUSIÓN 

Las aves rapaces difieren en su respuesta a la transformación humana de los hábitats 

naturales (Tella et al. 1998, Herremans & Herremans-Tonnoeyr 2000, Donázar et al. 2002, 

Martínez et al. 2003). No exhiben una respuesta uniforme a los cambios de hábitat, sino que 

la respuesta de cada especie depende de sus características particulares, como el tamaño 

corporal, los hábitos de alimentación y cría, y su capacidad de dispersión. Estas características 

también determinan la escala espacial de cualquier respuesta, con los consiguientes efectos en 

la estructura de las comunidades. A los efectos que pueden tener los distintos tipos de cobertura 

hay que añadirle la estructura espacial de dicha cobertura y por supuesto, otros factores 

ambientales y de presión antrópica (Carrete et al. 2006, Gavier-Pizarro et al. 2012). 

Los resultados del presente análisis refuerzan algunos de los resultados del capítulo 

anterior. Por una parte, varias de las especies estudiadas tuvieron abundancias mayores en la 

temporada de otoño-invierno que en la temporada de primavera-verano. Esto fue así tanto a 

escala de paisaje como a escala local y en los análisis de uso y selección, lo que indica que 

aparecieron en más parcelas, en más puntos y en mayor número. Si bien, en algunos casos 

podría deberse a la incorporación de individuos juveniles nacidos en la temporada de cría, 

también es posible que estos cambios respondan a fenómenos dispersivos o migratorios de 

muchas de estas especies, como se sugirió por ejemplo para el Águila mora (López et al. 2017). 

Tan solo el Jote de cabeza colorada mostró la tendencia contraria, como era esperable por la 

información previa que indica que la especie es migradora en nuestra área de estudio (Dodge 

et al. 2014). Por otra parte, las dos especies de jotes, el Halcón plomizo y el Milano blanco 

mostraron variaciones entre años, con ocupación de más parcelas, puntos y mayores 

abundancias en el segundo año. Si bien es posible que esto se deba en parte a la incorporación 

de nuevas parcelas de muestreo el segundo año, también es perfectamente posible que estas 

especies por su ecología muestren fuertes variaciones interanuales. Los dos jotes son especies 

que realizan amplios movimientos migratorios y dispersivos (Houston et al. 2011, Dodge et 

al. 2014) y podrían desplazarse en mayor o menor medida en función de la productividad y la 

disponibilidad de alimento de los ambientes. Asimismo, el Milano blanco (y posiblemente 

también el Halcón plomizo) realiza movimientos irregulares oportunistas en búsqueda de 

alimento, aprovechando las presas en que se especializan en cada zona. Por otra parte, varias 

rapaces mostraron variaciones en cuanto a las variables seleccionadas a una u otra escala, lo 

que sugiere que efectivamente se da una variación en cómo usan y seleccionan el ambiente a 

distintas escalas. 
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El bosque de Caldén es el ambiente central de nuestra zona de estudio y era 

antiguamente el ambiente predominante, ocupando además de su extensión actual, una franja 

muy importante de lo que actualmente son tierras agrícolas en el este (SA y DS 2007). Sin 

embargo, gran parte de las especies presentes en nuestra área de estudio, son especies de amplia 

distribución, ligadas a ambientes abiertos y a excepción del Halconcito gris o el Águila 

coronada, especies ligadas a los bosques semiáridos americanos, utilizan multitud de ambientes 

distintos (ver por ej. Ferguson-Lees y Christie 2001). Por lo tanto, no es de extrañar que a pesar 

de que todas las especies aparecieron con cierta frecuencia en parcelas y puntos de bosque, en 

algunos casos con alta frecuencia y número, sean pocas las especies que han presentado una 

asociación positiva con la cobertura de bosque. De hecho, en contraste con los análisis de 

correspondencia del Capítulo II, tan solo el Carancho, Halconcito colorado, el Halconcito gris 

y el Milano blanco estuvieron asociados positivamente con esta cobertura en alguno de los 

análisis realizados. En contraste, varias especies mostraron una relación negativa con esta 

cobertura, tanto algunas especies asociadas a los ambientes abiertos del oeste como los jotes o 

el Aguilucho común, como especies asociadas a las zonas agrícolas como el Chimango y el 

Halcón plomizo. Por otra parte, varias especies mostraron una relación negativa con la 

cobertura agrícola en los distintos análisis. 

El Carancho es una especie plástica y oportunista en la dieta y que ocupa gran variedad 

de ambientes (Richmond 1976, Rodríguez-Estrella y Rivera-Rodríguez 1997 Travaini et al. 

2001, Vargas et al. 2007, Seipke 2012). Como en otros trabajos en el Espinal y otros ambientes, 

fue una de las especies más abundantes en los censos y además estuvo presencia en abundancia 

en todos los ambientes (Filloy y Bellocq 2007, Pedrana et al. 2008, Carrete et al. 2009, 

Baladrón et al. 2017, Capítulo II). Es posible que, por este motivo, ninguna de las variables fue 

retenida a escala de paisaje en el análisis y la escasa varianza explicada por el modelo de uso 

a escala local. La mayor presencia (uso) y abundancia (selección) en la época otoño-invernal 

puede responder a la agregación de individuos en épocas no reproductivas (otoño/invierno) 

junto a fuentes predecibles de alimento, una irrupción de individuos de otras zonas y a una 

mayor visibilidad de los individuos reproductores que pueden pasar muy desapercibidos 

durante la época reproductiva (primavera/verano) (Zilio et al. 2014). De acuerdo a este estudio, 

el Carancho sería más abundante en los bosques de Caldén, cuya cobertura se asoció con la 

abundancia de la especie. Esta asociación ya fue puesta de manifiesto en el capítulo II y podría 

estar asociada a la elevada disponibilidad de lugares de nidificación y a una elevada 

disponibilidad de recursos tróficos, tanto vertebrados como insectos (Travaini & Donázar 

1994, White et al. 1994, Goldstein 2000). Otros trabajos también sugieren que el Carancho es 
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más abundante en ambientes naturales (Pedrana et al. 2008, Carrete et al. 2009, Baladrón et al. 

2017), si bien en general estos trabajos analizaron la presencia de la especie en ambientes 

agrícolas en los cuales el Carancho seleccionaría los pastizales seminaturales frente a los 

cultivos. En nuestra zona de estudio el Carancho fue frecuente y abundante en los ambientes 

agrícolas, sin embargo, los datos de asociación sugieren que menos que en los otros ambientes 

analizados en este trabajo y en particular menos que en el bosque (Capítulo II). Por desgracia, 

la zonificación de las capas SIG usadas en este trabajo no permiten evaluar cómo es el uso y 

la selección de hábitat de la especie dentro de los ambientes agrícolas. Es llamativa la 

asociación positiva de esta especie con la abundancia de Aguiluchos comunes y de Jotes de 

cabeza negra y debe responder a la selección de lugares similares por estas especies, ya sea 

para alimentarse o para criar. En el caso del Jote de Cabeza negra, muy posiblemente ambas 

especies deben ser más numerosas en lugares donde existan importantes fuentes de carroña. 

El Chimango estuvo presente en todos los ambientes muestreados, siendo parte, 

además, del grupo de dos o tres especies más abundantes en todos los ambientes. Este resultado 

es similar al de estudios previos en zonas agroganaderas del país (Biondi et al. 2005, Filloy y 

Bellocq 2007, Pedrana et al. 2008, Carrete et al. 2009, Solaro 2015, Solaro & Sarasola 2015, 

Baladrón et al. 2017), si bien en este estudio se encontró que la especie está también 

ampliamente distribuida, y es abundante en ambientes previamente no muestreados (o 

escasamente) como el bosque de Caldén y los pastizales psamófilos y arbustales del oeste 

provincial. Esta presencia común en los distintos ambientes posiblemente explique la baja 

varianza explicada por el modelo de uso a escala de paisaje. Los modelos indican, sin embargo, 

más allá de esta abundancia generalizada, un cierto efecto positivo de la densidad poblacional 

humana a escala de paisaje y de la cobertura agrícola a escala local, tanto sobre la presencia 

como sobre la abundancia de la especie, lo que sugiere una asociación importante de esta 

especie a los medios modificados por el hombre, algo también detectado en trabajos anteriores 

(Travaini et al. 1995, Carrete et al. 2009). A su vez, fue menor la probabilidad de presencia de 

la especie en bosques y arbustales, mientras que su abundancia estuvo correlacionada 

positivamente con la cobertura agrícola y los pastizales, tanto a escala de paisaje como a escala 

local. Será necesario investigar más profundamente cuáles son los efectos de esta vida más 

antropizada sobre los parámetros demográficos de la especies, para entender mejor cómo se 

generan estos patrones de abundancias de individuos, ya que si bien algunos estudios sugieren 

que la especie se ve favorecida por la intensificación agrícola (incremento en la extensión y la 

intensidad de cultivos), varios trabajos sugieren que dentro de los agroecosistemas, la especie 

prefiere usar los pastizales a las áreas agrícolas (Filloy y Bellocq 2007, Pedrana et al. 2008, 



Capítulo III: Uso y selección de hábitat de aves rapaces 

154 

 

 

Baladrón et al. 2017). A escala local el Chimango fue más abundante en puntos con 

temperatura media anual más elevada y en aquellos que estaban en zonas menos fragmentadas. 

La abundancia a escala local estuvo relacionada además con la abundancia de Carancho, de 

forma que ambas especies tendieron a concentrarse en mayor número en las mismas zonas, 

mientras que la abundancia de Jotes de cabeza negra tuvo un efecto negativo, tal vez mediada 

por la competencia o la agresividad de esta última especie (Travaini et al. 1998, Ferguson-

Lees y Christie 2001, Donázar com. pers.). 

El Halconcito colorado es una especie oportunista con una dieta basada principalmente 

en insectos y pequeños vertebrados (Sarasola et al. 2003, Liébana et al. 2009, Santillán et al. 

2009) que ocupa gran variedad de ambientes (Ferguson-Lees y Christie 2001) lo que podría 

explicar porque es una de las especies más comunes en nuestra área de estudio (Capítulo II) y 

en general en muchos de los ambientes en que se los ha estudiado (Carrete et al. 2009, Zilio et 

al. 2014). En este trabajo a escala de paisaje tanto la presencia de la especie como su 

abundancia estuvo correlacionada positivamente con la cobertura de bosque, mientras que, a 

escala local, su abundancia estuvo correlacionada negativamente con la misma variable 

(aunque el modelo a escala local tuvo un ajuste bastante bajo). Esto indica que en nuestra área 

de estudio la especie posiblemente se beneficia de la presencia de bosques donde dispone de 

abundantes cavidades para criar (López 2014) y abundante alimento de calidad (Orozco-Valor 

2014). Por el contrario, a escala local una elevada cobertura de bosque podría indicar un 

ambiente más cerrado mientras que una elevada cobertura de pastizales posiblemente limite 

las perchas y lugares de nidificación siendo también negativo su efecto sobre la abundancia 

(De Lucca 1992, De Lucca 1993, Borsellino 2014). La cobertura de arbustal tuvo un efecto 

negativo sobre la probabilidad de presencia a escala de paisaje, pero estuvo relacionada con 

abundancias mayores de Halconcito colorado, lo que sugiere una distribución más agregada de 

esta especie en estos ambientes. La cobertura agrícola afectó positivamente a la abundancia de 

la especie a escala de paisaje. Finalmente, la presencia y abundancia de esta especie, estuvo 

relacionada positivamente con la abundancia de Caranchos, algo inesperado debido que el 

Carancho es un gran depredador de aves entre otras presas y, por su tamaño, sin duda deprede 

sobre el Halconcito colorado (Rodríguez Estrella et al. 1997). Tradicionalmente se lo ha 

considerado una especie bien adaptada a los agroecosistemas y si bien algunos autores sugieren 

que prefiere usar márgenes y restos de pasturas seminaturales a los cultivos (Leveau y Leveau 

2002, Baladrón et al. 2017), otros indican una presencia importante en zonas agrícolas (Carrete 

et al. 2009). Nuestro trabajo es el primero en darle dimensión a la importancia que tienen los 

bosques semiáridos para esta especie. 
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El Halconcito gris es una especie endémica de los bosques semiáridos del Chaco seco, 

el Espinal y de la ecorregión del Monte. Es destacable, que tan solo en el Caldenal esta especie 

ha perdido más del 50% del hábitat original, pero los otros ambientes donde se lo encuentran 

también han sufrido un marcado proceso de deforestación en el caso de los bosques chaqueños 

y de degradación en el caso del Monte. Fuera de Argentina tiene una distribución restringida 

a algunas zonas del Chaco paraguayo y boliviano (Olrog 1968, Contino 1980, Bornschein 

1996, Sanchez y Savigny 2005, Narosky et al. 2010, Ferguson-Lees and Christie 2001, Cortes 

et al. 2013, Gattino 2017). Los resultados del presente capítulo indican que la especie tiene 

una relación negativa con la cobertura de áreas agrícolas a escala de paisaje y positiva a escala 

local con la cobertura de bosque. Esto sugiere que la especie se ve afectada negativamente 

cuando su hábitat se ve transformado a áreas agrícolas por lo que debe verse muy afectada por 

los procesos de deforestación a gran escala sufridos por los bosques del Espinal y el Chaco 

(Zak et al. 2004, SA y DS 2007, Gasparri y Grau 2009, Vallejos et al. 2015), algo que se ve 

reforzado por su asociación positiva con la cobertura de Bosque a escala local. Dada la 

distribución casi endémica de la Argentina de la especie y los procesos de deforestación que 

están sufriendo los bosques semiáridos en los que habita la especie en el país, sería necesario 

realizar estudios más en profundidad de esta especie para obtener datos más precisos de los 

efectos de dichas transformaciones sobre su estatus de conservación. 

Según nuestros resultados, el Halcón plomizo usó más frecuentemente zonas agrícolas 

y su abundancia estuvo relacionada negativamente con la cobertura de bosque y arbustales, lo 

que sugiere un efecto positivo de las zonas abiertas en la abundancia de la especie. Esto es 

esperable ya que la principal estrategia de caza de la especie es el vuelo rasante en ambientes 

abiertos desde los que sorprende a sus presas (Jiménez 1993, Bó1999, Ferguson-Lees and 

Christie 2001, Baladron et al. 2012, Salvador 2012, Liébana 2015). A escala local su presencia 

se relacionó con ambientes heterogéneos los cuales tal vez le puedan proveer de ambientes de 

borde desde los que cazar o tal vez se relaciones también con la disponibilidad de presas. 

Nuevamente como en otras especies, la presencia del Halcón plomizo se vería favorecida, o 

correlacionada positivamente con la presencia de otras especies, en particular del Chimango y 

el Carancho. Algunos autores han propuesto que los Halcones aplomados seleccionan 

activamente arboledas ocupadas por Chimangos para criar lo que suministraría a los Halcones 

plomizos nidos para criar y potencialmente un efecto de dilución de la depredación (De Lucca 

& Quaglia 2012, De Lucca et al. 2013). Dado que el Carancho es una rapaz oportunista que 

depreda habitualmente sobre huevos y pichones de otras aves (Ferguson-Lees y Christie 2001, 
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Salvador 2016) sería menos lógica la asociación positiva con esta especie. Ésta posiblemente 

responda por lo tanto a una asociación en el uso de los mismos recursos tróficos, de cría o de 

descanso. 

El Milano Blanco se detectó principalmente en el uso de suelo agrícola, aunque 

también hubo registro en usos de suelo de bosque o pastizal. Esto se observó en el Análisis de 

Correspondencia del Capítulo II y también en el modelo de selección de hábitat de la especie, 

donde además de una relación positiva entre la presencia de la especie y la cobertura agrícola, 

también se dió la misma relación con la cobertura de bosques. Posiblemente, la alta 

disponibilidad de vertebrados y entre ellos, de roedores (Orozco- Valor 2018), esté detrás de 

esta relación. Por otra parte, como ya se mencionó, en la cobertura agrícola se encuentran 

incluidas las pasturas implantadas, donde es posible que la abundancia de roedores sea también 

muy marcada (Sarasola et al. 2007, Leveau & Leveau 2011). El Milano blanco prefiere áreas 

modificadas en zonas rurales, como arboledas y cultivos, generalmente abiertas. También 

utiliza montes nativos disturbados (del Hoyo et al. 1994, Leveau & Leveau 2002, Figueroa et 

al. 2006). 

Nuestros resultados indican que el Aguilucho común usa y selecciona los ambientes 

más áridos de nuestra área de estudio, los arbustales y pastizales del oeste provincial, tal y 

como sugería el análisis de correspondencia del Capítulo II. Si bien existen registros regulares 

en las zonas agrícolas de la Región Pampeana achacada a movimientos dispersivos, 

migratorios o divagantes de ejemplares de la especie (ver por ej. Narosky et al. 2010, Travaini 

et al. 2012), todo indicaría que estos movimientos serían marginales. La presencia humana 

tendría también un efecto negativo sobre la especie como se desprende de la relación negativa 

entre distancia a poblaciones y presencia/abundancia. Es posible que la persecución o las 

molestias medien esta relación. 

El Jote de cabeza colorada es un ave carroñera estricta. En nuestra área de estudio, 

tanto la bibliografía como los resultados de los censos indican que es migradora (Dodge et al. 

2014). Los análisis de correspondencia del capítulo II sugirieron que la especie se asocia sobre 

todo a las zonas de pastizales, bosques y arbustales siendo su relación con las zonas agrícolas 

negativa. Los resultados de los modelos a nivel específico a escala de paisaje, indican que esta 

asociación podría deberse a una relación negativa con la densidad poblacional humana, aunque 

la abundancia es menor también en zonas de bosque. Este resultado es muy llamativo ya que 

como se menciona en el capítulo II, esta especie tiene una amplia distribución a lo largo del 

continente americano donde es una especie muy abundante (Ferguson-Lees y Christie 2001) y 

que coloniza con éxito lugares muy deteriorados por la actividad humana como son núcleos 
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urbanos (Novaes y Cintra 2015). Sin embargo, otros estudios sugieren que, al menos en 

Argentina, la especie seleccionaría ambientes naturales o mixtos (Carrete et al. 2009). Como 

se mencionó en el capítulo anterior (Capítulo II), la ausencia casi absoluta de jotes en la Región 

Pampeana es llamativa dada la abundancia de alimento en forma de carroñas, especies 

invasoras como la liebre europea, o distintas especies nativas de perdices y palomas (Gavier- 

Pizarro et al. 2012, Codesido et al. 2015). Si bien los jotes deberían dominar a carroñeros 

facultativos más chicos como el Carancho o el Chimango esto no siempre es así (Travaini et al. 

1998, Donázar com. pers.). Es posible que especies más plásticas y tolerantes al hombre como 

el Chimango puedan sacar ventaja de ambientes más antropizados aprovechando recursos que 

las especies más sensibles no se animan a explotar (Speziale et al. 2008), lo que podría explicar 

la relación negativa con la abundancia de Chimangos, pero no la relación positiva con los 

Caranchos. Las interacciones entre carroñeros y carroñeros facultativos, así como los factores 

proximales que hacen que los jotes no se expandan a zonas pampeanas requieren de más 

investigación. 

El Jote de cabeza negra es una especie agresiva que habría expandido sus poblaciones 

gracias a su efectiva explotación de los recursos generados por el hombre (Carrete et al. 2010). 

Sin embargo, nuestros resultados indican que la especie no ocupa zonas agrícolas en el centro 

del país (Capítulo II, este capítulo) y que además se ve influido negativamente por la densidad 

humana. Nuevamente un resultado sorpresivo ya que además de compartir su éxito con el Jote 

de cabeza colorado en la ocupación de ambientes muy antropizados en otras zonas de su 

distribución, su agresividad en los cadáveres sugiere que es difícil que otras carroñeras 

menores puedan afectar su acceso a las carroñas (Carrete et al. 2010). La investigación de los 

factores que hacen que esta especie no se expanda a ambientes productivos y favorables para 

la especie como las zonas agrícolas de nuestro estudio será crucial para entender cuáles son los 

factores que pueden potencialmente limitar a esta especie. 

El presente capítulo es una muestra de cómo las distintas especies de rapaces pueden 

responder a los cambios en la composición y la estructura del hábitat provocados por la acción 

humana. Los bosques del Espinal, al igual que gran parte de los bosques semiáridos del 

continente americano han sufrido una importante retracción debido a la expansión de la 

frontera agrícola (Zak et al. 2004, SA y DS 2007, Gasparri y Grau 2009, Vallejos et al. 2015, 

Hosono et al. 2016). Estas transformaciones se ven reflejadas en el uso y selección que hacen 

las rapaces del hábitat, con especies que se adaptan y multiplican y otras que ven retraída su 

distribución, llegando a ver comprometida su conservación (ver por ej. Grande et al. 2018). 
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Las especies analizadas en el presente capítulo presentan ejemplos en todo el rango de 

posibilidades, con especies que se ven beneficiadas por las transformaciones del medio como 

el Chimango y el Halcón plomizo, mientras que la especie más característica del bosque como 

es el Halconcito gris, se vería perjudicada. Otras especies muestran relaciones menos evidentes 

como el Halconcito colorado o el Milano blanco y, finalmente, otro grupo de especies como 

los jotes o el Aguilucho común, son más típicos de los ambientes abiertos de los arbustales y 

pastizales al oeste del Caldenal. 

Dada la situación de los bosques semiáridos americanos, es notable la ausencia de 

trabajos que evalúen el impacto de los cambios ambientales sobre las aves rapaces, si se tiene 

en cuenta que estas son altamente sensibles a perturbaciones tales como la fragmentación de 

los bosques y al avance de la agricultura. Por lo tanto, estudios de este tipo son fundamentales 

para consolidar el conocimiento sobre este grupo de depredadores y constituyen además un 

importante aporte al panorama general sobre la estructura de los ensambles de aves rapaces en 

este tipo de ambientes subestudiados en Argentina (Bó et al. 2007). 
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RESUMEN 

La pérdida y la fragmentación de los ambientes naturales han sido consideradas las 

causas principales de extinción de especies a nivel global. Este impacto resulta particularmente 

trascendente en bosques semiáridos donde está ocurriendo un acelerado proceso de degradación 

y reemplazo de estos ambientes por cultivos intensivos y, en menor medida, pasturas para 

ganado. Los procesos de fragmentación de los ambientes naturales provocan fenómenos de 

insularización de los fragmentos remanentes de forma que sus poblaciones se ven reducidas y 

afectadas por los mismos procesos demográficos y estocásticos que ocurren en los ambientes 

insulares, aumentando por lo tanto las tasas de extinción. Los procesos de extinción de especies 

y los cambios en las comunidades de aves asociados a estos procesos dependerán tanto de las 

características de las especies presentes en los fragmentos como de las características de los 

propios fragmentos y del proceso de fragmentación. En los bosques del Espinal y el Gran Chaco, 

los procesos de deforestación han generado una gran retracción de los bosques nativos y un 

proceso acelerado de fragmentación. En este capítulo se analizó mediante censos con métodos 

de playback, la respuesta de dos especies de búhos forestales, presentes en los bosques secos del 

Espinal, el Caburé chico y el Alilicucú común. Se realizaron Modelos Lineales Generalizados 

con la presencia/ausencia de cada especie como variable respuesta y distintas variables 

asociadas a la estructura generada por la fragmentación, básicamente el área del fragmento 

muestreado y la distancia de dichos fragmentos a otros fragmentos y al bosque continuo como 

variables explicativas. Ambas especies respondieron a la distancia de bosque continuo, de forma 

que tendieron a estar menos presentes en los fragmentos a medida que estos estaban más alejados 

del bosque continuo. Para el Alilicucú, además, la distancia al fragmento de bosque más cercano 

también jugó un papel importante. Estos resultados sugieren que a pesar de ser dos especies 

generalistas y de amplia distribución, los dos búhos se vieron afectados negativamente por el 

proceso de fragmentación. Además, estos resultados sugieren que las dinámicas demográficas 

dentro de los fragmentos tienden a hacer desaparecer a estas especies que sólo pueden ser 

mantenidas por el aporte de individuos desde el bosque continuo. El Alilicucú sería más sensible 

a estos procesos que el Caburé, ya que tendió a desparecer de los fragmentos a una menor 

distancia del bosque continuo que el Caburé. Estas diferencias podrían deberse a una 

sensibilidad mayor de esta especie a fenómenos que determinan la persistencia de las especies 

en los fragmentos o a una menor capacidad de dispersión efectiva a través de ambientes de 

matriz entre parches boscosos. Son necesarios trabajos más intensivos a nivel específico para 

entender cómo los procesos de fragmentación afectan a la demografía de estas y otras rapaces 

nocturnas de los bosques secos del centro de Argentina. 
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INTRODUCCIÓN 

El proceso de fragmentación consiste en la subdivisión de un hábitat continuo en 

fragmentos o parches más pequeños que el original, de modo tal que se altera la estructura del 

paisaje por la reducción del hábitat total y por los cambios en la configuración espacial de los 

parches remanentes (Forman y Gordon 1986, Wilcove et al. 1986, Turner et al. 2001, Fahrig 

2003). Los fragmentos o parches, aislados e insertos en una matriz de hábitats diferentes al 

ambiente original, varían en cuanto a su grado de aislamiento, tamaño, forma, 

heterogeneidad interna, dinámica y tipo de bordes (Forman y Gordon 1986, Senft et al. 1987, 

Kotliar y Wiens 1990, Wiens et al. 1993, Fahrig 2003). Además, la matriz que rodea a los 

parches varía de acuerdo al tipo de disturbio que generó la fragmentación (fuego, tala, sequía, 

inundación, agricultura) y puede jugar un papel preponderante en el desarrollo y en la 

dinámica de los fragmentos (Harris 1984, Forman y Gordon 1986, Fahrig y Merriam 1994, 

Gascon et al. 1999, Turner et al. 2001). 

Como resultado de la fragmentación, las comunidades que persisten en los 

fragmentos son diferentes a las poblaciones de los hábitats originales. En dichos fragmentos, 

a través de diversos mecanismos algunas especies se extinguen localmente (Haila y Hanski 

1984, Foufopoulos e Ives 1999, Stratford y Robinson 2005), otras incrementan su 

abundancia (Crooks y Soulé 1999), pueden aparecer especies nuevas que llegan gracias a la 

presencia de la matriz y finalmente, algunas especies permanecen estables y sobreviven al 

disturbio manteniendo poblaciones normalmente reducidas (Wilcove et al. 1986, Forman y 

Gordon 1986). La respuesta de cada especie al proceso de fragmentación, dependerá del 

sistema en cuestión y de la ecología de las especies involucradas, no obstante, los efectos 

más comunes de estos procesos de fragmentación sobre las especies nativas de los ambientes 

originales, suelen ser negativos lo que genera que las poblaciones de los fragmentos sean 

muestras empobrecidas de las comunidades originales (Gascon et al. 1999, Fahrig 2003). Es 

decir, el proceso de fragmentación de hábitats incrementa los efectos de insularidad que se 

dan en el fragmento para todas las poblaciones presentes, lo que genera la extinción de 

muchas de ellas, simplificando los hábitats resultantes tanto en la composición específica 

como en el entramado de relaciones ecológicas que se dan entre las distintas especies. 

En comunidades y poblaciones de aves, por ejemplo, se han registrado una variedad 

de efectos asociados a factores y procesos de fragmentación como pueden ser cambios en la 

disponibilidad de alimento (Senft et al. 1987, Bruun y Smith 2003, Donoso et al. 2004) y de 

sitios de nidificación, cambios en las tasas de depredación y la incidencia del parasitismo de 



Capítulo IV: Efectos de la fragmentación 

172 

 

 

 

cría (Andrén 1992, Martin 1988, 1992, 1993, Villard et al. 1993, Robinson y Wilcove 1994, 

Robinson et al. 1995, Pretelli et al. 2015), cambios en la estructura metapoblacional (Villard 

1992, Esler 2000, Sih et al. 2000, Hill y Caswell 2001, Hames et al. 2001, Sawchick et al. 

2002) y, finalmente, cambios en la dinámica de los ecosistemas y las comunidades (Robinson 

et al. 1992, Wiens et al. 1993, Radford et al. 2005). 

En general, el número de especies que ocupan fragmentos aislados aumenta con la 

superficie de dicho fragmento y la composición de las comunidades que habitan dichos 

fragmentos no suelen ser un subconjunto al azar del conjunto regional de especies, sino que 

tiende a ser predecible, en parte por el efecto del área, del tipo de matriz generado entre los 

fragmentos, la estructura de la vegetación, por las características ambientales que poseen los 

fragmentos y por supuesto, por las características particulares de dichas especies (Galli et al. 

1976, Wethered y Lawes 2003, 2005, Antongiovanni y Metzger 2005). 

La fragmentación, además de producir una disminución del área total remanente de 

hábitat originario, genera bordes, es decir, franjas de vegetación original que están en 

contacto con un ambiente diferente (la matriz), que por lo general son tierras agrícolas o 

urbanas (Helle y Helle 1982, Saunders et al. 1991, Murcia 1995, Pretelli et al. 2015, Pretelli 

et al. 2018). Como resultado de la transición entre el ambiente original y el de la matriz, en 

estas zonas se generan condiciones bióticas y abióticas diferentes a las que se encuentran en 

el interior del fragmento, denominándose a esto “efecto de borde” (Saunders et al. 1991, 

Murcia 1995). La magnitud del efecto de borde puede estimarse en función de la distancia de 

penetración, que será distinta dependiendo de si el borde es abrupto o gradual, y de las 

características de la matriz y del ambiente nativo original (Laurance & Yensen 1991, Lynch 

y Saunders 1991, Sisk et al. 1997, Suarez et al. 1997). Estos efectos de borde pueden ser 

bióticos o abióticos, pero afectan directamente a los elementos bióticos presentes allí (efectos 

biológicos directos) (Chen et al. 1992, Matlack 1994, Lopez de Casenave et al. 1995, 1998, 

2000). Las variaciones ambientales y estructurales que suceden en el borde, al afectar a las 

especies, pueden a su vez modificar la dinámica de las interacciones entre ellas, produciendo 

efectos biológicos indirectos (Murcia 1995, Cadenasso y Pickett 2000). En cualquier caso, 

estos efectos de borde provocarán una pérdida del hábitat disponible en los fragmentos para 

aquellas especies susceptibles a dichos efectos, que, según el tamaño del fragmento, pueden 

llegar a ser más o menos importantes (Crook y Soulé 1999, Friessen et al. 1999, Gascon et 

al. 1999). 

Los procesos de deforestación en la Argentina se intensificaron a mediados del siglo 

XIX con el doble propósito de proveer de combustibles y materiales de construcción a 
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las grandes ciudades y de limpiar áreas de tierra con objetivos agropecuarios (Correa et al. 

2012). En las últimas décadas del siglo XX y el principio del siglo XXI, estos procesos de 

deforestación sufrieron un nuevo impulso asociado al cultivo de soja. Esto fue debido a la 

incorporación de innovaciones tecnológicas en los procesos productivos, incluyendo la 

producción de semillas transgénicas que soportan condiciones adversas y un contexto muy 

favorable a los granos y particularmente a la soja en el mercado mundial (Montenegro et al. 

2004, Grau et al. 2005). Estos cambios no sólo se dan sobre la composición del paisaje 

(reemplazo de los bosques nativos por distintos tipos de coberturas) sino también en su 

configuración (patrón con el que se distribuyen los distintos tipos de cobertura). El Espinal 

no ha escapado a estos procesos, si bien con menos intensidad que en otros distritos forestales 

de la ecorregión como el Algarrobal, el Caldenal ha sufrido estos embates progresivos (SA 

y DS 2007). Así, desde los procesos de extracción para carbón y para madera a principios 

del siglo XX, hay que añadirle la deforestación para la obtención de las tierras para cultivos 

de trigo que eliminó dos terceras partes de la cobertura original del Caldenal (SA y DS 2007). 

Además de la pérdida neta de hábitat forestal, el proceso de expansión agrícola ha generado 

un marcado proceso de fragmentación de forma que en la transición del bosque a las zonas 

agrícolas en el este el bosque ha quedado reducido a una serie de fragmentos de diverso 

tamaño y con distinto grado de degradación e inmersos en una matriz agrícola (Zamar et al. 

2007, SA y DS 2007, González- Roglich et al. 2012, Noy-Meir et al. 2012). 

Es evidente, que para aquellas especies que son más dependientes de los bosques 

como algunas especies de aves rapaces que necesitan emplazar sus nidos y/o cazar sus presas 

dentro de ambientes forestales, estos procesos de deforestación y fragmentación son 

especialmente negativos (Simberloff 1998, Caro y O’Doherty 1999, Walpole y Leader- 

Williams 2002). Algunas aves rapaces nocturnas, utilizan cavidades naturales o excavadas 

en los troncos por otras aves para criar, por lo que obligatoriamente, requieren de la presencia 

de árboles poder nidificar y para refugiarse. Sería esperable, por lo tanto, que las aves rapaces 

nocturnas, que crían en cavidades, sean especialmente sensibles a procesos de deforestación 

y fragmentación de bosques como los ocurridos en los bosques del Espinal. El proceso de 

fragmentación ocurrido en los bosques del Espinal y la presencia de aves rapaces nocturnas 

con las características arriba mencionadas, ofrecen un excelente escenario para evaluar qué 

variables relacionadas con los procesos de fragmentación pueden afectar a la persistencia de 

estas especies. El objetivo del presente capítulo es por tanto analizar el efecto de la 

fragmentación del bosque de Caldén sobre la presencia de dos especies de aves rapaces 

nocturnas forestales, el Caburé chico (Glaucidium brasilianum) y el Alilicucú común 
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(Megascops choliba). La hipótesis de trabajo es que la progresiva fragmentación de los 

bosques de caldén hace que los fragmentos sean cada vez más chicos y estén cada vez más 

aislados entre sí y rodeados por una matriz agrícola, generando previsiblemente no solo la 

pérdida neta de bosques sino también la degradación de los fragmentos remanentes de 

bosques nativos. Se esperaría por lo tanto que la probabilidad de presencia de estas especies 

en los fragmentos disminuirá a medida que disminuya el tamaño de dichos fragmentos, a 

medida que estos se encuentren más aislados de otros fragmentos y a medida que dichos 

fragmentos queden más alejados de la matriz de bosque. 

 

MATERIALES Y MÉTODOS 

 

Área de estudio 

El estudio se realizó en la región central de la provincia de La Pampa, Argentina, en 

la zona comprendida en el ecotono entre la región agrícola y la Región fitogeográfica del 

Espinal, más concretamente con el distrito del Caldenal (Cabrera 1976, Fig. 4.1). Esta región 

se caracterizaba por extensos bosques de Caldén (Prosopis caldenia) relativamente abiertos 

y con abundancia de pastizales psamófilos y salitrales. En la actualidad la fracción este de 

este ecosistema se halla totalmente transformado en áreas agrícolas que incluyen tanto 

campos de cultivo como pastizales generalmente introducidos y sembrados para la cría de 

ganado bovino, con algunos parches de bosque remanente de distintos tamaños y en distintos 

grados sucesionales. Hacia el oeste, en la transición a la ecorregión del Monte, el bosque se 

hace mucho más disperso quedando algunos manchones de caldenes entre los médanos y los 

pastizales se mezclan con zonas de matorral propios de esa ecorregión. El paisaje está 

formado por mesetas, valles, colinas y planicies, teniendo una elevación máxima aproximada 

de 200 m.s.n.m. El clima (régimen hídrico) es subhúmedo seco, la temperatura media en 

verano es de 23,2 °C y la temperatura media en invierno es de 8 °C, alcanzando un valor 

extremo de temperatura mínima de -12,6 °C. La región recibe una precipitación anual media 

de 550 mm (Fernández y Busso 1999, Casagrande et al. 2006). 
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Figura 4.1. Distrito del Caldén en su porción media, es decir La Pampa. Se señala el Área de 

estudio utilizada en los censos de rapaces nocturnas. 

 
Especies en estudio 

Este estudio se centra en la respuesta de dos rapaces forestales cuya distribución 

a priori se limita en nuestra área de estudio, a los bosques del Espinal, por lo tanto, usamos 

estas especies como modelo para evaluar la respuesta de algunas especies de aves rapaces 

ligadas al bosque, a la fragmentación de los bosques de Caldén en una matriz agrícola. 

El Caburé chico (Glaucidium brasilianum, Fig. 4.2): nidifica en huecos en árboles 

y cactáceas o en nidos abandonados de aves. Se distribuye desde el sur de Estados Unidos 

hasta el centro de Argentina y Uruguay (Marks et al. 1999). La especie es muy común en 

las zonas donde se encuentra en Argentina y Brasil. Históricamente era muy abundante 

también en otras zonas de su rango incluyendo Estados Unidos. Sin embargo, en este país, 

los procesos de destrucción de sus hábitats, bosques riparios semiáridos y campos de 

cactus, habrían reducido sus poblaciones hasta el punto de considerarla hoy como 

amenazada, incluso se sugiere que podría presentar endogamia y diversidad genética 

reducida debido a la presencia de poblaciones aisladas cada vez más fragmentadas y 

pequeñas (Marks et al. 1999, Proudfoot y Johnson 2000). En general fuera de 

Norteamérica, y particularmente en Argentina se sabe muy poco de su biología (Trejo et 

al. 2012). 
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Figura 4.2. Imagen del Caburé chico (Glaucidium brasilianum). Foto: Marcelo Dolsan. 

 
A pesar de que en la mayoría de las guías de aves del país se sitúa la provincia de 

Pampa como una zona marginal donde la especie podría llegar (Narosky et al. 2010, De 

la Peña y Rumboll 1998), la realidad es que es una especie bastante común asociada a los 

bosques de Caldén (De la Peña y Tittarelli 2011). En este ambiente, la especie muestra 

poca selectividad, aunque preferiría áreas con bosques maduros y alta densidad de bordes 

entre tipos de hábitat (Campioni et al. 2013). Aunque esta información sugiere que es una 

especie ligada a los bosques en la provincia y por lo tanto susceptible de sufrir los efectos 

de la fragmentación del bosque, a lo largo de su distribución es una especie asociada a 

ambientes de bosques abiertos por lo que es posible que se adapte bien a la vida en los 

fragmentos de bosque e incluso que colonice las arboledas de especies exóticas que se 

encuentran en la llanura pampeana y que son utilizadas por otras especies de aves rapaces 

(Sarasola y Negro 2006). 

Alilicucú común (Megascops choliba, Fig.4.3): nidifica en huecos de árboles. 

También tiene una amplia distribución que se extiende desde Costa Rica y Panamá hasta 

el centro de Argentina. En general, es una especie común y abundante en muchas áreas 

donde habita, encontrándosela también en parques y ciudades (Marks et al. 1999). A pesar 

de esto, su ecología y sus poblaciones han sido pobremente estudiadas. Nuevamente, 

siendo una especie común, en otras zonas con bosques abiertos (Marks et al. 1999), podría 

adaptarse bien a los procesos de fragmentación sufridos por el Caldenal. Es una especie 

que no presenta amenaza global ni a nivel local (Trejo et al. 2012). Es un búho 
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principalmente insectívoro, por lo que en zonas agrícolas podría estar amenazado por el 

uso de pesticidas. Se ha observado la mortalidad en caminos, ya que esta especie caza, 

aunque con poca frecuencia, en los bordes de las carreteras y en el suelo debajo de las 

farolas, lo que también la hace vulnerable al tráfico. 

 

Figura 4.3. Imagen del Alilicucú común. Foto: Marcelo Dolsan. 

 
Censos y análisis estadístico 

Para analizar cómo influyó la fragmentación del bosque nativo en la presencia de 

especies de aves rapaces nocturnas se construyeron capas utilizando un Sistema de 

Información Geográfico (ArcGIS versión 10.2.2, ESRI 2011). 

De la capa del Espinal provista por la Secretaria de Ambiente de la Nación, se 

hizo un corte de la zona de bosques alrededor de la ciudad de Santa Rosa. Este corte 

comprendió el ecotono entre el bosque del Espinal al oeste- y la zona agrícola al este-. 

Luego se establecieron puntos fijos de censos en caminos rurales que estuviesen pegados 

a algún tipo de fragmento de bosque. En estos fragmentos se realizaron censos desde 

puntos fijos con reclamo de las especies Alilicucú común y Caburé chico, siempre a 

distancias mínimas de 1 km entre un punto y el otro. Los censos se realizaron con 5 

minutos de escucha pasiva, 5 minutos con reclamo y 5 nuevamente de escucha pasiva sin 

reclamo (se alternaron los reclamos, en un punto primero Caburé y después Alilicucú, en 

el siguiente primero Alilicucú y luego Caburé, y así sucesivamente) (Franklin 1990, Lisa 

Takats et al. 2001, Conway & Simon 2003, Crozier 2005, Flesh y Steidl 2007, Ibarra et 

al. 2012, 2014). Se utilizaron los reclamos incluidos en Narosky et al. 2010 y también de 
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la página Xeno Canto (https://www.xeno-canto.org/species/Glaucidium-brasilianum y 

https://www.xeno-canto.org/species/Megascops-choliba?view=0). Los sonidos se 

reprodujeron con un teléfono móvil y unos parlantes portátiles, sin modificar la intensidad 

del sonido. Los censos se realizaron por dos personas en noches sin viento y se registraron 

las condiciones climáticas (temperatura, nubosidad). El tamaño de los parches donde se 

realizaron censos y la distancia a los parches más cercanos y a la matriz, se obtuvieron 

mediante la utilización de Sistemas de Información Geográfica. 

 

Tabla 4.1 Variables explicativas consideradas en los análisis. 
 

 
 

 

Previo a la realización del modelado, al igual que en capítulos anteriores, se 

evaluó con el programa RStudio (R Core Team. 2016) la correlación entre variables con 

el coeficiente de Spearman para reducir la colinearidad entre las variables explicativas 

del modelo (Green 1979, Dorman et al. 2013). Las variables con las que se hizo la matriz 

de correlación fueron: AREA, PERIMETRO, DMATRIZ (distancia al parche de bosque 

continuo más cercano) y D1 (distancia al fragmento de bosque más cercano). En aquellos 

pares de variables correlacionadas (r > 0.6) sólo una de las dos variables fue retenida 

para el análisis, considerando cuando fue posible la de mayor sentido biológico. En este 

caso se excluyó la variable PERIMETRO y se retuvo la variable AREA, todas las demás 

variables fueron sometidas a la modelación de la regresión lineal (Tabla 5 ANEXO). 

Se modeló el efecto de la fragmentación del bosque sobre la probabilidad de 

presencia de Alilicucú y Caburé chico mediante Modelos Lineales Generalizados (GLM) 

(Cayuela 2006, 2009). En análisis separados, se incluyó la presencia/ausencia de cada una 

http://www.xeno-canto.org/species/Glaucidium-brasilianum
http://www.xeno-canto.org/species/Glaucidium-brasilianum
http://www.xeno-canto.org/species/Megascops-choliba?view=0)
http://www.xeno-canto.org/species/Megascops-choliba?view=0)
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de las dos especies de rapaces como variable dependiente con una distribución de los 

errores binomial y una función de enlace logit. La multicolinealidad se evaluó calculando 

factores de inflación de varianza generalizados (VIF) utilizando el paquete ‘car’ (Fox & 

Weisberg 2011). Como variables explicativas se incluyeron el tamaño de los parches 

donde se realizaron censos de las aves rapaces nocturnas seleccionadas, la distancia de 

dicho parche al parche más cercano y la distancia desde el parche a las manchas de bosque 

continuo (Tabla 4.1) (Flesch y Steidl 2010, Johnsgard 1988). La selección de variables 

se realizó mediante modelado por pasos hacia atrás (Hosmer y Lemeshow 1989) donde 

comenzamos el análisis con un modelo saturado que incluyó todas las variables 

explicativas y se fueron eliminando las variables no significativas (p > 0.05) una a una. 

El modelo final sólo incluyó variables significativas (p < 0.05). 

 
RESULTADOS 

De los 94 puntos censados (Fig. 4.4), en el 60% hubo ausencia de ambas especies 

mientras que en el restante 40% una de las dos especies o ambas estuvieron presentes. En 

15 puntos se detectó la presencia de Alilicucú común. Por su parte, en 22 puntos se detectó 

la presencia de Caburé. En 9 puntos se registraron ambas especies. 

 

 

Fig. 4.4. Mapa con área y puntos censados. Se representan los puntos con presencia sólo 

de     Caburé chico (GLAUCIDIUM, en azul), puntos con presencia sólo de Alilicucú 

común (MEGASCOPS, en negro), puntos con presencia de ambas especies (violeta) y 

puntos con ausencias de ambas especies (rojo). 



Capítulo IV: Efectos de la fragmentación 

180 

 

 

El modelo puesto a prueba para explicar la variación en la presencia de Caburé 

chico en función de las variables de fragmentación del bosque, indicó que la única variable 

que explicó la presencia de Caburé fue la distancia a la matriz de bosque (parche de bosque 

continuo) y lo hace con un efecto negativo (Tabla 4.2). Es decir, hubo un aumento en la 

probabilidad de presencia de Caburé cuanto más cerca esté el fragmento del parche de 

bosque continuo (Fig. 4.5). Sin embargo, las variables tamaño de fragmento y distancia al 

fragmento más cercano fueron no significativas (p > 0.05). La magnitud del efecto de la 

variable significativa Distancia a la matriz fue sin embargo bajo (-0.0630) y el modelo 

ajusta con un R2c muy bajo (<10%), lo que indica una pobre evidencia estadística para 

apoyar esta relación. Es decir, existen otros factores (no considerados en este análisis) que 

explican esta variabilidad en la presencia/ausencia de esta especie. 

 

Tabla 4.2. Modelo obtenido de los GLM en los que se modeló la probabilidad de 
presencia del Caburé chico en función de variables de fragmentación del bosque. Los 
Valores Inflados por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza 

explicada tanto por los factores fijos como aleatorios (R2 marginal y R2condicional) fue 
del 8.58%. 

 

Variable Coeficiente DE GL Chisq Pr(>Chi) 
 

Intercepto 0.0331 0.3250  

Distancia a la matriz -0.0630 0.0355 1 3.7415 0.0053 ** 
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Figura 4.5. Probabilidad de presencia de Caburé chico (P_A) en función de la distancia a 

la matriz de bosque continuo (DMATRIZ). Las bandas grises indican los intervalos de 

confianza del 95%. 

 

En cuanto al Alilicucú común, los modelos generados para explicar la variación en 

la probabilidad de presencia de la especie en función de variables de fragmentación del 

bosque, indican que las variables significativas fueron: la distancia a los fragmentos de 

bosque continuo y la distancia al fragmento más cercano (Tabla 4.3). Obteniendo una 

mayor probabilidad de presencia en aquellos parches más cercanos al bosque continuo y 

cuando la distancia al fragmento más cercano fue menor (Fig. 4.6). La variable 

significativa Distancia al fragmento más cercano tiene un coeficiente significativo 

(0.7071) mientras que la variable Distancia a la matriz tiene un coeficiente muy bajo 

(-0.0643). El modelo tiene un ajuste moderado (R2c cercano al 30%). 
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Tabla 4.3. Modelo obtenido de los GLM en los que se modeló la probabilidad de presencia 
del Alilicucú en función de variables de fragmentación del bosque. Los Valores Inflados 
por la Varianza (VIF) fueron menores a 2. La proporción de varianza explicada tanto por 

los factores fijos como aleatorios (R2 marginal y R2condicional) fue del 28.45%. 
 

 

Variable Coeficiente DE GL Chisq Pr(>Chi) 
 

Intercepto -0.8964 0.3896  

Distancia al fragmento más cercano -0.7071 0.7547 1 1.1844 0.0027 ** 

Distancia a la matriz -0.0643 0.0637 1 1.3702 0.0024 ** 

 

 

 

 

 

 

Figura 4.6. Probabilidad de presencia de Alilicucú (P_A) en función la distancia a la matriz de 

bosque (DMATRIZ, izquierda) y a la distancia al fragmento de bosque más cercano (D1, 

derecha). Las bandas grises indican los intervalos de confianza del 95%. 
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DISCUSIÓN 

El presente trabajo es una de las primeras aproximaciones al análisis de los 

posibles efectos que pueden tener los procesos de fragmentación sobre las poblaciones 

animales en los bosques semiáridos del centro de Argentina. A pesar de tratarse de dos 

especies asociadas a bosques abiertos, como se refleja en sus amplias distribuciones y en 

la diversidad de hábitats en los que crían (distintos tipos de bosques, selvas, arboledas y 

aún poblados) (y al menos el Caburé, también en la dieta), tanto el Caburé chico, como 

el Alilicucú común mostraron verse afectados negativamente por la fragmentación del 

hábitat. De acuerdo a los modelos, el Alilicucú sería una especie más sensible a la pérdida 

de hábitat que el Caburé ya que desaparece de los fragmentos a menores distancias a los 

núcleos de bosque continuo y a su vez, su presencia en los fragmentos estaría asociada a 

la cercanía a otros fragmentos de bosque (variable más importante que la distancia a la 

matriz de bosque continuo). Por su parte, el Caburé, sólo pareció verse afectado por la 

distancia al bosque continuo, aunque el bajo soporte estadístico del modelo indica que 

este resultado debe ser tomado con extrema cautela. Estos resultados indican no obstante 

un cierto efecto de la fragmentación del hábitat en el Caldenal sobre la persistencia de 

algunas de las especies forestales asociadas a estos bosques. Las diferencias entre ambas 

especies en las variables que explican su persistencia y en cómo varía la probabilidad de 

presencia de estas especies con la distancia al bosque continuo, sugieren que el Alilicucú, 

sería más sensible a estos factores que el Caburé. Esto puede deberse a que el Alilicucú 

sea efectivamente más sensible a fenómenos de competencia o depredación (el Caburé 

por ejemplo es mucho agresivo en la captura y la manipulación que el Alilicucú, J.M. G. 

com. pers.) o podría deberse a que esta especie posee una menor capacidad de dispersión 

a través de ambientes de matriz. 

Sin embargo, como ya se mencionó, ambas especies y, especialmente el Caburé, 

utilizan activamente las áreas abiertas para alimentarse (Marks et al. 1999, Proudfoot y 

Johnson 2000). Por lo tanto, fragmentos de pequeño tamaño, podrían ser ocupados para 

refugiarse o nidificar y hábitats abiertos para alimentarse en la periferia. En este sentido, 

en la zona de estudio, se ha manifestado que el Caburé seleccionaría zonas de bosque 

maduro y con árboles grandes, donde probablemente tendría mayor disponibilidad de 

cavidades para criar o para refugiarse, pero también zonas con elevada densidad de 

bordes, posiblemente, porque dichas zonas le deben ofrecer buenas posibilidades de 

forrajeo (Campioni et al. 2013). 

Tanto para el Alilicucú común como para el Caburé, la distancia al bosque 
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continuo tuvo un cierto apoyo para explicar la persistencia de dichas rapaces en los 

fragmentos, esto sugiere que los factores que regulan o limitan las poblaciones de estas 

especies en fragmentos aislados de forma recurrente eliminarían las poblaciones de 

dichos fragmentos, de forma que sólo el flujo de individuos desde la matriz, permitiría su 

persistencia en los fragmentos cercanos al bosque continuo. Sin embargo, la gran 

variación en las probabilidades de presencia de la especie a medida que se aleja el 

fragmento de la matriz indica que deben existir otras variables importantes matizando 

estas relaciones. De hecho, el bajo soporte estadístico del modelo para el Caburé y, el 

moderado ajuste del modelo del Alilicucú indican que una parte muy importante de la 

variabilidad en la probabilidad de ocupación de los parches por estas especies no es 

explicada por los modelos. En ese sentido, es muy probable que distintas variables no 

medidas en el presente trabajo, ligadas a las características internas de los parches y a las 

comunidades de depredadores o competidores presentes en dichos parches acaben 

teniendo un papel fundamental en la persistencia de esas poblaciones aisladas. El 

Alilicucú es sensible a fenómenos de depredación y de competencia por otros usuarios 

de cavidades como los carpinteros. Además, la orientación de sus nidos sugiere que la 

especie es sensible a situaciones climáticas adversas (Días y Lima 2015). Es posible, que 

la interacción de estos factores en los fragmentos, tengan efectos negativos de forma 

cíclica sobre la ocupación de territorios por parte de la especie, de forma que se dificulte 

la reocupación de parches que se encuentren alejados de la matriz de bosque continuo. 

Condiciones climáticas adversas generarían situaciones catastróficas para algunas aves 

rapaces nocturnas, de forma que las variables climáticas explican por sí mismas la 

evolución demográfica (supervivencia y reproducción) de dichas especies en los distintos 

parches, más allá de la calidad de hábitat. Esto, incluso en el caso de una especie definida 

como especialista y dependiente de hábitats forestales de calidad como es el caso del 

Búho moteado californiano (Franklin et al. 2010). Situaciones similares podrían estar 

determinando la dinámica de los Alilicucús en los fragmentos de bosque. Evidentemente, 

lo mismo podría estar ocurriendo para el Caburé. 

Los censos de aves nocturnas son complejos debido a que estas especies suelen 

ser discretas durante el día, cuando suelen permanecer escondidas en lugares poco visibles 

como vegetación espesa donde se camuflan extraordinariamente bien, o bien dentro de 

cavidades y centran además su actividad por la noche (Mikkola 1983). Por lo tanto, 

monitorear sus poblaciones de forma adecuada requiere un trabajo intenso durante largos 

períodos y el uso de diversas herramientas para conseguir resultados fiables. Sin embargo, 
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cuando los recursos son limitados se debe optimizar los esfuerzos. En ese sentido, los 

censos con playback han demostrado ser una de las mejores herramientas para detectar 

presencia y en algunos casos estimar abundancias de rapaces nocturnas (Zuberogoitia y 

Campos 1998, Zuberogoitia 2002, Martínez et al. 2007). La intensidad de muestreo, las 

características propias de cada especie, la calidad o el contexto social de los individuos 

pueden afectar la detectabilidad de las distintas especies (edad, reproductores o individuos 

flotantes, etc.; Martínez et al. 2002, Penteriani 2003, Zuberogoitia et al. 2011). De hecho, 

se ha demostrado en algunas especies, que la probabilidad de detección efectiva de la 

presencia de individuos en un solo censo es limitada. Por ejemplo, en un estudio en 

España con ejemplares radiomarcados de Mochuelo común (Athene noctua), en la 

primera sesión de muestreo tan solo se detectó un 40 % de los individuos presentes, pero 

este número fue muy inferior si se restringió el análisis a 5 o 10 minutos, y fue 

aumentando al aumentar la duración del tiempo de muestreo (Zuberogoitia et al. 2011). 

Es posible que los contextos sociales, o la presión interespecífica en los ambientes más 

fragmentados limiten la respuesta de ambas especies cuanto más lejos del hábitat óptimo 

(Rudolph 1978, Sergio e Hiraldo 2008), aunque este último caso pareciera menos 

probable, ya que el principal posible depredador dentro del gremio de las rapaces 

nocturnas en la zona es la Lechuza de campanario (Tyto alba) que tiene abundantes 

poblaciones tanto en los ambientes agrícolas como en los forestales (López y Grande pers. 

obs.). Sin duda, serán necesarios trabajos más profundos y específicos con ambas 

especies para dilucidar estos posibles efectos. 

La pérdida y fragmentación de hábitat se ha convertido en la principal amenaza 

para la conservación de la biodiversidad a nivel global (Renjifo 1999, Arroyo Rodríguez 

et al. 2008, Boscolo y Metzger 2011). Si bien la destrucción per se tiene un efecto 

extremadamente negativo, las consecuencias de la fragmentación muchas veces pasan 

desapercibidas en los análisis globales. Sin embargo, la teoría y los estudios empíricos 

indican sin lugar a dudas que estos procesos juegan un papel fundamental en la evolución 

de las poblaciones animales y vegetales (Renjifo 1999, Laurence et al. 2000). Los 

resultados de este trabajo, sugieren que el proceso de fragmentación estaría afectando al 

menos a algunas de las especies forestales que se encuentran en los ambientes del centro 

de Argentina, asociados a los bosques secos del Espinal y del Chaco. Si bien las dos 

especies evaluadas en este capítulo tendrían poblaciones abundantes y estar lejos de estar 

amenazadas, los bosques que habitan estas especies en la región han sufrido una severa 

reducción en su extensión (SA y DS 2007) por lo que es lógico pensar que lo mismo 
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habrá ocurrido con el área de distribución de estas especies. Los resultados de este trabajo 

sugieren que la rarefacción de estas especies debido a los procesos de fragmentación, 

podría estar ocurriendo con otras especies asociadas a estos ambientes, pero con rangos 

de distribución más limitados o con peor estatus de conservación como el Halconcito gris 

(Spiziapteryx circumcincta) o el Águila coronada (Buteogallus coronatus) (Capítulos II 

y IV). Como ya se mencionó en este estudio, a pesar de ser especies muy comunes en 

muchas áreas del país e incluso dentro de sus amplias áreas de distribución, la 

información disponible sobre el Caburé chico y el Alilicucú común es mínima. No se 

sabe casi nada de la biología básica de ambas especies y menos aún de los factores que 

pueden estar actuando sobre sus poblaciones. Lo mismo ocurre para gran parte de las 

rapaces nocturnas argentinas (Trejo et al. 2012). Este trabajo sugiere la necesidad de 

realizar aproximaciones al seguimiento de estas especies de forma más fina, que permita 

entender cómo se da el proceso de ocupación y extinción de estas especies en los 

fragmentos de bosque nativo. Estos trabajos por lo tanto deberían abarcar en profundidad 

aspectos de la ecología de estas rapaces y particularmente de su demografía, 

productividad, supervivencia, dispersión y cómo estos parámetros están determinados por 

las características de los parches y de la matriz de origen de los individuos. Todo esto en 

relación a un bosque que enfrenta amenazas a diversas escalas en el centro de Argentina. 

Sólo con la generación de esta información científica de forma sólida, será posible la 

planificación y la toma de medidas de mitigación efectivas para evitar los efectos adversos 

de la fragmentación de estos ambientes. 
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RESUMEN 

Los modelos de distribución de especies intentan predecir la distribución de las mismas, 

relacionando los datos de presencia de las especies con las características naturales y antrópicas que 

hay en los puntos de presencia de las especies y después, en función de esas características, proyectar 

la posible distribución de las especies a otras zonas donde están esas características, pero no se cuenta 

con datos de presencia. En los últimos años se han desarrollado diversas herramientas para el estudio 

del uso de hábitat de especies como así también modelos diseñados para proyectar rangos de 

distribución potencial. El Águila coronada se distribuye desde el norte de la Patagonia hacia el norte 

de Argentina, Paraguay, zonas particulares de Bolivia y sur de Brasil. El Gran Chaco americano y el 

Cerrado brasileño, dos de los ambientes que han sufrido una mayor deforestación en las últimas 

décadas, se consideraban el corazón de la distribución de la especie. En el presente capítulo se 

construyeron modelos de distribución potencial del Águila coronada utilizando 698 registros de la 

especie e información bioclimática, de cobertura y de presión antrópica mediante el uso de dos 

técnicas de modelado, sólo presencia (MaxEnt) y presencias vs pseudoausencias (Modelos Lineales 

Generalizados). Ambos modelos sugieren distintas zonas con máxima probabilidad de presencia. El 

MaxEnt indica máxima probabilidad en la franja de Monte, Espinal y más al norte, Chaco, que va 

desde La Pampa hasta Santiago del Estero, en el este de la provincia del Chaco, en una franja estrecha 

desde el Monte mendocino y la precordillera hacia el norte hasta las faldas de los Andes y los valles 

interandinos en Bolivia. Finalmente, una cuarta zona separada en zonas interiores de la Mata Atlántica 

en Brasil. Por el contrario, el GLM indicó una zona con máxima probabilidad en el norte de la 

Patagonia. Ambos modelos sugieren que gran parte del Chaco Seco americano y el Cerrado, no son 

los mejores hábitats para la especie y que la cobertura de cultivos afecta a la distribución de la especie. 

Las estimaciones de números de territorios posibles para la especie variaron entre 545 y 11.428 según 

los modelos. Las comparaciones con las estimaciones de población de la especie para la población 

mejor estudiada que se localiza en La Pampa, sugieren que los modelos de MaxEnt sobreestiman los 

números de territorios posibles y los GLM los infraestiman. Sin embargo, las estimaciones de número 

de territorios más plausible, indicarían que podría llegar a haber menos de 2.500 individuos maduros 

en la población (límite para la categoría En Peligro de la UICN) o en otros casos menos de 10.000 

individuos maduros (límite parea Vulnerable) con un declive probable de su hábitat (y sus 

poblaciones) situado entre el 30-50% en 100 años (pérdida de hábitat). Nuevamente estos valores 

indican que, según los criterios y los modelos elegidos, la especie debería considerarse Vulnerable o 

En Peligro. Es urgente colectar información poblacional de la especie en otras zonas de estudio del 

país y en otros países, para poder ajustar mejor los resultados de este trabajo y obtener información 

más consistente que permita evaluar con más solidez el estado de conservación de esta especie. 
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INTRODUCCIÓN 

La transformación de los ambientes naturales por acción directa del hombre, es hoy en 

día una de las mayores amenazas para la fauna silvestre, generando reducciones poblacionales 

y extinciones locales por la desaparición de sus hábitats (Ojasti et al. 2000, Burkart 2005, Jetz 

et al. 2007). El acelerado proceso de pérdida y fragmentación de ambientes naturales ha 

acrecentado la necesidad de comprender los efectos de estos cambios en las poblaciones 

animales silvestres. Conocer la distribución ecológica y geográfica de las especies sometidas a 

estos cambios en el paisaje tiene grandes implicancias en ecología y en conservación, entre otras 

disciplinas (Sunquist y Sunquist 2001, Rushton et al. 2004, Ferraz et al. 2012). Sin embargo, 

contar con datos de presencia de una especie en toda su área de distribución o en un área de 

estudio es muchas veces difícil. Generalmente los datos de presencia para muchas especies raras, 

escasas o que habitan ambientes difíciles de muestrear, son escasos y se encuentran limitados a 

las áreas de mayor accesibilidad (Elith et al. 2006, Phillips et al. 2009). Los modelos de 

distribución de especies, intentan predecir la distribución de una especie, relacionando los datos 

de presencia con las características ambientales y antrópicas que se dan en esos lugares de 

presencia (Elith et al. 2006, Soberon et al. 2017). Estos modelos estiman la respuesta funcional 

de cada característica, o variable, y el grado de contribución de esa variable a la presencia de la 

especie. Con esa información, el modelo calcula la probabilidad de la presencia de la especie en 

todo el rango del área de estudio (Elith et al. 2006, Phillips et al 2006, Aneja, et al. 2006a, 

Fourcade et al. 2014). Además, los modelos de distribución de especies son utilizados para 

estimar las áreas de mayor aptitud para una especie y así predecir la potencial presencia de la 

especie en sitios que no han sido monitoreados (Elith y Burgman 2002, Ferraz et al. 2012), 

siendo una herramienta muy útil para evaluar y elaborar medidas de conservación y manejo 

(Chefaoui et al. 2005, De Angelo 2011, Ferraz et al. 2012). Los modelos de distribución de las 

especies son realmente modelos de distribución del hábitat de las especies en estudio y el 

resultado por lo tanto es un mapa de la aptitud del mismo. 

Durante las últimas décadas se han desarrollado una gran variedad de algoritmos para 

generar modelos de distribución. Estos algoritmos se dividen entre los que utilizan datos de 

presencias y ausencias (Guisan y Zimmermann 2000, Elith y Burgman 2002), y los que sólo 

utilizan datos de presencia (Phillips et al. 2006, Tsoar et al. 2007). Contar con datos de ausencia 

pocas veces es factible, y cuando esos datos están disponibles, son muchas veces cuestionables 

(Anderson 2003), por lo que los modelos que utilizan solamente datos de presencia han ganado 

terreno en los últimos años (Elith et al. 2011, Fourcade et al. 2014). Sin embargo, es importante 

tener en cuenta que los datos de presencia suelen presentar sesgos espaciales de autocorrelación  
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y de muestreo (Phillips et al. 2009). Por lo tanto, para generar modelos confiables es 

fundamental controlar estos sesgos, mediante distintas técnicas reportadas en la bibliografía, 

como por ejemplo considerar sólo los registros independientes (Phillips et al. 2009, Kramer- 

Schadt et al. 2013, Merow et al. 2013, Fourcade et al. 2014). También es importante utilizar 

datos de presencia de buena calidad (confiables y bien georreferenciados) y que las variables 

predictivas sean de relevancia para la especie y para los objetivos del análisis (Elith et al. 2008, 

Ferraz et al. 2012).  

Otro factor relevante a tener en cuenta en la construcción de modelos de distribución es 

la selección de la escala del trabajo (Ferraz et al. 2012). Esta selección debe estar basada en los 

objetivos del estudio y los datos disponibles. Estudios orientados a comprender procesos 

ecológicos detallados y/o a planificar acciones de conservación utilizan extensiones locales o 

regionales, mientras que estudios orientados a comprender cambios o procesos globales utilizan 

extensiones mayores, como continentales o todo el planeta (Elith et al. 2008). 

Si bien la mayoría de los modelos de distribución utilizan variables climáticas, es posible 

incluir otros tipos de variables, como variables edáficas, tipos de vegetación o índices de impacto 

antrópico (Elith et al. 2008, Scheldeman y van Zonneveld 2011). Esto ocurre sobre todo en 

estudios a escala local, donde la variabilidad climática es mínima, y otros factores toman 

relevancia, como el tipo de ambiente o el impacto humano sobre el ambiente nativo. 

En los últimos años se han desarrollado diversas herramientas para el estudio del uso de 

hábitat de especies como así también modelos diseñados para hipotetizar rangos de distribución 

potencial (Stockwell y Noble 1992). Entre ellos se encuentran el software MaxEnt y los Modelos 

Lineales Generalizados que pueden llevarse a cabo con la mayoría de los softwares estadísticos 

disponibles. El software MaxEnt (Phillips et al. 2006, Merow et al. 2013) es un sistema de 

cómputo utilizado para producir la predicción de distribuciones de especies. Este programa 

utiliza el principio de máxima entropía, estimando la distribución de las especies a lo largo de un 

espacio geográfico (Hijmans y Graham 2006, Waltari & Guralnick 2009). Los Modelos Lineales 

Generalizados (GLM), son extensiones matemáticas de modelos lineales, que utilizan una 

función de enlace para inducir linealidad entre la variable de respuesta y las variables 

predictoras, que incorporan la variación no constante directamente en el análisis y restringen la 

respuesta dentro de un rango específico (ReGLern et al. 2006). 

Las aves rapaces son un grupo polifilético de aves que, por sus características, 

depredadores en lo alto de las redes tróficas, requieren de amplias superficies de hábitat, suelen 

tener bajas densidades, tamaños poblacionales reducidos, tamaños corporales relativamente 
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grandes y madurez sexual retardada (Newton 1979, Sergio et al. 2008). Todas estas 

características las hacen particularmente vulnerables a las alteraciones antrópicas de los 

ecosistemas tales como la destrucción de hábitat (Duffy 2002), la introducción de 

infraestructuras en dichos hábitats (Newton 1979; Ferrer 2001), una elevada extracción de 

individuos (Baum et al. 2003), una alta persecución (Whitfield et al. 2004, Paviolo et al. 2008, 

Pohja-Mykrä et al. 2012) y el cambio climático (Voigt et al. 2003, Galmes 2017). 

El Águila coronada (Buteogallus coronatus) es un ave rapaz del orden Accipitriformes, 

familia Accipitridae, subfamilia Buteoninae (Del Hoyo et al. 2014). La especie fue descripta por 

primera vez en 1817 por Viellot y desde entonces su nombre ha cambiado en distintas revisiones 

taxonómicas. Es una especie de gran tamaño que puede pesar cerca de 3 kg, con estrategia 

reproductiva lenta, tiene un tamaño de puesta de un solo huevo, por lo que tiene una 

productividad máxima de un pichón por temporada y posee madurez sexual retrasada (Ferguson- 

Lees et al. 2001, Galmes 2017). En cuanto a su distribución se sabe que ocupa grandes territorios 

y lo hace en bajas densidades. Se distribuye a lo largo de cuatro países en Sudamérica desde el 

este de Bolivia, el centro y sur de Brasil, en Paraguay llegando hasta el norte de la Patagonia en 

Argentina, convirtiéndose en el Águila crestada de distribución más austral del continente 

(Ferguson-Lees et al. 2001, Del Hoyo et al. 2014). En Uruguay se la considera localmente 

extinta (BirdLife International 2016), aunque algunos autores recientemente han puesto en duda 

que la especie haya criado alguna vez en ese país (Azpiroz y Cortés 2014). La especie es poco 

frecuente a lo largo de su rango de distribución con predominancia de observaciones en regiones 

de baja altitud, en ambientes de sabanas y bosques abiertos (Ferguson-Lees et al. 2001, Chebez 

2008, Del Hoyo et al. 2014). La presencia de árboles sería fundamental para la especie debido 

a que no se la encuentra más allá del ecotono entre la Región fitogeográfica del Espinal y la 

Estepa Patagónica (Bellocq et al. 1998, Bellocq et al. 2002, Chebez 2008). En este sentido, todos 

los registros conocidos de nidificación indican que la especie cría en árboles y rara vez en 

estructuras hechas por el hombre (Ferguson- Lees et al. 2001, Chebez 2008, Sarasola 2018). La 

especie se considera en peligro de extinción a nivel global por el reducido tamaño de su 

población (estimado en no más de 1.000individuos maduros) y su tendencia poblacional negativa 

(BirdLife International 2018), debida aparentemente a la pérdida de hábitat y una elevada 

mortalidad no natural por persecución humana y electrocuciones en tendidos eléctricos (Sarasola 

et al. 2010, Fandiño y Pautasso 2013, Barbar et al. 2016, Galmes et al. 2017). La situación crítica 

de la especie desde el punto de vista de la conservación, le ha valido ser seleccionada como 

especie prioritaria para la investigación dentro de la Alianza de Extinción Cero, que identifica y 

busca salvaguardar los sitios más importantes para prevenir las extinciones de determinadas 
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especies a nivel global (http://zeroextinction.org/), así como ser propuesta para la figura de 

Monumento Natural Nacional por la Ley 22.351 de Administración de Parques Nacionales 

(https://www.parquesnacionales.gob.ar/ley22351/). Sin embargo, la especie ha sido 

escasamente estudiada y tan solo en la provincia de La Pampa existe un trabajo intensivo, a una 

escala importante (que no se limite al estudio de uno o pocos nidos) y continuado en el tiempo 

sobre su ecología y las amenazas que enfrentan (Sarasola y Maceda 2006, Maceda 2007, 

Sarasola et al. 2010, Galmes 2017, Galmes et al. 2017, Galmes et al. 2018). Las ecorregiones que 

formaron el corazón de la distribución de la especie, el Espinal en Argentina, el Gran Chaco 

Americano en Argentina, Paraguay, Brasil y Bolivia y el Cerrado en Brasil, han sufrido fuertes 

procesos de deforestación y degradación desde hace décadas. El Espinal ha perdido más de dos 

terceras partes de su distribución (SA y DS 2007), el Gran Chaco casi un 30% de su superficie 

en tan solo tres décadas (Vallejos et al. 2015) y el Cerrado ha perdido más de la mitad de su 

superficie original (Hosono et al. 2016). Esta información sugiere que la especie puede haber 

perdido una porción muy significativa de su distribución original. 

Si bien se han ido desarrollando distintas hipótesis de distribución de la especie (Fig. 5.1 

y Fig. 5.2), no existe hasta la fecha un modelo de idoneidad de hábitat para la especie que permita 

evaluar cuál es dicho hábitat potencial y cuál puede ser el impacto real de esta gran destrucción 

de bosques que ha ocurrido en su área de distribución, sobre la distribución y la persistencia de 

la especie. En este contexto, el objetivo de este capítulo es elaborar un modelo de distribución 

para Águila coronada a escala de su distribución latinoamericana, estimar el tamaño poblacional 

potencial y el efecto sobre este de los procesos de destrucción de los bosques nativos ocurridos 

dentro de su rango de distribución. 

http://zeroextinction.org/)
https://www.parquesnacionales.gob.ar/ley22351/
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Figura 5.1. Distribución de Buteogallus coronatus según la IUCN (2012). 
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Figura 5.2. Distribución de Buteogallus coronatus según la IUCN (2016) 
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MATERIALES Y MÉTODOS: 

 

Área de estudio: 

El Águila coronada tiene un rango muy amplio de distribución. En Brasil existen 

registros de la especie desde Maranhão y Bahía al noreste hasta Mato Grosso al oeste y 

suroeste y hasta Rio Grande do Sul al sur. En Bolivia cuenta con registros en el Beni y Santa 

Cruz. En Paraguay se ha registrado en todo el país. En Argentina, se ha registrado desde 

Jujuy y Salta al norte, hasta el sur de la provincia de Buenos Aires y Río Negro con registros 

esporádicos en Neuquén (Giai 1952, Gonnet y Blendinger 1998, Delhey 1992, Ecoregistros 

2019) y un registro de 1879 de Chubut (Pereyra-Lobos 2004). No hay registros inequívocos 

en Uruguay (Azpiroz y Cortés 2014). Por lo tanto, el área de estudio de este trabajo es muy 

amplia. Incluye toda la superficie de Brasil al sur de Porto Velho y Natal, así como toda 

Bolivia, Paraguay, Uruguay y toda la superficie en Argentina situada al norte de los límites 

sur de la provincia de Río Negro y Neuquén. 

 
Obtención de registros 

Para compilar los registros de la especie, se realizó una detallada búsqueda 

bibliográfica (Barrionuevo 2011, Pereyra Lobos 2004 y 2010, Libro Rojo 1997, Barcellos et 

al. 2006, Cano et al. 2016, Gonnet et al. 1998, De Lucca 2012, Maceda 2007, Berkunsky et 

al. 2013, Coria et al. 2013, Granzinolli et al. 2017, Aves Argentinas), así como de los 

registros subidos a las plataformas de registros de internet de eBird 2012 

(https://ebird.org/home), Ecoregistros (http://www.ecoregistros.org/site/index.php) y 

Wikiaves (https://www.wikiaves.com.br/) y consultas con expertos (Diego Méndez, Jonas 

Kilpp, Alex Janh). Dada la gran información disponible para la provincia de La Pampa, y 

de cara a reducir los sesgos en la información, para esta provincia sólo se usaron registros de 

la especie en dicha provincia no asociados a las labores regulares de monitoreo de la especie 

desarrollado por el CECARA. 

 
Obtención de variables 

Para la construcción de los modelos de distribución potencial de la especie, se 

utilizaron variables climáticas, de cobertura y de presión antrópica. Las variables climáticas 

utilizadas se corresponden a las variables disponibles en WorldClim (Tabla 5.1). Las 

variables bioclimáticas se derivan de los valores mensuales de temperatura y precipitación 

para generar más variables biológicamente significativas. Estos se utilizan a menudo en

http://www.ecoregistros.org/site/index.php)
http://www.ecoregistros.org/site/index.php)
http://www.wikiaves.com.br/)
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modelos de distribución de especies y en técnicas relacionadas de modelos ecológicos. Las variables 

bioclimáticas representan tendencias anuales (Temperatura media anual, precipitación anual) 

estacionalidad (Rango anual de temperatura y precipitación) y factores ambientales extremos o 

limitantes (Temperatura del mes más frío y más cálido y precipitación de lo húmedo y cuartos 

secos). Un trimestre es un período de tres meses (1/4 del año). Las capas de datos se generaron 

mediante la interpolación de los datos climáticos mensuales promedio de las estaciones 

meteorológicas en una cuadrícula de resolución de 30 segundos de arco (a menudo denominada 

resolución de "1 ̴ km2").  
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Tabla 5.1. Variables bioclimáticas del Worldclim. 

Variables bioclimáticas 
 

 

B1 = Temperatura media anual 

B2 = Rango de temperatura diurno medio 

(Media todos los meses (Temp. Máxima – Temp. Mínima) 

B3 = Isotermalidad (BIO 2/ BIO7) (* 100) 

B4 = Estacionalidad de temperatura (desviación estándar * 100) 

B5 = Temperatura máxima del mes más caliente 

B6 = Temperatura mínima del mes más frio 

B7 = Rango de temperatura anual (BIO 5 – BIO6) 

B8 = Temperatura media del trimestre más húmedo 

B9 = Temperatura media del trimestre más seco 

B10 = Temperatura media del trimestre más frio 

B11 = Temperatura media del trimestre más caliente 

B12 = Precipitación total anual 

B13 = Precipitación del mes más húmedo 

B14 = Precipitación del mes más seco 

B15 = Estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación) 

B16 = Precipitación del trimestre más húmedo 

B17 = Precipitación del trimestre más seco 

B18 = Precipitación del trimestre más caliente 

B19 = Precipitación del trimestre más frio 
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Tras una búsqueda exhaustiva de capas de cobertura, se decidió utilizar la capa de 

LandCover (Channan et al. 2014, Friedl et al. 2010) (http://www.landcover.org/data/lc/). 

LandCover es una colección de imágenes satelitales de alta resolución provistas en un formato 

estandarizado ortorectificado, que cubre toda la superficie terrestre del mundo (excepto la 

Antártida). El conjunto de las variables utilizadas en este trabajo, obtenidas del LandCover se 

encuentran detalladas en la Tabla 5.2. 

 
Tabla 5.2. Variables de uso de suelo obtenidas del LandCover. Todas las variables de 

cobertura son cuantitativas continuas 

 

 
Se utilizaron como variables de presión antrópica la densidad poblacional (GPW, gpw- 

v4-pd2015, CIESIN 2015, http://sedac.ciesin.columbia.edu/data/collection/gpw- 

v4/sets/browse), la distancia a ciudades (d_places) y distancia a rutas (d_roads) (estas dos últimas 

obtenidas de Api 2011, Contributors 2012). 

Debido al gran proceso de destrucción de bosques que se ha producido a nivel global en 

las últimas décadas, varios son los estudios que se han encaminado a elaborar mapas de 

coberturas vegetales donde se evalúa de forma particular la deforestación. Para el presente  

http://www.landcover.org/data/lc/)
http://www.landcover.org/data/lc/)
http://sedac.ciesin.columbia.edu/data/collection/gpw-
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trabajo se han utilizado las capas disponibles sobre deforestación en Argentina entre 1976-2015 

(cubre 133.058 km2) (Vallejos et al. 2015); la clasificación como Otras Tierras en la evaluación 

de las coberturas de bosque nativo realizadas por la Secretaria de Ambiente y Desarrollo de 

Nación (abarca 100.810 km2) en el marco de la implementación de la Ley 26.331 de presupuestos 

mínimos de protección ambiental de los bosques nativos (SA y DS 2005). 

Modelo de distribución potencial utilizando el software MaxEnt 

 

MaxEnt es un software de libre acceso que se basa en el principio de máxima entropía (Phillips 

et al. 2006b). Se utilizan sólo datos de presencia de la especie y como variables explicativas se 

pueden incluir multitud de variables como las variables bioclimáticas que se pueden extraer del 

WorldClim o las de cobertura provenientes de LandCover. Dada su versatilidad y su libre 

acceso, este software ha sido ampliamente utilizado para el modelado de distribución de especies 

(Renjifo et al. 2014). La finalidad de MaxEnt es estimar la distribución de probabilidad de 

presencia de las especies a través de la distribución de probabilidad de máxima entropía (cercana 

a la uniforme), delimitado por un conjunto de variables para representar la información 

incompleta acerca de la distribución de destino. Básicamente, lo que hace MaxEnt es buscar una 

relación estadística entre puntos de presencia de una especie y un set de variables ambientales 

para predecir la idoneidad del hábitat en zonas no muestreadas. En términos generales, registros 

georreferenciados de la distribución de una especie son integrados en un sistema de información 

geográfica con capas ambientales (clima, vegetación, suelos, etc.) para determinar las 

características ambientales de los sitios donde la especie está presente. El programa modela 

posteriormente la presencia de la especie en función del ambiente dándole una estima de 

idoneidad del hábitat a sitios donde no hay registros de la especie, pero existe la información 

ambiental. Ya que MaxEnt se utiliza para modelar la distribución de especies con sólo registros 

de presencia, los píxeles del área de estudio se han convertido en el espacio en el que se delimita 

la distribución de probabilidad, los píxeles para registrar las ocurrencias de la especie son los 

puntos de muestreo, las variables explicativas son de clima, topografía, vegetación y presión 

antrópica. MaxEnt se configuró sólo con los registros de presencia de la especie; los puntos 

totales de ocurrencia de la especie se dividieron en: registros de entrenamiento (75 %) y 

validación (25 %). Se seleccionaron 10.000 puntos de trasfondo, la configuración 

predeterminada de los tipos de niveles de regularización y de características (Phillips y Dudik, 

2008, Young 2011) y el formato de salida fue logístico. Los modelos logísticos finales se 

convirtieron en mapas binarios utilizando el valor de probabilidad de 10 % como umbral, para  
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maximizar la sensibilidad y minimizar la especificidad (Phillips et al. 2006). Para la 

construcción del modelo se utilizaron todos los registros de Águila coronada y las variables 

bioclimáticas, de cobertura y de presión antrópica arriba descritas, como variables explicativas 

(Tablas 5.1 y 5.2). 

 

Modelo de Presencia/Ausencia con Modelos Lineales Generalizados 

Para el modelado de la probabilidad de presencia del Águila coronada utilizando GLMs, 

se generó una variable dependiente de presencias y ausencias. Para la construcción del modelo, 

se partió el área de estudio en un reticulado de grillas con un tamaño de 30km x 30km. Se eligió 

este tamaño de grilla porque la información preliminar del seguimiento de individuos con 

emisores satelitales y VHF, sugieren que ese es el máximo rango de movimiento de los 

individuos territoriales (Canal et al. 2017, Galmes 2017). Se consideraron grillas ocupadas 

aquellas en que se detectó la presencia de la especie al menos una vez (698 registros) y se 

seleccionaron grillas en las que la especie no hubiera sido registrada (727 pseudoausencias). 

Como variables explicativas: se utilizaron las mismas variables que las utilizadas para el 

modelado en MaxEnt (variables bioclimáticas obtenidas del WorldClim, de cobertura del 

LandCover y de presión antrópica). La distancia a ciudad más cercana y distancia a rutas fueron 

las distancias en línea recta entre los registros de presencia y las pseudoausencias y la ciudad o 

ruta más cercano, obtenidas utilizando la herramienta Near Distance ArcGis 10.2 de la capa so- 

america-places-shape y so-america-roads-shape (Api 2011). Las variables de cobertura se 

construyeron sacando los porcentajes de cada tipo de cobertura (Tabla 4.2) en cada cuadrícula 

de la grilla. 

Análisis estadístico: 

Para evitar correlaciones múltiples entre variables, se realizó una matriz de correlaciones 

entre variables, utilizando los coeficientes de correlación de rango de Spearman (ver Tabla 6 

ANEXO) (R Core Team. 2016). Cuando la correlación entre un par de variables fue de r > 0.6, 

se excluyó una de las dos variables. Se realizó la matriz con las variables B1, B2, B3, B4, B5, 

B6, B7, B8, B9, B10, B11, B12, B13, B14, B15, B16, B17, B18, B19, AGUA, BOSQUE, 

MATORRAL, SABANAS, PASTIZAL, HUMEDAL, CULTIVO, URBANO, OTRAS 

TIERRAS, GPW, d_places y d_roads. De las 19 variables bioclimáticas sólo se utilizaron para 

los modelos las variables que consideramos que tenían mayor significado biológico: B1 - 

temperatura media anual-, B4 Estacionalidad de temperatura (desviación estándar * 100)-, B15 

- Estacionalidad de la precipitación (coeficiente de variación)- y B19- Precipitación del trimestre  

 más frio-). Para la construcción de los modelos las variables explicativas consideradas fueron  
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AGUA, BOSQUE, MATORRAL, SABANAS, PASTIZAL, HUMEDAL, CULTIVO, 

URBANO, OTRAS TIERRAS, GPW, d_places, d_roads, B1, B4, B15 y B19. 

Se utilizaron modelos lineales generalizados mixtos (GLMs), con presencia/ausencia 

(como variable dependiente), y variables bioclimáticas, de cobertura y de presión antrópica 

como variables explicativas. Se utilizó una distribución de la variable binomial y función de 

enlace logit (Cayuela et al. 2012). Para la selección de variables de los modelos se utilizó la 

modalidad de paso a paso hacia atrás donde se comenzó el análisis con un modelo saturado que 

incluyó todas las variables explicativas y se fueron eliminando las variables no significativas (p 

> 0.05) paso a paso. 

 

Estimaciones de tamaños poblacionales potenciales 

Considerar como área de distribución real de una especie toda la superficie que generan 

los modelos donde la probabilidad de presencia es mayor de 0, generaría una enorme 

sobreestimación del área ocupada por la especie. Sin embargo, fijar cuál rango de probabilidades 

de los que genera el modelo, es más realista (adecuado), es siempre subjetivo. La población de 

Águila coronada de la provincia de la Pampa se encuentra prácticamente en el límite sur de la 

distribución de la especie, sin embargo, hasta la fecha es la población mejor estudiada, por lo 

que se utilizará como límite inferior de probabilidad válido, el que se ajuste mejor a la 

distribución actual de la especie en dicha zona. Los modelos generados tanto a través del uso de 

MaxEnt como del uso de GLMs predicen una probabilidad diferencial de presencia entre zonas, 

con mayores probabilidades en determinadas zonas y menores probabilidades en otras. Para 

considerar esta gradación en la idoneidad del hábitat se ponderará la superficie ocupada por cada 

rango de probabilidades con dichas probabilidades siguiendo la siguiente fórmula modificada 

de Renjifo et al. (2014): 

 

 

donde Λi es el área en cada categoría de idoneidad (i) ocupada por la especie y Si es la 

idoneidad de hábitat de la celda i, pertenecientes al conjunto de N categorías de probabilidad de 

la distribución actual (Renfijo et al. 2014). De esta selección, por lo tanto se obtendrá el hábitat 

potencial de distribución de la especie, esta superficie, se dividirá por el tamaño promedio de 

territorios de la especie, obtenido del trabajo con la especie en la provincia de La Pampa (donde 

la distancia promedio entre nidos más cercanos fue de 14,6 km, por lo que la superficie estimada 

de cada territorio sería de unos 167 km2; Galmes 2017) y se obtendrá una estima del número de 

territorios posibles de la especie para su área de distribución. 
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RESULTADOS: 

 
Se obtuvieron un total de 698 registros para la especie en todo su rango de distribución. 

Se incluyeron registros en los cuatro países con presencia comprobada de la especie, Brasil (282 

registros), Bolivia (34 registros), Paraguay (25 registros) y Argentina (346 registros). No se 

obtuvo ningún registro concreto para Uruguay. Se obtuvieron registros que fueron desde el año 

1947 hasta el año 2017 por lo que se puede interpretar que los modelos resultantes son 

representativos de la distribución potencial de la especie en las últimas seis décadas. 

Modelo de distribución con MaxEnt 

Los resultados del modelo construido con MaxEnt para la obtención de un mapa de la 

distribución potencial del Águila coronada indican que el mismo es aceptable (0.745 ± 0.018) 

con un área bajo la curva (AUC) mayor a 0.7. (Fig. 5.3). 
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Figura 5.3. Modelo de distribución potencial del Águila coronada en Sudamérica obtenido a 

través de la modelización de datos de presencia con MaxEnt (salida logística). 

 
 

Las variables con mayor contribución a la construcción del modelo fueron las variables 

bioclimáticas Estacionalidad de temperatura (B4, 37.9%), temperatura media anual (B1, 21.8%), 

estacionalidad de la precipitación (B15, 13.5%) y precipitación del trimestre más frio (B19, 

13.1%). También contribuyeron varias variables de cobertura, siendo la variable cultivo la que 

más contribuyó (8.1%), seguido de sabana (2.8%) y bosque (1.5%). El resto de variables de 

cobertura (matorral, pastizal y humedal) contribuyeron 0.5% o menos. 

Este modelo, sugiere la existencia de cuatro áreas de máxima idoneidad para la especie. 

Dos de ellas de considerable extensión (una en Argentina y otra en Brasil). La primera de las 

localizadas en territorio argentino, iría desde el centro norte de la Provincia de la Pampa hacia el 

norte, ocupando toda la provincia de San Luis, las sierras y el Chaco cordobés, incluyendo el 

Espinal y el Chaco Seco y Serrano de dichas provincias, así como una cuarta parte más o menos 

del sur de la provincia de Santiago del Estero (Chaco semiárido). Una segunda zona mucho 

menor se encontraría en el este del Chaco húmedo en la provincia de Chaco. Por otra parte, hay 

una tercera zona que comenzaría en Argentina y continuaría hasta más allá de la mitad de 

Bolivia. Esta zona constaría de una tira fina de hábitat idóneo a lo largo de la precordillera en 

zonas de transición del bosque chaqueño seco o Monte al bosque chaqueño serrano y a las 

yungas, comenzando con una pequeña zona en Mendoza y subiendo a través de San Juan y La 
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Rioja cruzando después todas las provincias del NOA (Catamarca, Tucumán, Salta y Jujuy) y 

entrando a Bolivia, aparentemente por zonas de Yungas y transición a bosques Chaqueños. (Fig. 

5.3). La otra gran zona con idoneidad máxima para la especie se halla en Brasil en zonas de 

sabana de la Mata Atlántica y zonas de transición al Cerrado en los estados de Minas Gerais, Rio 

de Janeiro, Sao Paolo, Espírito Santo y Bahía (Olson et al. 2001). Para Bolivia el modelo predice 

una idoneidad alta (aunque no máxima) en zonas bastante reducidas de Selva Tucumano 

Boliviana, Chaco Serrano o Bosques Secos Interandinos, aunque predice una baja probabilidad 

de presencia para las zonas del Gran Chaco, los bosques del Beni o las Sabanas Inundables de 

Moixos (CEDIB 2012) donde se concentran la mayoría de los registros de la especie para el país 

(Fig. 5.3). En el caso de Paraguay, el modelo tan solo predice probabilidades de presencia altas 

en una franja que viene desde Formosa y que coincidiría con el Chaco húmedo (Fig. 5.3; Olson 

et al. 2001). Este modelo le otorga una probabilidad de presencia al Águila casi nula en Uruguay. 

 

 
Análisis de disponibilidad de hábitat usando GLM. 

En el análisis utilizando GLM, las variables que explicaron la probabilidad de presencia 

de la especie incluyeron una variable de cobertura, el Cultivo con sentido negativo, es decir que 

la probabilidad de presencia del águila es mayor cuanto menor es la proporción de cultivos, 

además de las variables bioclimáticas B4, B15 y B19 y dos variables relacionadas con la 

presencia humana, la distancia a carreteras y a localidades (Tabla 5.3). La relación con B4 fue 

positiva, mientras que con las otras variables fue negativa, de forma que la probabilidad de 

presencia del águila disminuyó con la cobertura de cultivos y con la distancia a pueblos y rutas. 

Las variables B4, d_places y d_roads tuvieron coeficientes muy bajos (<0.10). En cambio, las 

variables CULTIVO, B15 Y B19 reflejaron coeficientes de mayor magnitud (>0.10). El modelo 

tuvo un ajuste moderadamente bueno (R2c ligeramente superior al 30%). 
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Tabla 5.3. Resultados del GLM en el que se modeló la probabilidad de Presencia/Ausencia del 

Águila coronada en todo su rango de distribución. Tanto el R2m como el R2c fueron del 31.99% 

y los VIF<2. 

 

 
 

Los rangos de probabilidad de presencia del Águila coronada que se desprenden del GLM 

fueron bastante menores que los provistos por el MaxEnt, rango máximo de 0.1314 - 0.1545 en 

el primer caso frente a 0.677-0.85 en el segundo. El mapa predictivo indica una sola área de gran 

probabilidad de presencia que se correspondería con las provincias de Neuquén y Rio Negro y 

en menor medida zonas del suroeste de La Pampa y áreas puntuales en zonas de Monte de 

Mendoza. La especie sería algo menos frecuente en las zonas del Monte de las provincias de 

Mendoza, San Juan y en el Espinal en San Luis. Con menor probabilidad habría un arco que 

incluiría las zonas de Monte y Chaco de La Rioja, Catamarca, gran parte de Santiago del Estero, 

Formosa y el Chaco Húmedo hasta el norte de Santa Fe. Según este modelo las probabilidades de 

presencia en los otros países serían bastante bajas excepto en algunas zonas muy concentradas. 

Según este mapa, la probabilidad de presencia en Brasil y Bolivia sería mínima, siendo algo 

superior en zonas del Chaco Seco y Húmedo de Paraguay. Según este modelo, en casi la mitad 

de Uruguay la especie tendría el mismo rango de probabilidad de presencia que en Paraguay. 

(Fig. 5.4). 
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Figura 5.4. Modelo predictivo de distribución potencial del Águila coronada, obtenido a través 

del análisis con GLM. 

 
Estimaciones de superficie y tamaños poblacionales potenciales 

Para una interpretación más sencilla y cuantitativa del modelo, se establecieron rangos 

de probabilidades de ocurrencia de la especie en toda el área de su distribución. El modelo de 

MaxEnt da probabilidades de ocurrencia de entre 0.036 y 0.758 para una superficie total de 

modelado de 8.485.751 km2. De acuerdo con el conocimiento que se tiene de la distribución del 

Águila coronada en La Pampa, deberíamos considerar como zonas con presencia válida de la 

especie aquellas que  se encuentran en el rango de probabilidad 0.4965 – 0.5831 o superior (si 

se quiere ser más restrictivo) o 0.3400 – 0.4166 si se quiere dar un valor menos conservador (ver 

Figura 5.3; Galmes y Grande com.pers.; serían aquellas categorías que de forma más ajustada o 

amplia incluye la mayor parte del Espinal histórico y las zonas del Monte donde pueden existir 

zonas de arbolado disperso que la especie podría ocupar para reproducirse). Si se considera estos 

rangos de probabilidad mínima como válidos, la superficie total de hábitat potencial para la 

especie estaría entre 1.628.867 y 3.756.433 km2. Sin embargo, al ponderar por la idoneidad del 

hábitat, esta superficie se reduciría a un rango entre 1.004.072 – 1.887.117 km2. Tomando estas 

superficies el número máximo de territorios de Águila coronada para su rango de distribución 

de acuerdo al modelo de MaxEnt, siguiendo la metodología sugerida en Renjifo et al. (2014) 

estaría entre 6.080 y 11.428 territorios posibles. 
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Si consideramos la información sólo para Argentina, para intentar evaluar la evolución 

del hábitat de la especie, y sus posibles efectos en la población, las superficies de hábitat idóneo 

estarían entre 542.787 y 744.983 km2 lo que sugeriría un número de territorios de entre 3.287 y 

4.511 para el país, es decir entre un 54 y un 39.5 % de los territorios de la especie a nivel global. 

Sin embargo, si consideramos sólo las tierras forestales y otras tierras forestales de acuerdo al 

inventario de la Ley de Bosques (SA y DS 2007), las superficies de hábitat idóneo estarían entre 

352.110 y 471.118 o lo que es lo mismo, el número de parejas en el país estarían entre 2.132 y 

2.853. Este mismo análisis sólo para la Provincia de La Pampa arrojó una cifra de entre 342 y 

405 territorios. 

Repitiendo estos cálculos con las previsiones del GLM, las probabilidades de presencia 

en este caso son bastante más bajas y según el modelo van en el rango entre 0 - 0.0163 y apenas 

0.1314 - 0.1545. Los rangos de probabilidad de presencia que mejor se ajustan a la distribución 

más probable de la especie en la provincia de La Pampa (aquella que incluye la mayor parte del 

Espinal histórico y las zonas del Monte donde pueden existir zonas de arbolado disperso que la 

especie podría ocupar para reproducirse), son en este caso mucho menores, 0.0902 - 0.1096 si se 

quiere ser más restrictivo o 0.0593 - 0.0745 si se es menos restrictivo (Figura 5.4). Si se considera 

estos rangos de probabilidad mínima como válidos, la superficie total de hábitat ponderada por la 

idoneidad del hábitat sería de apenas entre 90.014 y 249.921 de km2. Tomando estas superficies, 

el número máximo de territorios de Águila coronada para su rango de distribución de acuerdo 

al modelo de GLM, siguiendo la metodología sugerida en Renjifo et al. (2014) estaría entre 545 

y 1.513 territorios posibles. 

Si repetimos nuevamente la operación sólo para Argentina, dado que el modelo dió 

probabilidades extremadamente bajas de presencia de la especie en el resto de países, la 

estimación no cambia mucho. Las superficies de hábitat idóneo estarían entre 86.331 y 136.623 

km2 lo que sugeriría un número de territorios de entre 523 y 827, para el país, es decir entre un 

95.96 % y un 54.66 % de los territorios de la especie a nivel global, respectivamente. Si 

recortamos de dicha superficie las áreas de tierras forestales y otras tierras forestales según la 

clasificación de la Ley de Bosques (SA y DS 2007), las superficies de hábitat idóneo estarían 

entre 59.461 y 81.273 km2. De acuerdo a estas superficies el número de territorios de la especie 

podría situarse en Argentina entre 360 y 492. Esta misma metodología aplicada a La Pampa, 

sugiere una capacidad para la provincia de entre 56 y 71 territorios de la especie. 
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DISCUSIÓN 

El presente estudio es la primera aproximación que se hace para intentar determinar de 

forma cuantitativa la distribución potencial del Águila coronada en toda su área de distribución, 

las variables que la determinan y los efectos de la transformación antrópica sobre dicha 

distribución. Esta especie amenazada se distribuye por diversos hábitats de América del Sur, y 

en particular, por algunos de los más extensos del continente como son el Gran Chaco 

Americano, las Sabanas de la Mata Atlántica o el Cerrado en Brasil (Ferguson-Lees et al. 2001, 

BirdLife International 2018). Sin embargo, la ecología de la especie y las amenazas a las que se 

enfrenta a lo largo de tan amplia distribución han sido muy poco estudiadas, con la excepción de 

la población del centro norte de la provincia de La Pampa que está siendo estudiada a largo plazo 

(Maceda 2007, Sarasola et al. 2010, Galmes 2017, Galmes et al. 2017, Galmes et al. 2018). Los 

trabajos realizados en esta zona y los datos ocasionales recogidos en otras áreas sugieren una 

elevada mortalidad no natural vinculada a los tendidos eléctricos, la persecución humana y los 

ahogamientos en tanques australianos (Maceda 2007, Sarasola et al. 2010, Barbar et al. 2016, 

Galmes 2017, Galmes et al. 2017), al menos en el rango de distribución de la especie en 

Argentina.  

Aunque existe también un consenso generalizado de que la especie está amenazada por 

la pérdida de hábitat (BirdLife International 2018). La información previa publicada sugería que 

la especie centraba su distribución en el Gran Chaco Americano y el Cerrado brasileño 

(Ferguson-Lees et al. 2001), de hecho, el Comité de Clasificación para Sudamérica de la 

American Ornithological Society sugirió y aprobó cambiar su nombre común en inglés de 

Crowned o Crowned Solitary Eagle a Chaco Eagle (SACC 2015. Proposal 681). En los dos 

modelos elaborados en este trabajo las áreas de máxima probabilidad de presencia difieren 

bastante, sin embargo, en ambos, las zonas centrales del Chaco Seco serían de menor idoneidad 

que las áreas del Espinal, el Monte en zonas de La Pampa y Cuyo y de la periferia del Gran 

Chaco; el Chaco Árido en el sur, el Chaco Serrano y el Chaco Húmedo al oeste. En Brasil, según 

el modelo de MaxEnt las zonas de sabana de la Mata Atlántica serían también claramente más 

idóneas que el Chaco Seco. Finalmente, gran parte del Cerrado en Brasil, existirían también 

hábitats de relativa baja calidad para la especie dentro de su rango de distribución. La baja 

idoneidad sugerida por los modelos para el Chaco Seco, por ejemplo, podría explicar la baja 

idoneidad sugerida para la especie en Paraguay. Si bien la información existente sobre la 

distribución de la especie en Bolivia es escasa, existe una noción general de que la especie es 

poco común y restringida a algunas zonas del Beni y del Gran Chaco (Balderrama et al. 2009, 

Berkunsky et al. 2013). Los dos modelos elaborados en este trabajo sugieren zonas con  
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probabilidad de presencia moderada a baja en la zona del Gran Chaco boliviano, pero ambos 

sugieren una probabilidad prácticamente nula para el Beni. Es interesante que el modelo elaborado 

con MaxEnt sugiere una zona de alta probabilidad en las Yungas y su transición hacia el Chaco 

en este país.  

La única variable de cobertura importante en el MaxEnt y que fue seleccionada en los 

modelos GLM fue el porcentaje de cobertura de cultivos, con una relación negativa. En el 

modelo de MaxEnt se incluyó además la cobertura de sabana y bosque, dos de los hábitats 

principales descritos para la especie (Ferguson-Lees y Christie 2001, BirdLife International 

2018). Estos resultados indican la importancia de estos tres tipos de hábitat para definir la 

presencia/ausencia de la especie. Por otro lado, la relación negativa con la cobertura de cultivos 

en el GLM sugiere que la cobertura de este uso de suelo afecta negativamente a la presencia de 

la especie. La deforestación para la implementación de cultivos y pasturas para el ganado ha 

sido un motor histórico de la deforestación tanto en los bosques del Cerrado y la Mata Atlántica 

en la zona noreste de su distribución (Di Bitetti et al. 2003, Hosono et al. 2016) como del Chaco 

y el Espinal en las zonas centrales y sur de la distribución de la especie (SA y DS 2007, Vallejos 

et al. 2015). Sin embargo, debido a los altos valores de los granos y a situaciones ambientales y 

económicas particulares, en las últimas décadas, estos procesos de deforestación se han 

incrementado fundamentalmente debido al auge del cultivo de soja (Donald 2004, Zak et al. 

2008, Adámoli et al. 2011). Esta expansión de los cultivos intensivos a costa de ambientes 

naturales se ha dado de forma predominante en el Espinal donde se estima que se ha perdido 

cerca de dos tercios del hábitat original (SA y DS 2007) y el Gran Chaco seco, donde se ha 

transformado un 20% de la cobertura boscosa original (Vallejos et al. 2015). Otras zonas como 

el Chaco Húmedo en Argentina habrían perdido menos superficie forestal debido a la gran 

preponderancia de humedales que dificultan seriamente el desarrollo agrícola (Ginzburg y 

Adámoli 2005). En la Mata Atlántica, la situación es también interesante ya que sólo queda un 

12% de su cobertura original. Sin embargo, el análisis con MaxEnt, seleccionó zonas interiores 

y llanas de la Mata Atlántica, donde el porcentaje de bosque remanente es mínimo (Ribeiro et 

al. 2011), como uno de los mejores hábitats potenciales para la especie en Brasil. Esta 

información es difícil de evaluar dado el desconocimiento casi total que se tiene de la ecología 

de la especie en esa parte de su rango.  

El Águila coronada ha sido descrita como una especie típica de bosques abiertos y zonas 

de sabanas y arbustales (Ferguson-Lees et al. 2001). En ese sentido, procesos de deforestación 

históricos como el ocurrido en zonas de la Mata Atlántica que se vienen produciendo al menos 

desde el siglo XVI (Ribeiro et al. 2011), podrían haber generado ambientes abiertos y de tipo  
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sabana en áreas previamente ocupadas por bosques subtropicales más cerrados. De igual 

forma, es posible que procesos de deforestación para la creación de zonas de pasturas en zonas 

del Impenetrable Chaqueño, puedan generar ambientes relativamente adecuados para la especie, 

o al menos mantener áreas utilizables por la misma, de forma que dichas zonas, aún con procesos 

importantes de degradación, podrían mantener poblaciones saludables de la especie. Estas 

hipótesis deberían ser evaluadas con estudios particulares en esos ambientes, aunque las escasas 

evidencias con que se cuenta, sugieren que al menos en los bosques secos, semiáridos y húmedos 

del Chaco y el Espinal, esto no es lo que ocurre. El análisis de registros y nidos conocidos en el 

Espinal de la provincia de Santa Fe, por ejemplo, claramente indicó que la especie desapareció 

de zonas en las que estaba presente y nidificaba, al ser transformadas dichas zonas a tierras 

agrícolas (Fandiño y Pautasso 2013). De igual forma, en la provincia de La Pampa, la distribución 

habitual actual de la especie se encuentra varias decenas de kilómetros al oeste de los límites 

actuales de la frontera agrícola, frontera que, por su parte, ha avanzado decenas de kilómetros 

sobre zonas de bosque donde la especie criaba hace algunas décadas (M. Galmes com. pers.). 

Los datos particulares de La Pampa, sugieren que, además de que la especie es sensible 

al avance de la agricultura sobre los bosques nativos, posiblemente a través de la pérdida de 

hábitat de alimentación y de nidificación, el incremento en la actividad humana en las zonas de 

frontera agrícola, debe incidir negativamente sobre la especie a través de la persecución directa 

o el incremento de factores de riesgo como pueden ser la profusión de tendidos eléctricos o de 

tanques australianos (Galmes 2017, Galmes et al. 2017). Situaciones similares se han detectado 

con otras grandes especies como la Harpía (Harpia harpyja) que desaparece de zonas selváticas 

de frontera a causa de la persecución, incluso bastante tiempo antes de que lleguen los procesos 

de deforestación (Vargas et al. 2006). Es cierto, no obstante que, si las condiciones son 

adecuadas y las águilas no son perseguidas, ciertas especies de grandes Águilas, como el Águila 

de Verraux (Aquila verreauxii) o el Águila imperial oriental (Aquila heliaca) son capaces de 

mantener poblaciones saludables y productivas en áreas agrícolas (Horvath et al. 2011, 

Murgatroyd et al. 2016a). Los casos de ambas especies sugieren que la diversificación en la dieta 

les permite adaptarse, criando con éxito incluso a tasas mayores que en las zonas con vegetación 

natural (Horvath et al. 2010, Murgatroyd et al. 2016b). La dieta del Águila coronada se basa en 

gran medida, sobre todo en la época reproductiva, en la ingesta de serpientes y distintas especies 

de armadillos (Sarasola et al. 2010, Pereyra Lobos et al. 2010), especies que posiblemente se 

vean afectadas negativamente por las prácticas mecánicas de la agricultura moderna, en cualquier 

caso, futuros estudios, en zonas de frontera agrícola, deberían evaluar cómo afectan esas 

transformaciones a la dieta de esta especie en esas zonas. El panel de expertos que elaboran las  
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categorizaciones de la UICN sugiere que el Águila coronada no tendría más de mil individuos 

maduros (BirdLife International 2018) o lo que es lo mismo unas 500 parejas o posibles 

territorios. Sin embargo, no está muy claro de dónde salen esas estimaciones, especialmente si 

tenemos en cuenta la enorme área de distribución de la especie en el continente y la escasa 

información existente. 

En este capítulo, se ha intentado valorar cuantitativamente cuál podría ser ese número 

potencial de territorios de la especie. Si bien los rangos son muy variados, nuestras estimaciones 

sugieren valores que podrían ir desde más de 11.400 territorios a 545 según el modelo y estima 

utilizado. La divergencia entre modelos es muy amplia. Galmes (2017) reporta la presencia de 

30 territorios seguros (si bien no todos ocupados) en una zona de unos 18.600 km2, aunque se 

conocen al menos una decena de territorios más fuera de esa zona y se estima que posiblemente 

la población pampeana esté más cerca de los 100-150 territorios que de los 50-70 estimados por 

el GLM (Galmes 2017, Galmes com. pers.). Hay que destacar que los valores estimados por los 

investigadores, también son bastante menores que los 340-400 territorios estimados por el 

MaxEnt para la provincia. 

Las estimaciones más conservativas del número de territorios del modelo GLM se 

aproxima a las estimaciones que maneja la UICN para valorar la categoría de amenaza del 

Águila coronada, si bien aparentemente según estas estimaciones, tan solo con la aproximación 

más conservadora el tamaño estimado se acercaría a los 1000 individuos maduros. Si 

consideramos estimaciones menos conservadoras, ese número de mil individuos se superaría 

ampliamente. El análisis de la información para La Pampa sugiere que los GLM posiblemente 

estén subestimando la abundancia de la especie. Además, la distribución predicha por este 

modelo es bastante particular y se contradice con gran parte de la evidencia y la bibliografía, 

sugiriendo zonas idóneas en áreas de la Patagonia donde la especie difícilmente puede llegar a 

criar debido a la falta de árboles y donde  no existen apenas registros de la especie, lo que le 

confiere un halo de duda importante a las predicciones numéricas. El ajuste del modelo fue 

moderado, lo que refuerza esta idea de que hay que tomar estos resultados con cautela. La 

divergencia en la predicción de la idoneidad de las áreas es llamativa ya que las variables 

incluidas son prácticamente las mismas que para el caso del MaxEnt, que sin embargo da un 

modelo mucho más parsimonioso con la distribución de los registros. Sin duda, esta divergencia 

de predicciones es algo a explorar en más profundidad, pero sugiere que posiblemente el número 

real de territorios sea una figura intermedia entre las dos aproximaciones. 

Las estimaciones ofrecidas en este capítulo deben ser tomadas con precaución. Por una 

parte, lo que ofrecen estos modelos ponderados es una probabilidad de presencia mientras que la  
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división entre el tamaño de los territorios ofrecería una estima máxima de territorios disponibles, 

no necesariamente ocupados. Por otra parte, el tamaño de territorio que se utilizó en este trabajo, 

si bien basado en datos empíricos para la especie, es muy grande. Los tamaños promedio de 

distancia entre nidos en otras especies de Águila de gran tamaño pueden llegar a ser mucho 

menores, en general entre 3-8 km, por ejemplo, en el Águila imperial oriental, el Águila real 

(Aquila chrysaetos) o el Águila perdicera (Aquila fascita) (Pedrini y Sergio 2001, Katzner et al. 

2003, Bosch et al. 2010) aunque en otras especies como el Águila monera de Filipinas 

(Pithecophaga jefferyi) estas distancias pueden alcanzar los 12 km (Bueser et al. 2003). Si la 

población de Águila coronada puede tener densidades mayores en otras zonas de su distribución, 

algo altamente probable ya que la especie se distribuye por zonas mucho más productivas que 

las áreas estudiadas en La Pampa, el número de territorios potenciales aumentaría. 

Evaluando los criterios de la UICN, las tasas de destrucción de hábitat en algunas de las 

zonas por las que se distribuye la especie han sido muy altas, un 66,7 % del Espinal un (SA y DS 

2007), un 20,7% del Gran Chaco en apenas 36 años (Vallejos et al. 2015), el Cerrado más de un 

50% de su superficie original (Hosono et al. 2016), un 88% de la Mata Atlántica (Ribeiro et al. 

2011). Estos valores sugieren que la especie puede haber perdido un porcentaje importante de 

su hábitat, posiblemente entre un 30 y un 50% en un tiempo de tres generaciones, lo que 

implicaría que la especie debería considerarse  Vulnerable o En Peligro (según el porcentaje de 

pérdida de hábitat, criterios A1, A2, A3 y A4). Por otro lado, la especie cuenta con una 

distribución muy amplia pero un tamaño poblacional relativamente reducido (de acuerdo a 

nuestras estimaciones, estos valores estarían posiblemente por encima de los 1.000 individuos 

maduros, aunque según las estimaciones del MaxEnt podrían superar los 10.000 individuos. Si 

la población fuera de menos de 2500 individuos maduros, de acuerdo al criterio C1, la especie 

debería considerarse En Peligro, si la población fuera menor a 10.000 pero superior a 2.500, 

debería considerarse Vulnerable (UICN 2012). 

Varios son los aspectos a mejorar del presenta trabajo. Evidentemente, es crucial que 

mejore la calidad de la información con la que se construyen los modelos, en ese sentido, muchas 

zonas del Chaco Seco, por ejemplo, son escasamente visitadas por ornitólogos o especialistas 

por lo que es posible que exista un sesgo en los muestreos y una subobservación de la especie en 

dichas zonas. Esta posibilidad debería ser descartada o apoyada en base a trabajo de campo 

específico para la especie en dichos hábitats. A su vez, para poder interpretar mejor los 

resultados de los modelos, es prioritario contar con información de calidad sobre la ecología de 

la especie en cada país o región, de forma que se pueda entender mejor como podrían afectar las 

transformaciones a la especie y hacer estimaciones de tamaños poblacionales más precisos. 
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También se debería incorporar información más detallada a las capas de SIG utilizadas 

en los modelos. Finalmente, incorporar información más detallada de los registros, como 

particularmente la edad de los individuos registrados, lo que podría permitir estimaciones más 

ajustadas de las zonas donde la especie efectivamente se reproduce y diferenciarla de zonas de 

posible dispersión de la especie. 

Los modelos de aptitud de hábitat son herramientas muy útiles para generar 

recomendaciones de manejo y conservación, ya que al ser espacialmente explícitos permiten 

identificar áreas concretas en donde deben ser implementadas (Thorn et al. 2009, De Angelo 

2011, Ferraz et al. 2012). Los modelos generados en el presente trabajo, pretenden, por lo tanto, 

ser una primera contribución a la modelación de distribuciones potenciales de especies en 

peligro de extinción como el Águila coronada.  
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CONCLUSIONES 

La expansión e intensificación de la agricultura, ha sido siempre un motor de 

trasformación de hábitats naturales o seminaturales a sistemas agrícolas. En América del 

Sur, en las últimas décadas se han agudizado estos cambios, especialmente en los bosques 

secos americanos donde se ha dado un intenso proceso de deforestación y fragmentación 

de los bosques nativos (Zak et al. 2004, SA y DS 2005, Gasparri y Grau 2009, Vallejos 

et al. 2015). Las aves rapaces son un grupo de aves que al estar compuesto por 

depredadores y carroñeros se encuentran en la cúspide de las redes tróficas y juegan un 

papel fundamental en la estructuración de los ecosistemas. A su vez, por sus 

características, estas especies pueden jugar un triple rol fundamental como 

bioindicadores, ya que al ser muy sensibles a los cambios ambientales de magnitud, 

pueden ser utilizadas para evaluar impactos en los ecosistemas (Newton 1979, Sergio et 

al. 2005); también se pueden utilizar como especies paraguas ya que por sus 

requerimientos de hábitat y tróficos, la protección de sus poblaciones implica la 

protección de un número elevado de otras especies que usan rangos menores que ellas 

(Sergio et al. 2006, Donázar et al. 2016); finalmente, pueden ser utilizadas como especies 

bandera, ya que por sus características icónicas, atraen a la opinión pública y ayudan a 

fomentar la protección de los ambientes naturales que utilizan (Sergio et al. 2006, 

Donázar et al. 2016). El objetivo general de la presente tesis fue evaluar en base a análisis 

a distintas escalas y de distintas relaciones entre la presencia/ausencia o las abundancias 

de aves rapaces y distintas variables ligadas a los usos de suelo, bioclimáticas o de presión 

antrópica, cómo pueden haber afectado los cambios en el uso de la tierra en los bosques 

semiáridos americanos (vinculados fundamentalmente a procesos de deforestación) a este 

grupo de aves. 

En base a un intensivo trabajo de campo, en el capítulo II se encontró que la 

comunidad de aves rapaces en la zona del Espinal de la provincia de La Pampa está 

compuesta por un número elevado de especies, de las cuales se registraron 16 en los 

puntos fijos censados y otras 3 en tramos de transectas entre los puntos. Entre estas 

especies, las más abundantes fueron el Chimango con 1615 registros, seguido del 

Carancho con 674, el Halconcito colorado con 447 individuos seguidos por el Jote de 

cabeza colorada con 370 individuos, el Aguilucho langostero con 187 y la Lechucita de 

las Vizcacheras con 103. Del resto de especies se registraron menos de 100 individuos. 
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De las rapaces mencionadas, las tres primeras, además de ser abundantes, 

estuvieron ampliamente distribuidas por gran parte de las parcelas muestreadas y en todos 

los ambientes, mientras que los dos Jotes se registraron sobre todo en parcelas de bosque 

y de pastizal y los Aguiluchos langosteros en parcelas agrícolas y en menor medida en 

parcelas de bosque. Las Lechucitas se distribuyeron principalmente entre áreas agrícolas 

y de pastizal. 

Las rapaces fueron más abundantes en las zonas agrícolas (cultivos y pasturas) 

que en los ambientes naturales y estas mayores abundancias estuvieron determinadas en 

gran parte por la abundancia de Chimangos y Aguiluchos langosteros. 

En los ambientes semiáridos, el agua y la calidad del suelo son factores limitantes 

para la agricultura, lo que genera que las tierras agrícolas se concentren en las tierras más 

productivas y que las tierras menos productivas tengan mayor probabilidad de mantener 

las cubiertas vegetales nativas. Así, una mayor disponibilidad de recursos totales (mayor 

productividad) de los ambientes agrícolas podría explicar mayores abundancias de 

depredadores (en este caso rapaces) en dichos ambientes. Esta situación sería aprovechada 

sobre todo por aquellas especies gregarias, oportunistas y más tolerantes a la actividad 

humana como el Chimango. 

Si bien las diferencias fueron relativamente chicas y con poco soporte estadístico (bajo 

ajuste de los modelos), la riqueza promedio de especies fue mayor en las parcelas definidas 

como agrícolas seguidas de las de pastizal y finalmente las de bosque. Esta relación fue 

similar en los modelos con análisis de porcentaje de coberturas donde nuevamente la 

cobertura de bosque y de pastizal tuvieron un efecto negativo sobre la riqueza. 

Nuevamente con muy escaso soporte estadístico. 

La riqueza total evaluada mediante curvas de acumulación de especies, indicaron 

que no hubo diferencias en la riqueza entre los distintos tipos de parcelas el primer año, 

sin embargo, el segundo año la riqueza fue mayo en primavera/verano en las parcelas de 

pastizal y en otoño/invierno en las parcelas de pastizal y de bosque. Estos resultados 

indican que en determinados años hay una mayor variabilidad en la composición de 

especies en esos ambientes, aunque en cada muestreo el número de especies detectado 

sea similar o incluso menor que en las parcelas agrícolas. 

La comunidad de rapaces cambió su composición entre tipos de hábitat con 

algunas especies asociadas a los pastizales y arbustales del oeste de la provincia, otras al 

bosque y otras asociadas a las áreas agrícolas. A su vez, se puso de manifiesto la existencia 
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de especies migradoras que abandonan casi en su totalidad la zona de estudio en 

otoño/invierno, caso del Jote de cabeza colorada y el Aguilucho langostero, pero también 

la existencia de movimientos de alguna especie hacia la zona en dicha época, como en el 

caso del Gavilán ceniciento y el Águila mora. La existencia de movimientos migratorios 

o dispersivos hacia nuestra área de estudio también se refuerza por el incremento en las 

abundancias de gran parte de las especies que componen la comunidad estable de rapaces 

de la región. 

Los gremios de rapaces no mostraron una distribución equilibrada entre los 

distintos ambientes, sino que hubo algunas asociaciones muy evidentes. Las especies 

oportunistas estuvieron asociadas a las zonas agrícolas, mientras que las insectívoras 

estuvieron asociadas positivamente al bosque y en menor medida a las zonas agrícolas. El 

gremio de depredadores de vertebrados estuvo asociado a las zonas de arbustal, bosque y 

pastizal y negativamente con las zonas agrícolas. Y finalmente, el gremio de carroñeras 

estrictas estuvo asociado al bosque, en menor medida al pastizal y arbustal y estuvo 

asociada muy negativamente a las zonas agrícolas. Esto indica que los gremios de 

carroñeros y depredadores de vertebrados estuvieron subrepresentados en los ambientes 

agrícolas, lo que podría estar relacionado con una menor abundancia de vertebrados y, 

por lo tanto, de carroñas en esos ambientes. 

La mayoría de las especies que componen la comunidad de aves rapaces del 

Espinal y zonas aledañas, son especies típicas de ambientes abiertos y/o con 

distribuciones amplias que cubren ambientes muy variados a escala continental 

(Ferguson-Lees y Christie 2001), lo que podría explicar en parte las relaciones negativas 

de riqueza de especies o de la abundancia de rapaces y la cobertura de bosque. Los conteos 

de rapaces y el análisis de correspondencia indican, sin embargo, que los pocos registros 

de especies ligadas al bosque se concentran precisamente en esas parcelas, lo que indica 

que los ambientes agrícolas, si bien permiten la aparición y proliferación de algunas 

especies generalistas, traen aparejada la desaparición de las especies especialistas de los 

ambientes nativos transformados. En la medida en que estos procesos se acentúen, es 

esperable que un mayor número de especies especialistas de estos hábitats vayan 

empeorando su estatus de conservación, como ya le ocurre al Águila coronada. 

En definitiva, de este capítulo se desprende que los procesos de cambios en los 

usos de la tierra con la deforestación de los bosques y su transformación a áreas agrícolas 

cambia la abundancia, afecta a la distribución de la riqueza de especies y a la composición 
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de las comunidades de aves rapaces. 

Para desentrañar las relaciones entre la transformación del hábitat con sus 

respectivas coberturas de uso de la tierra y la presencia y abundancia de algunas de las 

especies más representativas de los distintos ambientes, se realizaron estudios a nivel 

específico en el Capítulo III. Varias especies fueron comunes y/o abundantes en todos los 

ambientes, más allá de que mostraran una mayor asociación con algunos ambientes en 

particular. En contraste, otras especies sólo estuvieron presentes o fueron abundantes en 

determinados ambientes, sugiriendo una mayor especificidad de hábitat. También los 

análisis específicos dejaron traslucir cómo varias especies mostraron incrementos 

estacionales siendo más abundantes en otoño/invierno, lo que podría estar asociado a la 

incorporación de pichones nacidos en la temporada de cría anterior y a movimientos 

estacionales de individuos. Algunas especies también mostraron variación entre años lo 

que podría indicar fluctuaciones en sus poblaciones que podrían estar asociadas a cambios 

en los recursos tróficos o a movimientos erráticos en el espacio. 

El Carancho, el Halconcito colorado y el Milano blanco, son especies que 

ocuparon diversos ambientes, pero mostraron una relación positiva con la cobertura de 

bosque. En el primer caso, fue sólo la abundancia, mientras que en el caso del Halconcito 

colorado esta relación positiva fue con la presencia y la abundancia (si bien tuvo el efecto 

contrario a escala local) y en el caso del Milano blanco fue la probabilidad de presencia. 

El Halconcito gris fue la única especie analizada que mostró una relación positiva 

con el bosque a escala local y negativa con los cultivos a gran escala, lo que indica que es 

una especie que requiere ambientes forestales, posiblemente para criar y como refugio, 

aunque esté presente en ambientes abiertos como los pastizales y los arbustales donde 

podría encontrar alimento. Sin embargo, la relación negativa con la cobertura agrícola a 

escala de paisaje indica que se vería negativamente afectado por la expansión agrícola e 

iría desapareciendo progresivamente de dichas áreas. Es destacable, que tan solo en el 

Caldenal esta especie ha perdido más del 50% de su hábitat original, pero, además, los 

otros ambientes donde se encuentra también han sufrido un marcado proceso de 

deforestación en el caso de los bosques chaqueños y de degradación en el caso del Monte. 

Esto indica que, si bien la especie está considerada como de preocupación menor por la 

UICN por su amplia distribución, de continuar los procesos de degradación de sus 

hábitats, esta situación podría cambiar drásticamente en el futuro. 

Todas las especies que seleccionaron positivamente la cobertura agrícola son 
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especies de amplia distribución y que usan diversos hábitats, el Chimango, el Halconcito 

colorado, el Halcón plomizo y el Milano blanco. El Chimango fue sin duda la más 

evidentemente asociada a este ambiente ya que tanto la probabilidad de ocupación como 

la abundancia mostraron una relación positiva con la cobertura agrícola, mientras que, 

para el Halconcito colorado, la cobertura agrícola sólo estuvo asociada a una mayor 

abundancia. Las otras dos especies son observadas más frecuentemente en estos 

ambientes, si bien el caso del Milano blanco usaría también ambientes boscosos. En el 

caso del Halcón plomizo, además de verse más frecuentes en las zonas agrícolas, su 

abundancia tuvo una relación negativa con los bosques y arbustales, lo que sugiere una 

mayor abundancia en ambientes abiertos. 

Las tres especies restantes analizadas, el Aguilucho común y las dos especies de 

jote, mostraron una relación negativa con la cobertura de cultivo a escala local lo que 

sugiere que seleccionan negativamente dicho hábitat. Además, las variables seleccionadas 

en los modelos a escala de paisaje para las tres especies indican un uso de zonas alejadas 

de poblaciones en el caso del Aguilucho común y poco pobladas en el caso de los dos jotes, 

lo que sugiere un efecto negativo de la presencia humana para las tres especies. Por otra 

parte, las tres especies mostraron algún grado de relación positiva con alguno (o los dos) 

ambientes más abiertos del oeste provincial, el arbustal y el pastizal, y cierta relación con 

negativa con el bosque. 

La relación negativa de los dos jotes con la zona agrícola o con zonas más 

pobladas es llamativa y requiere de estudios particulares ya que en otras zonas de su 

distribución incluyendo otras zonas de Argentina, ambas especies ocupan ambientes muy 

degradados y con alta densidad humana como ciudades. 

Finalmente, varias especies mostraron asociaciones positivas con la abundancia 

de otras especies, relaciones que se manifestaron evidentemente entre especies con 

hábitos alimenticios similares como por ejemplo el Chimango y el Carancho, 

insectívoros-carroñeros oportunistas, o los dos jotes y el Carancho, las tres carroñeras en 

mayor o menor medida. Tan solo se encontraron relaciones negativas entre la abundancia 

de Jotes de cabeza negra y la abundancia de Chimangos y entre la abundancia de 

Chimangos y los Jotes de cabeza colorada. Se encontraron relaciones positivas no 

esperadas entre algunas especies como una relación positiva entre la abundancia de 

Halconcito colorado y de Carancho (un potencial depredador) o entre Carancho y 

Aguilucho común, especies ambas de similar tamaño y hábitos depredatorios que podrían 
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competir entre sí, o la relación positiva entre la presencia del Halcón plomizo y la 

abundancia de Chimangos y Caranchos. Es evidente que estas relaciones podrían estar 

reflejando relaciones interespecíficas de facilitación y/o competencia, pero también 

pueden ser el reflejo de selecciones comunes u opuestas de estos pares de especies sobre 

elementos no cuantificados en este trabajo como podría ser la disponibilidad de recursos 

alimenticios o de lugares de nidificación o descanso. Estos datos indican la necesidad de 

profundizar en los estudios de comportamiento sobre las relaciones interespecíficas entre 

las distintas especies de rapaces. 

Los resultados de este capítulo refuerzan la idea de que los cambios asociados con 

las actividades humanas pueden crear nuevos hábitats que en ocasiones pueden ser 

utilizados de forma oportunista por especies generalistas que ven favorecidas sus 

poblaciones (como en este caso del Chimango o el Halcón plomizo). Mientras que la alta 

presión humana en estos ambientes antrópicos y la transformación de características 

distintivas de la vegetación de los hábitats nativos, pueden expulsar a algunas de las 

especies nativas especialistas de dichos ambientes llegando a producir su extinción local. 

El capítulo IV es el primer estudio que se realiza sobre los efectos de la 

fragmentación en el Caldenal sobre aves rapaces nocturnas y forestales, en este caso sobre 

el Alilicucú común y el Caburé chico. De los 94 puntos censados, se detectó una o las dos 

especies en un 40% de los puntos muestreados. En 15 puntos se detectó la presencia de 

Alilicucú y en 22 puntos se detectó la presencia de Caburé. 

La distancia a la matriz de bosque continuo tuvo un efecto negativo sobre la 

probabilidad de presencia de ambas especies en los fragmentos, es decir, menor 

probabilidad de presencia cuanto más alejado de la matriz de bosque continuo. Si bien el 

ajuste del modelo estadístico para el Caburé chico fue muy bajo por lo que es evidente 

que al menos para esta especie hay otro cúmulo de factores que deben estar teniendo un 

efecto en la probabilidad de presencia de la especie en los fragmentos de Caldén. Además, 

en el caso del Alilicucú, también tuvo un efecto negativo la distancia al fragmento más 

cercano de forma que la probabilidad de ocupación de los fragmentos por esta especie 

dependió además de la distancia al fragmento más cercano. Estos resultados indican que 

ambas especies, pese a ser relativamente amplias en sus requerimientos ecológicos, como 

se desprende de su amplia distribución geográfica y la variedad de hábitats en los que se 

las puede encontrar, son sensibles a los procesos de deforestación ocurridos en los 

Caldenales en las últimas décadas. 
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El Alilicucú sería más sensible a estos procesos que el Caburé, ya que las 

distancias al bosque continúo predichas en los modelos fueron bastante menores que las 

predichas para el Caburé, además de ser independiente la probabilidad de presencia de 

ésta última, de la distancia al fragmento más cercano. Estos resultados sugieren que los 

procesos demográficos dentro de los fragmentos deben ser muy variables y eventualmente 

terminar en la extinción de las especies en dichos fragmentos si no hay un rescate desde 

el bosque continuo. Sin duda acá también se requieren trabajos específicos para entender 

qué variables actúan y cómo, sobre los parámetros demográficos de estas rapaces dentro 

de los fragmentos, para entender después como podrían funcionar a nivel metapoblacional 

en los fragmentos de bosque que persisten en la matriz agrícola. 

En el capítulo V, se desarrolló por primera vez un modelo de distribución potencial 

para el Águila coronada a escala de toda su área de distribución. Los dos modelos 

realizados (modelado con MaxEnt y con GLM) seleccionaron un set similar de variables 

bioclimáticas y la cobertura de cultivos. Por su parte, en el modelo de MaxEnt, incluyó 

además la cobertura de sabana y de bosque, ambientes definidos como importantes para 

especie. Por otra parte, las distancias a ruta y a localidades influyeron la probabilidad de 

presencia del águila de acuerdo a los modelos lineales si bien con efectos negativos, lo que 

podría estar asociado a que es precisamente cerca de rutas y localidades donde hay más 

gente mirando y por lo tanto se detectan con más frecuencia estas especies poco comunes. 

Tres de las cuatro variables bioclimáticas evaluadas y la cobertura de cultivos 

fueron incluidas en ambos modelos. A pesar de esto, los dos modelos predicen distintas 

distribuciones espaciales del Águila coronada en América. Mientras que el modelo de 

MaxEnt indicó la existencia de cuatro zonas de máxima probabilidad. Dos de ellas serían 

indudablemente más grandes, una ocuparía desde el centro norte de La Pampa hasta 

Santiago del Estero y la otra en Brasil, ocuparía amplias zonas de La Mata Atlántica 

interior en los estados de Sao Paolo, Minas Gerais, Espírito Santo y Bahía. Las dos áreas 

con alta idoneidad restantes se encontraron en el este de Chaco y en una larga franja en la 

zona de transición entre el Chaco y los Andes o más al norte las Yungas, franja que llegaría 

a gran parte del piedemonte de los Andes en dicho país. El GLM sólo predijo una zona 

amplia con máxima probabilidad de presencia en el norte patagónico y zona sur de la 

provincia de la Pampa. Contra lo esperado, ambos modelos indicaron que gran parte del 

Chaco Seco americano y el Cerrado, no son áreas con alta probabilidad de encontrar al
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águila. 

Las estimaciones de números de territorios posibles para la especie variaron entre 

11.428 y 545 según los modelos y criterios utilizados. Dados los intensos procesos de 

deforestación sufridos en el último siglo y, especialmente en las últimas décadas, gran 

parte de los hábitats usados por la especie ha perdido amplias superficies, por lo que las 

pérdidas de hábitat para la especie en América posiblemente se encuentren por encima 

del 30% y tal vez incluso del 50%. Estos resultados indican que la especie a nivel global 

debería estar en estado de Vulnerable o En Peligro tanto en función de los criterios de 

porcentaje de pérdida de hábitat (criterios A1, A2, A3 y A4) como del criterio de 

poblaciones en declive (C1). 

En definitiva, en los cuatro capítulos que forman el cuerpo principal de esta tesis, 

ha sido posible detectar asociaciones importantes entre los cambios en los usos de suelo 

producto de la deforestación y la fragmentación de los bosques secos americanos sobre las 

poblaciones de aves rapaces que las habitan. Esto ha sido así, además, para las distintas 

escalas de trabajo abordadas, desde la escala local a la escala continental y para las 

distintas especies. Se detectaron cambios en la abundancia, la riqueza específica, en la 

probabilidad de presencia en fragmentos e incluso en la distribución de las especies a gran 

escala, lo que pone de manifiesto la relevancia de estos procesos sobre las poblaciones de 

aves rapaces. 

Los cuatro capítulos señalan como una limitación importante para el análisis y la 

correcta interpretación de muchos de los resultados, la escasez de información referente 

a la ecología básica y la demografía de muchas de las especies y en el caso de aquellas 

para las que hay algo de información, la escasez o inexistencia de réplicas en otras zonas. 

Esta falta de información les da incertidumbre a muchos de los resultados obtenidos y 

dificulta extraer conclusiones más robustas de los resultados, pero pone de manifiesto 

también la relevancia del trabajo expuesto en esta tesis. Si bien la investigación con aves 

rapaces se ha incrementado mucho en los últimos años, es evidente, que sigue siendo 

insuficiente de cara a prever cómo evolucionarán las distintas poblaciones de rapaces en 

estos contextos de cambio de paisaje a gran escala. La profundización de los estudios que 

ya se están llevando a cabo con muchas de las especies mencionadas en la tesis, sin duda 

ayudarán a clarificar en el futuro algunos de los resultados encontrados.
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ANEXO 

TABLAS DE CORRELACION 

Tabla 1. Matriz de correlación de los coeficientes de Spearman para el análisis de abundancia y riqueza a escala de parcela (Capitulo II). PPMA 

(precipitación media anual), TMA (temperatura media anual), DENSPOBL (densidad poblacional), D_LOCALI (distancia a localidad más 

cercana), IHA (Índice de Heterogeneidad Ambiental), NPA (Número de parches de hábitat en el área del buffer) y RIC (Número de variedades 

de uso de suelo en el área del buffer). El número en negrita denota una correlación estadísticamente significativa (p <0.05). 
 

 
 

 ARBUSTAL BOSQUE CULTIVO PASTIZAL PPMA TMA DENSPOBL D_LOCALI IHA NPA RIC 

ARBUSTAL 1           

BOSQUE -0,057 1          

CULTIVO -0,532 -0,583 1         

PASTIZAL 0,296 -0,223 -0,562 1        

PPMA -0,700 -0,211 0,790 -0,582 1       

TMA -0,250 -0,240 0,347 -0,137 0,599 1      

DENSPOBL -0,258 -0,334 0,524 -0,280 0,483 0,157 1     

D_LOCALI 0,429 0,231 -0,521 0,317 -0,544 -0,366 -0,215 1    

IHA 0,147 0,661 -0,628 0,085 -0,422 -0,376 -0,421 0,164 1   

NPA 0,115 0,442 -0,384 -0,037 -0,311 -0,399 -0,270 0,005 0,791 1  

RIC 0,096 0,454 -0,509 0,177 -0,379 -0,378 -0,296 0,120 0,696 0,756 1 
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Tabla 2. Matriz de correlación de los coeficientes de Spearman para el análisis de abundancia y riqueza a escala de puntos fijos (Capitulo II). 

PPMA (precipitación media anual), TMA (temperatura media anual), DENSPOBL (densidad poblacional), D_LOCALI (distancia a localidad 

más cercana), IHA (Índice de Heterogeneidad Ambiental), NPA (Número de parches de hábitat en el área del buffer) y RIC (Número de 

variedades de uso de suelo en el área del buffer). El número en negrita denota una correlación estadísticamente significativa (p <0.05). 
 

 

 

 ARBUSTAL BOSQUE CULTIVO PASTIZAL PPMA TMA DENSPOBL D_LOCALI IHA NPA RIC 

ARBUSTAL 1           

BOSQUE -0,171 1          

CULTIVO -0,401 -0,567 1         

PASTIZAL -0,030 -0,222 -0,436 1        

PPMA -0,479 -0,179 0,706 -0,444 1       

TMA -0,168 -0,171 0,318 -0,143 0,570 1      

DENSPOBL -0,193 -0,206 0,431 -0,215 0,500 0,165 1     

D_LOCALI 0,408 0,219 -0,504 0,171 -0,460 -0,183 -0,126 1    

IHA 0,039 0,375 -0,396 0,038 -0,228 -0,235 -0,187 0,051 1   

NPA 0,073 0,114 -0,211 0,049 -0,202 -0,135 -0,152 -0,062 0,645 1  

RIC 0,096 0,130 -0,226 0,044 -0,215 -0,150 -0,137 -0,032 0,598 0,931 1 
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Tabla 3. Matriz de correlación de los coeficientes de Spearman para el análisis de uso y selección de hábitat a escala de puntos fijos (Capitulo 

III). PPMA (precipitación media anual), TMA (temperatura media anual), DENSPOBL (densidad poblacional), D_LOCALI (distancia a 

localidad más cercana), IHA (Índice de Heterogeneidad Ambiental), NPA (Número de parches de hábitat en el área del buffer) y RIC (Número 

de variedades de uso de suelo en el área del buffer). El número en negrita denota una correlación estadísticamente significativa (p <0.05). (En 

la tabla no se incorporaron las variables de abundancia de cada una de las especies ya que estas no se correlacionaban con ninguna de las 

variables presentadas en esta tabla). 
 
 

 ARBUSTAL BOSQUE CULTIVO PASTIZAL DENSPOBL D_LOCALI PPMA TMA IHA NPA RIC 

ARBUSTAL 1           

BOSQUE -0,171 1          

CULTIVO -0,401 -0,567 1         

PASTIZAL -0,030 -0,222 -0,436 1        

DENSPOBL -0,056 -0,073 0,181 -0,126 1       

D_LOCALI 0,407 0,218 -0,503 0,172 -0,071 1      

PPMA -0,479 -0,179 0,706 -0,444 0,209 -0,459 1     

TMA -0,168 -0,171 0,318 -0,143 0,033 -0,182 0,570 1    

IHA 0,055 0,371 -0,407 0,044 -0,081 0,059 -0,246 -0,234 1   

NPA 0,073 0,114 -0,211 0,049 -0,104 -0,061 -0,202 -0,135 0,643 1  

RIC 0,096 0,130 -0,226 0,044 -0,098 -0,031 -0,215 -0,150 0,595 0,931 1 
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Tabla 4. Matriz de correlación de los coeficientes de Spearman para el análisis de uso y selección de hábitat a escala paisaje (Capitulo III). 

PPMA (precipitación media anual), TMA (temperatura media anual), DENSPOBL (densidad poblacional), D_LOCALI (distancia a localidad 

más cercana), IHA (Índice de Heterogeneidad Ambiental), NPA (Número de parches de hábitat en el área del buffer) y RIC (Número de 

variedades de uso de suelo en el área del buffer). El número en negrita denota una correlación estadísticamente significativa (p <0.05). (En la 

tabla no se incorporaron las variables de abundancia de cada una de las especies ya que estas no se correlacionaban con ninguna de las variables 

presentadas en esta tabla). 
 

 

 
 

 ARBUSTAL BOSQUE CULTIVO PASTIZAL DENSPOBL D_LOCALI PPMA TMA IHA NPA RIC 

ARBUSTAL 1           

BOSQUE -0,368 1          

CULTIVO -0,343 -0,564 1         

PASTIZAL -0,115 -0,162 -0,202 1        

DENSPOBL -0,282 0,146 0,223 -0,141 1       

D_LOCALI 0,212 -0,316 -0,058 0,152 -0,215 1      

PPMA -0,247 0,477 0,062 -0,269 0,483 -0,544 1     

TMA -0,190 0,235 0,002 -0,053 0,157 -0,366 0,599 1    

IHA 0,055 0,371 -0,407 0,044 -0,081 0,059 -0,246 -0,234 1   

NPA 0,339 -0,147 -0,172 0,009 -0,270 0,005 -0,311 -0,399 0,643 1  

RIC 0,297 -0,225 -0,098 0,152 -0,296 0,120 -0,379 -0,378 0,931 0,756 1 
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Tabla 5. Matriz de correlación de los coeficientes de Spearman para el análisis del capítulo IV de presencia/ausencia de Caburé chico y Alilicucú 

común. DMATRIZ (distancia a la matriz de bosque continuo más cercana) y D1 (distancia al fragmento de bosque más próximo). El número 

en negrita denota una correlación estadísticamente significativa (p <0.05). 
 
 

 AREA PERIMETRO DMATRIZ D1 

     

AREA 1    

PERIMETRO 0,979 1   

DMATRIZ -0,187 -0,239 1  

D1 -0,135 -0,175 0,479 1 
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Tabla 6. Matriz de correlación de los coeficientes de Spearman para el análisis de Águila coronada del capítulo V (sólo se muestran las 

correlaciones entre las variables bioclimáticas, ya que las de cobertura y las antrópica no se correlacionaban). El número en negrita denota una 

correlación estadísticamente significativa (p <0.05). 
 
 

 B1 B2 B3 B4 B5 B6 B7 B8 B9 B10 B11 B12 B13 B14 B15 B16 B17 B18 B19 

B1 1                   

B2 0,650 1                  

B3 0,880 0,810 1                 

B4 0,080 0,610 0,140 1                

B5 0,930 0,850 0,880 0,430 1               

B6 0,860 0,190 0,650 -0,370 0,620 1              

B7 0,460 0,920 0,570 0,860 0,760 -0,040 1             

B8 0,960 0,700 0,830 0,230 0,940 0,760 0,570 1            

B9 0,950 0,510 0,850 -0,120 0,810 0,910 0,280 0,830 1           

B10 0,960 0,770 0,860 0,340 0,990 0,720 0,660 0,970 0,860 1          

B11 0,960 0,470 0,830 -0,190 0,790 0,950 0,220 0,880 0,960 0,860 1         

B12 0,760 0,400 0,660 -0,120 0,650 0,720 0,220 0,680 0,770 0,680 0,780 1        

B13 0,780 0,420 0,730 -0,250 0,630 0,760 0,170 0,700 0,810 0,670 0,840 0,930 1       

B14 0,180 0,110 0,110 0,310 0,240 0,110 0,210 0,190 0,160 0,260 0,100 0,470 0,170 1      

B15 0,580 0,670 0,760 0,030 0,580 0,360 0,430 0,580 0,540 0,550 0,560 0,280 0,510 -0,390 1     

B16 0,780 0,410 0,720 -0,250 0,630 0,760 0,170 0,690 0,810 0,670 0,830 0,940 0,360 0,170 0,490 1    

B17 0,220 0,130 0,140 0,290 0,270 0,150 0,220 0,220 0,200 0,290 0,140 0,510 0,210 0,990 -0,370 0,200 1   

B18 0,660 0,420 0,580 0,050 0,580 0,540 0,300 0,660 0,590 0,630 0,630 0,820 0,780 0,440 0,290 0,770 0,470 1  

B19 0,300 0,150 0,260 0,180 0,320 0,280 0,170 0,250 0,340 0,340 0,260 0,540 0,290 0,840 -0,240 0,290 0,860 0,390 1 

 


