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RESUMEN 

La biología de la conservación busca comprender y mitigar los efectos de las 

perturbaciones que afectan a las especies y ecosistemas, proporcionando bases 

científicas para su manejo y preservación. En este contexto, la ecología 

constituye una herramienta fundamental para comprender los procesos que 

determinan la distribución, abundancia y persistencia de las especies frente a 

crecientes presiones antrópicas. Sin embargo, para numerosas especies aún 

persisten importantes vacíos de conocimiento ecológico, limitando el desarrollo 

de estrategias de conservación efectivas. Esta situación resulta relevante en los 

cisnes sudamericanos, Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus, 

especies estrechamente asociadas a humedales y comparativamente poco 

estudiadas, pese a su sensibilidad frente a la pérdida y degradación del hábitat. 

 

La presente tesis doctoral abordó la ecología y conservación de ambas especies 

mediante un enfoque integrador que combinó aproximaciones macroecológicas, 

análisis de paisaje y evaluación del potencial rol de estas especies en la provisión 

de servicios ecosistémicos regulatorios. A escala macroecológica, se analizaron 

sus patrones de abundancia a lo largo de su rango de distribución en Sudamérica, 

evaluando la capacidad explicativa de la hipótesis de centralidad del nicho 

ambiental en contraste con la hipótesis de centro abundante, y examinando sus 

implicancias para la conservación. Los resultados mostraron que la posición 
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ambiental constituye un predictor más informativo del desempeño poblacional 

que la proximidad geográfica dentro de la distribución de estas especies. 

Asimismo, se detectó un desacople entre idoneidad ambiental y núcleos reales 

de abundancia, evidenciando que la presencia de hábitat adecuado no 

necesariamente determina altas densidades poblacionales. 

Complementariamente, se observó una marcada subrepresentación de áreas 

ambientalmente idóneas dentro del sistema de áreas protegidas. 

 

A escala de paisaje, se analizó la influencia de la estructura del paisaje y de las 

perturbaciones antrópicas sobre las abundancias de ambas especies en 

humedales costeros mediterráneos de Chile. La disponibilidad de superficie 

hídrica emergió como el predictor más consistente, destacando la importancia de 

los ambientes acuáticos funcionales para la persistencia poblacional. Sin 

embargo, las respuestas ecológicas difirieron entre especies: C. coscoroba 

presentó asociaciones positivas con escenarios vinculados al uso ganadero, 

mientras que C. melancoryphus no registró asociaciones robustas con las 

variables de disturbio evaluadas. Evidenciando que las estrategias de 

conservación deben considerar diferencias interespecíficas. 

 

Finalmente, se evaluó el potencial rol funcional de ambas especies en sistemas 

artesanales de extracción de sal en el estero Nilahue–laguna Cáhuil, Chile 
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central. Las elevadas abundancias registradas y el alto tiempo destinado a la 

conducta alimentaria sugieren que ambas especies contribuyen a la remoción de 

vegetación acuática en los estanques salineros, aportando beneficios 

regulatorios en los sistemas productivos de extracción. Entregando evidencia 

novedosos que contribuye a ampliar la comprensión del vínculo entre 

biodiversidad y seres humanos en sistemas productivos.  

 

En su conjunto, los resultados obtenidos en esta tesis aportan nuevos 

antecedentes para comprender los factores que determinan las abundancias de 

estas especies y entregan información relevante para orientar estrategias de 

conservación y manejo en humedales sometidos a crecientes presiones 

antrópicas. 
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ABSTRACT 

Conservation biology seeks to understand and mitigate the effects of disturbances 

affecting species and ecosystems, providing scientific foundations for their 

management and preservation. In this context, ecology constitutes a fundamental 

tool for understanding the processes that determine the distribution, abundance, 

and persistence of species under increasing anthropogenic pressures. However, 

significant gaps in ecological knowledge still persist for numerous species, limiting 

the development of effective conservation strategies. This situation is particularly 

relevant for the South American swans, Coscoroba coscoroba and Cygnus 

melancoryphus, species closely associated with wetlands and comparatively 

understudied despite their sensitivity to habitat loss and degradation. 

 

This PhD thesis addressed the ecology and conservation of both species through 

an integrative approach combining macroecological approaches, landscape 

analyses, and assessment of the potential role of these species in the provision 

of regulating ecosystem services. At the macroecological scale, abundance 

patterns were analysed throughout their distributional range in South America, 

evaluating the explanatory capacity of the environmental niche centrality 

hypothesis in contrast to the abundant-centre hypothesis, and examining its 

implications for conservation. The results showed that environmental position 
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constitutes a more informative predictor of population performance than 

geographic proximity within the distribution of these species. Likewise, a 

mismatch between environmental suitability and actual abundance nuclei was 

detected, demonstrating that the presence of suitable habitat does not necessarily 

determine high population densities. Additionally, a marked underrepresentation 

of environmentally suitable areas within the protected areas system was 

observed. 

 

At the local scale, the influence of landscape structure and anthropogenic 

disturbances on the abundances of both species in Mediterranean coastal 

wetlands of Chile was analysed. Water surface availability emerged as the most 

consistent predictor, highlighting the importance of functional aquatic 

environments for population persistence. However, ecological responses differed 

between species: C. coscoroba showed positive associations with scenarios 

linked to livestock use, whereas C. melancoryphus exhibited a stronger 

dependence on water availability and a weaker relationship with disturbance 

variables. This demonstrates that conservation strategies must consider 

interspecific differences in landscape use and tolerance to disturbances. 
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Finally, the potential functional role of both species was evaluated in artisanal salt 

extraction systems in the Nilahue estuary–Cáhuil lagoon, central Chile. The high 

abundances recorded and the considerable amount of time devoted to feeding 

behaviour suggest that both species contribute to the removal of aquatic 

vegetation in salt ponds, providing regulating benefits within extraction production 

systems. Delivering novel evidence that contributes to expanding the 

understanding of the relationship between biodiversity and humans in productive 

systems. 

 

Overall, the results obtained in this thesis provide new insights into the factors 

determining the abundances of these species and deliver relevant information to 

guide conservation and management strategies in wetlands subjected to 

increasing anthropogenic pressures. 
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INTRODUCCIÓN GENERAL 

La actual crisis de biodiversidad, caracterizada por tasas aceleradas de pérdida 

de especies y degradación de ecosistemas, ha consolidado a la biología de la 

conservación como una disciplina central para enfrentar los desafíos ambientales 

contemporáneos (Mace, 2014; Soulé, 1985). Esta disciplina se enfoca en el 

estudio de la biología de las especies, comunidades y ecosistemas afectados 

directa o indirectamente por actividades humanas u otros agentes, y tiene como 

objetivo principal generar principios y herramientas para preservar la diversidad 

biológica (Soulé, 1985), contribuyendo tanto a la comprensión de las causas de 

la crisis global como al desarrollo de estrategias para su mitigación (Fonseca 

et al., 2021). Sus fundamentos y logros han sido ampliamente revisados en la 

literatura (Doak et al., 2014; Kareiva & Marvier, 2012; Mace, 2014; Soulé, 1985). 

No obstante, su efectividad puede verse limitada cuando las bases del 

conocimiento son débiles, los análisis dependen en exceso de enfoques 

probabilísticos o se requiere predecir resultados en contextos socioeconómicos 

complejos (Robinson, 2006). 

 

Es frecuente que, agencias gubernamentales y organizaciones privadas suelan 

recurrir a los biólogos de la conservación para abordar problemas como la 

introducción de especies exóticas, el diseño y tamaño de áreas protegidas, la 

viabilidad poblacional, la gestión de especies amenazadas y la restauración de 
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ecosistemas (Robinson, 2006; Soulé, 1985). Pues muchas decisiones deben 

tomarse con rapidez, y en la práctica son implementadas inclusive sin las 

sugerencias de los expertos, obligando a los especialistas a formular 

recomendaciones pese a limitaciones teóricas y empíricas (Soulé & Wilcox, 

1980), debiendo generar respuestas incluso cuando se carece de un 

conocimiento científico completo (Robinson, 2006). Es por ello, que resulta 

fundamental fortalecer la generación de conocimiento en aquellas áreas donde 

persisten vacíos críticos, y particularmente en aquellos sistemas sometidos a 

crecientes presiones antrópicas. 

  

En este contexto, la ecología ha adquirido una especial importancia al 

proporcionar las bases conceptuales y empíricas para comprender y resolver los 

problemas derivados de la actual crisis medioambiental (Ludwig et al., 2001), 

puesto que, es multidisciplinaria y su campo de acción es casi ilimitado 

(Macfadyen, 1963), generando una estrecha relación con la biología de la 

conservación (Soulé, 1985). Por lo cual, conocer los diversos aspectos de la 

ecología de las especies, incluyendo su distribución, abundancia, uso del hábitat 

y comportamiento, resulta vital para diseñar medidas de conservación efectivas 

y basadas en evidencia (Guisan et al., 2013), no obstante, esta labor sigue siendo 

un desafío pendiente para un gran número de especies. 
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En este sentido, la comprensión de los patrones espaciales de abundancia 

constituye un problema central en ecología, ya que la abundancia refleja 

directamente el estado de las poblaciones y su potencial de persistencia (Gaston, 

2003). A pesar de su relevancia, gran parte de los estudios se han enfocado en 

patrones de ocurrencia, lo que ha limitado la capacidad de identificar los 

mecanismos que regulan la variación espacial de las poblaciones. Esta brecha 

es particularmente evidente al considerar que la abundancia no siempre se 

correlaciona con la idoneidad ambiental estimada, evidenciando la necesidad de 

enfoques que integren múltiples dimensiones ecológicas (Soberón & Nakamura., 

2009a). 

 

A escalas macroecológicas, los patrones de abundancia han sido interpretados a 

partir del concepto de nicho ecológico, el cual define el conjunto de condiciones 

ambientales que permiten la persistencia de las especies (Hutchinson, 1957). En 

este contexto, bajo la hipótesis de centralidad del nicho se ha propuesto que las 

mayores abundancias se concentrarían en condiciones cercanas al óptimo 

ambiental, independientemente de la localización geográfica específica de dichas 

condiciones (Osorio-Olvera et al., 2020), planteamiento alternativo al propuesto 

por la hipótesis de centro abundante, bajo la cual las poblaciones alcanzarían sus 

mayores densidades hacia el centro geográfico del rango de distribución 

(Andrewartha & Birch, 1954; Brown, 1984; Maurer, 1994). Si bien estas hipótesis 
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han permitido avanzar en la comprensión de los determinantes de la abundancia 

a gran escala, su evaluación empírica sigue siendo discutida (Dallas et al., 2017; 

Freeman & Beehler, 2018; Sagarin & Gaines, 2002) y limitada a la disponibilidad 

de datos de abundancia a macroescala (Estrada & Arroyo, 2012).  

A escalas más locales, la abundancia de las especies está fuertemente 

influenciada por la dimensión del hábitat, ya que este representa la proyección 

espacial de aquellas condiciones y recursos que permiten la ocurrencia y su 

crecimiento poblacional (Pulliam, 2000). Por lo tanto, componentes estructurales, 

como la composición y configuración espacial del hábitat, y componentes 

dinámicos, asociados a regímenes de perturbación, constituyen determinantes 

centrales del desempeño demográfico de las especies y, en última instancia, de 

la persistencia poblacional (Fahrig, 2003; Holt, 2009; Turner, 1989). La 

interacción entre la disponibilidad de hábitat, la configuración espacial y la 

intensidad de disturbios puede generar respuestas complejas y diferenciales 

entre especies, incluso dentro de un mismo sistema ecológico (Mereta et al., 

2021). Por lo cual, comprender estas dinámicas resulta clave para el manejo 

efectivo de los ecosistemas, especialmente en regiones donde la presión 

antrópica es elevada. 
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Finalmente, una comprensión integral de la ecología de las especies precisa 

incorporar su dimensión funcional. Las actividades de los organismos no solo 

reflejan su respuesta a las condiciones ambientales, sino que también pueden 

influir activamente en el funcionamiento de los ecosistemas, contribuyendo con 

ello a la provisión de servicios ecosistémicos (Naeem et al., 2012). El estudio de 

los beneficios que las poblaciones humanas obtienen de los ecosistemas 

constituye una aproximación para estudiar el vínculo entre los ecosistemas y las 

sociedades humanas, el cual puede utilizarse para promover y fortalecer los 

esfuerzos de conservación de la biodiversidad (Naidoo & Ricketts, 2006). 

 

En este contexto, los cisnes sudamericanos constituyen un modelo de estudio 

particularmente relevante, dado que integran múltiples dimensiones ecológicas: 

presentan una amplia distribución geográfica (BirdLife International, 2024, 2025), 

son sensibles a perturbaciones, como la pérdida de hábitat (Rees et al., 2019), a 

lo cual se suma que su comportamiento y hábitos tróficos los posicionan como 

potenciales prestadores de servicios ecosistémicos a las comunidades locales,  

lo que amplía su relevancia desde una perspectiva de conservación. 

 

En Sudamérica encontramos a Cygnus melancoryphus (Molina 1782) y 

Coscoroba coscoroba (Molina 1782). Esta última, se distribuye desde el sureste 
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de Brasil, el norte de Argentina, Paraguay, hasta el centro de Chile, y hasta el 

extremo sur del continente, incluyendo Tierra del Fuego y las islas 

Malvinas/Falkland. Mientras que Cygnus melancoryphus se encuentra presente 

desde Tierra del Fuego y las islas Malvinas/Falkland hacia Chile central, Uruguay 

y el extremo sur de Brasil (Rio Grande do Sul). Registrándose en invierno hasta 

São Paulo en el sureste de Brasil (Medrano Martínez et al., 2018a). 

 

Estas especies, comparativamente presentan un menor desarrollo del 

conocimiento, lo cual se refleja en las escasas publicaciones disponibles (Wood 

et al., 2019). Por lo que, aspectos tan básicos, como el tamaño y sus tendencias 

poblacionales registran información imprecisa y poco actualizada, estimándose 

sus poblaciones en 17.300-67.900 individuos para Cygnus melancoryphus y 

6.700 -17.000 individuos para Coscoroba coscoroba (BirdLife International, 2024, 

2025). 

  

Actualmente, al igual que las restantes especies de cisnes a nivel mundial, según 

la Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza (UICN), ambas se 

encuentran clasificadas en "Preocupación Menor" a nivel global (BirdLife 

International, 2024, 2025). Sin embargo, la falta de datos sobre las tendencias 

poblacionales y la deficiente calidad de los datos existentes hace que esta 

evaluación no sea segura (Rees et al., 2019). Esta situación se repite en 
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contextos de clasificación locales, pues en Chile según el "Reglamento para la 

Clasificación de Especies Silvestres" (RCE), en 2019 pasaron de encontrarse 

categorizadas en peligro (EN) a preocupación menor (LC), basándose en que 

ambas presentan una amplia distribución (BirdLife International, 2024, 2025). No 

obstante, su distribución es irregular y fragmentada (Kear, 2005), y ambas 

especies son altamente dependientes de ecosistemas de humedales para 

mantener sus poblaciones, siendo reconocidas como susceptibles a la rápida 

pérdida de hábitat (Rees et al., 2019). Esto podría causar que algunas 

poblaciones puedan pasar con bastante rapidez de estar en un estado de 

conservación favorable a entrar en un rápido declive, como se observó en Cygnus 

columbianus bewickii del noroeste de Europa (Beekman et al., 2019). 

 

Es importante considerar que, al ser aves de gran tamaño, los cisnes tienden a 

tener tamaños poblacionales más pequeños en comparación con aves de 

menores dimensiones. Por otra parte, se reproducen a tasas relativamente bajas, 

lo cual limita en última instancia su tasa de aumento poblacional incluso en 

condiciones ambientales favorables (Koons et al., 2014). Estos tamaños 

poblacionales más bajos y las características de historia de vida "lentas" pueden 

hacer que los cisnes sean más vulnerables a la extinción en comparación con 

aves más abundantes, de rápida reproducción y de menor tamaño (Cardillo, 

2003). Por ello, en general los cisnes permiten evidenciar el declive en sus 
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poblaciones más cerca de la extinción, a lo cual se suma su relativamente bajo 

éxito reproductivo anual, lo cual genera que los declives poblacionales puedan 

continuar incluso tras años de mejoras en el éxito reproductivo de los individuos 

(Wood et al., 2019). Por lo que, se torna vital el monitoreo continuo para 

proporcionar advertencias anticipadas y poder establecer intervenciones de 

conservación apropiadas. 

 

A la luz de estos antecedentes, la presente tesis doctoral por medio del desarrollo 

de tres capítulos aborda la ecología y conservación de los cisnes sudamericanos 

a través de un enfoque integrador que considera distintas escalas y niveles de 

análisis ecológico. En un primer capítulo, a escala macroecológica, se analizan 

los patrones de abundancia de C. coscoroba y C. melancoryphus a lo largo de su 

rango de distribución en Sudamérica, evaluando la capacidad explicativa de la 

hipótesis de centralidad del nicho ambiental en contraste con la hipótesis de 

centro abundante, examinando sus implicancias para la conservación. En el 

segundo capítulo, a escala de paisaje, se evalúa la influencia de determinantes 

locales, que incluyen estructura del paisaje y perturbaciones antrópicas, sobre 

las abundancias de ambas especies. Finalmente, a nivel funcional, se analizan 

los patrones de comportamiento de ambas especies, evaluando su potencial 

contribución en la provisión de servicios ecosistémicos en sistemas productivos. 
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En conjunto, esta tesis contribuye a reducir vacíos críticos en el conocimiento 

ecológico de los cisnes sudamericanos mediante un enfoque integrador que 

articula distintas dimensiones de su ecología. Al vincular los patrones de 

abundancia a escala macroecológica con los determinantes del paisaje a escala 

local, este trabajo aporta una visión más completa de los factores que estructuran 

sus poblaciones. De manera complementaria, incorpora el análisis del 

comportamiento como una dimensión funcional de la ecología de estas especies, 

evaluando su posible vínculo con la provisión de servicios ecosistémicos en 

sistemas productivos, un enfoque aun escasamente abordado en la literatura. De 

este modo, los resultados obtenidos no solo avanzan en la comprensión de los 

procesos que determinan la abundancia de estas especies, sino que también 

generan información relevante para orientar estrategias de manejo y 

conservación en humedales, ecosistemas sometidos a crecientes presiones 

antrópicas. 
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HIPOTESIS Y OBJETIVOS 

 

Capítulo 1:  

La centralidad del nicho ecológico explica la variación espacial de la 

abundancia de los cisnes sudamericanos: una evaluación continental con 

implicancias para la conservación 

 

Hipótesis:  

La variación espacial de las abundancias poblacionales de los cisnes 

sudamericanos se describe en base a la distancia al centroide del nicho ecológico 

y no del centro geográfico del rango de distribución, debido a que las condiciones 

ambientales cercanas al óptimo del nicho permiten una mayor adecuación 

ecológica y capacidad de persistencia poblacional. Por lo que, se espera que las 

mayores abundancias se concentren en regiones cercanas al centroide del nicho, 

mientras que las áreas marginales se caracterizarán por presentar abundancias 

reducidas. 
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Objetivo general:  

Analizar los patrones de abundancia de Coscoroba coscoroba y Cygnus 

melancoryphus a lo largo de su rango de distribución en Sudamérica, evaluando 

la capacidad explicativa de la hipótesis de centralidad del nicho ambiental en 

contraste con la hipótesis de centro abundante, y examinando sus implicancias 

para la conservación. 

  

Objetivos específicos:  

I) Estimar y mapear la distribución potencial y densidad de abundancia de ambas 

especies en su rango de distribución geográfica. 

II) Determinar si la abundancia de las especies está relacionada con la distancia 

al centroide del nicho ecológico o geográfico. 

 III) Evaluar la efectividad de las áreas protegidas en la conservación de las 

poblaciones de cisnes sudamericanos. 
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Capítulo 2:  

Integrando estructura del paisaje y perturbaciones antrópicas para 

comprender la abundancia de los cisnes sudamericanos en Chile 

mediterráneo 

 

Hipótesis:  

A escala de paisaje, las abundancias de los cisnes sudamericanos estarán 

influenciadas por componentes estructurales del paisaje y perturbaciones de 

origen antrópico, debido a que estas variables condicionan la disponibilidad y 

calidad de los recursos, determinando el uso del hábitat que realizan las especies 

y, con ello, influyendo en su desempeño demográfico. Por lo que, se espera que 

sus abundancias sean mayores en paisajes de humedales con mayor 

heterogeneidad estructural y elevado grado de naturalidad. 

 

Objetivo general:  

Evaluar la influencia de la estructura del paisaje y las perturbaciones antrópicas 

sobre las abundancias de las poblaciones de los cisnes de América del Sur en 

humedales costeros de Chile central. 
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Objetivos específicos:  

I) Determinar la influencia de la composición y configuración del paisaje sobre las 

abundancias poblacionales de Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus. 

II) Analizar los efectos de las perturbaciones antrópicas locales sobre sus 

abundancias, incluyendo presencia de ganado, animales domésticos, naturalidad 

del entorno y calidad del agua. 
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Capítulo 3:  

Cisnes sudamericanos como potenciales prestadores de servicios 

ecosistémicos en sistemas productivos de extracción de sal 

 

Hipótesis: 

Los cisnes sudamericanos proporcionan un servicio ecosistémico regulatorio en 

los sistemas artesanales de extracción de sal de mar del estero Nilahue–laguna 

Cáhuil, debido a que su gran tamaño corporal y hábitos herbívoros favorecen la 

remoción de biomasa de macrófitas acuáticas, contribuyendo al mantenimiento 

de los estanques salineros. Por lo que, se espera que ambas especies presenten 

elevadas abundancias en los sistemas salineros y que destinen una alta 

proporción de su presupuesto temporal a la conducta alimentaria. 

 

Objetivo general: Evaluar el potencial rol de los cisnes sudamericanos como 

prestadores de servicios ecosistémicos regulatorios en sistemas productivos de 

extracción de sal en el estero Nilahue-laguna Cáhuil, Región del Libertador 

General Bernardo O’Higgins. 
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Objetivos específicos:  

I) Estimar las abundancias poblacionales de Coscoroba coscoroba y Cygnus 

melancoryphus en los estanques salineros. 

II) Identificar los patrones de comportamiento de ambas especies, cuantificando 

el tiempo destinado a la conducta alimentaria. 

 



20 
 

CAPÍTULO 1 

La centralidad del nicho ecológico explica la variación espacial de la 

abundancia de los cisnes sudamericanos: una evaluación continental con 

implicancias para la conservación 

 

Carolina Allendes-Muñoz1,2,3, Marcelo Miranda-Cavallieri1,2,3, Camilo Matus-
Olivares4, Jaime Carrasco-Barra4,5, Jordi García-Gonzalo6, José Ramón 
González-Olabarria6, Francisco Robledano- Aymerich7 & Fulgencio Lisón2,7* 

 

1 Doctorado en Sistemática y Biodiversidad, Departamento de Zoología, Facultad 
de Ciencias Naturales y Oceanográficas, Universidad de Concepción, Casilla 
160-C, Concepción, Chile 

2 Wildlife Ecology and Conservation Lab, Departamento de Zoología, Facultad de 
Ciencias Naturales y Oceanográficas, Universidad de Concepción, Casilla 160-
C, Concepción, Chile 

3 Departamento de Biología, Facultad de Ciencias Básicas, Universidad 
Metropolitana de Ciencias de la Educación, Santiago, Chile. 

4 Complex Engineering System Institute - ISCI, Santiago, Chile 

5 Departamento de Industria, Facultad de Ingeniería, Universidad Tecnológica 
Metropolitana, Santiago, Chile 

6 Centre de Ciència i Tecnologia Forestal de Catalunya, Solsona, Spain 

7 Ecosistemas Mediterráneos (ECOMED), Departamento de Ecología e 
Hidrología, Facultad de Biología, Universidad de Murcia, Campus de Espinardo, 
30100, Murcia, Spain 

 

 

 

 

Manuscrito enviado a Global Ecology and Biogeography  



21 
 

RESUMEN 

Los patrones espaciales de abundancia son fundamentales para comprender la 

dinámica poblacional y orientar estrategias de conservación, aunque 

frecuentemente se infieren a partir de datos de ocurrencia, limitando la evaluación 

de los mecanismos que regulan el desempeño demográfico a gran escala. En 

este estudio se evaluó si la abundancia de los cisnes sudamericanos, Coscoroba 

coscoroba y Cygnus melancoryphus se relaciona con la distancia al centroide del 

nicho ecológico o con el centro geográfico de su rango de distribución, y se 

analizaron sus implicancias para la conservación. Para ello, se integraron 

registros de ocurrencia y abundancia provenientes de GBIF y eBird para el 

periodo 2010–2025. Para caracterizar el nicho ecológico se ajustaron modelos 

de distribución de especies (SDMs) mediante Bayesian Additive Regression 

Trees (BART), empleando gradientes bioclimáticos, topográficos y de coberturas 

del suelo. La centralidad se estimó mediante diferentes enfoques, tanto en el 

espacio ambiental como geográfico, y su relación con la abundancia mediante 

análisis de frontera, modelando su límite superior a lo largo de gradientes de 

distancia. Adicionalmente, se estimó la representación de las especies en la red 

global de áreas protegidas (WDPA), mediante un enfoque de modelos nulos.  

Los resultados mostraron una relación negativa consistente entre la abundancia 

máxima y la distancia al centroide del nicho ambiental en ambas especies, 

robusta entre métodos, mientras que no se detectó una relación consistente con 



22 
 

la distancia al centro geográfico. Además, se evidenció un desacople entre la 

extensión del nicho potencial y la distribución de las abundancias, con núcleos 

poblacionales más restringidos que las áreas ambientalmente idóneas. Ambas 

especies presentaron una marcada subrepresentación en áreas protegidas. En 

conjunto, los hallazgos respaldan la hipótesis de centralidad del nicho como un 

marco explicativo robusto de los patrones de abundancia a escala continental y 

destacan la importancia de incorporar datos de abundancia y posición ambiental 

en la planificación de la conservación, permitiendo identificar áreas de mayor 

valor demográfico y avanzar hacia estrategias más efectivas basadas en el 

desempeño ecológico de las poblaciones. 

 

Palabras claves: áreas protegidas, centralidad del nicho, centro abundante, 

Coscoroba coscoroba, Cygnus melancoryphus, modelos de distribución de 

especies, modelos nulos, patrones de abundancia. 
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INTRODUCCIÓN 

El análisis de los patrones espaciales de abundancia es fundamental para 

comprender la dinámica poblacional (Brown, 1984) y evaluar la vulnerabilidad de 

las especies (Caughley, 1994). A diferencia de los datos de ocurrencia, la 

abundancia informa directamente sobre el desempeño poblacional y la viabilidad 

demográfica (Pulliam, 2000), siendo clave para la conservación, ya que las 

extinciones suelen estar precedidas por declives locales (Ceballos et al., 2017). 

En este contexto, su variación espacial permite identificar áreas prioritarias y 

orientar la gestión (Guisan et al., 2013).  

 

Diversas hipótesis explican la variación geográfica de la abundancia. La hipótesis 

del centro abundante propone que las mayores densidades ocurren en el centro 

del rango y disminuyen hacia los márgenes (Andrewartha & Birch, 1954; Brown, 

1984). Esta hipótesis ha sido interpretada a partir de distintos mecanismos 

ecológicos y biogeográficos. Por ejemplo, Grinnell (1922) destacó la importancia 

de la dispersión y la dinámica espacial en la configuración de los rangos de 

distribución, sugiriendo que en organismos altamente dispersivos, como las aves, 

las poblaciones pueden expandirse desde áreas de mayor abundancia hacia 

zonas periféricas. Otras formulaciones tempranas han vinculado este patrón a 

gradientes ambientales espacialmente estructurados, donde un punto óptimo 
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maximiza la densidad poblacional, mientras que condiciones progresivamente 

menos favorables hacia los extremos conducen a menores abundancias 

(Andrewartha & Birch, 1954). 

 

Desde una perspectiva integradora, Brown (1984) propuso que la abundancia 

local refleja el grado en que un sitio satisface múltiples dimensiones del nicho, 

incluyendo tolerancias fisiológicas, requerimientos ecológicos e interacciones 

bióticas. Bajo este marco, la autocorrelación espacial implica que sitios con 

condiciones óptimas sostienen mayores densidades, mientras que su 

probabilidad disminuye con la distancia, generando una declinación gradual de 

la abundancia. Sin embargo, la generalidad empírica de la hipótesis del centro 

abundante ha sido cuestionada, ya que varios meta-análisis muestran que este 

patrón ocurre solo en una fracción de los sistemas, especialmente en rangos 

amplios y ambientalmente complejos (Dallas et al., 2017; Santini et al., 2019). 

 

Como alternativa, se ha propuesto que los patrones de abundancia dependen 

principalmente de la posición dentro del nicho ecológico, más que de la ubicación 

en el rango geográfico (Maguire Jr, 1973; Yañez-Arenas et al., 2012). Desde la 

teoría de Hutchinson (1957), el nicho es un hipervolumen ambiental 

multidimensional, que delimita las condiciones de persistencia. Bajo la extensión 
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de Maguire (1973), este volumen posee una estructura interna donde el centroide 

representa el óptimo ecológico, en el cual la aptitud es máxima, la mortalidad se 

minimiza y la reproducción se maximiza. En consecuencia, la hipótesis de 

centralidad del nicho predice mayores densidades cerca de este centroide y una 

disminución progresiva de la abundancia con la distancia, independientemente 

de su ubicación geográfica (Osorio-Olvera et al., 2020). 

 

Esta hipótesis ha recibido un creciente respaldo empírico, con estudios que 

documentan relaciones negativas entre la abundancia poblacional y la distancia 

al centroide del nicho ecológico en diversos taxones y escalas espaciales 

(Martínez-Gutiérrez et al., 2018; Martínez-Meyer et al., 2013). Si bien este marco 

ha permitido generar estimaciones sobre la distribución de la abundancia, se 

debe considerar que las predicciones basadas exclusivamente en variables 

ambientales describen la abundancia potencial más que la abundancia realizada, 

ya que factores adicionales, como interacciones bióticas, historia de uso del 

suelo, limitaciones demográficas y perturbaciones antrópicas, pueden imponer 

restricciones locales al desempeño poblacional incluso bajo condiciones 

ambientalmente favorables (Cade & Noon, 2003). En consecuencia, se ha 

propuesto que, mientras las regiones marginales del nicho se caracterizan 

consistentemente por abundancias bajas, las áreas cercanas al centroide del 

nicho pueden albergar tanto abundancias altas como bajas, reflejando la acción 
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de factores limitantes adicionales sobre el límite superior de la abundancia 

(VanDerWal et al., 2009). 

 

En aves acuáticas de amplia distribución, como los cisnes sudamericanos, 

Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus, estas hipótesis adquieren 

especial relevancia. Ambas especies ocupan extensos gradientes ambientales 

en Sudamérica y presentan una fuerte dependencia de humedales someros, 

lagunas y sistemas acuáticos dinámicos, particularmente durante la temporada 

reproductiva (Kear, 2005b). Estos ecosistemas se caracterizan por una elevada 

sensibilidad a la variabilidad climática y a presiones antrópicas como la 

modificación hidrológica, el drenaje y el cambio de uso de suelo, factores que han 

generado pérdidas y degradación de humedales a gran escala (Davidson, 2014). 

Sin embargo, pese a la relevancia ecológica y biogeográfica, aún se carece de 

estudios que evalúen de manera integrada cómo varía su abundancia a lo largo 

de su rango de distribución y más aún se desconoce si estas varían en función 

de la posición ambiental dentro del nicho o de la distancia al centro geográfico, 

una brecha reconocida en la literatura macroecológica sobre patrones de 

abundancia a gran escala (Martínez-Meyer et al., 2013).  
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Esta necesidad de conocimiento adquiere además implicancias directas para su 

evaluación de conservación. Aunque ambas especies están clasificadas en 

“Preocupación Menor” a nivel global, la escasez de datos sobre sus tendencias 

poblacionales y la limitada calidad de la información disponible hacen que esta 

evaluación sea insegura (Rees et al., 2019). Asimismo, pese a su amplio rango 

geográfico, su distribución es irregular y fragmentada y se reconoce que son 

susceptibles a la rápida pérdida de hábitat (Rees et al. 2019). En consecuencia, 

algunas poblaciones podrían pasar con rapidez de un estado de conservación 

favorable a un declive pronunciado, como ocurrió con Cygnus columbianus 

bewickii (cisne de Bewick) en el noroeste de Europa (Beekman et al., 2019). 

 

En virtud de estos antecedentes, se hipotetiza que la variación espacial de las 

abundancias poblacionales de los cisnes sudamericanos se describen en base a 

la distancia al centroide del nicho ecológico y no del centro geográfico del rango 

de distribución, esperándose que las mayores abundancias se concentren en 

regiones cercanas al centroide del nicho, mientras que las áreas marginales se 

caracterizarán por presentar abundancias reducidas. Para probar esto, se 

analizaron los patrones de abundancia de Coscoroba coscoroba y Cygnus 

melancoryphus a lo largo de su rango de distribución en Sudamérica, evaluando 

la capacidad explicativa de la hipótesis de centralidad del nicho ambiental en 

contraste con la hipótesis de centro abundante, y examinando sus implicancias 
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para la conservación. Para ello, se propuso específicamente (1) Estimar y 

mapear la distribución potencial y densidad de abundancia de ambas especies 

en su rango de distribución geográfica; (2) Determinar si la abundancia de las 

especies está relacionada con la distancia al centroide del nicho ecológico o 

geográfico; y (3) Evaluar la efectividad de las áreas protegidas en la conservación 

de las poblaciones de cisnes en Sudamérica. 
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 MATERIALES Y MÉTODOS  

1. Datos de ocurrencia y abundancia de especies 

Se integró una base de datos de ocurrencia que combinó registros de ambas 

especies provenientes de la Global Biodiversity Information Facility y de eBird 

(2010-2025). Para reducir sesgos de detectabilidad y asegurar que los registros 

reflejaran el periodo de mayor estabilidad territorial, los datos se restringieron al 

periodo reproductivo austral (octubre–febrero) siguiendo criterios de estudios 

previos (Miranda-Cavallieri et al., 2023). Los datos de eBird se procesaron 

siguiendo a Johnston et al. (2020), incluyendo solo listas completas de tipo 

“traveling” con distancia de esfuerzo mayor a cero. Para garantizar el uso efectivo 

del sistema acuático, se excluyeron los registros codificados como "flyover". 

Todos los datos fueron depurados espacialmente con el paquete 

CoordinateCleaner (Zizka et al., 2019) para eliminar coordenadas erróneas o 

sesgadas.  

 

Todos los registros y variables ambientales se estandarizaron a una resolución 

de 5 minutos de arco. Para el análisis de abundancia, los conteos se normalizaron 

por esfuerzo de muestreo, obteniendo tasas de encuentro (ind. km⁻¹). Se 

consideraron solo registros con más de dos individuos, priorizando núcleos 
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poblacionales y reduciendo el sesgo. Los registros sin conteo numérico se 

mantuvieron para el análisis de ocurrencia, pero se excluyeron del análisis de 

abundancia. 

 

2. Variables ambientales  

Para caracterizar el nicho de ambas especies, se compilaron 36 variables 

predictoras que representan gradientes bioclimáticos, topográficos y de cobertura 

del suelo a lo largo de su rango de distribución. Se incluyeron 19 variables 

bioclimáticas de WorldClim (v2.1) a una resolución de 5 minutos de arco. Las 

variables topográficas se derivaron de un modelo digital de elevación (MDE) del 

repositorio Terrain Tiles (AWS Open Data), reescalado a la misma resolución para 

asegurar la consistencia espacial entre predictores; a partir de este se calculó la 

pendiente (grados). 

Adicionalmente, se incorporaron siete clases de cobertura del suelo provenientes 

de ESA WorldCover 2021 (Zanaga et al., 2022). Estos datos fueron agregados 

espacialmente mediante un proceso de reescalado y convertidos en capas 

proporcionales mediante la reclasificación binaria (presencia/ausencia) y 

posterior promediado por celda, obteniendo la proporción de cada clase dentro 

de cada píxel. Este enfoque permitió representar la heterogeneidad del hábitat a 
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escala subpíxel, mejorando la caracterización ambiental utilizada en los modelos 

(Tran et al., 2014). 

 

3. Modelado de distribución de especies 

Para estimar la distribución potencial de cada especie se ajustaron modelos de 

distribución de especies (SDMs) mediante Árboles de Regresión Aditiva 

Bayesiana (BART), un enfoque robusto que reduce el sobreajuste y mejora la 

capacidad predictiva (Carlson, 2020). Con el fin de reducir la dimensionalidad de 

las 36 variables ambientales y evitar multicolinealidad, se aplicó un análisis de 

componentes principales (PCA), reteniendo los siete primeros componentes, que 

explicaron el 84,3% de la varianza (Tabla S1.1). 

Los modelos se calibraron utilizando los registros de presencia como variable 

respuesta y los siete componentes principales como predictores, incorporando 

además una covariable de sesgo de muestreo estimada mediante el paquete 

“sampbias” (Zizka et al., 2021), que cuantifica la influencia de factores de 

accesibilidad en la probabilidad de muestreo. Los hiperparámetros se optimizaron 

siguiendo a (Carlson, 2020) mediante validación cruzada espacial en cinco 

bloques con “blockCV” (Valavi et al., 2019), lo que reduce la autocorrelación 

espacial y mejora la transferibilidad de los SDMs. Para mejorar el rendimiento 
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predictivo, en cada iteración de entrenamiento se utilizaron pseudoausencias en 

igual número que las presencias (Barbet-Massin et al., 2012). 

El desempeño de los modelos se evaluó con el índice continuo de Boyce (CBI, 

por sus siglas en inglés), adecuado para datos de presencia (Hirzel et al., 2006). 

Las predicciones finales se generaron con los mejores hiperparámetros, fijando 

la covariable de tasa de muestreo en cero, lo que asegura que las predicciones 

reflejen únicamente las relaciones entre las especies y el ambiente, mejorando 

la capacidad del modelo para generalizar hacia áreas no muestreadas (Phillips 

et al., 2009). Finalmente, las probabilidades de ocurrencia se binarizaron 

mediante el criterio de Maximum Sum of Sensitivity and Specificity (maxSSS). 

4. Análisis de centralidad del nicho y distancia geográfica 

Para evaluar la hipótesis de centralidad del nicho, se calculó la distancia de cada 

celda (1) al centroide del nicho ambiental y (2) al centroide geográfico, 

permitiendo cuantificar su posición en los gradientes ambiental y espacial y 

analizar su relación con la abundancia. 

 

4.1 Centralidad del nicho ambiental 

El análisis se realizó en el espacio de los siete componentes principales (PCs), 

garantizando independencia entre variables y la validez del cálculo de distancias 
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euclidianas. El nicho se definió como el hipervolumen ambiental delimitado por 

las celdas con presencia potencial predicha por los SDMs. Para evaluar la 

sensibilidad de la hipótesis de centralidad a la estructura interna del nicho, el 

centroide se estimó mediante tres aproximaciones que consideran la densidad 

de condiciones ocupadas, la geometría del hipervolumen y la media del espacio 

ambiental. 

 

a. Óptimo del nicho (Método Gaussiano) 

Siguiendo a (Blonder et al., 2017) el centroide se estimó mediante un 

hipervolumen construido a partir de una estimación de densidad por kernels 

gaussianos (KDE), que modela el nicho como una distribución continua en el 

espacio multivariado, donde distintas combinaciones ambientales poseen 

diferente frecuencia o “densidad” dentro del rango potencial de la especie. El 

centroide corresponde al punto de máxima densidad del hipervolumen, 

interpretado como el óptimo ecológico de Hutchinson (1957). Este enfoque 

permite identificar las condiciones ambientales más utilizadas por la especie, ya 

que pondera las regiones del nicho según la frecuencia de ocurrencias. 
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b. Centroide geométrico (Método SVM) 

El centro del nicho se estimó mediante un hipervolumen construido con una 

máquina de vectores de soporte de una clase (One-Class SVM) que delimita el 

espacio ocupado generando una frontera flexible que rodea los puntos 

ambientales asociados a las áreas predichas como adecuadas, sin asumir 

simetría ni estructura interna del nicho (Tax & Duin, 2004). El centroide se calculó 

como el promedio de las coordenadas espaciales de todos los vértices del 

poliedro resultante. Este enfoque es independiente de la densidad, pues se basa 

en la geometría y es robusto ante nichos de forma irregular (Blonder et al., 2017). 

 

c. Centroide promedio (Centro Ambiental Medio) 

Se calculó como el promedio aritmético multivariado de los valores de los siete 

PCs en celdas con presencia potencial. Este método, ampliamente utilizado, 

proporciona una medida simple y comparable del centro del nicho, sin considerar 

densidad ni geometría (Martínez-Meyer et al., 2013). 
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4.2 Centralidad geográfica  

Para evaluar la hipótesis de centro abundante, se estimó el centro geográfico de 

la distribución potencial a partir de las predicciones binarias de los SDMs, 

utilizando dos aproximaciones geométricas contrastantes: caja envolvente 

(bounding box) y envoltura convexa (convex hull). 

 

a. Caja Envolvente (Bounding Box)  

El rango geográfico se definió mediante un rectángulo delimitado por las 

coordenadas mínimas y máximas (latitud y longitud) de presencia potencial. El 

centro geográfico se estimó como el punto medio entre estos extremos, siendo 

un método simple, reproducible y ampliamente empleado (Eikelboom et al., 

2019). 

b. Envoltura Convexa (Convex Hull)  

El rango geográfico se definió como el polígono mínimo que contiene todos los 

puntos de presencia potencial. El centro geográfico se estimó como el centroide 

del polígono convexo, una medida robusta que reduce la influencia de valores 
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extremos y distribuye equitativamente el peso espacial de todas las localidades 

del polígono (Powell, 2000). 

 

4.3 Estimación de la distancia a los centroides  

La distancia al centroide del nicho se estimó mediante distancia euclidiana en el 

espacio multivariado de siete dimensiones definido por los componentes 

principales (PCs). Esta métrica representa la línea recta en el espacio ambiental 

reducido y cuantifica la proximidad al óptimo ambiental (Dallas et al., 2017). La 

distancia de cada celda i al centroide se calculó como: 

𝑫{𝒏𝒊𝒄𝒉𝒐} =  ( ∑(𝑷𝑪𝒊𝒋 − 𝑪𝒋)
𝟐

𝟕

𝒋=𝟏

)

𝟏
𝟐

  

 

Donde 𝐷𝑛𝑖𝑐ℎ𝑜= distancia de la celda i al centroide del nicho, 𝑃𝐶𝐼𝐽 = es el valor del 

componente principal (de 1 a 7) en la celda i , 𝐶𝑗= es el valor del componente 

principal j en el centroide del nicho. 

 

La distancia geográfica se calculó desde cada celda de la grilla hasta los 

centroides del rango, como medida de lejanía espacial respecto al centro de la 

distribución. Dado que las coordenadas están expresadas en latitud–longitud, se 
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utilizó distancia euclidiana en un espacio bidimensional, proporcionando una 

medida directa en línea recta entre cada celda y el centroide (Osorio-Olvera et al., 

2020). La distancia para cada celda i se calculó como: 

𝐷{𝑔𝑒𝑜} =  √( (𝑥𝑖 −  𝑥𝑐)2 + (𝑦𝑖 −  𝑦𝑐)2) 

 

Donde 𝐷𝑔𝑒𝑜= distancia geográfica de la celda al centroide,  (𝑥𝑖, 𝑦𝑖)= coordenadas 

geográficas de la celda i  (longitud y latitud), (𝑥𝑐, 𝑦𝑐)= coordenadas del centro 

geográfico estimado (Bounding Box o Convex Hull). 

 

4.4 Relación entre abundancia y distancia a los centroides 

La relación entre abundancia y distancia a los centroides (ambientales y 

geográficos) se evaluó mediante upper-abundance frontier análisis, que modela 

el límite superior de la abundancia a lo largo de gradientes ambientales o 

espaciales, en lugar de la tendencia central. Este enfoque es adecuado cuando 

la abundancia está modulada por factores limitantes, permitiendo identificar el 

límite potencial impuesto por el ambiente (Cade & Noon, 2003). 

Para cada métrica de distancia, los registros de abundancia se agruparon en 10 

intervalos (deciles) definidos por la distribución empírica de la distancia al 

centroide. En cada intervalo se extrajo el valor máximo de abundancia como 
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estimación de la frontera superior, asumiendo que refleja el límite potencial 

permitido por el ambiente o la proximidad al centroide. 

Para cada especie y métrica de distancia se generaron visualizaciones 

integradas que combinan la dispersión de los datos, la distribución de frecuencias 

y la frontera superior de abundancia, permitiendo caracterizar simultáneamente 

la estructura de los datos y la forma del límite a lo largo del gradiente. 

 

4.5 Creación de Mapas de Idoneidad de hábitat y de densidad de 

abundancia 

Para cada especie se generaron mapas de idoneidad de hábitat, para lo cual las 

predicciones de los SDMs se expresaron como probabilidades de ocurrencia por 

celda, las cuales fueron reescaladas en un rango de 0 y 1 para facilitar la 

comparación entre especies y regiones (Guisan et al., 2017). Estas se 

representaron como superficies continuas, donde la intensidad del color refleja 

gradientes de idoneidad ambiental, indicando condiciones más favorables los 

valores más altos. Adicionalmente, para identificar áreas de alta concentración 

poblacional, se generaron mapas de densidad mediante kernel ponderado, que 

estiman superficies continuas incorporando la ubicación y la abundancia 

observada, asignando mayor peso a registros con mayores conteos (Worton, 

1989). La superficie de densidad ponderada se calculó con el paquete “ks” 
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(Duong, 2007), utilizando estimación multivariada con selección óptima del 

parámetro de suavizado, y ponderando cada registro por el número de individuos 

(Fieberg, 2007). Los contornos resultantes se transformaron en polígonos 

espaciales mediante “isoband” (Wickham et al., 2025) y se recortaron a los límites 

terrestres del área de estudio con “sf” (Pebesma, 2018), eliminando artefactos 

asociados a proyecciones sobre áreas marinas. Finalmente, las áreas sin 

densidad estimada se asignaron a cero para generar una superficie continua, 

donde las mayores intensidades representan los principales núcleos 

poblacionales. 

5. Evaluación de la representación de las especies en áreas protegidas 

La representación de Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus en áreas 

protegidas se evaluó utilizando la base de datos mundial Protected Planet (World 

Database on Protected Areas, WDPA). Se seleccionaron unidades con estatus 

vigente, excluyendo áreas estrictamente marinas, y se reproyectaron al sistema 

de referencia de los SDMs. Los polígonos se rasterizaron sobre la misma grilla 

ambiental, definiendo cada celda como una unidad de planificación (UP) y 

estimando su superficie y porcentaje de solapamiento con áreas protegidas. Para 

cada especie, empleando los mapas binarios de distribución potencial derivados 

de modelos BART, se calculó el porcentaje medio de solapamiento (MPO) como 

el promedio del porcentaje de área protegida de todas las UP clasificadas como 

idóneas. 
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Para evaluar si el nivel de representatividad observado difería significativamente 

de lo esperado por azar se aplicaron modelos nulos, generando 10.000 

distribuciones aleatorias por especie con igual número de UP idóneas que la 

distribución observada. Para cada simulación se calculó el MPO, construyendo 

una distribución nula de referencia. La subrepresentación se definió cuando más 

del 95 % de las simulaciones superaron el valor observado (p > 0,95), y la 

sobrerrepresentación cuando menos del 5 % lo hicieron (p < 0,05). 

 

Lo análisis se realizaron en R VERSIÓN 4.4.2 (R Core Team, 2024). El 

preprocesamiento espacial de polígonos y grillas con el paquete “sf” (vectores; 

Pebesma, 2018)), “terra” (rasters y operaciones espaciales; Hijmans et al., 2026) 

y “raster” (funciones adicionales de extracción y cálculo de áreas; Hijmans, 2025). 

La manipulación de tablas con “dplyr” (Wickham et al., 2026), mientras que la 

compatibilidad con formatos heredados se resolvió mediante “foreign”. 
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RESULTADOS 

Modelado de distribución de especies 

Los SDMs mostraron un alto desempeño predictivo para C. coscoroba y para C. 

melancoryphus alcanzando valores elevados del índice de Boyce (0,98 ± 0,01 y 

0,97 ± 0,02 respectivamente) y AUC (0,95 ± 0,01 para ambas especies), 

indicando una excelente discriminación entre áreas de alta y baja idoneidad y una 

alta estabilidad y robustez en el marco de validación cruzada espacial (Tabla 1.1). 

La importancia de predictores fue consistente entre especies. En ambas, 

sampBias fue la variable más influyente (Fig. S1.1–S1.2), evidenciando una 

fuerte asociación entre detecciones y accesibilidad, principalmente proximidad a 

caminos (Fig. S1.3). Entre los predictores ambientales, PC1 emergió como el más 

relevante para ambas especies, gradiente climático dominado por variables 

térmicas y de precipitación (Fig. S1.4), el cual explicó ~43% de la varianza (Tabla 

S1.1). La probabilidad de presencia aumentó hacia valores bajos de PC1 (Fig. 

S1.4), lo que indica mayor idoneidad en condiciones caracterizadas por menores 

temperaturas medias y extremas, menor precipitación anual y de periodos 

húmedos, y mayor estacionalidad térmica. Los restantes predictores mostraron 

una baja explicación de la varianza, para C. coscoroba PC2 <16% y para C. 

melancoryphus PC3 <10% (Tabla S1.1). 
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Tabla 1.1. Desempeño predictivo de los Modelos de Distribución de Especies (SDMs) 
ajustados mediante Árboles de Regresión Aditiva Bayesiana (BART) para Coscoroba 
coscoroba y Cygnus melancoryphus. Se presentan el índice continuo de Boyce (BOYCE) 
y el área bajo la curva ROC (AUC), junto con sus desviaciones estándar asociadas 
(BOYCE.SD y AUC.SD), obtenidos mediante validación cruzada espacial. Se incluyen 
además los hiperparámetros seleccionados para los modelos finales: número de árboles 
utilizados (ntree), número mínimo de observaciones terminales en cada nodo (k), 
potencia del prior de regularización (power) y parámetro base del prior (base). 

 

 BOYCE BOYCE.SD AUC AUC.SD ntree k power base 

C. coscoroba 0,98 0,01 0,95 0,01 150 3 2 0,95 

C. melancoryphus 0,97 0,02 0,95 0,01 150 1 1 0,85 

 

Análisis de la centralidad del nicho y la distancia geográfica 

En ambas especies se observó una relación negativa entre la abundancia y la 

distancia al centroide del nicho ambiental. Aunque predominaron abundancias 

bajas, la frontera superior, estimada como el máximo por decil, mostró un patrón 

consistente: los valores más altos se concentraron cerca del centro ambiental y 

disminuyeron hacia la periferia (Fig. 1.1). Este patrón fue consistente entre los 

tres métodos de estimación (gaussiano, SVM y promedio), con fronteras similares 

y distancias altamente correlacionadas (r = 0,87–0,98; Tabla 1.2). 
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Los métodos de estimación del centro geográfico (bounding box y convex hull) 

mostraron alta concordancia (r = 0,96; Tabla 1.2) y una estructura espacial 

similar. Sin embargo, a diferencia del patrón ambiental, la abundancia no 

presentó una relación consistente con la distancia al centro geográfico. Los 

valores máximos por decil se distribuyeron de forma heterogénea, con 

combinaciones de abundancias bajas y altas a lo largo del gradiente (Fig. 1.2). 

La baja correlación entre distancias ambiental y geográfica (r < 0,17; Tabla 1.2) 

indica que el centro de idoneidad ambiental no coincide con el centro geográfico 

del rango. 

 

Tabla 1.2. Matriz de correlaciones de Pearson entre las cinco métricas de distancia 
utilizadas en el análisis de centralidad: distancia geográfica al centro del rango estimada 
mediante Convex Hull (Dist. Geo C Hull) y Bounding Box (Dist. Geo_B Box), y distancia 
ambiental al centro del nicho estimada mediante los métodos Gaussiano (Dist. M Gauss), 
SVM (Dist. M SVM) y centroide promedio (Dist. C Prom). Los valores representan el 
grado de asociación lineal entre los distintos enfoques de distancia ambiental y 
geográfica empleados en el estudio. 

 

 Dist. Geo 

C Hull 

Dist. Geo B 

Box 

Dist. M 

Gauss 

Dist. M 

SVM 

Dist. C           

Prom 

Dist. Geo C Hull 1 0,95 0,07 0 0,17 

Dist. Geo B Box 0,95 1 0,09 0,03 0,19 

Dist. M Gauss 0,07 0,09 1 0,83 0,98 

Dist. M SVM 0 0,03 0,83 1 0,77 

Dist. C Prom 0,17 0,19 0,98 0,77 1 
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Figura 1.1. Relación entre la abundancia estandarizada y la distancia al centroide del 
nicho ambiental para Coscoroba coscoroba (fila superior, naranja) y Cygnus 
melancoryphus (fila inferior, azul) bajo tres métodos de estimación del centroide del 
nicho: (A, D) Método gaussiano, (B, E) Método SVM, y (C, F) centroide promedio de los 
Componentes Principales. Cada panel muestra la distribución de abundancias a lo largo 
del gradiente de distancia ambiental, junto con la frontera de abundancia máxima 
estimada mediante el valor máximo por intervalo (línea continua). Los histogramas 
representan la densidad de registros de abundancia en cada tramo del gradiente, y los 
puntos corresponden a los conteos individuales estandarizados (ind/km). 

 



45 
 

 

 

Figura 1.2. Relación entre la abundancia estandarizada y la distancia al centroide 
geográfico para Coscoroba coscoroba (fila superior, naranja) y Cygnus melancoryphus 
(fila inferior, azul) bajo dos métodos de estimación del centro del rango: (A, C) envoltura 
convexa (Convex Hull) y (B, D) caja envolvente (Bounding Box). Cada panel muestra la 
distribución de abundancias a lo largo del gradiente de distancia geográfica, junto con la 
frontera de abundancia máxima estimada como el valor máximo por intervalo (línea 
continua). Los histogramas representan la densidad de registros de abundancia a lo 
largo del gradiente, y los puntos corresponden a los conteos individuales estandarizados 
(ind/km). 
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Mapas de idoneidad de hábitat y de densidad de abundancia  

Para C. coscoroba, las áreas de mayor idoneidad se concentraron en el Cono 

Sur, destacando el centro-sur de Chile, Uruguay y las llanuras templadas del 

centro-este de Argentina, extendiéndose hacia sectores australes de Patagonia 

(Fig. 1.3A). En C. melancoryphus, el patrón fue similar, aunque con una 

continuidad espacial más acentuada en la franja templada del sur de Sudamérica, 

con valores particularmente altos en la Patagonia chileno-argentina, las llanuras 

templadas del centro-este de Argentina y, en menor medida, en sectores del sur 

de Brasil (Fig. 1.3C). En ambas especies, las regiones tropicales y subtropicales 

presentaron baja idoneidad (≈ 0–0.25). 

 

Los mapas de densidad de abundancia mostraron patrones más restringidos. En 

C. coscoroba, las mayores densidades se concentraron en un amplio corredor de 

humedales y planicies inundables que se extiende desde el centro-este de 

Argentina y Uruguay hasta el centro-sur de Chile, con un núcleo adicional en el 

norte-centro de Argentina, extendiéndose hacia Paraguay y restringidas áreas del 

sur de Bolivia, además de concentraciones en la Patagonia austral (Fig. 1.3B). 

En C. melancoryphus, las mayores densidades se localizaron en la franja austral, 

destacando humedales patagónicos, fiordos australes y ambientes costeros del 
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sur de Chile, junto con densidades moderadas en el sureste de Uruguay (Fig. 

1.3D). 

En conjunto, se observa que C. coscoroba presenta una distribución espacial 

más extensa y continua dentro de las áreas idóneas, mientras que C. 

melancoryphus exhibe una distribución más concentrada en latitudes australes.  
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Figura 1.3. Mapas de idoneidad ambiental y densidad relativa de abundancia para 
Coscoroba coscoroba (fila superior) y Cygnus melancoryphus (fila inferior) en 
Sudamérica. Los paneles (A) y (C) muestran la idoneidad ambiental derivada de los 
modelos de distribución de especies (SDMs), expresada como probabilidad de 
ocurrencia reescalada entre 0 y 1. Los paneles (B) y (D) representan las superficies de 
densidad de abundancia estimadas mediante kernel ponderado, basadas en conteos 
estandarizados por esfuerzo (ind/km). La escala de color en los mapas de idoneidad 
indica un gradiente desde condiciones menos favorables (valores bajos) a más 
favorables (valores altos), mientras que en los mapas de abundancia los tonos más 
intensos representan mayores concentraciones relativas de individuos. 
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Evaluación de la representación de las especies en áreas protegidas 

Ambas especies mostraron bajos niveles de protección dentro de la red de áreas 

protegidas. El área idónea protegida fue de 39.590,7 km² para C. coscoroba y 

48.790,2 km² para C. melancoryphus (Tabla 1.3), equivalentes al 1,65% y 2,37 % 

de su área idónea total, respectivamente. 

 

Los modelos nulos indicaron que el nivel de protección esperado por azar fue 

significativamente mayor que el observado. Las distribuciones simuladas se 

concentraron entre ~80.000 y ~100.000 km² (Fig. 1.4), superando ampliamente 

los valores reales. En consecuencia, la probabilidad de subrepresentación fue 

máxima (p = 1,0) y la de sobrerrepresentación nula (p = 0), evidenciando una 

marcada subrepresentación de ambas especies en la red sudamericana de áreas 

protegidas (Tabla 1.3). 
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Tabla 1.3. Métricas de representación de Coscoroba coscoroba y Cygnus 
melancoryphus dentro de la red de áreas protegidas de Sudamérica. Se presenta el área 
idónea protegida observada, el área idónea no protegida y el área idónea total, 
expresadas en km². El porcentaje de protección corresponde a la fracción del área 
idónea actualmente incluida dentro de áreas protegidas. Probabilidad de 
subrepresentación (Psub) y probabilidad de sobrerrepresentación (Psob) indican la 
proporción de simulaciones del modelo nulo (n = 10.000) que generan valores de 
protección mayores o menores que el observado, respectivamente. Los valores 1 y 0 
corresponden a los límites de soporte estadístico dado el modelo nulo. 

 

 Área idónea 

protegida 

(km2) 

Área idónea no 

protegida (km2) 

Total área 

idónea (km2) 

(%) área idónea 

protegida 

PSub PSob 

C. coscoroba 39590,7 2352248,1 2391838,7 1,65 1 0 

C. melancoryphus 48790,2 2009463,3 2058253,5 2,37 1 0 
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Figura 1.4. Distribuciones nulas del área idónea protegida para Cygnus melancoryphus 
(izquierda, azul) y Coscoroba coscoroba (derecha, naranja), obtenidas a partir de 10.000 
simulaciones aleatorias. En cada iteración se seleccionó al azar el mismo número de 
unidades de planificación clasificadas como idóneas que en la distribución observada, 
manteniendo constante el tamaño del rango potencial. Los histogramas representan la 
frecuencia de los valores simulados de área protegida (km²), mientras que la línea 
vertical indica el valor observado de área idónea protegida derivado del mapa binario de 
distribución potencial. La posición del valor observado en el extremo izquierdo de la 
distribución nula indica que ambas especies están significativamente subrepresentadas 
en la red de áreas protegidas (p > 0,95). 
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DISCUSIÓN 

Modelado de distribución de especies 

Los valores altos de desempeño obtenidos en los SDMs son comparables a los 

reportado en estudios que evalúan la centralidad del nicho en vertebrados 

ampliamente distribuidos (Martínez-Gutiérrez et al., 2018; Martínez-Meyer et al., 

2013), destacando el énfasis en el uso de validación cruzada con particiones 

espacialmente estructuradas como un aspecto metodológicamente relevante, ya 

que los esquemas no aleatorios reducen la sobreestimación del desempeño que 

ocurre cuando entrenamiento y prueba comparten autocorrelación espacial o 

gradientes ambientales similares (Valavi et al., 2019). 

 

Que sampBias sea el predictor más influyente en ambas especies y que se 

vincule principalmente a proximidad a caminos, es coherente con patrones 

descritos en datos de ciencia ciudadana (Zizka et al., 2020), generando sesgos 

espaciales y temporales que pueden afectar inferencias biogeográficas y de 

conservación (Boakes et al., 2010; Reddy & Dávalos, 2003). No obstante, al fijar 

este predictor a un valor constante durante la proyección, se desacopló el sesgo 

de muestreo de las relaciones especie–ambiente (Fithian et al., 2015), 

fortaleciendo la validez de las predicciones obtenidas. 
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La respuesta modelada indica que la probabilidad de presencia aumenta en 

ambas especies hacia valores bajos de PC1, lo que implica mayor idoneidad en 

condiciones con menor precipitación anual y del periodo húmedo. Este patrón es 

consistente con la dependencia de ambas especies de humedales someros, 

donde se alimentan nadando o vadeando, principalmente de macrófitas  

(Johnsgard, 2016a), recurso clave que estructura el uso del hábitat para ambas 

especies (Miranda-Cavallieri et al., 2023). Incrementos en la precipitación pueden 

elevar el nivel del agua y reducir la disponibilidad de recursos tróficos, 

promoviendo desplazamientos hacia áreas más favorables, tal como se ha 

documentado en aves acuáticas durante periodos de inundación (Sebastián-

González et al., 2010) y en el uso estacional del paisaje por anseriformes 

(Thomson & Estades, 2024). En C. melancoryphus, cambios en la vegetación 

acuática y en las condiciones del sistema pueden incluso gatillar colapsos locales 

y desplazamientos (Jaramillo et al., 2018), mientras que en ambas especies se 

ha observado preferencia por sectores con vegetación acuática y ribereña 

expuesta y sensibilidad a variables térmicas (Miranda-Cavallieri et al., 2023). 

 

Asimismo, la mayor probabilidad de presencia asociada a valores elevados de 

estacionalidad térmica indica afinidad por regiones con mayor variación intra-

anual de temperatura. En sistemas templados, esta estacionalidad se asocia a 

ciclos hidrológicos más marcados que regulan la hidroperiodicidad, la 
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productividad y la disponibilidad de hábitat (Hajek & Knapp, 2022), generando 

pulsos de recursos que pueden ser aprovechados por aves acuáticas, 

aumentando significativamente la densidad de gremios tróficos que se alimentan 

de vegetación acuática e invertebrados (Kingsford et al., 2004). Lo cual sugiere 

que la relación positiva con la estacionalidad térmica refleja un acoplamiento 

entre clima y dinámica ecológica de humedales que favorece la idoneidad de 

hábitat. 

 

Análisis de la centralidad del nicho y la distancia geográfica  

Los resultados respaldan la hipótesis de centralidad del nicho, mostrando que la 

abundancia de C. coscoroba y C. melancoryphus se asocia con la distancia al 

centroide del nicho ambiental, pero no con el centro geográfico. En ambas 

especies, la abundancia máxima se concentró cerca del centro ambiental y 

disminuyó hacia la periferia, indicando que condiciones marginales limitan el 

desempeño poblacional aun cuando la presencia es posible. Este patrón 

concuerda con la concepción del nicho como un gradiente de condiciones 

óptimas y subóptimas (Hutchinson, 1957) y con evidencia que vincula proximidad 

al óptimo con mayores densidades (VanDerWal et al., 2009). El patrón fue 

robusto entre los distintos métodos de estimación, los que generaron distancias 



55 
 

altamente correlacionadas y fronteras de abundancia similares, reduciendo la 

probabilidad de que los resultados dependan de una definición particular del 

centro ambiental. Esta convergencia metodológica refuerza la validez ecológica 

del patrón observado y responde a críticas sobre la sensibilidad de los análisis 

de centralidad frente a decisiones geométricas o estadísticas (Dallas et al., 2017). 

 

En contraste, ninguna de las aproximaciones para estimar la distancia al centro 

geográfico mostró relación con la abundancia. La alta correlación entre métodos 

indica que esta ausencia de patrón no depende de la forma de estimación, sino 

que refleja una desconexión entre la geometría del rango y los procesos 

ecológicos que regulan la abundancia, en línea con cuestionamientos a la 

hipótesis de centro abundante en especies de amplio rango y nichos 

heterogéneos (Dallas et al., 2017). 

 

En conjunto, para los cisnes sudamericanos la distancia al centroide del nicho 

emerge como un descriptor más informativo que la distancia geográfica para 

explicar gradientes de abundancia, al reflejar la proximidad a condiciones 

óptimas. Este enfoque permite identificar áreas de mayor desempeño 

poblacional, con implicancias directas para la priorización de la conservación 

(Margules & Pressey, 2000). 
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Mapas de idoneidad de hábitat y densidad de abundancia 

La comparación entre mapas de idoneidad y de abundancia evidenció un 

desacople entre la extensión del nicho potencial y la distribución de las 

abundancias. Aunque los SDMs identificaron amplias áreas adecuadas en el 

Cono Sur y la franja templada austral, las mayores densidades se concentraron 

en regiones más restringidas. Este patrón coincide con evidencia que indica que 

las áreas de alta densidad representan solo una fracción del nicho potencial, 

incluso cuando amplias zonas periféricas presenten condiciones ambientalmente 

favorables (VanDerWal et al., 2009). En este sentido, la idoneidad ambiental 

constituye una condición necesaria, pero no suficiente, para sostener altas 

densidades, ya que factores adicionales, como interacciones bióticas o 

limitaciones de dispersión, pueden restringir la abundancia en áreas 

ambientalmente adecuadas (Cade et al., 1999). Así, la idoneidad se asocia 

principalmente al límite superior de la abundancia más que a la abundancia media 

de las especies (VanDerWal et al., 2009). 

 

Las diferencias entre especies muestran que C. coscoroba presentó una 

distribución de abundancias más extendida dentro del nicho potencial, con 

múltiples núcleos en regiones templadas, lo que sugiere mayor amplitud 

ecológica y una mayor flexibilidad para utilizar el espacio. En contraste, C. 
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melancoryphus mostró una concentración de altas abundancias en un 

subconjunto reducido de áreas cercanas al centro del nicho, consistente con una 

tolerancia ambiental más estrecha y dependencia de condiciones hidrológicas 

estables. Este patrón concuerda con evidencia que vincula nichos más 

restringidos con asociaciones más fuertes entre abundancia y centralidad 

ambiental (Osorio-Olvera et al., 2020) 

 

En conjunto, la integración de mapas de idoneidad y abundancia permite 

diferenciar entre áreas potencialmente ocupables y áreas demográficamente 

clave, destacando el valor complementario de ambas aproximaciones para la 

comprensión ecológica y la planificación de la conservación. 

 

Evaluación de la representación de las especies en áreas protegidas 

Los resultados muestran que C. coscoroba y C. melancoryphus están 

fuertemente subrepresentadas en la red de áreas protegidas sudamericana, con 

menos del 3 % de su área idónea protegida y valores inferiores a lo esperado por 

azar. Este desajuste indica que la ubicación de las áreas protegidas no coincide 

con regiones ambientalmente favorables ni con los principales núcleos de 

abundancia. 
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Este patrón es consistente con evidencia que muestra que las redes de 

conservación suelen responder a criterios históricos o de baja presión antrópica 

más que a la distribución de la biodiversidad (Venter et al., 2014). En 

consecuencia, las áreas protegidas pueden solaparse con rangos potenciales, 

pero fallar en representar hotspots de abundancia o valor funcional (Lisón & 

Sánchez-Fernández, 2017). En este estudio, la subrepresentación sugiere que la 

red actual no captura adecuadamente los gradientes ambientales que estructuran 

la abundancia de los cisnes sudamericanos, particularmente la proximidad al 

centro del nicho. 

 

Desde la hipótesis de centralidad del nicho, esto implica no solo baja cobertura, 

sino también baja calidad ecológica de la protección, al no resguardar 

poblaciones densas y demográficamente funcionales. Este problema es 

especialmente relevante en especies dependientes de humedales, como los 

cisnes sudamericanos, cuyos hábitats son altamente dinámicos y vulnerables 

(Kear, 2005b), los cuales además han sido históricamente subrepresentados y 

fuertemente amenazados por actividades antrópicas (Davidson, 2014). Además, 

pese a enfrentar presiones similares a especies del hemisferio norte, los cisnes 

sudamericanos han recibido menor atención, lo cual se refleja en la escasa 

literatura científica disponible, con información limitada sobre sus poblaciones 
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(Wood et al., 2019a). Esto sugiere que su actual clasificación de conservación 

debe interpretarse con cautela ante la falta de datos robustos (Rees et al., 2019). 

 

En este contexto, los resultados refuerzan la necesidad de incorporar información 

de abundancia y posición ambiental en la planificación de la conservación. La 

distancia al centroide del nicho ha demostrado ser un predictor relevante del 

desempeño poblacional (VanDerWal et al., 2009), permitiendo identificar áreas 

clave que no necesariamente coinciden con la presencia. Integrar estos enfoques 

con evaluaciones de representatividad puede mejorar la priorización espacial y 

avanzar hacia estrategias centradas en el desempeño ecológico (Venter et al., 

2014). 

 

Desde una perspectiva aplicada, estos resultados destacan la necesidad de 

incorporar explícitamente información de abundancia y posición dentro del nicho 

en la planificación de la conservación, superando enfoques basados únicamente 

en presencia o idoneidad. En este sentido, la identificación de áreas cercanas al 

centro del nicho constituye una herramienta más eficaz para priorizar la 

conservación, especialmente en especies ampliamente distribuidas y con 

patrones de abundancia heterogéneos, donde la presencia no necesariamente 

refleja alto desempeño poblacional (VanDerWal et al., 2009). 
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Dado que la conservación busca optimizar la asignación de recursos, la 

integración de modelos de abundancia, centralidad del nicho y representatividad 

espacial emerge como un enfoque clave para mejorar la efectividad de las 

estrategias de conservación, permitiendo avanzar desde una protección basada 

en extensión territorial hacia una centrada en el desempeño ecológico de las 

poblaciones. 
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CONCLUSIONES 

 

Este estudio muestra que los patrones espaciales de abundancia de los cisnes 

sudamericanos se explican por la posición dentro del nicho ecológico, y no por la 

ubicación en el rango geográfico. La relación negativa entre abundancia máxima 

y distancia al centroide del nicho, consistente entre métodos, respalda la 

hipótesis de centralidad del nicho y cuestiona la generalidad de la hipótesis del 

centro abundante en especies de amplia distribución y que ocupan gradientes 

ambientales complejos. 

 

El desacople entre idoneidad y núcleos reales de abundancia indica que la 

disponibilidad de hábitat adecuado no garantiza altas densidades, sugiriendo que 

factores adicionales, como interacciones bióticas, limitaciones de dispersión o 

perturbaciones antrópicas, modulan las abundancias realizadas y requieren 

mayor investigación. 

 

La marcada subrepresentación de ambas especies en áreas protegidas (<3 % de 

su área idónea) evidencia una brecha estructural entre la localización de dichos 

sitios y sus principales núcleos poblacionales. Esto resalta la necesidad de 

complementar el sistema actual con enfoques a escala de paisaje, que incluyan 
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humedales no protegidos y mecanismos de gestión territorial que permitan 

mantener la funcionalidad ecológica de los sitios cercanos al centro del nicho 

ambiental. 

 

En conjunto, este estudio resalta la utilidad de integrar modelos de distribución 

de especies, datos de abundancia y enfoques de centralidad del nicho para 

comprender la estructura espacial de las poblaciones y orientar prioridades de 

conservación. La identificación de áreas cercanas al centro del nicho ambiental 

emerge como un criterio clave para definir prioridades y mejorar la efectividad de 

las estrategias de gestión. 
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MATERIAL SUPLEMENTARIO 

 

Tabla S1.1. Resumen del análisis de componentes principales (PCA) utilizado para la 
reducción de dimensionalidad de las variables ambientales. Se presentan los primeros 
siete componentes principales (PC1–PC7), junto con su desviación estándar, proporción 
de varianza explicada y proporción acumulada. En conjunto, estos componentes 
explican el 84,3 % de la varianza ambiental total y fueron utilizados como predictores en 
los modelos de distribución de especies y en la caracterización del nicho ecológico. 
 

 Desviación 

estándar 

Proporción de la varianza Proporción acumulada 

 

PC1 3.4528 0.4258 0.4258 

PC2 2.0857 0.1554 0.5811 

PC3 1.63883 0.09592 0.67706 

PC4 1.20323 0.05171 0.72877 

PC5 1.10471 0.04358 0.77236 

PC6 1.04611 0.03908 0.81144 

PC7 0.93789 0.03142 0.84286 

 

 



69 
 

 

 

Figura S1.1. Importancia relativa de las variables predictoras en los Modelos de 
Distribución de Especies (SDMs) ajustados mediante Árboles de Regresión Aditiva 
Bayesianos (BART) para Coscoroba coscoroba. La gráfica muestra el cambio en la 
contribución relativa de cada predictor tras su eliminación (“variables dropped”), 
calculado para diferentes números de árboles en el ensamble (ntree = 10, 20, 50, 100, 
150 y 200). 
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Figura S1.2. Importancia relativa de las variables predictoras en los Modelos de 
Distribución de Especies (SDMs) ajustados mediante Árboles de Regresión Aditiva 
Bayesianos (BART) para Cygnus melancoryphus. La gráfica muestra el cambio en la 
contribución relativa de cada predictor tras su eliminación (“variables dropped”), 
calculado para diferentes números de árboles en el ensamble (ntree = 10, 20, 50, 100, 
150 y 200). 
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Figura S1.3. Estimación del sesgo de muestreo espacial obtenido con sampbias. (A) 
Pesos posteriores (posterior weights) que cuantifican la contribución relativa de cada 
factor de sesgo (cuerpos de agua, ciudades, aeropuertos y carreteras) en la intensidad 
de muestreo. (B) Curvas de tasa de muestreo en función de la distancia a cada factor de 
sesgo. Las curvas representan la probabilidad de registrar una ocurrencia bajo un 
escenario de esfuerzo heterogéneo, permitiendo incorporar explícitamente el sesgo 
espacial como predictor en los SDMs. 
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Figura S1.4. Funciones de dependencia parcial para los siete Componentes Principales 
(PC1–PC7) y el predictor de sesgo de muestreo (sampBias) en los SDM ajustados 
mediante BART para Coscoroba coscoroba (gris) y Cygnus melancoryphus (azul). Las 
líneas oscuras muestran la respuesta promedio del modelo y las líneas tenues 
representan las respuestas individuales de los árboles. El panel inferior (I) muestra la 
matriz de correlación entre los PCs y las variables ambientales originales, sintetizando 
los gradientes ambientales capturados por cada componente. 
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RESUMEN 

El concepto de nicho ecológico proporciona un marco teórico fundamental para 

comprender cómo las especies responden a gradientes ambientales y 

perturbaciones, integrando múltiples dimensiones que determinan su distribución 

y abundancia. Entre estas dimensiones, el nicho de hábitat refleja la interacción 

entre las características estructurales del paisaje y los factores dinámicos como 

las perturbaciones antrópicas. No obstante, aún existe una comprensión limitada 

sobre cómo estos componentes interactúan para determinar patrones de 

abundancia en aves acuáticas de gran tamaño corporal en humedales costeros, 

particularmente en la ecorregión mediterránea de Chile. En este contexto, el 

presente estudio evaluó la influencia de la estructura del paisaje y de las 

perturbaciones antrópicas sobre las abundancias de las dos especies de cisnes 

sudamericanos, Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus. Entre 2021 y 

2025 se realizaron censos sistemáticos, alcanzando un esfuerzo acumulado de 

816 eventos de muestreo, registrando abundancias y variables de disturbio, a lo 

cual se sumaron métricas de composición y configuración del paisaje por sitio de 

muestreo. Se empleó un enfoque de inferencia multimodelo basado en AICc, 

donde se evaluó el efecto de los predictores mediante modelos lineales 

generalizados mixtos, comparando modelos por bloques de predictores y 

también integrando el conjunto de variables. Los resultados evidenciaron 

diferencias interespecíficas; en el análisis por bloque las abundancias de C. 
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coscoroba fueron explicadas principalmente por variables de disturbio, 

registrándose una asociación positiva con la presencia de ganado, a lo cual se 

sumó como predictor influyente la proporción de agua en el análisis integrado. 

Contrastantemente, para C. melancoryphus ninguna de las variables de bloque 

de disturbio mostró efectos consistentes, mientras que la superficie de agua 

explicó una mayor proporción de la variación de sus abundancias. En conjunto, 

estos resultados evidencian respuestas diferenciales de especies estrechamente 

relacionadas frente a gradientes de paisaje y perturbación antrópica, destacando 

la importancia de considerar simultáneamente múltiples dimensiones del nicho 

de hábitat. Ello posibilita comprender dentro de un marco más realista la dinámica 

espacial de aves acuáticas en sistemas de humedales sometidos a crecientes 

presiones antrópicas, aportando evidencia relevante para el diseño e 

implementación de estrategias de conservación enfocadas en el manejo efectivo 

del hábitat. 

 

Palabras claves: abundancia, disturbio antrópico, estructura del paisaje, Hábitat, 

humedales mediterráneos, nicho ecológico. 
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INTRODUCCIÓN 

El concepto de nicho ecológico constituye un marco integrador para comprender 

cómo las especies persisten y se distribuyen en el espacio (Chase & Leibold, 

2003; Holt, 2009; Soberón, 2007). Hutchinson (1957) lo definió como un 

hipervolumen n-dimensional cuyos ejes representan condiciones ambientales y 

recursos que permiten el crecimiento poblacional positivo. Este concepto se 

amplía al distinguir entre nicho fundamental, determinado principalmente por 

tolerancias abióticas, y el nicho realizado, restringido además por interacciones 

bióticas y limitaciones de dispersión (Soberón, 2007; Soberón & Nakamura., 

2009b). En enfoques más recientes, el nicho se interpreta como la combinación 

de requerimientos y efectos de una especie dentro de una red de interacciones, 

integrando dimensiones de recursos, condiciones ambientales y relaciones 

interespecíficas (Chase & Leibold, 2003; Holt, 2009). Perspectivas que han 

reforzado la idea de que el nicho es un constructo multidimensional, cuya 

expresión espacial se traduce en patrones de distribución y abundancia 

(Peterson et al., 2011; Pulliam, 2000). 

 

Dentro de este marco multidimensional, la dimensión asociada al hábitat ocupa 

un lugar central, ya que representa la proyección espacial de aquellas 

condiciones y recursos que permiten la ocurrencia y el crecimiento poblacional 
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de las especies (Pulliam, 2000). Por tanto, corresponden a áreas que 

proporcionan alimento, refugio, sitios de reproducción y de anidación (Morrison 

et al., 2006), mientras que el uso del hábitat describe la forma en que los 

organismos utilizan estos recursos para satisfacer sus requerimientos de historia 

de vida (Block & Brennan, 1993; Manly et al., 1993). En este sentido, los patrones 

de uso del hábitat reflejan procesos de selección que determinan la distribución 

real de los individuos y contribuyen a explicar la variación espacial y temporal de 

la abundancia y distribución de las especies (Buckley et al, 2010; Hutto, 1985; 

Jones, 2001).  

 

La dimensión de hábitat del nicho puede desagregarse en componentes 

estructurales, asociados a la composición y configuración espacial del ambiente, 

y componentes dinámicos vinculados, por ejemplo, a regímenes de perturbación, 

ambos determinantes de la disponibilidad de recursos, el desempeño 

demográfico y la persistencia poblacional (Fahrig, 2003; Holt, 2009; Morris, 2003; 

Pulliam, 2000; Turner, 1989; Wiens, 1989). 

 

Desde la ecología del paisaje, la distribución espacial de los elementos 

ambientales influye sobre los procesos ecológicos (Wiens, 2002), determinando 

la composición de especies y la estructura de las comunidades (Fahrig, 2003). 

En aves acuáticas, la estructura del paisaje, incluyendo composición y 
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configuración espacial, ha recibido creciente atención debido a su influencia 

sobre el uso del hábitat (Chukwuka et al., 2022). Asimismo, la función del paisaje, 

asociada a procesos ecosistémicos como productividad, ciclado de nutrientes y 

calidad del agua, condiciona la disponibilidad y calidad de recursos (Leibowitz et 

al., 2000). Estudios en humedales muestran que la proporción de coberturas del 

paisaje (Li et al., 2022), la conectividad y aislamiento de los ecosistemas 

(Guadagnin & Maltchik, 2006), así como variables hidrológicas como el tamaño 

(Hamza & Selmi, 2018) y profundidad del agua (Bolduc & Afton, 2008) influyen 

significativamente sobre el uso del hábitat y la estructura de las comunidades de 

aves acuáticas. Del mismo modo, la salinidad, la cobertura y composición vegetal 

pueden influir en el uso de hábitats de alimentación y anidación (Ma et al., 2010a). 

Adicionalmente, estudios multiescala, que incluyen factores locales y a escala de 

paisaje, explican conjuntamente el uso de humedales, con efectos variables de 

acuerdo al grupo de aves analizado (Webb et al., 2010). 

 

En paralelo, los componentes dinámicos del nicho de hábitat han adquirido 

creciente relevancia, dado que las perturbaciones antrópicas alteran la 

estructura, calidad y funcionalidad de los ecosistemas (Vitousek et al., 1997). A 

escala de paisaje, la urbanización y la intensificación del uso del suelo modifican 

condiciones abióticas, disponibilidad de recursos e interacciones bióticas, 

generando respuestas en la distribución y abundancia de especies (Foley et al., 
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2005; McKinney, 2006; Vitousek et al., 1997), y particularmente en la diversidad 

de aves acuáticas en los sistemas de humedales (Chukwuka et al., 2022; Xu 

et al., 2022). 

 

A escala local, las zonas de amortiguación que rodean los humedales cumplen 

un rol ecológico clave al proporcionar hábitat y recursos para la fauna silvestre 

(Brinson & Malvárez, 2002; Norman, 1996). Sin embargo, diversas actividades 

recreativas como la observación de vida silvestre, senderismo, ciclismo y 

cabalgatas pueden generar efectos negativos sobre las aves, incluyendo 

cambios conductuales, fisiológicos y reproductivos (Steven et al., 2011). En este 

contexto, el acceso irrestricto del ganado a cuerpos de agua y áreas ribereñas 

puede degradar la calidad del agua (Vidon et al., 2008), afectar la vegetación y 

favorecer procesos erosivos (Trimble & Mendel, 1995). Asimismo, se han 

documentado efectos del pastoreo sobre la abundancia y riqueza de aves, 

aunque su magnitud depende del hábitat y contexto ecológico (Barzan et al., 

2021). Estudios en marismas muestran además que la carga ganadera puede 

modificar la estructura vegetal y afectar múltiples grupos tróficos, incluyendo aves  

(van Klink et al., 2016), mientras que algunos patrones sugieren respuestas no 

lineales en determinados grupos (Zhang et al., 2019), interpretadas 

frecuentemente bajo la hipótesis de perturbación intermedia (Connell, 1975). 
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Por otra parte, la presencia de perros constituye una fuente relevante de 

perturbación para las aves. En sistemas terrestres, se han registrado reducciones 

en diversidad y abundancia asociadas a caminatas con perros (Banks & Bryant, 

2007),  mientras que en sistemas costeros su presencia altera actividades 

esenciales de aves playeras, generando costos conductuales y energéticos 

(Lafferty, 2001). No obstante, las consecuencias poblacionales de estas 

perturbaciones aún no son completamente claras (Gompper, 2014), pues estas 

pueden variar entre especies, según sus características ecológicas y rasgos de 

historia de vida. En este sentido, se ha documentado una relación positiva entre 

el tamaño corporal y la probabilidad de ataques por perros (Bravo-Naranjo et al., 

2019), lo que sugiere una potencial mayor vulnerabilidad en aves de gran tamaño, 

como los cisnes, las cuales superan los 100 cm de longitud (Johnsgard, 2016). 

 

En este contexto, los cisnes suelen presentar tamaños poblacionales 

relativamente bajos en comparación con aves de menor tamaño corporal y 

exhiben estrategias de historia de vida lentas, caracterizadas por bajas tasas 

reproductivas y reducido potencial de crecimiento poblacional, incluso bajo 

condiciones ambientales favorables (Koons et al., 2014). Estas características 

incrementan su vulnerabilidad frente a procesos de declive y extinción en 

comparación con especies más abundantes y de reproducción rápida (Cardillo, 

2003). Adicionalmente, suelen presentar un bajo éxito reproductivo anual, lo que 
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puede provocar que las disminuciones poblacionales persistan incluso tras años 

de mejoras en el éxito reproductivo de los individuos (Wood et al., 2019). 

 

Actualmente, se estima que la población mundial de cisnes alcanza entre 1,5 y 

1,6 millones de individuos (Rees et al., 2019), existiendo programas de monitoreo 

de largo plazo para gran parte de las especies del hemisferio Norte. Estos 

esfuerzos han resultado exitosos, ya que la mayoría de dichas especies 

presentan poblaciones estables o en aumento (Rees et al., 2019). No obstante, 

persisten importantes sesgos geográficos en la investigación sobre cisnes, dado 

que las especies del hemisferio Sur continúan recibiendo menor atención 

científica, lo que se refleja en el reducido número de publicaciones disponibles 

(Wood et al., 2019).  

 

En Sudamérica, se hacen presentes dos especies, Cygnus melancoryphus y 

Coscoroba coscoroba, ambas categorizadas en "Preocupación Menor" a nivel 

global (IUCN 2016). Sin embargo, la falta de datos sobre sus tendencias 

poblacionales y la deficiente calidad de los datos existentes hace que esta 

evaluación no sea segura (Rees et al., 2019). A esto se suma que ambas 

especies son altamente dependientes de los ecosistemas de humedales para 

mantener sus poblaciones, siendo reconocidas como susceptibles a la rápida 
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pérdida de hábitat (Rees et al., 2019), lo que puede causar que algunas 

poblaciones puedan pasar con bastante rapidez desde un estado de 

conservación favorable a entrar en un rápido declive, como se observó en Cygnus 

columbianus bewickii del noroeste de Europa  (Beekman et al., 2019). 

 

Desde esta perspectiva, el hábitat de estas especies adquiere especial 

relevancia, considerando que los humedales han experimentado una reducción 

sostenida de su superficie durante las últimas décadas como consecuencia de 

cambios en la cobertura del suelo, el desarrollo económico y la conversión de 

áreas naturales (Sannigrahi et al., 2018).  Entre ellos, los humedales costeros 

destacan por las profundas transformaciones ecológicas que han experimentado 

a escala global (Lotze et al., 2006), situación que resulta particularmente crítica 

en los humedales costeros mediterráneos, reconocidos como ecosistemas 

prioritarios para la conservación de la biodiversidad debido a sus elevados 

niveles de endemicidad y a la intensa presión antrópica que enfrentan, pues la 

mayoría de los núcleos urbanos se concentran en regiones mediterráneas  

(Martínez-Megías & Rico, 2022; Myers et al., 2000). 

 

Bajo estos antecedentes, planteamos la hipótesis de que, a escala de paisaje, 

las abundancias de los cisnes sudamericanos estarán influenciadas por 

componentes estructurales del paisaje y perturbaciones de origen antrópico, 
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debido a que estas variables condicionan la disponibilidad y calidad de los 

recursos, determinando el uso del hábitat que realizan las especies y, con ello, 

influyendo en su desempeño demográfico. Por lo que, se espera que sus 

abundancias sean mayores en paisajes de humedales con mayor 

heterogeneidad estructural y elevado grado de naturalidad. Para poner a prueba 

esta hipótesis se evaluó la influencia de la estructura del paisaje y las  

perturbaciones antrópicas sobre las abundancias de las poblaciones de ambas 

especies en humedales costeros de Chile central. Para lo cual, (1) determinamos 

la influencia de la composición y configuración del paisaje sobre sus abundancias 

poblacionales y (2) analizamos los efectos de las perturbaciones antrópicas 

locales sobre sus abundancias, incluyendo presencia de ganado, animales 

domésticos, naturalidad del entorno y calidad del agua.  

 

En conjunto, este estudio busca aportar evidencia sobre los factores ambientales 

asociados a los patrones de abundancia de los cisnes sudamericanos a escala 

local en humedales costeros mediterráneos, integrando componentes 

estructurales del paisaje y fuentes locales de perturbación antrópica. 

Considerando la limitada información disponible para estas especies y el 

acelerado proceso de transformación que enfrentan estos ecosistemas, este 

enfoque puede contribuir a fortalecer las bases ecológicas necesarias para su 

monitoreo y manejo en escenarios de creciente presión humana.  
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MATERIALES Y MÉTODOS 

1. Área de estudio  

El estudio se llevó a cabo en humedales de Chile mediterráneo, los cuales se 

localizan entre los 33° y los 36° S (Fig. 2.1). Región reconocida a nivel global 

como hotspot de biodiversidad, caracterizada por altos niveles de endemismo y 

una intensa presión antrópica (Mittermeier et al., 2011; Myers et al., 2000). No 

obstante, constituye uno de los sistemas mediterráneos menos representados en 

la literatura macroecológica del hemisferio sur (Figueroa et al., 2013; Kantsa 

et al., 2023). 

 

Presenta un clima templado a causa de la influencia marítima, con cuatro 

estaciones marcadas, inviernos fríos y húmedos y veranos cálidos y secos 

(Luebert & Pliscoff, 2017). Presenta condiciones climáticas únicas en el 

Neotrópico y enfrenta regularmente una importante perturbación climática, El 

Niño/Oscilación del Sur (ENSO) (Holmgren et al., 2001; Lima & Jaksic, 2005), 

que afecta la abundancia y los patrones de reproducción de algunas especies de 

aves acuáticas (Englert Duursma et al., 2018; Jaksic, 2004; Vilina et al., 2002). 

 Se estableció un gradiente latitudinal costero que incluyó diez sistemas de 

humedales costeros distribuidos entre la región de Valparaíso y Biobío, 

abarcando un rango latitudinal de ~400 km, pues el uso de gradientes espaciales 
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permite evaluar patrones ecológicos emergentes a escalas relevantes, 

integrando variación ambiental natural y antrópica (Levin, 1992; McGill et al., 

2006). La selección de los humedales se llevó a cabo utilizando los registros de 

presencia para ambas especies entregados por (Medrano Martínez et al., 2018b) 

y la base de datos de eBird (2021). Los humedales estudiados incluyeron: 

desembocadura del estero San Sebastián (DS), humedal de Cartagena (HC), 

humedal del río Maipo (HM), humedal Petrel (HP), humedal El Ancho (HA), 

humedal Bajel (HB), estero Nilahue-Cáhuil (EN), estero San Pedro de Alcántara 

(EA), desembocadura del río Rocuant–Andalién (DR) y humedal de Lenga (HL). 
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Figura 2.1.  Área de estudio y ubicación geográfica. Los paneles (A–F) muestran el 
detalle de los sistemas de humedales costeros muestreados en Chile mediterráneo; los 
polígonos en morado representan el límite de cada humedal. Las abreviaturas identifican 
cada sistema: (DS) desembocadura del estero San Sebastián; (HC) humedal de 
Cartagena; (HM) humedal del río Maipo; (HP) humedal Petrel; (HA) humedal El Ancho; 
(HB) humedal Bajel; (EN) estero Nilahue; (EA) estero San Pedro de Alcántara; (HL) 
humedal de Lenga; (DR) desembocadura del río Rocuant–Andalién. El panel derecho 
muestra la localización y distribución latitudinal del conjunto de sitios a lo largo de un 

gradiente aproximado de 33–36°S (~400 km). 
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2. Estimación de abundancias 

Se llevaron a cabo muestreos entre enero 2021 y julio 2025, abarcando la 

totalidad de estaciones del año. Se establecieron 35 puntos de conteo, los cuales 

fueron muestreados de forma reiterada, alcanzando un esfuerzo acumulado de 

816 eventos de muestreo llevados a cabo durante 160 jornadas de campo. De 

esta forma, cada combinación punto–fecha fue considerada una unidad 

observacional, permitiendo incorporar explícitamente la dependencia espacial y 

temporal en los análisis estadísticos y maximizar el aprovechamiento del 

esfuerzo de muestreo acumulado, una aproximación recomendada en estudios 

de monitoreo ecológico de largo plazo (Kéry & Royle, 2016; A. Zuur et al., 2009). 

Esto proporcionó una elevada replicación temporal, adecuada para análisis 

jerárquicos espacio–temporales (Bibby, 2000; de la Maza & Bonacic, 2013). 

Se utilizó el método de conteo por puntos, empleándose un tiempo de 

observación de 10 minutos. Las estaciones de muestreo se establecieron en 

base a lugares estratégicos que permitieran buena visibilidad para el 

avistamiento y procurando que las condiciones ambientales fueran adecuadas 

para la observación, esto es, sin lluvia, niebla o viento fuerte (Bibby, 2000; 

Sutherland, 2006a). A su vez, fueron separadas por una distancia de al menos 

200 m para evitar el doble conteo de individuos y garantizar la independencia 

entre las unidades de muestreo (Bibby, 2000). 
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Para cada jornada se registró el número de individuos por especie a través de 

observación directa y pasiva, es decir, lo detectado visualmente y mediante 

vocalizaciones (De la Maza & Bonacic, 2013). En cada jornada participaron dos 

observadores experimentados, utilizando binoculares Nikon Monarch M5 (10×42) 

y catalejo Celestron Ultima 65 (18–55X). Las observaciones fueron realizadas 

durante las primeras horas de la mañana, iniciándose 30 minutos después de la 

salida del sol, horario en que la actividad de las aves es generalmente mayor, 

siguiendo las recomendaciones de Ralph et al. (1995). 

 

3. Variables de disturbio  

Se estableció un set de variables para evaluar el efecto de las perturbaciones de 

origen antrópico sobre las abundancias de ambas especies. Estas variables 

fueron (1) índice de naturalidad (IN); (2) presencia de ganado (GAN); (3) 

presencia de animales domésticos (ADOM); y (4) índice de calidad del agua 

(ICA).  

 

Para evaluar el grado de urbanización de los humedales, se estimó el índice de 

naturalidad (IN), el cual se define como un indicador morfométrico que mide el 

grado de perturbación e intervención del humedal, según el nivel de antropización 

y urbanización de los usos y coberturas del suelo (Rojas et al., 2013). Este fue 
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estimado para cada punto de muestreo de forma estacional y dentro de un buffer 

de 500 m de radio, definido como el contexto local inmediato del sitio. Esta escala 

se ha empleado ampliamente para cuantificar atributos de hábitat y del paisaje 

alrededor de censos o unidades de muestreo de aves acuáticas y humedales, 

incluyendo métricas derivadas de teledetección, y suele considerarse una 

aproximación razonable al entorno de uso local durante el periodo de muestreo 

(Chyb et al., 2021; Dronova et al., 2011; Hamza et al., 2024). Esta métrica oscila 

en un gradiente urbano/natural entre 0 y 1, donde 0 es urbanización total y 1 

corresponde a naturalidad completa. Las coberturas del suelo empleadas 

corresponden a 10 capas temáticas que fueron obtenidas de imágenes satelitales 

Sentinel-2 (L2A) del programa Copernicus Data Space Ecosystem 

(https://browser.dataspace.copernicus.eu). A partir de estas imágenes, las 

coberturas del suelo fueron delimitadas mediante fotointerpretación visual y 

digitalización vectorial en ArcGIS Desktop 10.3 (ESRI, 2014), dentro del buffer de 

500 m definido para cada punto de muestreo. Este procedimiento permitió 

generar las capas temáticas de coberturas del suelo a nivel de clases empleadas 

en el cálculo del índice. El IN propone una relación entre las categorías de usos 

y coberturas del suelo y su ocupación en el periodo de estudio según la siguiente 

expresión:  

𝐼𝑁 = ∑(𝐶𝑆𝑖 · 𝐺𝑁𝑖)/𝑆𝑇

𝑛

𝑖=1

   

https://browser.dataspace.copernicus.eu/
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Donde: CS= Superficie total de cada una de las coberturas de suelo i, GN= Grado 

de Naturalidad definido para cada cobertura i, y ST= Superficie total del área de 

influencia. Los grados de naturalidad (GN) definidos para cada cobertura, fueron 

los siguientes: 1) Urbano/Superficie construida (GN = 0); 2) Bosque Nativo (GN 

= 1); 3) Matorral (GN = 0,75); 4) Cuerpos de agua (GN = 0,5); 5) Suelo desnudo 

(GN = 0,25); 6) Plantaciones forestales (GN = 0,25); 7) Playas y dunas (GN = 

0,5); 8) Praderas/Pastizales (GN = 0,5); 9) Terrenos agrícolas (GN = 0,25); 10) 

Humedales (GN = 1) (Rojas et al., 2015). 

 

Adicionalmente, durante cada jornada de muestreo, se monitoreó la presencia de 

ganado (equino y vacuno) y animales domésticos (incluyendo presencia de 

perros y gatos callejeros). Para ello, se registró mediante observación directa la 

frecuencia de ocurrencia por cada punto de muestreo. Los registros se llevaron 

a cabo de forma paralela a las estimaciones de abundancias de ambas especies, 

contemplando igual tiempo de observación (10 minutos por sitio de muestreo). 

 

Finalmente, considerando que los cambios en la calidad del agua pueden afectar 

indirectamente a la fauna de los humedales a través de alteraciones en la 

disponibilidad de alimentos, las relaciones depredador-presa y la estructura del 

hábitat (Mishra et al., 2023), y que los factores antropogénicos pueden alterar 

algunos de estos parámetros (Begum & Harikrishnarai, 2008), entre ellos los 
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fisicoquímicos, los cuales desempeñan un papel crítico en la configuración de los 

hábitats de las aves acuáticas (Mishra et al., 2023). Se estimó el índice de calidad 

del agua (ICA) para cada punto de muestreo y por cada visita realizada. Para 

ello, de forma paralela a los monitoreos de abundancia, se midieron parámetros 

fisicoquímicos del agua mediante una sonda multiparamétrica marca Hanna 

modelo HI98194. Las mediciones se realizaron desde la orilla del cuerpo de agua 

sumergiendo la sonda a 30 cm bajo la superficie del espejo de agua, tal como lo 

establece la NCh 411/2 (MOP 1996). 

 

El índice de calidad de agua natural (García, 2012) se calculó a partir de tres 

parámetros fisicoquímicos representativos de la condición hidroquímica del 

sistema: conductividad eléctrica (μS/cm), oxígeno disuelto (%sat) y pH. Cada 

variable fue normalizada mediante una estandarización discreta a una escala 

ordinal adimensional (Wi = 1, 2 o 3), donde 1 corresponde a condiciones óptimas 

(buena calidad) y 3 a condiciones deficientes (mala calidad). Para la 

conductividad eléctrica (CE), los umbrales de clasificación se definieron de 

manera específica para cada humedal utilizando el percentil 80 (P80) calculado 

a partir de la serie histórica disponible, lo que permitió capturar la variabilidad 

hidroquímica natural de cada sistema. Con base en este valor se definieron tres 

categorías: (i) CE ≤ P80 (calidad 1), (ii) P80 < CE ≤ 1,5·P80 (calidad 2) y (iii) CE 

> 1,5·P80 (calidad 3). Este procedimiento evita la aplicación de umbrales 
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externos y asegura que la evaluación sea relativa al rango natural del cuerpo de 

agua analizado. Para el oxígeno disuelto (%sat), se asignó calidad 1 a valores 

≥80%, calidad 2 a valores entre 60 y 79%, y calidad 3 a valores <60%. Para pH, 

la categoría óptima (1) se definió entre 7,5 y 8,5; la intermedia (2) entre 6,5–7,5 

y 8,5–9,5 y valores fuera de esos rangos como deficiente (3), es decir pH < 6,5 y 

pH > 9,5. La integración de los parámetros se realizó mediante un promedio 

aritmético ponderado, expresado como: 

𝐼𝐶𝐴 𝑛𝑎𝑡𝑢𝑟𝑎𝑙 = ∑(𝑃𝑖 · 𝑊𝑖)

𝑛

𝑖=1

   

donde n = 3 corresponde al número de parámetros considerados, Wi es la calidad 

estandarizada del parámetro i y Pi su peso relativo. Para este índice se asignaron 

ponderaciones equivalentes (Pi = 0,33 para cada parámetro), de modo que la 

suma de los pesos es igual a 1 y el índice final conserva una escala continua 

entre 1 y 3. Bajo esta formulación, el valor mínimo teórico (1) se obtiene cuando 

todos los parámetros presentan calidad óptima (Wi = 1), mientras que el valor 

máximo (3) ocurre cuando todos presentan condición deficiente (Wi = 3). El valor 

resultante se interpreta directamente dentro de ese mismo rango ordinal, donde 

valores cercanos a 1 indican muy buena calidad y valores próximos a 3 indican 

mala calidad. El cálculo se realizó a nivel de registro (sitio × campaña), asignando 

a cada observación sus respectivos valores Wi conductividad eléctrica (μS/cm) 

en función del P80 específico del humedal, oxígeno disuelto (%sat) y pH, y luego 

agregándolos mediante la fórmula descrita. 
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4. Variables de paisaje 

Para evaluar los efectos de la composición y configuración del paisaje sobre las 

abundancias de ambas especies, para cada punto de muestreo se delimitó un 

área buffer de 500 metros de radio sobre el cual se estimaron las siguientes 

métricas: 1) Índice de Shannon; 2) riqueza de parches; 3) proporción de cobertura 

dominante; 4) densidad de parches; 5) tamaño promedio del parche; 6) índice de 

forma; 7) índice de agregación; 8) porcentaje de agua; y 9) NDVI. Para ello, se 

utilizaron imágenes satelitales Sentinel-2 (L2A) del programa Copernicus Data 

Space Ecosystem (https://browser.dataspace.copernicus.eu), las cuales fueron 

corregidas atmosféricamente mediante el procesador Sen2Cor. Se seleccionaron 

imágenes con cobertura de nubes inferior al 5%, utilizando bandas de 10 m de 

resolución espacial. Se procesaron un total de 12 imágenes satelitales, las cuales 

fueron seleccionadas para coincidir temporalmente con las ventanas 

estacionales de los monitoreos (entre 2021 y 2025), maximizando la 

correspondencia entre las condiciones ambientales y las respuestas biológicas. 

El procesamiento espacial de las imágenes satelitales se realizó en el software 

ArcGIS Desktop 10.3 (ESRI, 2014), con el cual se clasificaron las coberturas del 

suelo en 10 usos: urbano/Superficie construida, Bosque Nativo, matorral, cuerpos 

de agua, Suelo desnudo, plantaciones forestales, playas y dunas, 

praderas/Pastizales, terrenos agrícolas, humedales. Posteriormente, la 

estimación de las diversas métricas de paisaje se llevó a cabo en el software R 

https://browser.dataspace.copernicus.eu/
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versión 4.4.2 (R Core Team, 2024), utilizando el paquete Landscapemetrics 

versión 2.2.1  (Hesselbarth et al., 2019). 

 

El índice de vegetación de diferencia normalizada (NDVI) se derivó de la 

reflectancia de las bandas roja e infrarrojo cercano de las imágenes satelitales, 

conforme a la formulación estándar (Pettorelli et al., 2005; Rouse et al., 1974): 

 

𝑁𝐷𝑉𝐼 = (𝑁𝐼𝑅 − 𝑅𝑒𝑑)/(𝑁𝐼𝑅 + 𝑅𝑒𝑑) 

Donde NIR y Red representan la reflectancia en el infrarrojo cercano (banda B8) 

y en el rojo (banda B4), respectivamente. Para cada punto de muestreo se extrajo 

el valor promedio de NDVI dentro de un buffer de 500 m de radio. Este índice 

varía en un rango teórico entre −1 y +1, donde valores positivos más altos reflejan 

una mayor biomasa y vigor de la vegetación, mientras que valores cercanos a 

cero o negativos indican baja cobertura vegetal o superficies no vegetadas (Sun 

et al., 2016). 
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5. Análisis estadísticos   

Todos los análisis se realizaron en el entorno R versión 4.4.2 (R Core Team, 

2024). Las 13 variables predictoras se agruparon a priori en dos bloques 

conceptuales: Disturbio (n = 4) y Paisaje (n = 9). Para cada especie, se aplicó un 

mismo esquema analítico de manera independiente a: (i) el bloque de disturbio, 

(ii) el bloque de paisaje y (iii) un modelo integrado que incorporó simultáneamente 

predictores de ambos bloques. De esta forma, se aseguró que las diferencias 

entre bloques respondieran exclusivamente al conjunto de predictores incluidos, 

manteniéndose constante la estructura estadística y los criterios de inferencia 

(Heinze et al., 2018). 

 

En los tres enfoques, las variables continuas fueron transformadas mediante 

log1p() para reducir asimetrías y posteriormente estandarizadas (media = 0, 

desviación estándar = 1). La multicolinealidad entre predictores se evaluó 

mediante correlaciones de Spearman y el factor de inflación de la varianza (VIF), 

excluyéndose predictores con |r| ≥ 0,75 y VIF > 10. El conjunto final de predictores 

registró valores de VIF < 6. 

 

Para cada especie y conjunto de predictores se ajustaron modelos lineales 

generalizados mixtos (GLMM) con el paquete glmmTMB (Brooks et al., 2017), 
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empleando distribución binomial negativa (NB2) y enlace logarítmico. La 

adecuación de la distribución se verificó mediante residuos simulados con 

DHARMa (Hartig et al., 2024), incluyendo pruebas de uniformidad, outliers, 

sobredispersión y cero-inflación (Tabla S2.1). Para capturar la dependencia 

temporal y espacial inherente al diseño de muestreo se incorporó una estructura 

común de efectos aleatorios, incluyendo interceptos para mes, año, humedal, 

sitio anidado en humedal y evento de muestreo. Para cada combinación de 

especie y bloque analítico se definió un modelo global, a partir del cual se 

desarrollaron los análisis posteriores. 

 

La autocorrelación espacial residual se evaluó a partir de los residuos simulados 

agregados a nivel de sitio de muestreo. Las coordenadas geográficas (WGS84, 

EPSG:4326) se proyectaron a UTM (EPSG 32718 o 32719, según la ubicación 

del área de estudio) para calcular distancias euclidianas. La estructura de 

vecindad se definió mediante el criterio de k vecinos más cercanos (k = 8), 

garantizando conectividad entre sitios. Con base en esta vecindad se construyó 

una matriz de pesos espaciales y se estimó el estadístico I de Moran, cuya 

significancia se evaluó mediante una prueba de permutaciones Monte Carlo (999 

permutaciones), considerando significativo p < 0,05 (Tabla S2.2). Cuando se 

detectó autocorrelación espacial significativa, se aplicó una corrección basada en 

Moran’s Eigenvector Maps (MEMs), derivados de una matriz de conectividad 
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espacial simétrica y binaria (Dray et al., 2006; Griffith & Peres-Neto, 2006). Los 

autovectores asociados a autovalores positivos se incorporaron como 

covariables fijas y se seleccionaron mediante un procedimiento progresivo, 

reevaluando la autocorrelación residual tras cada ajuste y deteniéndose cuando 

el I de Moran dejó de ser significativo (Tabla S2.2), evitando sobreajuste (Blanchet 

et al., 2008). El procedimiento se realizó de forma independiente para cada 

especie. 

 

Finalmente, se aplicó un enfoque multimodelo basado en el criterio de 

información de Akaike corregido (AICc), implementado con el paquete MuMIn 

(Bartoń, 2025). A partir de cada modelo global se generó el conjunto completo de 

submodelos posibles, considerándose solo aquellos con ΔAICc ≤ 2. Sobre este 

subconjunto se realizó el promedio de modelos, y se estimó la importancia 

relativa de cada predictor como la suma de sus pesos de Akaike  (Burnham & 

Anderson, 2002). Este procedimiento se aplicó de forma idéntica en los análisis 

por bloques y en el modelo integrado. 
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RESULTADOS 

Durante el período de estudio se registró una abundancia acumulada total de 

4589 individuos de C. coscoroba y 2140 individuos de C. melancoryphus. Al 

considerar el conjunto de registros obtenidos por puntos de muestreo, la 

abundancia promedio por sitio fue de 5,6 individuos para C. coscoroba y 2,6 

individuos para C. melancoryphus. Ambas especies estuvieron ampliamente 

distribuidas entre los puntos de muestreo, registrándose a C. coscoroba en el 

88,6% de los sitios y a C. melancoryphus en el 85,8%. No obstante, al considerar 

cada evento de muestreo de forma independiente, la co-ocurrencia temporal 

entre especies fue menor, alcanzando el 21,3% de las visitas. 

Modelos de disturbio  

Los modelos correspondientes al bloque de disturbio evidenciaron respuestas 

contrastantes entre especies frente a las variables asociadas a perturbaciones 

antrópicas (Fig. 2.2A). En C. coscoroba, la abundancia se relacionó de manera 

positiva y consistente con la presencia de ganado, que emergió como el único 

predictor con soporte empírico fuerte en el conjunto de modelos con ΔAICc ≤ 2 

(Tabla 2.1). El coeficiente promedio estimado para esta variable fue β = 0,150, 

con un intervalo de confianza del 95% comprendido entre 0,033 y 0,266, 

indicando un efecto positivo bien definido. En concordancia, la importancia 

relativa de ganado alcanzó el valor máximo (Σwᵢ = 1,00), reflejando su inclusión 
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en todos los modelos mejor soportados (Fig. 2.3A). En contraste, el índice de 

calidad del agua (ICA) y la presencia de animales domésticos presentaron 

efectos débiles sobre la abundancia de C. coscoroba. Ambos predictores 

exhibieron coeficientes cercanos a cero (β = 0,017 y −0,009 respectivamente), 

intervalos de confianza amplios (IC95%: −0,067 a 0,102; −0,081 y 0,062; Fig. 

2.2A), y bajas importancias relativas (Σwᵢ < 0,30; Fig 2.3A), lo que sugiere una 

contribución limitada de estas variables dentro del régimen de disturbios 

evaluado. 

 

Para C. melancoryphus, el bloque de disturbio no evidenció asociaciones 

robustas entre las variables evaluadas y las abundancias. Ningún predictor 

alcanzó un soporte empírico fuerte, y los coeficientes promedio estimados para 

las variables presentaron intervalos de confianza amplios (Fig. 2.2A) y una 

importancia relativa moderada a baja (Σwᵢ ≤ 0,35; Fig. 2.3B). 

  

La jerarquía de variables derivada del enfoque multimodelo reforzó las 

diferencias interespecíficas, pues para C. coscoroba, la importancia relativa se 

concentró casi exclusivamente en la variable ganado, mientras que en C. 

melancoryphus esta se distribuyó entre varios predictores (Fig. 2.3A y 2.3B), 

todos ellos asociados a efectos de baja magnitud y alta incertidumbre. 
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En conjunto, estos patrones indican que, bajo el régimen de disturbio analizado, 

C. coscoroba exhibe una respuesta positiva y direccional al uso ganadero, 

mientras que C. melancoryphus no presenta respuestas consistentes a las 

variables de disturbio consideradas en la escala del estudio. 

 

Modelo de paisaje 

Los modelos del bloque de paisaje también mostraron diferencias entre especies 

(Fig. 2.3). En C. coscoroba, ninguna variable de paisaje presentó un efecto 

claramente definido en el promedio de modelos (Tabla 2.2). El porcentaje de agua 

mostró el mayor efecto medio entre los predictores ecológicos, pero con elevada 

incertidumbre (β = 0,560; IC95%: −0,274 a 1,394), mientras que NDVI (β = 

−0,156; IC95%: −0,577 a 0,265), el índice de Shannon (β = −0,168; IC95%: 

−0,608 a 0,272) y el índice de agregación (β = −0,238; IC95%: −0,830 a 0,355) 

mostraron efectos de menor magnitud y rangos de incertidumbre amplios (Fig. 

2.2B; Tabla 2.2). En términos de soporte multimodelo, la contribución relativa se 

distribuyó de manera uniforme entre predictores: porcentaje de agua alcanzó la 

mayor importancia relativa (Σwᵢ = 0,778), seguido por el índice de Shannon (Σwᵢ 

= 0,546), el índice de agregación (Σwᵢ = 0,544) y NDVI (Σwᵢ = 0,534), sin una 

variable dominante (Fig. 2.3C). 
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En C. melancoryphus, el patrón fue distinto, con una señal fuerte concentrada en 

el porcentaje de agua, que emergió como predictor dominante tanto en magnitud 

como en soporte multimodelo (Fig. 2.2B y 2.3D). El efecto medio estimado fue 

marcadamente positivo (β = 0,833; IC95%: 0,227 a 1,438), indicando un 

incremento consistente de la abundancia asociado a humedales con mayor 

proporción de superficie acuática. Coherentemente, el porcentaje de agua 

presentó la máxima importancia relativa (Σwᵢ = 1,00). En contraste, el NDVI 

mostró un efecto positivo de menor magnitud y alta incertidumbre (β = 0,175; 

IC95%: −0,230 a 0,580; Σwᵢ = 0,568), mientras que los índices de configuración 

y diversidad del paisaje presentaron efectos casi nulos y poco informativos (Fig. 

2.2B; Tabla 2.2). 

 

En conjunto, el bloque de paisaje sugiere que la abundancia de C. melancoryphus 

está fuertemente asociada a la disponibilidad de hábitat acuático, mientras que 

en C. coscoroba los predictores de paisaje evaluados no alcanzaron señales 

consistentes, pese a mostrar importancias relativas moderadas distribuidas entre 

diversas variables, destacándose el porcentaje de agua como la variable con 

mayor soporte relativo. 
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Modelo de integrado 

En el modelo integrado, para C. coscoroba dos predictores concentraron el 

soporte empírico del conjunto multimodelo: el porcentaje de agua y la presencia 

de ganado, ambos retenidos en todos los modelos mejor soportados (Σwᵢ = 1,00 

en ambos casos), patrón que concuerda con los análisis por bloques. No 

obstante, el efecto del porcentaje de agua se intensificó, adquiriendo un efecto 

positivo significativo en el modelo integrado (β = 0,817; IC95%: 0,300 - 1.333; p 

= 0,00194). De forma paralela, el efecto positivo del ganado, ya detectado en el 

bloque de disturbio se mantuvo prácticamente inalterado en magnitud y precisión 

(β = 0,159; IC95%: 0,043 a 0,275; p = 0,00726), indicando una señal robusta e 

independiente del contexto paisajístico (Fig. 2.2C y Tabla 2.3). El resto de los 

predictores integrados mostraron efectos de baja magnitud y elevada 

incertidumbre. Variables que habían presentado importancias relativas 

moderadas en los modelos por bloques, como NDVI, índice de Shannon o índice 

de agregación, exhibieron coeficientes cercanos a cero y valores de importancia 

relativa bajos a intermedios en el modelo integrado (Σwᵢ < 0,45; Tabla 2.3), lo que 

sugiere que su contribución fue absorbida o superada por los efectos dominantes 

del porcentaje de agua y del ganado cuando ambos bloques se consideraron 

simultáneamente. En C. melancoryphus, el modelo integrado confirmó la 

ausencia de efectos robustos observada en el bloque de disturbio y mostró una 

atenuación de la señal previamente detectada para el porcentaje de agua en el 

bloque de paisaje. Si bien el porcentaje de agua continuó siendo el predictor con 
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mayor soporte relativo (Σwᵢ = 0,769), su efecto medio fue de menor magnitud y 

presentó mayor incertidumbre (β = 0,430; IC95%: −0,297 a 1,158; p = 0,246). De 

manera similar, variables como la riqueza de parches y el NDVI, que habían 

mostrado soporte moderado en los modelos individuales, presentaron efectos 

imprecisos y sin una dirección consistente en el modelo integrado (Fig. 2.2C; 

Tabla 2.3). 
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Figura 2.2. Coeficientes promedio estimados (β) para C. coscoroba (círculos morados) y C. 

melancoryphus (cuadrados verdes) obtenidos mediante promedio de modelos (ΔAICc ≤ 2). 

(A) Bloque de disturbio, (B) bloque de paisaje y (C) modelo integrado. Las barras horizontales 

gruesas en colores indican los intervalos de confianza del 50% y las barras grises delgadas 

indican los intervalos de confianza del 95%. La línea vertical discontinua corresponde al 

efecto nulo (β = 0). 
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Figura. 2.3. Importancia relativa (Σwᵢ) de las variables incluidas en los modelos con 
ΔAICc ≤ 2 para Coscoroba coscoroba (A, C) y Cygnus melancoryphus (B, D). (A–B) 
Bloque de disturbio. (C–D) Bloque de paisaje. La posición horizontal de cada símbolo 
indica la importancia relativa estimada para cada predictor (suma de pesos de Akaike). 
Los diagramas circulares representan la composición de los modelos mejor soportados 
(ΔAICc ≤ 2), mostrando la frecuencia de inclusión de cada variable según el modelo 
correspondiente, codificados por color. 
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Tabla 2.1. Conjunto de modelos candidatos (ΔAICc ≤ 2) derivados del análisis multimodelo para Coscoroba coscoroba y 
Cygnus melancoryphus en el bloque de disturbio. Se presentan los coeficientes estimados de los predictores incluidos en 
cada modelo (MEM1, MEM5, MEM6 = autovectores espaciales derivados de Moran’s Eigenvector Maps (MEM) utilizados 
para modelar estructura espacial residual; ADOM = animales domésticos; GAN = ganado; INAT: índice de naturalidad; ICA = 
índice de calidad del agua), el número de parámetros estimados (df), el logaritmo de la verosimilitud (LogLik), el criterio de 
información de Akaike corregido para muestras pequeñas (AICc), la diferencia respecto al mejor modelo (ΔAICc) y el peso de 
Akaike (ωᵢ).  

 

Especie Modelo MEM1 MEM5 MEM6 ADOM GAN INAT ICA df LogLik AICc ΔAICc ω i 

Coscoroba 

coscoroba 

1 -0,735 -0,313 -  0,149   10 -1489,01 2998,298 0 0,293 

2 -0,741 -0,335 -  0,147  0,060 11 -1488,55 2999,422 1,123 0,167 

3 -0,731 -0,308 - -0,042 0,153   11 -1488,82    

Cygnus 

melancoryphus 

1 - - 0,331     8 -1350,77 2717,715 0 0,182 

2 - - 0,369   0,236  9 -1350,77 2717,715 0,519 0,140 

3 - - 0,309    -0,081 9 -1350,23 2718,676 0,960 0,112 

4 - - 0,347   0,233 -0,080 10 1349,47 2719,219 1,503 0,085 

5 - - 0,333 0,028969    9 -1350,69 2719,612 1,897 0,070 

6 - - 0,333  -0,0232   9 -1350,72 2719,664 1,949 0,068 
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Tabla 2.2. Conjunto de modelos candidatos (ΔAICc ≤ 2) derivados del análisis multimodelo para Coscoroba coscoroba y 
Cygnus melancoryphus en el bloque de paisaje. Se presentan los coeficientes estimados de los predictores incluidos en cada 
modelo (MEM1, MEM5, MEM6 = autovectores espaciales derivados de Moran’s Eigenvector Maps, utilizados para modelar 
estructura espacial residual; IAGRE = índice de agregación; IFORM = índice de forma; NDVI = índice de vegetación de 
diferencia normalizada; PAGUA = porcentaje de agua; SHAN = índice de diversidad de Shannon), junto con el número de 
parámetros estimados (df), el logaritmo de la verosimilitud (LogLik), el criterio de información de Akaike corregido para tamaño 
de muestra pequeño (AICc), la diferencia respecto al modelo con menor AICc (ΔAICc) y el peso de Akaike (ωᵢ).  

 

Especie 

 
Modelo MEM1 MEM5 MEM6 IAGRE IFORM NDVI PAGUA SHAN df LogLik AICc ΔAICc ω i 

Coscoroba 

coscoroba 

1 -0,727 -0,384 -    0,748  10 -1489,23 2998,737 0 0,113 

2 -0,749 -0,391 - -0,375   0,879  11 -1488,28 2998,892 0,154 0,104 

3 -0,891 -0,440 - -0,486  -0,452  -0,485 12 -1487,4 2999,179 0,442 0,090 

 4 -0,841 -0,441 - -0,508  -0,317 0,499 -0,343 13 -1486,51 2999,476 0,739 0,078 

 5 -0,837 -0,422 -   -0,379  -0,386 11 -1488,84 3000,005 1,268 0,060 

 6 -0,764 -0,400 - -0,416   0,826 -0,106 12 -1487,95 3000,292 1,555 0,052 

 7 -0,735 -0,390 -    0,704 -0,070 11 -1489,08 3000,493 1,756 0,047 

 8 -0,736 -0,389 -   -0,069 0,707  11 -1489,08 3000,498 1,761 0,046 

 9 -0,758 -0,395 - -0,378  -0,072 0,835  12 -1488,12 3000,633 1,895 0,043 

 10 -0,790 -0,421 -   -0,256 0,429 -0,258 12 -1488,15 3000,679 1,941 0,042 

Cygnus 

melancoryphus 

1 - - 0,386   0,313 0,936  10 -1346,01 2712,294 0 0,180 

2 - - 0,384    0,735  9 -1347,46 2713,153 0,859 0,117 

3 - - 0,386  0,100 0,292 0,921  11 -1345,77 2713,876 1,582 0,081 

4 - - 0,384 0,096  0,310 0,888  11 -1345,95 2714,219 1,924 0,068 

5 - - 0,383  0,140  0,729  10 -1346,99 2714,249 1,955 0,067 

 6 - - 0,399    0,661 -0,162 10 -1347,01 2714,292 1,998 0,066 
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Tabla 2.3. Conjunto de modelos candidatos (ΔAICc ≤ 2) derivados del análisis multimodelo para Coscoroba coscoroba y 
Cygnus melancoryphus en el modelo integrado, que incluye simultáneamente predictores de disturbio y paisaje. Se presentan 
los coeficientes estimados de los predictores incluidos en cada modelo (MEM1, MEM5 = autovectores espaciales derivados 
de Moran’s Eigenvector Maps utilizados para modelar estructura espacial residual; ADOM = animales domésticos; GAN = 
ganado; INAT = índice de naturalidad; ICA = índice de calidad del agua; IFORM = índice de forma; NDVI = índice de vegetación 
de diferencia normalizada; PAGUA = porcentaje de superficie acuática; SHAN = índice de diversidad de Shannon; RPAR = 
riqueza de parches), junto con el número de parámetros estimados (df), el logaritmo de la verosimilitud (LogLik), el criterio de 
información de Akaike corregido para tamaño de muestra pequeño (AICc), la diferencia respecto al modelo con menor AICc 
(ΔAICc) y el peso de Akaike (ωᵢ).  

 

Especie Mod MEM1 MEM5 ADOM GAN INAT ICA IFORM NDVI PAGUA SHAN RPAR df LogLik AICc ΔAICc ω i 

 

 

 

 

Coscoroba 

coscoroba 

1 4,620 -7,370  0,158     0,813   11 -1483,38 2989,092 0 0,056 

2 4,737 -7,494  0,156  0,080   0,823   12 -1482,52 2989,435 0,342 0,047 

3 4,223 -7,752  0,156 0,196    0,839   12 -1482,75 2989,89 0,797 0,037 

4 4,374 -7,795  0,155 0,171 0,074   0,844   13 -1482,04 2990,542 1,449 0,027 

5 4,566 -7,378 -0,048 0,163     0,818   12 -1483,13 2990,645 1,552 0,025 

6 4,758 -7,346  0,162     0,784  -0,075 12 -1483,19 2990,76 1,667 0,024 

7 4,678 -7,487 -0,047 0,161  0,080   0,829   13 -1482,28 2991,004 1,911 0,021 

8 4,680 -7,309  0,160     0,782 -0,05  12 -1483,31 2991,018 1,925 0,021 

9 4,871 -7,470  0,160  0,082   0,790  -0,079 13 -1482,30 2991,05 1,957 0,021 

10 4,600 -7,310  0,158     0,816   12 -1483,35 2991,093 2,000 0,020 

 

 

 

 

Cygnus 

melancoryphus 

1 - -     0,175    -0,258 8 -1352,16 2720,5 0 0,016 

2 - -     0,150  0,426  -0,219 9 -1351,14 2720,503 0,003 0,016 

3 - -     0,148 0,297 0,726   9 -1351,15 2720,516 0,016 0,016 

4 - -    -0,109 0,134 0,309 0,726   10 -1350,17 2720,607 0,107 0,015 

5 - -    -0,101 0,125  0,422  -0,216 10 -1350,31 2720,884 0,384 0,013 

6 - -    -0,101     -0,256 9 -1351,33 2720,887 0,387 0,013 

7 - -     0,132  0,507   8 -1352,36 2720,895 0,394 0,013 

8 - -     0,157 0,244 0,620  -0,178 10 -1350,36 2720,994 0,494 0,012 

9 - -    -0,107  0,259 0,623  -0,173 11 -1349,41 2721,153 0,653 0,011 

 10 - -    -0,102   0,504   9 -1351,51 2721,241 0,740 0,011 
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 11 - -     0,131  0,531   9 -1351,63 2721,478 0,978 0,010 

 12 - -       0,451  -0,201 10 -1350,61 2721,49 0,989 0,010 

 13 - -     0,117 0,271 0,730   10 -1350,64 2721,545 1,045 0,009 

 14 - -         -0,245 9 -1351,73 2721,687 1,187 0,009 

 15 - -    -0,101  0,285 0,728   11 -1349,81 2721,944 1,444 0,008 

 16 - -   0,145    0,448  -0,207 10 -1350,87 2722,011 1,511 0,007 

 17 - -    -0,094   0,444  -0,201 11 -1349,89 2722,118 1,617 0,007 

 18 - -    -0,093   0,524   10 -1350,92 2722,123 1,623 0,007 

 19 - -   0,175    0,529   9 -1351,95 2722,127 1,627 0,007 

 20 - -   0,111      -0,251 9 -1352 2722,223 1,723 0,006 

 21 - -      0,224 0,628  -0,166 11 -1349,96 2722,253 1,753 0,006 

 22 - -       0,432 -0,141  9 -1352,02 2722,272 1,772 0,006 

 23 - -    -0,094     -0,245 10 -1351,01 2722,287 1,787 0,006 

 24 - -      0,081   -0,251 9 -1352,06 2722,34 1,840 0,006 

 25 - -      0,330 0,755 0,195 -0,259 11 -1350,03 2722,379 1,879 0,006 

 26 - -   0,143 -0,101   0,443  -0,204 11 -1350,03 2722,39 1,889 0,006 

 27 - -        -0,052 -0,232 9 -1352,13 2722,48 1,980 0,006 

 28 - -   0,172 -0,102   0,524   10 -1351,11 2722,484 1,984 0,006 

 29 - -    -0,106   0,421 -0,153  10 -1351,11 2722,493 1,993 0,006 
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DISCUSIÓN 

La menor abundancia registrada para C. melancoryphus en comparación con C. 

coscoroba es consistente con estudios previos realizados en humedales de Chile 

central (Mella-Romero et al., 2018; Miranda-Cavallieri et al., 2023). La alta 

coincidencia espacial observada entre ambas especies, contrastada con una 

menor co-ocurrencia temporal a escala de eventos de muestreo, sugiere que 

ambas especies comparten ampliamente los mismos sistemas de humedales, 

aunque no necesariamente los utilizan de manera simultánea. Este patrón podría 

reflejar diferencias en el uso temporal de microhábitats o en la explotación de 

recursos dentro de ambientes acuáticos compartidos, mecanismos propuestos 

como formas de reducir la competencia directa entre especies con 

requerimientos ecológicos similares (Schoener, 1974; Wiens, 1989). En aves 

acuáticas, la superposición espacial acompañada de cierta segregación temporal 

o conductual ha sido documentada como un proceso que facilita la coexistencia 

en humedales donde múltiples especies utilizan recursos comparables (Ando 

et al., 2023; Asante et al., 2017; Brochet et al., 2012; DuBowy, 1988).  No 

obstante, los mecanismos que subyacen a estas diferencias escapan a los 

objetivos de la presente investigación, y requieren de nuevos estudios que 

permitan su comprensión. 
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En general, los resultados de los modelos mostraron diferencias interespecíficas 

en magnitud, dirección y consistencia de los predictores. Mientras que para C. 

coscoroba sus abundancias se asociaron positiva y significativamente con la 

presencia de ganado, para C. melancoryphus el bloque de disturbio no reveló 

asociaciones robustas. Estas diferencias persistieron cuando los predictores se 

evaluaron por bloques y luego de forma integrada, patrón que es coherente con 

la idea de que la evidencia “fuerte” en análisis multimodelo se expresa como 

convergencia simultánea de (i) coeficientes direccionales relativamente estables, 

(ii) intervalos de confianza menos solapados con cero y (iii) persistencia de 

predictores en la fracción superior del conjunto candidato (vía Σwᵢ), pudiendo 

observarse variaciones en la magnitud de los coeficientes cuando se reespecifica 

el conjunto de modelos (por ejemplo, al integrar bloques) en presencia de 

covariación entre predictores (Burnham & Anderson, 2004). 

 

La asociación positiva de C. coscoroba con la presencia de ganado concuerda 

con estudios que muestran que el pastoreo puede alterar la estructura y 

heterogeneidad de la vegetación en humedales, influyendo en la disponibilidad y 

calidad de microhábitats para aves acuáticas (van Klink et al., 2016; Troy & 

Griggs, 2020). En humedales y pastizales inundables, la presencia de ganado se 

ha relacionado con una reducción de la vegetación dominante y un incremento 

de la variación en altura y cobertura vegetal (Middleton, 2016), condiciones que 
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se han vinculado con mayores abundancias de aves asociadas a zonas abiertas 

y seminaturales (van Klink et al., 2016). Este patrón estructural se interpreta como 

un aumento en la heterogeneidad del hábitat, donde parches de vegetación más 

baja y menos densamente compactada favorecen el acceso a recursos 

alimentarios y mejoran la detección de predadores durante periodos de 

reproducción y parada migratoria (van Klink et al., 2016). Evidencia adicional 

sugiere que, en ecosistemas de humedales mediterráneos y riberas sometidas a 

pastoreo controlado, la herbivoría reduce la dominancia de macrófitos de mayor 

altura y especies leñosas, promoviendo la apertura de la vegetación y la creación 

de microhábitats que benefician a especies de aves dependientes de zonas con 

menor cobertura vegetal (Middleton, 2016).  

 

En consonancia con estos patrones, estudios ecológicos en pastizales 

inundables muestran que la presencia de superficies con menor cobertura y 

mayor apertura, derivadas de prácticas de manejo como la herbivoría, se asocia 

con una mayor diversidad funcional y riqueza de aves, lo cual apunta a que la 

estructura de la vegetación es un determinante clave de la utilización del hábitat 

por aves acuáticas (Lorenzón et al., 2023). Antecedentes que también han sido 

reportados en Anseriformes, mostrando una correlación positiva entre el pastoreo 

(número de individuos de ganado) y la densidad de individuos (Zhang et al., 

2015). En conjunto, estas investigaciones respaldan que el pastoreo, cuando se 

gestiona con presiones moderadas, puede contribuir a la creación y 
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mantenimiento de microhábitats abiertos y heterogéneos en humedales, 

condición que favorece la presencia de algunas aves acuáticas en distintos 

gremios ecológicos (Zhang et al., 2019). 

 

No obstante, estos resultados no deben interpretarse como evidencia de que el 

incremento en la presencia de ganado genere efectos permanentes y 

consistentemente positivos sobre C. coscoroba. Pues, diversos estudios han 

mostrado que los efectos del pastoreo sobre aves presentan patrones no lineales, 

donde intensidades moderadas pueden incrementar la heterogeneidad 

estructural del hábitat, mientras que cargas ganaderas elevadas tienden a reducir 

cobertura vegetal, compactar suelos y degradar la calidad del humedal, 

afectando negativamente la disponibilidad de recursos y el éxito reproductivo 

(Barzan et al., 2021). Resultados concordantes con la hipótesis de perturbación 

intermedia, que propone que la máxima diversidad o abundancia puede 

alcanzarse bajo niveles intermedios de disturbio (Connell, 1978). Evidencia 

reciente en ecosistemas de pastizales y humedales indica que la relación entre 

intensidad de pastoreo y abundancia de aves puede ser unimodal o dependiente 

del bioma, con efectos positivos restringidos a rangos específicos de presión 

herbívora (Barzan et al., 2021; Schwegmann et al., 2025). Asimismo, meta-

análisis globales han documentado que el pastoreo intensivo se asocia en 

promedio con disminuciones en abundancia y riqueza de aves, especialmente 

cuando supera umbrales ecológicos de carga ganadera (Filazzola et al., 2020). 
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En consecuencia, la asociación positiva detectada en este estudio puede reflejar 

presencia de ganado compatible con la mantención de heterogeneidad 

estructural, pero no implica que aumentos adicionales en la presión ganadera 

produzcan beneficios equivalentes. Este matiz resulta fundamental para la 

interpretación ecológica y para el diseño de estrategias de conservación basadas 

en manejo adaptativo. 

 

La discrepancia observada en la relación positiva entre la abundancia de C. 

coscoroba y la presencia de ganado, en contraste con la respuesta registrada por 

C. melancoryphus, puede entenderse desde una perspectiva funcional de la 

adaptación locomotora y uso del hábitat. En aves acuáticas, las diferencias 

morfológicas en los miembros posteriores y la configuración corporal reflejan 

gradientes de especialización entre locomoción terrestre y acuática, con 

implicancias directas sobre cómo cada especie explota recursos fuera del medio 

acuático (Segesdi et al., 2024). Específicamente, estudios comparativos han 

demostrado que la forma y robustez de los huesos del miembro pélvico y los 

patrones de inserción muscular están relacionados con la capacidad de 

desplazarse eficientemente tanto en tierra como en el agua, de modo que taxones 

que conservan proporciones que favorecen estabilidad en tierra mantienen 

mayores habilidades de locomoción terrestre frente a taxones altamente 

especializados para propulsión acuática (Clifton et al., 2017; Segesdi et al., 

2024). Esta evidencia general es coherente con observaciones ecológicas sobre 
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C. coscoroba, cuya morfología y comportamiento de desplazamiento permiten un 

uso relativamente eficiente de áreas terrestres durante actividades de forrajeo 

(Martínez-Piña, 2023), lo que facilitaría la explotación de microhábitats emergidos 

donde la presencia de ganado puede alterar la vegetación, generando superficies 

de forrajeo accesibles. En contraste, C. melancoryphus, debido a la ubicación de 

sus extremidades posteriores más cercanas a la zona caudal (Martínez -Pina, 

2023), tiende a mostrar limitaciones para caminar largos periodos o forrajear 

extensamente en tierra firme, exhibiendo una orientación funcional que prioriza 

la eficiencia de nado sobre la locomoción terrestre, lo que limita su capacidad de 

explotar áreas terrestres abiertas y, por ende, reduce la intensidad de interacción 

con cambios inducidos por el ganado en estos ambientes. En síntesis, los 

patrones ecomorfológicos de locomoción que distinguen a estas dos especies 

pueden contribuir a explicar por qué C. coscoroba muestra una respuesta positiva 

y significativa a la presencia de ganado, potencialmente vinculada a su mayor 

uso de microhábitats terrestres abiertos, mientras que C. melancoryphus no 

exhibe una asociación robusta con esta variable ambiental. 

 

En el bloque de paisaje, C. melancoryphus mostró una señal clara y concentrada 

en el porcentaje de agua, con un efecto positivo y soporte multimodelo máximo, 

mientras que C. coscoroba no presentó un predictor paisajístico dominante en el 

promedio de modelos. Al integrar disturbio y paisaje, el porcentaje de agua y el 

ganado retuvieron el máximo soporte en C. coscoroba y el efecto del porcentaje 
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de agua se intensificó hasta volverse estadísticamente significativo en el modelo 

integrado, mientras que en C. melancoryphus el porcentaje de agua se atenuó, 

pese a conservar el mayor soporte relativo. Este tipo de variaciones observadas 

entre los modelos por bloques y los integrados responden a la naturaleza 

ecológica multidimensional de las respuestas de las especies frente a variados 

gradientes ambientales (Tabi et al., 2020) y a los mecanismos estadísticos 

inherentes de la inferencia multimodelo, en la cual la competencia entre 

predictores y la asignación de la varianza explicada se ven condicionadas por la 

coexistencia simultánea de múltiples variables explicativas (Burnham et al., 

2011).  

 

Al integrar simultáneamente todas las variables candidatas en un solo conjunto 

de modelos, la inferencia basada en criterios de información como AIC permite 

que la varianza explicada se distribuya de forma competitiva entre predictores de 

distintas dimensiones, lo que puede reducir la magnitud estimada de efectos 

individuales y reordenar la importancia relativa de los predictores (Grueber et al., 

2011; Morin et al., 2020). Desde una perspectiva ecológica, esta distinción es 

relevante, dado que, las respuestas de las especies a gradientes ambientales 

son multidimensionales, reflejando que distintos factores de paisaje, disturbio o 

clima pueden interactuar o correlacionarse en su efecto sobre la abundancia o 

distribución de organismos, y hacerse evidentes solo cuando se consideran 

conjuntamente en un marco analítico integrado (Grueber et al., 2011; Harrison 
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et al., 2018). Esto no significa que los análisis por bloques carezcan de utilidad, 

pues pueden ser adecuados como herramientas exploratorias para evaluar 

hipótesis específicas y aislar efectos potenciales de determinadas variables. No 

obstante, no capturan completamente la incertidumbre compartida entre múltiples 

factores ambientales que operan de forma concurrente en sistemas ecológicos 

complejos (Fieberg & Johnson, 2015; Symonds & Moussalli, 2011). En contraste, 

los modelos integrados facilitan inferencias más robustas y menos sesgadas 

sobre el comportamiento ecológico de las especies y la contribución relativa de 

distintos predictores a patrones de abundancia, al enfrentar directamente la 

competencia entre variables en un conjunto completo de modelos, reduciendo 

así interpretaciones parciales derivadas de análisis fragmentados (Grueber et al., 

2011; Morin et al., 2020). 

 

La dominancia del porcentaje de agua como uno de los predictores con mayor 

soporte relativo en ambas especies, es consistente con un amplio cuerpo de 

literatura que identifica la extensión, conectividad y variación del hábitat acuático 

como determinantes de abundancia, riqueza y distribución de aves acuáticas 

(Chen et al., 2025; Elmberg et al., 1994; Hamza et al., 2024; Ma et al., 2010a; 

Webb et al., 2010). Estudios en diversos sistemas muestran que cambios en el 

nivel de agua y superficie inundada modifican la disponibilidad de hábitats de 

alimentación y refugio, generando respuestas detectables en abundancia y 

composición comunitaria (Li et al., 2019). Se ha documentado que la superficie 



118 
 

de humedal es uno de los factores primarios para el ciclo de vida de aves 

acuáticas, y por tanto variable crucial para la gestión de zonas de protección (Wu 

& Zheng, 2020).  

 

En particular, estudios sobre especies del género Cygnus han reportado una 

relación positiva entre ocupación y tamaño del cuerpo de agua para Cygnus 

buccinator (Schmidt et al., 2009), y para Cygnus columbianus columbianus 

(Earnst & Rothe, 2004). El agua sustenta el alimento de las aves acuáticas (p. 

ej., plantas sumergidas, peces e invertebrados), y su cantidad y calidad 

determinan principalmente el estado de la vegetación de la marisma (Euliss et al., 

2004).  

 

En este sentido, la ecología trófica de estas especies puede aportar un puente 

mecanístico particularmente directo entre disponibilidad de agua y abundancia. 

Si bien, para C. coscoroba no existen estudios que indaguen en su ecología 

trófica, es sabido que posee hábitos predominantemente herbívoros y que utiliza 

vegetación acuática y ribereña como recurso alimentario (Carboneras & Kirwan, 

2024). Por su parte, para C. melancoryphus se ha descrito su condición de ave 

acuática principalmente herbívora, con preferencia por hábitats con abundantes 

bancos subacuáticos de macrófitos que sirven como su principal fuente de 

alimento (Corti & Pablo Schlatter, 2002; Cursach et al., 2015; Velásquez et al., 
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2019a), ejerciendo una elevada presión de búsqueda sobre este recurso, pues 

dedican cerca del 50% de su actividad diaria a la alimentación (Allendes-Muñoz 

et al., 2023; Cursach et al., 2015). Patrón conductual que hace esperable que la 

disponibilidad espacial de ambientes acuáticos someros y productivos no solo 

incrementen el hábitat disponible, sino también el volumen potencial de recursos 

tróficos, modulando a su vez su presencia y abundancia. En conjunto, estos 

antecedentes refuerzan la pertinencia del porcentaje de agua como predictor 

ecológicamente interpretable. 

  

Finalmente, este estudio respalda parcialmente la hipótesis planteada, pues el 

uso del hábitat realizado por los cisnes sudamericanos responde a diversas 

dimensiones del nicho de hábitat. Demostrándose que sus abundancias están 

condicionadas por la interacción entre la estructura del paisaje y disturbios de 

origen antrópico, evidenciando la necesidad de integrar procesos ecológicos que 

operan a múltiples escalas espaciales. Los resultados subrayan que la superficie 

hídrica, junto con actividades de uso humano, configuran escenarios 

diferenciales de idoneidad para cada especie. En este sentido, las estrategias de 

conservación deben priorizar la mantención de paisajes con alta disponibilidad 

de hábitat acuático funcional y una gestión compatible de actividades 

productivas, particularmente en sistemas donde coexistan la dinámica hidrológica 

y el uso ganadero. Asimismo, los patrones identificados invitan a profundizar en 
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los mecanismos que median estas respuestas, fortaleciendo el vínculo entre 

análisis espaciales y procesos ecológicos subyacentes. 
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CONCLUSIONES 

Los resultados demuestran que la abundancia de C. coscoroba y C. 

melancoryphus responde de manera diferencial a gradientes de disturbio 

antrópico y composición y configuración del paisaje, y que estas respuestas se 

comprenden con mayor precisión cuando se integran ambos conjuntos de 

predictores. En C. coscoroba, la señal consistente de la presencia de ganado y 

el efecto positivo del porcentaje de agua en el modelo integrado evidencian que 

la heterogeneidad estructural inducida por usos productivos, junto con la 

disponibilidad espacial de hábitat acuático, configuran condiciones favorables 

bajo ciertos rangos de manejo. En contraste, C. melancoryphus mostró una 

dependencia más marcada de la superficie hídrica y una escasa asociación con 

variables de disturbio, lo que sugiere respuestas interespecíficas diferenciadas 

frente a gradientes de paisaje y perturbación antrópica. 

 

Adicionalmente, se evidencia empíricamente como la integración de modelos por 

bloques y modelos integrados permite revelar cambios en la magnitud y jerarquía 

de los predictores, destacando la naturaleza multidimensional de las respuestas 

ecológicas. Mostrando como la combinación de aproximaciones estructurales del 

paisaje con variables de uso antrópico ofrece un marco más realista para 
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interpretar patrones de abundancia en sistemas de humedales sometidos a 

elevadas presiones humanas. 

 

Finalmente, desde una perspectiva aplicada, los hallazgos subrayan la 

importancia de conservar paisajes con alta disponibilidad de hábitat acuático 

funcional y de cautelar esquemas de manejo ganadero compatibles con la 

mantención de heterogeneidad estructural. Evidenciando que es posible 

compatibilizar actividades de uso humano, como la ganadería, con la 

conservación de aves acuáticas, como los cisnes sudamericanos. No obstante, 

es necesario que futuras investigaciones que integren dinámica hidrológica 

interanual, disponibilidad de recursos tróficos y evaluación cuantitativa de 

intensidades de pastoreo permitan profundizar en la comprensión mecanística de 

estas asociaciones y fortalecer estrategias de conservación basadas en 

evidencia espacial y funcional. 
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MATERIAL SUPLEMENTARIO 

Tabla S2.1. Diagnóstico de supuestos y autocorrelación espacial de los modelos que evaluaron los efectos de disturbio, 

paisaje e integración de ambos conjuntos de variables sobre la abundancia (abun) de Coscoroba coscoroba y Cygnus 

melancoryphus. Se reportan los valores p de las pruebas diagnósticas de residuos obtenidas mediante simulaciones de 

DHARMa, incluyendo uniformidad de residuos, dispersión, inflación de ceros y detección de valores atípicos (outliers). 

Además, se presenta el índice de autocorrelación espacial de Moran (I) calculado sobre los residuos del modelo y su 

correspondiente valor p. Valores p < 0,05 indican desviaciones significativas respecto de los supuestos evaluados o presencia 

de autocorrelación espacial residual. 

 

Especie Modelo p-valor 

(uniformidad de 

residuos) 

p-valor 

(dispersión) 

p-valor 

(inflación de 

ceros) 

p-valor 

(outliers) 

Índice de 

Moran (I) 

p-

valor 

Coscoroba 

coscoroba 

Disturbio < 0,001 

 

0,32 0,876 

 

0,57365 0,0014 

 

0,283 

 

Paisaje 0,003836 0,368 0,9 0,777889 0,005168 0,26 

 Integrado < 0,001 0,116 0,11 0,419960419 0,090553549 0,0452 

Cygnus 

melancoryphus 

Disturbio < 0,001 0,06 0,12 0,57365 

 

0,042606 

 

0,132 

 

Paisaje < 0,001 0,052 0,12 0,777889 -0,01602 0,362 

 Integrado < 0,001 

 

0,112 0,456 1 -0,053692162 0,6032 
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Tabla S2.2. Efectos de variables de disturbio y paisaje sobre la abundancia (abun) de C. coscoroba y C. melancoryphus, 
estimados mediante modelos mixtos generalizados (GLMM) y un enfoque de inferencia multimodelo basado en AICc. Se 
reportan coeficientes estandarizados (β), errores estándar ajustados, intervalos de confianza al 95% (IC 95%) y valores p 
obtenidos a partir del promedio de modelos (model averaging) considerando modelos candidatos con ΔAICc ≤ 2. Los 
predictores fueron estandarizados (puntuaciones z) en todos los modelos: ganado (Gant); animales domésticos (Adom); índice 
de calidad del agua (Ica); índice de naturalidad (in), paisaje = proporción de agua superficial (Pagua); índice de agregación 
(Ia); índice de vegetación de diferencia normalizada (NDVI); índice de shannon (Sh); riqueza de parches (Rp); índice de forma 
(If). Todos los modelos incorporaron efectos aleatorios (EA) para reflejar el diseño jerárquico del muestreo y la dependencia 
espacial asociada: evento de muestreo, humedal, sitio anidado dentro de humedal, mes y año de muestreo; cuando los 
residuales mostraron autocorrelación espacial significativa, se incluyeron autovectores espaciales (MEMs) seleccionados 
mediante forward selection para reducir la autocorrelación residual (evaluada con I de Moran). 

 

Especie Modelo Predictor Coeficiente 

estandarizado 

(β) 

Error 

estándar 

IC 95% p-valor 

C. coscoroba Disturbio 

abun ~ gant+ica+adom+MEM1+MEM5+EA 

Gant 0,1495 0,0592 [0,0334, 0,2658] 0,0116 

 Ica 0,0171 0,0431 [-0,0674, 0,1017] 0,6906 

 Adom -0,0092 0,0364 [-0,0807, 0,0622] 0,7993 

 Paisaje 

abun ~ pagua+ia+ndvi+sh+MEM1+MEM5+EA 

Pagua 0,5597 0,4255 [-0,2744, 1,3937] 0,1884 

 Ia -0,2377 0,3023 [-0,8304, 0,3550] 0,4318 

 NDVI -0,1561 0,2148 [-0,5772, 0,2651] 0,4676 

 Sh -0,1677 0,2245 [-0,6078, 0,2723] 0,4549 

 Integrado 

abun ~ 

gant+ica+adom+in+pagua+sh+rp+MEM1+MEM5+EA 

Gant 0,1589 0,0592 [0,0429, 0,2751] 0,0072 

 Ica 0,0330 0,0561 [-0,0770, 0,1430] 0,5563 

 Adom -0,0081 0,0333 [-0,0734, 0,0572] 0,8079 

 In 0,0426 0,1142 [-0,1813, 0,2666] 0,7088 

 Pagua 0,8169 0,2635 [0,3004, 1,3334] 0,0019 

 Sh -0,0037 0,0381 [-0,0786, 0,0710] 0,9208 

 Rp -0,0124 0,0553 [-0,1210, 0,0961] 0,8223 

C. melancoryphus Disturbio 

abun ~ gant+ica+adom+in+MEM6+EA 

Gant -0,0024 0,0252 [-0,0519, 0,0470] 0,9237 

Ica -0,0243 0,0566 [-0,1354, 0,0867] 0,6676 

 Adom 0,0031 0,0262 [-0,0484, 0,0546] 0,9062 

 In 0,0806 0,1582 [-0,2296, 0,3910] 0,6102 
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 Paisaje 

abun ~ pagua+ia+ndvi+sh+if+MEM6+EA 

Pagua 0,8329 0,3089 [0,2275, 1.4384] 0,0070 

 Ia 0,0114 0,0973 [-0,1793, 0.2021] 0,9064 

 NDVI 0,1747 0,2065 [-0,2301, 0,5796] 0,3975 

 Sh -0,0185 0,0775 [-0,1704, 0,1335] 0,8115 

 If 0,0305 0,0907 [-0,1474, 0,2084] 0,7367 

 Integrado 

abun ~ ica+in+pagua+ndvi+sh+if+rp+EA 

Ica -0,0411 0,0708 [-0,1801, 0,0977] 0,5612 

 In 0,0182 0,0845 [-0,1476, 0,1840] 0,8295 

 Pagua 0,4303 0,3710 [-0,2969, 1,1576] 0,2461 

 NDVI 0,0884 0,1708 [-0,2464, 0,4233] 0,6045 

 Sh -0,0034 0,0742 [-0,1489, 0,1421] 0,9637 

 If 0,0380 0,0987 [-0,1556, 0,2316] 0,7002 

 Rp -0,1291 0,1569 [-0,4368, 0,1785] 0,4106 
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RESUMEN 

Los servicios ecosistémicos proporcionados por aves acuáticas herbívoras han 

recibido comparativamente menor atención que otros componentes funcionales 

de los humedales, particularmente en sistemas productivos tradicionales. En este 

contexto, el presente estudio evaluó el potencial rol de Coscoroba coscoroba y 

Cygnus melancoryphus como prestadores de servicios ecosistémicos 

regulatorios en sistemas artesanales de extracción de sal del estero Nilahue–

laguna Cáhuil, Chile central. Entre marzo y agosto de 2019 se realizaron 

monitoreos semanales de abundancia y observaciones conductuales en cuatro 

sectores de extracción salina. Las abundancias poblacionales fueron estimadas 

mediante conteos en puntos fijos y analizadas utilizando modelos lineales 

generalizados, mientras que los patrones conductuales se evaluaron a partir de 

grabaciones focales de video, cuantificando el tiempo destinado a las distintas 

categorías de comportamiento y comparando sus variaciones espaciales e 

interespecíficas. Ambas especies presentaron abundancias elevadas dentro del 

sistema, concentrándose principalmente en los sectores interiores del estuario. 

La conducta alimentaria representó la principal categoría conductual en ambas 

especies, alcanzando más del 40 % del presupuesto temporal registrado. 

Además, C. coscoroba mostró mayores tiempos de alimentación en los sitios 

interiores, coincidiendo espacialmente con las mayores abundancias 

observadas. En conjunto, estos resultados sugieren que ambas especies podrían 
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ejercer un efecto funcional relevante sobre la biomasa de vegetación acuática en 

los sistemas salineros, contribuyendo al mantenimiento operativo de los 

estanques mediante la remoción de macrófitas. El estudio aporta evidencia 

novedosa sobre la integración entre ecología del comportamiento, abundancia 

poblacional y servicios ecosistémicos en un sistema productivo artesanal de alto 

valor socioecológico. 

 

Palabras claves: aves acuáticas herbívoras, Coscoroba coscoroba, Cygnus 

melancoryphus, ecología del comportamiento, humedales, servicios 

ecosistémicos, sistemas salineros. 
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INTRODUCCIÓN 

El término «servicios ecosistémicos» describe los recursos y procesos de los 

ecosistemas que benefician a la sociedad humana (MEA, 2005), los cuales 

incluyen servicios de provisión, regulación, culturales y de soporte, estos últimos 

necesarios para mantener la producción de los demás servicios (Reid et al., 

2005). En términos generales, estos posibilitan la vida humana y redefinen la 

forma en que las personas perciben y valoran la naturaleza (Daily & Ruckelshaus, 

2022). En este contexto, su identificación resulta fundamental, ya que permite 

explicitar la dependencia entre el bienestar humano, el funcionamiento 

ecosistémico y la biodiversidad, fortaleciendo la incorporación del valor de la 

naturaleza en decisiones de conservación, manejo y planificación territorial (Daily 

& Ruckelshaus, 2022) y permitiendo argumentar con mayor eficacia a favor de la 

protección de los ecosistemas y las especies que los habitan (Daily et al., 2009). 

 

Tradicionalmente, los servicios ecosistémicos han sido abordados desde 

enfoques basados en atributos estructurales de las comunidades o en 

propiedades funcionales agregadas del ecosistema (Balvanera et al., 2006; 

Kremen, 2005); sin embargo, existe un reconocimiento creciente de que muchos 

de estos procesos emergen de interacciones biológicas directas entre 

organismos, las cuales están mediadas por el comportamiento animal (Mortelliti, 
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2023). En este contexto, el comportamiento, entendido como el conjunto de 

decisiones y actividades que incluyen movimiento, forrajeo y aprendizaje (Dall 

et al., 2005), constituye un mecanismo fundamental en la provisión de servicios 

ecosistémicos, particularmente aquellos de tipo regulatorio, al determinar la 

frecuencia, intensidad y naturaleza de dichas interacciones (Green & Elmberg, 

2014; Kremen, 2005; Mortelliti, 2023). Por ejemplo, conductas de forrajeo 

sustentan procesos clave como la polinización, la dispersión de semillas, el 

control de plagas y el reciclaje de nutrientes, los cuales dependen directamente 

de la manera en que los organismos explotan los recursos y se relacionan con 

su entorno (Schmitz et al., 2014; Whelan et al., 2008). Más aún, se ha 

demostrado que variaciones en el comportamiento, incluyendo plasticidad, 

aprendizaje y respuestas a cambios ambientales, pueden modificar 

sustancialmente la magnitud y estabilidad de estos servicios, afectando el 

funcionamiento de los ecosistemas en distintos contextos ecológicos (Mortelliti, 

2023; Schmitz et al., 2014). A pesar de esta evidencia, la integración explícita 

entre ecología del comportamiento y el estudio de los servicios ecosistémicos ha 

sido limitada (Mortelliti, 2023), lo que ha restringido una comprensión mecanística 

de cómo los organismos contribuyen al mantenimiento de los procesos 

ecosistémicos y, en última instancia, de los beneficios que estos generan para la 

sociedad. 
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Las aves constituyen uno de los grupos taxonómicos más relevantes en la 

provisión de servicios ecosistémicos (Green & Elmberg, 2014; Whelan et al., 

2008), muchos de los cuales emergen directamente de sus funciones ecológicas 

(Whelan et al., 2015). En este sentido, reconocer su valor requiere un 

conocimiento detallado de la historia natural de las especies, dado que sus roles 

funcionales dependen de rasgos ecológicos y comportamentales específicos 

(Sekercioglu, 2006; Wenny et al., 2011). Entre estos, los servicios de regulación 

destacan por su relevancia (Michel et al., 2020), ya que en gran medida derivan 

del consumo de recursos y, por tanto, pueden ser inferidos a partir de la ecología 

trófica de las especies (Whelan et al., 2015). La diversidad de aves existente 

implica el uso de una amplia gama de recursos en ambientes terrestres, acuáticos 

y aéreos, de modo que su actividad alimentaria puede traducirse en funciones 

como el control de plagas en sistemas agrícolas y forestales, o en la facilitación 

de procesos como la polinización y la dispersión de semillas, contribuyendo al 

éxito reproductivo de numerosas especies vegetales (Whelan et al., 2008). 

 

Si bien los servicios ecosistémicos proporcionados por los humedales han sido 

ampliamente estudiados, el papel específico de las aves acuáticas dentro de 

estos sistemas ha recibido comparativamente menor atención (Green & Elmberg, 

2014). En particular, la herbivoría ejercida por estas especies constituye un 

mecanismo clave capaz de regular la abundancia de macrófitas y modificar la 
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estructura del hábitat, afectando procesos como la productividad primaria y la 

estabilidad de estados ecológicos alternativos en sistemas someros (Marklund 

et al., 2002; van Altena et al., 2016). Estas interacciones entre herbívoros y 

plantas acuáticas presentan una distribución global, habiéndose documentado 

desde ecosistemas marinos tropicales (de Iongh et al., 1995) hasta humedales 

de altas latitudes (Gauthier et al., 1995). En conjunto, la evidencia indica que los 

herbívoros pueden ejercer un control significativo sobre la vegetación acuática, 

generalmente con efectos negativos sobre su biomasa, aunque con variaciones 

en su magnitud según el contexto ecológico (Lodge et al., 1998; Marklund et al., 

2002; Wood et al., 2012). En esta línea, un metaanálisis global demostró que 

incrementos en la densidad de herbívoros se asocian con reducciones 

sustanciales en la abundancia de plantas acuáticas, pudiendo incluso conducir a 

su eliminación bajo altas densidades (Wood et al., 2016).  

 

Dentro de las aves acuáticas, los Anátidos constituyen un grupo funcional clave 

en la regulación de la vegetación acuática, ya que muchas de sus especies son 

herbívoras y basan su dieta en el consumo de macrófitas, pudiendo modificar su 

biomasa, cobertura y composición (Kjeller et al., 2024; Lodge et al., 1998; 

Rodríguez-Pérez & Green, 2006). Dentro de este grupo, los cisnes destacan 

debido a su gran tamaño corporal y elevada tasa de consumo, lo que les permite 

ejercer un control particularmente intenso sobre la vegetación sumergida 
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(Stafford et al., 2012; Tatu et al., 2007b; Wood et al., 2012). Estudios en 

diferentes especies de cisnes han documentado reducciones significativas en la 

biomasa de macrófitas, afectando tanto componentes aéreos como subterráneos 

y generando cambios en la estructura y funcionamiento de ecosistemas someros 

(Tatu et al., 2007; Stafford et al., 2012). Este tipo de interacciones ha sido 

abordado principalmente desde una perspectiva de impacto ecológico o manejo 

de conflictos con la vegetación acuática (Wood et al., 2012), pero también puede 

interpretarse en términos funcionales como un mecanismo de regulación 

biológica. De hecho, en sistemas productivos como los arrozales, se ha 

documentado el consumo de cultivos como de vegetación asociada por parte de 

Anátidos, influyendo directamente en la dinámica del sistema y evidenciando su 

potencial para modular la vegetación en contextos antropogénicos (Elphick, 

2015; Fasola & Ruiz, 1996; Stafford et al., 2010). Sin embargo, pese a esta 

evidencia, el rol funcional de los cisnes sudamericanos como reguladores de la 

vegetación en sistemas productivos ha sido escasamente evaluado. 

En este contexto, los sistemas de extracción artesanal de sal en estuarios y 

lagunas costeras constituyen ecosistemas antropizados en los que la 

acumulación de biomasa vegetal puede interferir con la eficiencia del proceso 

productivo. Por lo que, se hipotetiza que los cisnes sudamericanos proporcionan 

un servicio ecosistémico regulatorio en dichos sistemas, debido a que su gran 

tamaño corporal y hábitos herbívoros favorecen la remoción de biomasa de 

macrófitas acuáticas, contribuyendo al mantenimiento de los estanques 
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salineros. Por lo que, se espera que ambas especies presenten elevadas 

abundancias en los sistemas productivos y que destinen una alta proporción de 

su presupuesto temporal a la conducta alimentaria. Para poner a prueba esta 

hipótesis se evaluó el potencial rol de los cisnes sudamericanos como 

prestadores de servicios ecosistémicos regulatorios en sistemas productivos de 

extracción de sal en el estero Nilahue-laguna Cáhuil, Región del Libertador 

General Bernardo O’Higgins. Para ello, (1) se estimaron las abundancias 

poblacionales de Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus en los 

estanques salineros, y (2) se identificaron los patrones de comportamiento de 

ambas especies, cuantificando el tiempo destinado a la conducta alimentaria. 

En conjunto, este enfoque permite aportar evidencia sobre la contribución 

funcional de estas especies en un sistema productivo escasamente estudiado y 

de alto valor socioecológico, asociado a una práctica salinera artesanal ancestral. 

Asimismo, genera antecedentes relevantes que aportan a la comprensión del rol 

de la fauna silvestre y particularmente de las aves acuáticas en sistemas 

productivos tradicionales, fortaleciendo la valoración ecológica de los cisnes 

sudamericanos y su conservación en paisajes antropogénicos. 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

1. Área de estudio 

El estudio se desarrolló en el estero Nilahue–laguna Cáhuil, ubicado en la Región 

del Libertador General Bernardo O’Higgins, Chile central (34°29′3.59″S, 

72°0′54.61″W; Fig. 3.1). Este sistema corresponde a una laguna costera 

estuarina de aproximadamente 9 km de longitud, caracterizada por la interacción 

entre aportes fluviales y marinos (Andrade & Grau, 2005). El clima de la zona es 

mediterráneo marítimo con influencia oceánica y marcada estacionalidad 

(Luebert & Pliscoff, 2017b). Estas condiciones climáticas y geomorfológicas 

posibilitan el desarrollo de procesos productivos, como la extracción artesanal de 

sal de mar, al favorecer la precipitación natural de sal marina (Morales, 2019). 

Actividad salinera que posee una alta relevancia patrimonial y socioecológica, 

pues corresponde a un sistema productivo tradicional que data de tiempos 

prehispánico, sustentado en técnicas artesanales de extracción mediante 

evaporación solar y estrechamente vinculado a la dinámica ambiental del paisaje 

estuarino. Lo cual, ha llevado a sus trabajadores a ser reconocidos en 2011 como 

“Tesoros Humanos Vivos” por el Consejo Nacional de la Cultura y las Artes de 

Chile (Morales, 2019). 
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El humedal presenta un marcado gradiente de salinidad, asociado a la 

proximidad con la desembocadura y a la dinámica hidrológica del sistema, el cual 

fluctúa entre 8,07 y 24,24 PSU en su porción más cercana al mar (Pardo et al., 

2015).  La vegetación ribereña se encuentra dominada principalmente por Carex 

canescens, Salicornia maritima, Erodium cicutarium, Silybum marianum y Cotula 

coronopifolia. Por su parte, la comunidad de macrófitas está compuesta 

principalmente por Ulva intestinalis (62,1 % de cobertura), seguida de 

Achnanthes brevipes (16,3 %), Melosira varians (11,4 %), Oedogonium sp. (8,7 

%), Carex sp. (1,2 %) y Macrocystis sp. (1,2 %; Pardo et al., 2015).  
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Figura 3.1. Área de estudio y diseño de muestreo en el estuario del estero 
Nilahue–laguna Cáhuil, Región del Libertador General Bernardo O’Higgins, Chile 
central. Se muestran los cuatro puntos de muestreo establecidos para el 
monitoreo de abundancia y comportamiento de Coscoroba coscoroba y Cygnus 
melancoryphus. Los polígonos en verde corresponden a los sistemas de 
extracción artesanal de sal presentes en el humedal. Se muestra la ubicación 
geográfica del área de estudio dentro de Chile y de la Región del Libertador 
Bernardo O’Higgins. 
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2. Monitoreo de las abundancias poblacionales 

Las abundancias de ambas especies fueron muestreadas de forma semanal 

entre marzo y agosto de 2019 (n=24). Se establecieron 4 puntos de conteo con 

un radio de observación de 200 metros, todos abarcando sistemas de extracción 

salina (Fig. 3.1). Estos fueron separados por una distancia de al menos 200 m 

para evitar el doble conteo de individuos y garantizar la independencia entre las 

unidades de muestreo (Bibby et al., 2000). En cada uno de ellos se registró la 

abundancia de individuos de C. melanocoryphus y C. coscoroba, mediante 

observación directa y pasiva, utilizando binoculares NIKON Monarch M5 (10x42) 

y catalejo Celestron ultima 65 18-55x 65mm, siempre procurando que las 

condiciones ambientales fueran adecuadas para la observación, esto es, sin 

lluvia, niebla o viento fuerte (Bibby et al., 2000; Sutherland, 2006). En cada sesión 

participaron dos observadores: uno encargado de detectar y reportar los 

individuos y otro de registrar los datos, permaneciendo 10 minutos en cada punto. 

Las observaciones fueron realizadas durante las primeras horas de la mañana, 

cuando la actividad de las aves es generalmente mayor, siguiendo las 

recomendaciones de Ralph et al. (1996). Para evitar sesgos temporales, 

semanalmente se invirtió el punto de inicio de muestreo. 
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3. Monitoreo de los patrones de comportamiento 

Los patrones de comportamiento de ambas especies fueron registrados de 

manera paralela al monitoreo de abundancias poblacionales entre marzo y 

agosto de 2019 (n = 24 sesiones). Cada sesión consistió en el registro continua 

de uno o más individuos adultos, dependiendo de la abundancia presente en el 

sitio, durante períodos de 10 minutos. Las observaciones fueron registradas 

mediante grabaciones de video utilizando una cámara réflex Nikon D5300 

equipada con un lente de 70–300 mm de distancia focal. Las filmaciones se 

realizaron empleando distancias focales entre 150 y 300 mm, privilegiando un 

campo visual amplio que permitiera registrar simultáneamente el comportamiento 

de múltiples individuos dentro del área de observación (Wood et al., 2021).  

 

Para cada video, se realizó un seguimiento de cada individuo presente dentro del 

encuadre, registrando la duración de cada conducta durante el tiempo en que 

cada ave focal permaneció visible. En consecuencia, el tiempo total de 

observación correspondió a la suma del tiempo efectivo de seguimiento de todos 

los individuos focales registrados en las grabaciones. 
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4. Análisis estadísticos 

4.1. Análisis de las abundancias 

Para evaluar el efecto de los sitios de muestreo sobre la abundancia de 

Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus, se ajustaron modelos lineales 

generalizados (GLM) independientes para cada especie, utilizando una 

distribución de Poisson y función de enlace logarítmica, apropiadas para datos 

de conteo (A. F. Zuur et al., 2009). En cada modelo, la abundancia observada fue 

considerada como variable respuesta y el sitio de muestreo como variable 

explicativa. 

 

Sobre cada modelo ajustado se realizó un análisis de varianza tipo II con el fin 

de determinar la existencia de diferencias significativas en las abundancias entre 

sitios. Cuando el efecto del sitio resultó significativo, las diferencias por pares 

entre sitios fueron evaluadas mediante la prueba de comparación múltiple de 

Tukey. Todos los análisis fueron realizados en el software R v.3.6.1 (R Core 

Team, 2019), utilizando un nivel de significancia de α = 0,05. 

 



153 
 

4.2. Análisis del comportamiento 

Para caracterizar los patrones conductuales de Coscoroba coscoroba y Cygnus 

melancoryphus, los análisis se realizaron a tres niveles: (1) por especie, 

describiendo la proporción de tiempo destinada a cada conducta; (2) entre 

especies a escala de estuario; y (3) por especie a nivel de sitios de muestreo. 

 

4.2.1. Análisis del comportamiento por especie 

Para cada individuo focal se cuantificó el tiempo destinado a las distintas 

conductas registradas durante las grabaciones. Los comportamientos 

observados fueron clasificados siguiendo las categorías propuestas por Tatu 

et al. (2007) y Wood et al. (2021), las cuales fueron: (1) alimentación, (2) 

acicalamiento, (3) natación, (4) descanso, (5) vocalización, (6) comportamiento 

agonístico, (7) comportamiento social, (8) construcción de nidos, (9) conducta 

inducida por perturbaciones, (10) incubación y (11) defecación (Tabla 3.3). 
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4.2.2. Análisis del comportamiento entre especies a nivel de estuario  

Las diferencias en el tiempo destinado a las distintas conductas entre Coscoroba 

coscoroba y Cygnus melancoryphus fueron evaluadas a escala de estuario 

mediante pruebas estadísticas de comparación entre dos muestras. Para ello, se 

emplearon pruebas t de Student para comparar las medias entre especies 

cuando los datos cumplieron los supuestos de normalidad y homogeneidad de 

varianzas (Tabla S3.1). La normalidad fue evaluada mediante pruebas de 

Shapiro–Wilk aplicadas sobre los residuos de modelos lineales ajustados por 

mínimos cuadrados, utilizando como variable respuesta el tiempo destinado a 

cada conducta y como variable explicativa la especie. La homogeneidad de 

varianzas entre grupos fue evaluada mediante las pruebas de Levene y Bartlett 

(Zar, 1999). 

 

Cuando los datos no cumplieron el supuesto de normalidad, pero sí el de 

homocedasticidad, las diferencias entre especies fueron evaluadas mediante la 

prueba no paramétrica de Mann–Whitney–Wilcoxon (Zar, 1999). Todos los 

análisis fueron realizados en el software R v.3.6.1 (R Core Team, 2019), 

utilizando un nivel de significancia de α = 0,05. 
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4.2.3. Análisis del comportamiento por especie a nivel de sitio 

Para evaluar diferencias en el tiempo destinado a cada conducta entre los cuatro 

sitios de muestreo, se realizaron análisis por separado para cada especie 

utilizando pruebas de comparación de medias. Cuando los datos cumplieron los 

supuestos de normalidad y homogeneidad de varianzas, las diferencias entre 

sitios fueron evaluadas mediante análisis de varianza (ANOVA). La normalidad 

de los datos fue evaluada mediante pruebas de Shapiro–Wilk y la homogeneidad 

de varianzas mediante las pruebas de Levene y Bartlett (Zar, 1999). 

 

En aquellos casos en que los datos cumplieron el supuesto de normalidad, pero 

no el de homogeneidad de varianzas, se aplicó la prueba de comparaciones 

múltiples de Scheffé (Zar, 1999). Cuando no se cumplió el supuesto de 

normalidad, pero sí el de homocedasticidad, se utilizó la prueba no paramétrica 

de Kruskal–Wallis (Zar, 1999). Posteriormente, las comparaciones por pares 

entre sitios se realizaron mediante la prueba HSD de Tukey para los análisis 

basados en ANOVA y mediante pruebas de Mann–Whitney–Wilcoxon para los 

análisis no paramétricos. 
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Todos los análisis fueron realizados en el software R v.3.6.1 (R Core Team, 

2019). Las pruebas fueron implementadas utilizando funciones del paquete 

básico de R, mientras que las comparaciones múltiples no paramétricas se 

realizaron mediante el paquete PMCMR. 
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RESULTADOS 

1. Abundancias poblacionales 

Para C. coscoroba se registró una abundancia promedio total de 82,2 ± 27,6 

individuos, con valores entre 48,8 ± 3,8 individuos en junio y 110,0 ± 11,7 

individuos en abril. En C. melancoryphus, la abundancia promedio total fue de 

55,3 ± 31,7 individuos, fluctuando entre 21,8 ± 14,4 individuos en mayo y 112,0 

± 20,2 individuos en julio (Tabla 3.1). 

Ambas especies mostraron un patrón espacial similar dentro del estuario, con 

abundancias significativamente mayores hacia los sectores interiores del sistema 

(Tabla 3.2; Fig. 3.2). El sitio P04 concentró las mayores abundancias promedio 

para ambas especies, alcanzando 49,9 ± 16,0 individuos en C. coscoroba y 30,1 

± 10,4 individuos en C. melancoryphus, mientras que los sitios cercanos a la 

desembocadura (P01 y P02) presentaron consistentemente los menores valores.  

Las comparaciones post hoc evidenciaron diferencias significativas entre los 

sitios interiores (P03–P04) y los sitios próximos a la desembocadura (P01–P02), 

sin diferencias entre P01 y P02 (Fig. 3.2). 
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Tabla 3.1. Abundancia total registrada por sesión de monitoreo y abundancia promedio 
mensual (media ± desviación estándar) de Coscoroba coscoroba y Cygnus 
melancoryphus en el estuario del estero Nilahue–laguna Cáhuil entre marzo y agosto de 
2019. Al final de cada sección se presenta la abundancia promedio total registrada para 
cada especie durante el período de estudio. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Coscoroba 

coscoroba 

 

Mes de monitoreo Abundancia x̅ abundancia 

mensual 

Marzo 1 107  

92,3 ± 10,9 Marzo 2 84 

Marzo 3 94 

Marzo 4 84 

Abril 1 95  

110,0 ± 11,7 Abril 2 107 

Abril 3 122 

Abril 4 116 

Mayo 1 83  

53,8 ± 26,5 Mayo 2 69 

Mayo 3 35 

Mayo 4 28 

Junio 1 44  

48,8 ± 3,8 Junio 2 50 

Junio 3 53 

Junio 4 48 

Julio1 63  

80,0 ± 14,3 Julio 2 79 

Julio 3 98 

Julio 4 80 

Agosto 1 115  

108,3 ± 5,9 Agosto 2 105 

Agosto 3 111 

Agosto 4 102 

x̅ Abundancia C. coscoroba 82,2 ± 27,6 
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Cygnus 

melancoryphus 

Marzo 1 40  

39,5 ± 1,0 Marzo 2 38 

Marzo 3 40 

Marzo 4 40 

Abril 1 50  

31,3 ± 25,3 Abril 2 54 

Abril 3 19 

Abril 4 2 

Mayo 1 28  

21,8 ± 14,4 Mayo 2 18 

Mayo 3 37 

Mayo 4 4 

Junio 1 62  

54,3 ± 16,0 Junio 2 31 

Junio 3 57 

Junio 4 67 

Julio1 136  

112,0 ± 20,2 Julio 2 99 

Julio 3 92 

Julio 4 121 

Agosto 1 89  

73,3 ± 13,4 Agosto 2 81 

Agosto 3 62 

Agosto 4 61 

x̅ Abundancia C. melancoryphus 55,3 ± 31,7 
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Tabla 3.2. Abundancia promedio (media ± desviación estándar) de Coscoroba coscoroba 
y Cygnus melancoryphus registrada en cuatro sitios de muestreo del estuario del estero 
Nilahue–laguna Cáhuil entre marzo y agosto de 2019. Para cada especie, se presenta 
la abundancia promedio mensual estimada en cada sitio de muestreo, así como el 
promedio mensual considerando conjuntamente los cuatro sitios del estuario. La fila final 
corresponde al promedio y desviación estándar de las abundancias mensuales 
registradas en cada sitio durante todo el período de monitoreo. 

 

Especie Mes Sitio 1 Sitio 2 Sitio 3 Sitio 4 x̅ 

abundancia 

mensual 

 

 

 

Coscoroba 

coscoroba 

Marzo 3,2 ± 0,5 2,0 ± 1,0 25,5 ± 11,0 62,0 ± 6,4 23,1 ± 4,7 

Abril 3,7 ± 1,2 2,5 ± 0,7 40,2 ± 13,0 64,7 ± 4,1 27,7 ± 4,7 

Mayo 3,0 ± 0,8 1,7 ± 0,9 9,5 ± 1,7 62,0 ± 26,8 19,0 ± 7,5 

Junio 5,0 ± 1,6 4,5 ± 2,6 16,0 ± 6,1 27,0 ± 7,8 13.1 ± 4,5 

Julio 9,0 ± 1,0 10,3 ± 2,5 32,0 ± 7,8 34,3 ± 2,1 21,4 ± 3,3 

Agosto 9,5 ± 2,6 19,0 ± 1,4 30,5 ± 13,1 49,2 ± 17,4 27,0 ± 8,6 

Media ± DE 5,6 ± 2,9 6,7 ± 6,8 25,6 ± 11,2 49,9 ± 16,0  

 

Cygnus 

melancoryphus 

Marzo 6,5 ± 1,3 2,7 ± 1,7 13,2 ± 5,0 17,0 ± 3,5 9,8 ± 2,8 

Abril 8,5 ± 0,7 3,5 ± 3,7 10,7 ± 7,1 25,5 ± 2,1 12,0 ± 3,4 

Mayo 5,0 ± 2,4 2,7 ± 1,5 8,7 ± 7,0 21,0 ± 0,0 9,3 ± 2,7 

Junio 5,6 ± 3,4 7,4 ± 5,6 20,2 ± 16,2 37,4 ± 29,4 17,6 ± 13,6 

Julio 8,3 ± 1,5 25,3 ± 27,5 27,3 ± 10,0 43,0 ± 5,3 25,9 ± 11,0 

Agosto 25,0 ± 8,7 9,0 ± 3,8 3,6 ± 2,5 36,5 ± 1,7 18,5 ± 4,1 

Media ± DE 9,8 ± 7,6 8,4 ± 8,7 13,9 ± 8,5 30,1 ± 10,4  
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Figura 3.2. Diagramas de caja de la abundancia observada de (A) Coscoroba coscoroba 
y (B) Cygnus melancoryphus en los cuatro sitios de muestreo del estuario del estero 
Nilahue–laguna Cáhuil durante el período de estudio. Las cajas representan el rango 
intercuartílico, la línea horizontal central corresponde a la mediana y los puntos 
representan observaciones individuales. Letras distintas indican diferencias significativas 
en la abundancia entre sitios, de acuerdo con las comparaciones múltiples post hoc de 
Tukey realizadas sobre los modelos lineales generalizados (α = 0,05). 
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2.1. Comportamiento por especies  

Se registró el comportamiento de 151 individuos de C. coscoroba y 118 individuos 

de C. melancoryphus, acumulando un esfuerzo total de observación de 44 h y 50 

min. A partir de las sesiones de monitoreo se cuantificaron 55.019 s de actividad 

conductual en C. coscoroba y 52.810 s en C. melancoryphus (Tabla 3.3). 

 

La asignación temporal de las conductas evidenció un predominio de la actividad 

alimentaria en ambas especies, representando el 54,0 % del tiempo conductual 

total registrado en C. coscoroba y el 43,0 % en C. melancoryphus. El 

acicalamiento correspondió a la segunda categoría conductual más frecuente, 

alcanzando 18,0 % y 32,4 % del tiempo registrado, respectivamente. Las 

conductas de natación y descanso también representaron proporciones 

importantes del presupuesto temporal de ambas especies, mientras que 

categorías como vocalización, comportamiento agonístico, incubación y 

defecación presentaron frecuencias comparativamente bajas (Tabla 3.3). 
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2.2. Comportamiento entre especies a nivel de estuario 

El análisis comparativo de los patrones conductuales entre C. coscoroba y C. 

melancoryphus a escala de estuario no evidenció diferencias significativas en el 

tiempo destinado en las conductas registradas; acicalamiento (p = 0,07), 

descanso (p = 0,78), vocalización (p = 0,58) y conducta inducida por perturbación 

(p = 0,11; Fig. 3.3). Las restantes categorías conductuales no pudieron ser 

comparadas estadísticamente debido al incumplimiento de los supuestos de 

normalidad y homogeneidad de varianzas, o bien por la baja frecuencia de 

registros observados en algunas conductas. 

 

2.3. Comportamiento por especie a nivel de sitio 

En C. coscoroba se detectaron diferencias significativas entre sitios en el tiempo 

destinado a las conductas de alimentación (Kruskal–Wallis, p = 0,018) y 

acicalamiento (p = 0,0013), mientras que las conductas de natación, descanso, 

vocalización, comportamiento agonístico y conducta inducida por perturbación no 

mostraron variaciones significativas entre sitios (Fig. 3.4A–G). Las 

comparaciones post hoc evidenciaron mayores tiempos de alimentación en los 

sitios interiores del estuario, particularmente en P03 y P04. 
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En C. melancoryphus, el tiempo destinado al acicalamiento (p = 0,020) y la 

natación (p = 0,022) presentó diferencias significativas entre sitios. Mientras que 

la conducta alimentaria no registró variación espacial significativa, al igual que las 

restantes categorías conductuales (Fig. 3.4H–N). 
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Tabla 3.3. Tiempo acumulado (s) y proporción relativa (%) de las distintas categorías conductuales registradas en Coscoroba 
coscoroba y Cygnus melancoryphus durante 24 sesiones de observación realizadas en el estuario del estero Nilahue–laguna 
Cáhuil, Región del Libertador General Bernardo O’Higgins, Chile. Los valores corresponden a la suma del tiempo asignado a 
cada conducta considerando la totalidad de individuos monitoreados durante el período de estudio. Para cada especie se 
indica el número total de individuos observados (n). 

 

Conductas Tipos detallados de actividades C. coscoroba                      
(n = 151) 

C. melancoryphus                         
(n = 118) 

Alimentación Alimentación con cabeza y cuello sumergidos 
Alimentación con solo la cabeza sumergida 
Alimentación desde la superficie del agua 
Alimentación en la ribera 

29695 (54,0 %) 22727 (43,0 %) 

Acicalamiento Manipulación de las plumas con el pico 
Estiramiento de cuello/alas 
Batido de alas 

9907 (18,0 %) 17109 (32,4 %) 

Natación Transporte/locomoción 6144 (11,2 %) 8711 (16,5 %) 

Descanso Permanencia de pie/sentado en tierra 
Flotación sobre la superficie del agua (reposo/sueño) 

6757 (12,3 %) 3649 (6,9 %) 

Vocalización Emisión de silbidos y graznidos durante momentos de socialización 402 (0,7 %) 426 (0,8 %) 

Comportamiento 
agonístico 

Intraespecífico (amenazas/exhibiciones de amenaza/peleas) 
Interespecífico (bufidos, ahuyentamiento) 

231 (0,4 %) 138 (0,3 %) 

Comportamiento 
social 

Acicalamiento mutuo 
Juego 

269 (0,5 %) - 
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Construcción de nido Adultos transportando y utilizando material para construir el nido en 
sitio de nidificación 

785 (1,4 %) - 

Conducta inducida 
por perturbación 

Estado de alerta/vigilancia 
Vuelo 

449 (0,8 %) 50 (0,1 %) 

Incubación Incubación de huevos por uno de los dos progenitores 365 (0,7 %) - 

Defecación Movimientos rápidos de la cola seguidos de excreción de fecas 15 (0,03 %) - 

Total  55019 (100,0 %) 52810 (100,0 %) 
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Figura 3.3. Diagramas de caja del tiempo destinado a las distintas categorías 
conductuales por Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus en el estuario del 
estero Nilahue–laguna Cáhuil durante el período de estudio. Las cajas representan el 
rango intercuartílico, la línea horizontal central corresponde a la mediana y los puntos 
representan observaciones individuales. La abreviación “ns” indica ausencia de 
diferencias significativas entre especies de acuerdo con la prueba de Mann–Whitney–
Wilcoxon (p > 0,05). Las restantes categorías conductuales no fueron evaluadas 
estadísticamente debido al incumplimiento de los supuestos de normalidad y 
homogeneidad de varianzas o a la baja frecuencia de registros. 
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Figura 3.4. Diagramas de caja del tiempo destinado a las distintas categorías conductuales por sitio de muestreo para 
Coscoroba coscoroba (CC) y Cygnus melancoryphus (CM) en el estuario del estero Nilahue–laguna Cáhuil. Las cajas 
representan el rango intercuartílico, la línea horizontal central corresponde a la mediana y los puntos representan 
observaciones individuales. Debido al incumplimiento del supuesto de normalidad, las diferencias entre sitios fueron 
evaluadas mediante pruebas de Kruskal–Wallis y comparaciones por pares de Mann–Whitney–Wilcoxon. Los símbolos “*” y 
“•” indican diferencias significativas con niveles de confianza del 95 % y 90 %, respectivamente, mientras que “ns” indica 
ausencia de diferencias significativas entre si.
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DISCUSIÓN 

Las abundancias registradas en los sistemas salineros del estero Nilahue-laguna 

Cáhuil sugieren que este humedal podría constituir un sitio relevante para la 

prestación potencial del servicio ecosistémico regulatorio evaluado en este 

estudio. De acuerdo con los Censos Neotropicales de aves acuáticas en Chile 

(CNAA), un humedal es considerado de importancia nacional para una especie 

cuando alberga al menos el 5 % del total nacional más alto obtenido durante los 

CNAA realizados durante los 10 últimos años (Matus et al., 2010). Para C. 

coscoroba en 2019 dicho umbral fue de 62,3 individuos en verano y 43,5 en 

invierno (ROC, 2026), valores superados por el promedio de abundancia 

obtenidos en este estudio para la especie, alcanzando 82,2 ± 27,6 individuos.  

 

Estos resultados adquieren aún mayor relevancia al compararlos con los 

resultados regionales para el mismo periodo, en los cuales se obtuvo para la 

Región del Libertador Bernardo O’Higgins un total de 224 y 236 individuos de C. 

coscoroba durante verano e invierno, respectivamente, y 50 y 166 individuos de 

C. melancoryphus (ROC, 2026). Por lo que, las abundancias registradas en los 

sistemas de extracción salina representan el 36,7% en verano y el 35,8% en 

invierno para C. coscoroba y el 33,3% en invierno para C. melancoryphus, 

mientras que en verano para esta última especie se registró valores mayores que 
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los observados en los CNAA de la región. Lo cual, evidencia la capacidad de 

estos sistemas salineros para sostener concentraciones poblacionales elevadas 

de ambas especies. Aunque este tipo de antecedentes suele interpretarse 

principalmente desde una perspectiva de conservación, en el contexto del 

presente estudio adquieren además una dimensión funcional, ya que la magnitud 

de las abundancias puede traducirse en una mayor capacidad colectiva de 

remoción de vegetación acuática, pues se ha datado que altas abundancias de 

cisnes pueden modificar sustancialmente la dinámica y disponibilidad de 

macrófitas acuáticas mediante un efecto acumulativo de remoción vegetal 

(Mitchell & Wass, 1996; Tatu et al., 2007b). 

 

El patrón espacial observado, con mayores abundancias de C. coscoroba y C. 

melancoryphus en los sectores interiores del estuario, podría estar asociado a 

variaciones locales en la profundidad y salinidad. En el estero Nilahue–laguna 

Cáhuil, Pardo et al. (2015) describieron un gradiente con mayores profundidades 

y salinidades hacia la desembocadura, que disminuyen progresivamente hacia el 

interior. Con valores que fluctúa entre 8,07 PSU y 1,1 m de profundidad aguas 

arriba y 24,24 PSU y 3,2 m en su porción más cercana al mar. Gradiente 

relevante dado que la profundidad condiciona directamente el acceso al alimento 

en aves acuáticas no buceadoras. Ma et al. (2010) señalan que la mayor 

diversidad y densidad de aves acuáticas suele concentrarse en aguas someras, 
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donde convergen los requerimientos de distintos grupos y la eficiencia de forrajeo 

es mayor. A lo cual se suma que se ha descrito que ambas especies de cisnes 

sudamericanos prefieren aguas de poca profundidad (BirdLife International, 

2024, 2025). 

 

Además, la salinidad puede afectar tanto de forma directa, por costos fisiológicos 

asociados al consumo o contacto con agua salina, como indirectamente, al 

modificar la composición de macrófitas acuáticas disponibles para aves 

herbívoras (Ma et al., 2010b). Esta relación fue documentada empíricamente por 

Randall & Russell (2017), quienes registraron que salinidades altas generan 

reducciones en la biomasa de macrófitas sumergidas y a su vez reducciones en 

la biomasa total de aves acuáticas herbívoras. Así, las mayores abundancias 

registradas en P03 y P04 podrían reflejar condiciones más favorables para 

ambas especies, asociadas a aguas menos profundas y con menor salinidad. 

 

Por otra parte, la dominancia de la conducta alimentaria registrada en ambas 

especies es congruente con estudios previos sobre ecología del comportamiento 

en cisnes, en los cuales el forrajeo representa una fracción importante del 

presupuesto temporal diario (Norambuena et al., 2023; Squires & Anderson, 

1997). En Cygnus buccinator, por ejemplo, se ha documentado que la 
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alimentación puede representar entre 30 % y 45 % de las actividades diarias, 

particularmente durante períodos de alta demanda energética (Squires & 

Anderson, 1997). Para C. melancoryphus estudios previos han documentado 

variaciones estacionales en la conducta alimentaria, registrándose durante otoño 

e invierno un mayor tiempo destinado al forrajeo y un incremento en conductas 

de alimentación de mayor esfuerzo, particularmente bajo condiciones de 

aumento del nivel del agua (Corti, 1996; Norambuena et al., 2023).  

 

Este patrón resulta particularmente relevante en los sistemas salineros, ya que 

coincide temporalmente con el periodo previo al proceso de “desbarre”, una de 

las etapas más demandantes del proceso tradicional de extracción de sal, en la 

cual los salineros deben remover manualmente acumulaciones de barro, algas, 

y otros residuos presentes en los estanques antes de la cristalización, proceso 

llevado a cabo en el mes de octubre (Morales, 2019). En este contexto, la elevada 

asignación temporal a la conducta alimentaria observada en ambas especies, 

sumada a la coincidencia temporal entre el incremento estacional del forrajeo y 

las labores posteriores de preparación de los estanques salineros sugiere una 

potencial interacción ecológico-productiva, en la cual la actividad trófica de los 

cisnes podría favorecer indirectamente el mantenimiento operativo de los 

sistemas salineros artesanales mediante la remoción de biomasa vegetal. 
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 Este elevado tiempo destinado a la alimentación ha sido asociado a las 

características nutricionales de la dieta herbívora de estas especies, compuesta 

principalmente por macrófitas acuáticas con altos contenidos de celulosa y fibra 

estructural, lo que reduce la eficiencia de asimilación de nutrientes y 

digestibilidad, con porcentajes que varían entre 21-34 % (Corti & Schlatter, 2002; 

Velásquez et al., 2019b). Como consecuencia, estas especies requieren 

consumir grandes volúmenes de biomasa vegetal para satisfacer sus 

requerimientos energéticos. En C. melancoryphus se ha estimado que un 

individuo adulto, con un peso promedio de 5,3 kg. entre los machos y 4,1 kg entre 

las hembras, consume tres veces su peso corporal diario en vegetación acuática 

(Corti, 1996), por lo que, cada individuo podría remover entre 12 y 16 kg de 

macrófitas por día. En conjunto, estos antecedentes sugieren que poblaciones 

abundantes de estas especies podrían ejercer efectos funcionales relevantes 

sobre la biomasa y cobertura de macrófitas acuáticas, particularmente en 

humedales someros y sistemas salineros donde la vegetación constituye un 

componente dominante del hábitat. 

Esta interpretación funcional de estos resultados coincide con la evidencia 

empírica registrada para Anátidos herbívoros y particularmente en cisnes, la cual 

muestra que el forrajeo puede reducir la biomasa, cobertura y estructura de la 

vegetación acuática. En Cygnus olor, estudios de exclusión han demostrado 

efectos negativos sobre la vegetación acuática sumergida, incluyendo 

reducciones en cobertura, densidad de brotes y altura del dosel en bahías 
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someras, con disminuciones de cobertura de hasta 75–100 % en sitios de baja 

profundidad ocupados por bandadas (Tatu et al., 2007b). De forma similar, 

Stafford et al. (2012) evidenciaron que la biomasa subterránea de macrófitas fue 

mayor en parcelas excluidas al pastoreo de cisnes que en parcelas control, lo 

que indica que el forrajeo puede afectar no solo la biomasa aérea, sino también 

estructuras vegetativas subterráneas. A nivel más general, (Marklund et al., 

2002) registraron que las aves acuáticas pueden reducir la vegetación sumergida 

bajo condiciones de alta densidad de herbívoros, baja cobertura vegetal o 

durante fases tempranas de colonización, mientras que un metaanálisis de Wood 

et al. (2012) evidenció que la reducción de biomasa vegetal aumenta con la 

densidad de aves, destacando además que los cisnes presentan un mayor 

impacto per cápita que aves acuáticas de menor tamaño. Por tanto, si bien el 

presente estudio no cuantificó directamente la remoción de macrófitas, la 

combinación de altas abundancias locales y la elevada asignación temporal a la 

conducta alimentaria sugiere un potencial efecto funcional de C. coscoroba y C. 

melancoryphus sobre la vegetación acuática de los estanques salineros, lo cual 

podría ser evaluado mediante mediciones directas de biomasa vegetal y/o 

exclusiones experimentales. 

 

Las diferencias significativas entre sitios en el tiempo destinado a la alimentación 

de C. coscoroba, con mayores valores en los sectores interiores del estuario, 
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especialmente P03 y P04, coinciden espacialmente con los sitios donde se 

registraron las mayores abundancias de ambas especies. Esto concuerda con 

estudios en cisnes los cuales han evidenciado que la densidad de individuos en 

áreas de alimentación puede modificar el presupuesto conductual: en Cygnus 

columbianus bewickii, Gyimesi et al. (2010) demostraron que, el aumento de 

densidad de individuos reduce la eficiencia de ingesta debido a procesos de 

interferencia.  En este contexto, Wood et al. (2021) propusieron que los 

individuos compensarían esta disminución en la eficiencia de ingesta 

aumentando el tiempo dedicado al forrajeo, logrando asegurar una mayor 

proporción de un recurso limitado dentro del parche. Este patrón ha sido 

observado en contextos de aumentos de densidad de conespecíficos de cisnes 

de Bewick, y también en adultos de la misma especie frente a aumentos en la 

densidad combinada de otros cisnes de mayor tamaño que compartían el hábitat 

de alimentación (Wood et al., 2021). 

 

Bajo esta interpretación, el incremento del tiempo de alimentación de C. 

coscoroba en los sectores aguas arriba podría representar un mecanismo 

compensatorio frente a mayores niveles de competencia o explotación local de 

recursos. Adicionalmente, las diferencias morfológicas entre ambas especies 

podrían influir en la eficiencia de explotación y accesibilidad a los recursos 

alimenticios. Estudios comparativos en especies del género Cygnus han 
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mostrado que el tamaño corporal y, particularmente, la longitud del cuello 

determina diferencias en la profundidad de forrajeo y en el acceso a macrófitas 

acuáticas, permitiendo a las especies de mayor tamaño explotar una gama más 

amplia de recursos sumergidos (Engelhardt et al., 2014; Kouzov et al., 2024). En 

este contexto, el menor tamaño corporal y cuello más corto de C. coscoroba 

respecto de C. melancoryphus podrían restringir el acceso a ciertos recursos 

tróficos o profundidades de alimentación, incrementando su sensibilidad a 

variaciones locales en densidad y disponibilidad de macrófitas. Por el contrario, 

la mayor amplitud de acceso a recurso en C. melancoryphus podría contribuir a 

mantener una eficiencia de forrajeo más estable entre sitios, lo que 

potencialmente explicaría la ausencia de diferencias espaciales significativas en 

su presupuesto temporal de alimentación. 
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CONCLUSIONES 

Los resultados obtenidos sugieren que C. coscoroba y C. melancoryphus 

desempeñan un rol funcional relevante en los sistemas artesanales de extracción 

de sal del estero Nilahue–laguna Cáhuil, particularmente mediante la remoción 

de vegetación acuática asociada a los estanques salineros. Las elevadas 

abundancias registradas, junto con el predominio de la conducta alimentaria 

dentro del presupuesto temporal de ambas especies, evidencian una intensa 

interacción trófica con la vegetación acuática del sistema, lo que contribuye a 

disminuir el tiempo y esfuerzo que los salineros destinan al proceso de desbarre. 

 

El estudio aporta evidencia novedosa al integrar abundancia poblacional y 

ecología del comportamiento para evaluar el potencial vínculo entre aves 

acuáticas herbívoras y servicios ecosistémicos regulatorios en un sistema 

productivo tradicional escasamente estudiado. En este contexto, los resultados 

amplían la comprensión del rol funcional de los cisnes sudamericanos en paisajes 

antropizados y destacan la importancia de incorporar la conducta animal dentro 

del estudio de los servicios ecosistémicos. 
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Desde una perspectiva aplicada, estos hallazgos sugieren que la conservación 

de aves acuáticas herbívoras podría contribuir indirectamente al mantenimiento 

de sistemas salineros artesanales, fortaleciendo la integración entre 

biodiversidad y actividades productivas tradicionales de alto valor socioecológico. 

Reconocer este potencial beneficio ecológico podría además favorecer la 

percepción que se tiene de estas especies por parte de la comunidad salinera, 

promoviendo escenarios de conservación colaborativa. Sin embargo, debido a 

que el presente estudio no cuantificó directamente la remoción de biomasa 

vegetal, futuras investigaciones deberían evaluar cuantitativamente el efecto del 

forrajeo sobre la cobertura y biomasa de macrófitas, lo que permitiría validar con 

mayor precisión el alcance funcional de estas interacciones ecológicas dentro de 

los sistemas salineros. 
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 MATERIAL SUPLEMENTARIO 

Tabla S3.1. Resumen del análisis estadístico. Se aplicó la prueba no paramétrica de 
Mann-Whitney-Wilcoxon a aquellas conductas que presentaban igualdad de varianza 
entre las muestras. Valores iguales a 1 indica que se cumple la normalidad de los datos, 
la homocedasticidad entre las muestras y la igualdad de poblaciones entre los 
comportamientos, 0 indica que no se cumplen. Los valores iguales a “-" indica que no 
fueron suficiente los datos para poder realizar las pruebas de verificación de supuestos. 

 

Comportamiento 
Test de 

normalidad 

Test de 

homocedasticidad 

Igualdad de 

poblaciones 

Alimentación 0 0  

Acicalamiento 0 1 1 

Natación 0 0  

Vocalización 0 1 1 

Descanso 0 1 1 

Comportamiento 

agonístico 
- -  

Perturbación inducida 0 1 1 

Comportamiento social - -  

Construcción de nido - -  

Incubación - -  

Defecación - -  
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DISCUSIONES Y CONCLUSIONES GENERALES 

La presente tesis demuestra que la abundancia de los cisnes sudamericanos 

responde a procesos ecológicos que operan de manera integrada a múltiples 

escalas espaciales, desde la posición de las poblaciones dentro del nicho 

ecológico hasta las características locales del paisaje. En consecuencia, los 

resultados evidencian que los patrones de presencia o distribución geográfica 

son insuficientes para comprender la variación espacial de las abundancias de 

Coscoroba coscoroba y Cygnus melancoryphus, siendo necesario incorporar 

explícitamente variables asociadas al desempeño poblacional, la estructura del 

hábitat y las condiciones o usos locales del paisaje. 

 

A escala macroecológica, los resultados respaldan la hipótesis de centralidad del 

nicho, demostrando que las mayores abundancias poblacionales se concentran 

en sectores cercanos al centro del nicho ambiental y no en el centro geográfico 

del rango de distribución. Este patrón fue consistente entre distintos métodos de 

estimación del centroide, evidenciando que la posición ambiental constituye un 

predictor más informativo del desempeño poblacional que la proximidad 

geográfica dentro de la distribución de estas especies. Asimismo, el desacople 

detectado entre idoneidad ambiental y núcleos reales de abundancia refuerza 

que la presencia de hábitat adecuado no garantiza altas densidades 
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poblacionales, sugiriendo que procesos adicionales, como las interacciones 

bióticas, la estructura local del paisaje, las perturbaciones antrópicas y la 

disponibilidad efectiva de recursos, modulan la abundancia realizada de las 

especies. Debido a que gran parte de estos procesos son difíciles de evaluar a 

escalas macroecológicas, los resultados también evidencian la importancia de 

complementar este tipo de aproximaciones con estudios locales, los cuales 

permiten incorporar variables ecológicas más específicas y de difícil acceso a 

gran escala, por ejemplo, aquellas asociadas a perturbaciones antrópicas, como 

la abundancia de ganado o animales domésticos. 

Un patrón transversal identificado en las distintas escalas de análisis fue la 

relevancia de variables asociadas al recurso hídrico. A escala macroecológica, la 

idoneidad ambiental estuvo asociada a gradientes climáticos dominados por 

variables térmicas y de precipitación, mostrando una mayor afinidad por 

ambientes caracterizados por menores precipitaciones anuales y durante 

periodos húmedos. A escala local, en cambio, la disponibilidad de superficie 

hídrica emergió como el predictor más consistente de la abundancia de ambas 

especies. En conjunto, estos resultados sugieren que los cisnes sudamericanos 

dependen de la disponibilidad efectiva de hábitat acuático, presentando afinidad 

por sistemas someros, donde menores precipitaciones, particularmente durante 

periodos húmedos, podrían limitar el aumento en profundidad de los cuerpos de 

agua y favorecer condiciones más adecuadas para alimentación y uso del hábitat. 
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A escala local, los resultados demuestran que las abundancias de ambas 

especies están determinadas por componentes estructurales del paisaje y 

disturbios de origen antrópico. Sin embargo, las respuestas diferenciales 

observadas entre especies muestran que incluso taxones estrechamente 

relacionados pueden responder de manera distinta frente a gradientes 

ambientales y perturbaciones humanas. Mientras C. coscoroba presentó 

asociaciones positivas con escenarios heterogéneos vinculados al uso ganadero, 

C. melancoryphus mostró una dependencia más marcada con la estructura del 

paisaje, particularmente con la disponibilidad de agua y una menor relación con 

variables de disturbio. Estos resultados evidencian que las respuestas ecológicas 

de los cisnes sudamericanos no son homogéneas y que las estrategias de 

conservación deben considerar diferencias interespecíficas en el uso del paisaje 

y tolerancia a perturbaciones. Asimismo, sugieren que los paisajes antropizados 

no necesariamente representan ambientes ecológicamente degradados para 

estas especies, particularmente cuando sistemas productivos tradicionales de 

bajo impacto conservan componentes esenciales del hábitat, como la 

disponibilidad de superficie hídrica y heterogeneidad ambiental. 

 

Complementariamente, se aporta evidencia novedosa sobre la dimensión 

funcional de la ecología de estas especies al demostrar que las elevadas 

abundancias y la intensa actividad de alimentación observada en los sistemas 
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salineros del estero Nilahue–laguna Cáhuil podrían contribuir a la remoción de 

vegetación acuática en las balsas de extracción salina. De este modo, los 

resultados sugieren que los cisnes sudamericanos podrían desempeñar un rol 

ecológico relevante dentro de sistemas productivos tradicionales, contribuyendo 

potencialmente a procesos asociados a servicios ecosistémicos regulatorios. 

Este hallazgo amplía la comprensión del vínculo entre biodiversidad y actividades 

humanas, mostrando que las altas abundancias locales no solo reflejan 

condiciones favorables de hábitat, sino que también podrían traducirse en efectos 

funcionales relevantes dentro de ecosistemas manejados por el ser humano. 

 

Desde una perspectiva aplicada, los resultados de esta tesis evidencian 

importantes desafíos para la conservación de los cisnes sudamericanos y de los 

humedales mediterráneos de Chile. La marcada subrepresentación de áreas 

ambientalmente idóneas dentro del sistema de áreas protegidas, junto con la 

creciente presión antrópica que enfrentan los humedales costeros, demuestra la 

necesidad de avanzar hacia estrategias de conservación que integren 

explícitamente información sobre el desempeño poblacional y calidad del hábitat. 

En este contexto, la identificación de áreas cercanas al centro del nicho 

ambiental, la conservación de paisajes con elevada disponibilidad de hábitat 

acuático funcional y el desarrollo de esquemas de manejo compatibles con 
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actividades productivas emergen como elementos prioritarios para fortalecer la 

conservación de estas especies. 

 

Finalmente, esta tesis contribuye a reducir vacíos críticos en el conocimiento 

ecológico de los cisnes sudamericanos mediante un enfoque integrador que 

articula distintas escalas y dimensiones de su ecología. La combinación de 

aproximaciones macroecológicas, análisis espaciales del paisaje y evaluación 

funcional permitió generar una visión más completa de los factores que 

determinan la abundancia, distribución y uso del hábitat de estas especies en 

humedales sometidos a crecientes presiones humanas. En conjunto, los 

hallazgos obtenidos refuerzan la necesidad de abordar la conservación desde 

enfoques multiescalares y multidimensionales, integrando patrones espaciales, 

procesos ecológicos y relaciones funcionales entre biodiversidad y sistemas 

socioecológicos. 
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