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EFECTO DE LA GANADERÍA EN LA TRANSFORMACIÓN DEL HÁBITAT Y EN LA COMUNIDAD DE AVES DEL 

PASTIZAL SALOBRE DEL SUR DE LA BAHÍA DE SAMBOROMBÓN 

RESUMEN 

Los pastizales son uno de los ecosistemas más transformados del mundo por el 

desarrollo productivo. Si bien los pastizales salobres de la Bahía de Samborombón han resultado 

menos afectados por la poca aptitud de sus suelos para uso agrícola, están siendo degradados 

por la actividad ganadera. El objetivo de esta tesis fue estudiar los factores ambientales 

asociados a los cambios introducidos por la ganadería que influencian la presencia y abundancia 

de aves del pastizal salobre del sur de la Bahía de Samborombón. Mediante conteos de aves se 

describió la comunidad y se detectaron diferencias en la composición entre campos ganaderos 

y el Parque Nacional Campos del Tuyú (sin pastoreo). Se realizaron muestreos de vegetación que 

permitieron encontrar diferencias entre los campos y el Parque Nacional en cuanto a variables 

de estructura. El Espartillero Enano (Spartonoica maluroides) y la Ratona Aperdizada 

(Cistothorus platensis) se asociaron a sitios con mayor altura promedio y mayor homogeneidad 

de la vegetación, características que se encontraron más representadas en el Parque Nacional. 

Luego, se estudió la influencia de factores regulatorios en la abundancia de estas especies 

asociados a la alimentación y el riesgo de depredación. Siendo aves insectívoras, se realizaron 

muestreos de artrópodos y se encontraron asociaciones positivas de ciertos órdenes de la dieta 

a las abundancias de estas aves, sugiriendo que la disponibilidad de presas podría ser un factor 

que explique su presencia y abundancia en los pastizales menos afectados por la ganadería. 

Además, se realizaron experimentos con nidos artificiales que permitieron cuantificar un mayor 

riesgo de depredación en campos pastoreados, lo que sugiere que la simplificación de la 

estructura de la vegetación debida al pastoreo facilitaría la detección de nidos por parte de los 

depredadores. Por lo tanto, esta tesis remarca la dependencia de algunas especies de aves con 

pastizales que mantengan una estructura vegetal conservada, lo cual refuerza la necesidad de 

considerar manejos ganaderos compatibles con estos requerimientos de hábitat. 

Palabras clave: aves de pastizal, ganadería, pastizal salobre, espartillar, estructura de la 

vegetación, riesgo de depredación, disponibilidad de artrópodos 
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EFFECT OF CATTLE RANCHING IN THE HABITAT TRANSFORMATION AND BIRD COMMUNITIES OF THE SALTY 

GRASSLANDS OF THE SOUTH OF THE SAMBOROMBÓM BAY 

ABSTRACT 

Grasslands are one of the ecosystems most transformed by land development. Although 

the salty grasslands of the Samborombóm Bay have been less affected due to their inability to 

grow crops, they are, nonetheless, being degraded due to cattle ranching. The objective of this 

thesis was to study the environmental factors associated to the changes introduced by cattle 

ranching that influence the presence and abundance of birds in the salty grasslands of the south 

of the Samborombóm Bay. Bird communities were determined by counting the different species 

of birds in the areas where cattle graze versus the Campos del Tuyú National Park (no grazing). 

Differences in bird communities were detected between both areas. Vegetation sampling in 

both areas proved there were differences in structural variables. The Bay-capped Wren-spinetail 

(Spartonoica maluroides) and the Sedge Wren (Cistothorus platensis) were associated to higher 

average plant height as well as more homogeneous vegetation, which were more characteristic 

of the National Park. Factors regulating the abundance of these species associated to feeding 

and the risk of predation were also studied. Since these birds are insectivorous, arthropod 

sampling was performed, and positive associations were found between certain insect orders 

and the abundance of these birds, suggesting that the availability of prey could be a factor in the 

explanation of their presence and abundance in the grasslands less affected by cattle ranching. 

Additionally, experiments using artificial nests were performed, which allowed the 

quantification of a larger risk of nest predation in grazing grasslands, suggesting that the 

simplified vegetation structure due to the cattle grazing would facilitate the detection of bird 

nests by predators. Therefore, this thesis highlights the dependency that some bird species have 

with maintaining a conserved vegetation structure in grasslands, reinforcing the need to 

consider cattle grazing practices that are compatible with these habitat requirements. 

Key words: grassland birds, cattle ranching, salty grasslands, saltmarsh, vegetation structure, 

predation risk, arthropod availability 
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CAPÍTULO 1 

INTRODUCCIÓN GENERAL 
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1.1 Marco teórico 

La causa principal de la pérdida de diversidad biológica, incluyendo la pérdida de 

especies, comunidades y variabilidad genética, es la transformación del hábitat que resulta de 

la expansión de las actividades humanas (Sechrest y Brooks 2002). Los pastizales están 

gravemente amenazados por la degradación en curso, lo que socava su capacidad para sustentar 

la biodiversidad, los servicios ecosistémicos y el bienestar humano (Bardgett y col 2021). 

Aproximadamente el 40 % de la superficie terrestre está cubierta por pastizales y se 

gestionan principalmente de manera tal que la vegetación sustente la ganadería (Holechek y col. 

2011, Sayre y col. 2013). Actualmente, la producción ganadera en los pastizales apoya los medios 

de subsistencia de aproximadamente 1000 millones de personas y 2000 millones dependen de 

los productos de los pastizales (Sayre y col. 2013, Briske y col. 2015). Este contexto económico 

y social presenta un gran desafío para la conservación de estos ecosistemas. 

Los pastizales templados son considerados el ecosistema terrestre más alterado del 

planeta y son reconocidos como el más amenazado en la mayoría de los continentes (Henwood 

2010). De acuerdo al Millennium Ecosystem Assessment (2005), casi el 80 % de los pastizales 

templados del mundo han sido transformados, quedando el 20 % restante seriamente 

amenazado y con escasa o nula protección (Chape y col. 2008). El desarrollo agro-ganadero y la 

intensa explotación a la que fueron sometidos estos ambientes han generado profundos 

cambios en las estructuras de sus comunidades tanto vegetales como animales. En particular, 

las aves de pastizal son motivo de especial preocupación porque las poblaciones de muchas 

especies están disminuyendo (Peterjohn y Sauer 1999, Sauer y Link 2011). Las causas de estas 

disminuciones son numerosas, pero la pérdida y la degradación del hábitat contribuyen en gran 

medida a estas pérdidas (Askins y col. 2007). Por lo tanto, la protección y el manejo adecuado 

de los pastizales restantes serán importantes para la conservación de las aves de los pastizales. 
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Las aves de pastizal se definen como aquellas especies que pasan una parte 

predominante o todo su ciclo de vida en ambientes de pradera, en su mayoría nidifican en el 

suelo, debajo o en el centro de matas de gramíneas (Vickery y col. 1999). La intensidad del 

pastoreo puede cambiar la productividad y la estructura vegetal de un pastizal (Biondini y col. 

1998, Briske y col. 2011), lo que puede influir en el uso del hábitat para las aves de pastizal 

(Ahlering y Merkord 2016). El cambio en la estructura vegetal afecta la disponibilidad de 

alimento y refugio, y disminuye el éxito de nidificación de numerosas especies (Bollinger y Gavin, 

1989, Martin 1993, Herkert 1994, Koford 1999, Dion y col. 2000). El reemplazo de las especies 

vegetales nativas por pastos implantados y la reducción de su cobertura debida a la presión de 

herbivoría impuesta por la cría de ganado, además del manejo realizado sobre las pasturas, 

disminuye tanto la probabilidad de que las aves cuenten con sitios adecuados para su 

permanencia y nidificación exitosa (Pavel 2004), como los recursos asociados a la protección 

frente a predadores (Rotenberry y Wiens 1980, Fisher y Davis 2010). Aparte de los efectos del 

pastoreo sobre la calidad del hábitat, el ganado también puede afectar a las poblaciones de aves 

a través de la perturbación directa de los individuos (Thompson y Carroll 2009) y el pisoteo de 

nidos (Azpiroz 2000, Zalba y Cozzani 2004). 

En América del Norte, donde el tamaño de las poblaciones de aves de pastizal ha sido 

monitoreado con mayor detalle, se reportan reducciones drásticas, tanto en su abundancia 

como en su rango de distribución (Askins 1993, Peterjohn y Sauer 1993, Knopf 1994). Esta 

declinación se atribuye principalmente a la destrucción y degradación de los hábitats naturales 

y a la fragmentación del ambiente. El avance de la agricultura, la ganadería y la forestación, el 

uso de pesticidas y fertilizantes y la adversidad climática en momentos inusuales, son algunas 

de las principales causas que estarían llevando a estas especies a una marcada disminución 

(Houston y Schmutz 1999, Knopf y Rupert 1999, Peterjohn y Sauer 1999, Vickery y col. 1999, 

Herkert y col. 2003, Murphy 2003, Askins y col. 2007). 
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En la región Neotropical, el monitoreo de las poblaciones de aves ha sido mucho menor 

que en el hemisferio norte, por lo que el impacto de las transformaciones sobre las poblaciones 

es menos conocido. Existen sin embargo un número creciente de estudios que muestran una 

fuerte retracción en la distribución y abundancia de diversas aves del pastizal (Bucher y Nores 

1988, Krapovickas y Di Giacomo 1998, Fraga y col. 1998, Tubaro y Gabelli 1999, Fernández y col. 

2003, Gabelli y col. 2004, Azpiroz y col. 2012). 

Mientras en América del Norte sólo queda el 9.4 % de los pastizales nativos, en América 

del Sur se estima que queda un 21 % de los pastizales naturales (Gibson 2009) lo cual resalta la 

importancia de tomar medidas para proteger los remanentes de estos ecosistemas. En este 

sentido se debe tener en cuenta la problemática de la escasez de áreas protegidas, siendo que 

tan solo el 4.6 % de los pastizales se encuentran protegidos a nivel mundial (Hoekstra y col. 2005, 

Henwood 2010). Debido a que casi el 10 % de las especies de aves globalmente amenazadas en 

América del Sur habitan pastizales, en comparación con el 6.3 % del mundo en general (Collar y 

col. 1994), la conservación de las aves de pastizales en el Neotrópico es un tema crítico. 

Uno de los pastizales más extensos del Neotrópico son los pastizales del sudeste de 

Sudamérica, denominados Pampas, que abarcan el este y nordeste argentino, el sur paraguayo, 

el sur brasilero, y Uruguay (Azpiroz y col. 2012). Estos pastizales albergan tanto especies 

residentes como migrantes, que conforman una diversa avifauna la cual se encuentra 

amenazada principalmente por la pérdida y degradación del ambiente (Azpiroz y col. 2012). 

Estas características llevan a que los pastizales del sudeste de Sudamérica sean reconocidos 

como especialmente importantes para la conservación de la avifauna (White y col. 2000). 

En Argentina, el valor agrícola y ganadero de los pastizales pampeanos los convirtió en 

el ecosistema más intensamente transformado del país (Baldi y Paruelo 2008). Como 

consecuencia de esto, los agroecosistemas han sustituido a la mayoría de los pastizales de la 

región, observándose un descenso en la abundancia y retracción en la distribución de muchas 
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especies de aves de pastizal con respecto a su rango histórico, afectando en varios casos su 

estado de conservación (Fraga 2003, Codesido y Fraga 2009, Codesido y col. 2011). 

El área costera de la región pampeana ha sufrido un impacto relativamente menor que 

el resto de la región, debido a que sus suelos no son aptos para el desarrollo agrícola intensivo, 

por ser inundables y salobres, por lo que es ahí donde persisten en la actualidad algunas de las 

áreas más extensas de pastizales nativos de la región (Bilenca y Miñarro 2004, Isacch y col. 2006). 

Sus condiciones edáficas desfavorables para la agricultura no impidieron, sin embargo, que estos 

pastizales costeros sean objeto de otros usos que tienen consecuencias negativas sobre la 

biodiversidad nativa del pastizal, como el avance de las urbanizaciones y el aumento de prácticas 

asociadas a la ganadería (Isacch y Cardoni 2011). 

Los pastizales salobres o marismas son ecosistemas únicos a nivel mundial dominados 

por vegetación halofítica, y restringida a la interfaz estrecha entre ecosistemas marinos y 

terrestres (Esselink y col. 2000, Adam 2002). La mayoría de las marismas del mundo están 

dominadas por pastos, principalmente diferentes especies del género Spartina (Adam 1990). A 

lo largo de la costa de la región pampeana ocurre el área más grande de marisma de Spartina 

densiflora de nuestro país (Cabrera 1976). Estas marismas costeras se utilizan para la producción 

ganadera, que es típicamente acompañada de quema prescrita (Isacch y col. 2004, Isacch y 

Cardoni 2011, Cardoni y col. 2012) debido a la baja digestibilidad de las plantas maduras para 

los herbívoros (Canepuccia y col. 2008). 

Los pastizales naturales del área de la Bahía de Samborombón constituyen uno de los 

relictos de pastizal más importantes de la Pampa Deprimida y actualmente están bajo un 

proceso de degradación por pastoreo (Codesido y Bilenca 2021). Por lo tanto, es fundamental 

ampliar el conocimiento de las comunidades de aves que habitan estos pastizales y los procesos 

que condicionan la persistencia de las mismas. 
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1.2 Objetivo de la tesis 

El objetivo general de esta tesis fue estudiar los factores ambientales asociados a los 

cambios introducidos por la ganadería que determinan la presencia y abundancia de las especies 

de aves del pastizal salobre del sur de la Bahía de Samborombón  

Se plantearon los siguientes objetivos particulares: 

1. Describir la comunidad de aves que habita en los pastizales salobres del sur de la Bahía 

de Samborombón y evaluar diferencias asociadas al manejo con o sin pastoreo. 

2. Estudiar las características de la vegetación asociadas al manejo ganadero y su influencia 

en la presencia y abundancia de las distintas especies de aves de pastizal. 

3. Estudiar la influencia de factores regulatorios asociados a la alimentación y al riesgo de 

depredación de nidos en la abundancia de las especies más afectadas por el pastoreo. 

 

1.3 Organización de la tesis 

La tesis se encuentra organizada en seis capítulos. En el presente capítulo se introduce 

la problemática de la transformación que han sufrido los pastizales pampeanos debido al 

desarrollo agro-ganadero y su impacto en las comunidades de aves. En el Capítulo 2, se 

describen el área de estudio y los sitios de muestreo utilizados a lo largo de esta investigación. 

En el Capítulo 3, se describe la comunidad de aves que habita los pastizales salobres del sur de 

la Bahía de Samborombón y se evalúan diferencias asociadas al tipo de manejo del suelo. En el 

Capítulo 4, se estudian las características de la vegetación asociadas a la presencia y abundancia 

de las distintas especies de aves de pastizal y su vinculación con el manejo ganadero. En el 

Capítulo 5, se evalúa la influencia de factores regulatorios asociados a la alimentación y al riesgo 

de depredación de nidos en la abundancia de las especies de aves más afectadas por el pastoreo. 

En el Capítulo 6, se discuten los resultados obtenidos y se elaboran las consideraciones finales.  
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CAPÍTULO 2 

DESCRIPCIÓN DEL ÁREA DE ESTUDIO Y DISEÑO DE MUESTREO 
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2.1 Descripción del área de estudio 

El estudio se llevó a cabo en los pastizales costeros del este de la provincia de Buenos 

Aires, al sur de la Bahía de Samborombón en el partido de General Lavalle (Figura 2.1). La Bahía 

de Samborombón se encuentra en el límite oriental de la región denominada Pampa Deprimida 

(Soriano y col. 1992) y se extiende desde Punta Piedras hasta Punta Rasa. Es el humedal 

mixohalino más extenso de la Argentina (244000 ha) y posee un ancho variable de 2 a 23 km y 

también incluye un sector de aguas someras (Canziani y col. 2013). Constituye una zona de 

interacción entre los ecosistemas acuático y terrestre, y de mezcla entre las aguas del Río de la 

Plata y el Océano Atlántico, lo que crea condiciones ecológicas particulares que le permite 

sustentar una gran biodiversidad (Volpedo y col. 2006).  

 

Figura 2.1. Ubicación geográfica del área de estudio (recuadro rojo).  

Extraído de Marino (2008). 
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2.1.1 Clima  

El clima regional es templado húmedo, con precipitaciones de 1000 mm anuales, y una 

temperatura media anual de 15 ºC, con máximas de 40 ºC y mínimas de 4 ºC. La temperatura 

media de verano es de 21 ºC mientras que en invierno es de 9 ºC. Los vientos predominantes 

son del este, con velocidades medias que oscilan entre 11 y 16 km/h (Vervoost 1967).  

En esta región las lluvias se producen durante todo el año, aunque son característicos 

dos períodos de lluvias: el primero y más importante se produce durante los primeros meses del 

año (marzo-abril), mientras que el segundo se produce entre octubre y noviembre. Los mínimos 

más importantes en las precipitaciones se producen uno a fines del invierno y otro en enero; 

este último coincide con las máximas temperaturas anuales y es el que más influye sobre el 

desarrollo de las comunidades vegetales (Vervoost 1967). 

En los escenarios pronosticados para el cambio climático global (Barros 2004), la Bahía 

de Samborombón es el área más comprometida de la costa bonaerense, debido a que el ascenso 

del nivel del mar en esta área produciría dos tipos de impactos: el primer efecto directo es el 

avance del mar sobre un área plana, y el segundo, el incremento del nivel de base para la 

descarga de los ríos Salado y Samborombón, así como de otros arroyos menores y de los canales 

artificiales construidos en la zona. Además, Barros en su obra señala que la zona costera más 

vulnerable es el sur de la Bahía Samborombón, afectando particularmente las localidades de 

General Lavalle y San Clemente del Tuyú con el aumento del nivel de las aguas y con crecidas 

cada vez más frecuentes. La vulnerabilidad de la zona no sólo se debe a la escasa pendiente de 

algunas zonas costeras, sino por la estructura de su suelo que facilita la erosión ante la mayor 

frecuencia de las mareas y olas de gran altura (Barros 1998). 
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2.1.2 Características del suelo 

Desde el punto de vista topográfico, el relieve es casi plano con pendientes que no 

superan el 0.1 % y el drenaje es deficiente, lo que determina la ocurrencia de anegamientos 

frecuentes. Estas características limitan severamente el uso agrícola del suelo (Rodríguez 1996). 

El área es mayormente un ambiente de marismas y pantanos salobres de entremareas con una 

dinámica de inundación periódica (Cagnoni 1999).  

En lo referente a las características geomorfológicas y geológicas del área se pueden 

diferenciar dos subáreas principales: los cordones litorales de conchilla de origen marino que 

representan las zonas altas; y la costa subreciente y actual que conforma la planicie aluvial del 

Río de la Plata, donde se encuentran cangrejales surcados por canales de marea y las 

depresiones inundables de origen eólico (Frenguelli 1950, Fidalgo y col. 1973, Tricart 1973). Las 

zonas altas poseen suelos de tipo Rendzina, arenosos, bien drenados, permeables, con bajos 

tenores de alcalinidad y salinidad. Los suelos dominantes en las zonas bajas (cangrejales y 

depresiones inundables) son de tipo aluvial, sódico salinos y semipantanosos de textura 

arcillosas, mal drenados, con permeabilidad lenta, elevada salinidad y alcalinidad (Fidalgo y col. 

1973, Sánchez y col. 1976). 

La amplitud de las mareas en la región es inferior a los 2 metros, aunque por la acción 

de los vientos, especialmente del sudeste, puede alcanzar valores hasta seis veces mayores e 

inundar gran parte del área. Esta influencia de mareas ocasiona un aporte de agua salobre, a su 

vez que los ríos, canales y arroyos aportan agua dulce (Fernández y col. 2004). 

 

2.1.3 Características de la vegetación 

Desde el punto de vista fitogeográfico, la zona forma parte del Distrito Oriental de la 

Provincia Pampeana, con excepción de los talares a los cuales se los considera una prolongación, 
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a veces empobrecida, de la Provincia del Espinal (Cabrera 1971). La vegetación es azonal ya que 

se encuentra condicionada por las características edáficas, en contraposición a la vegetación 

climáxica que corresponde a flechillares y pajonales de paja colorada (Cabrera 1971, Cagnoni y 

Faggi 1993). La vegetación predominante es de naturaleza herbácea (Cagnoni y Faggi 1993). 

Los pastizales naturales del área de la Bahía Samborombón constituyen uno de los 

relictos de pastizal más importantes de la Pampa Deprimida e incluyen una gran variedad de 

pastizales (Codesido y Bilenca 2021). Los pastizales de la zona pueden ser clasificados en función 

de diferencias leves en la altura o topografía del terreno, lo que determina zonas afectadas con 

mayor o menor intensidad por los anegamientos y la salinidad. Según esto, resulta posible 

discernir cuatro tipos o comunidades de pastizales: los pastizales de loma, media loma, bajo 

dulce y bajo salino (Marino 2008). Particularmente esta tesis se desarrolló en los pastizales de 

bajos salinos o marisma. 

Tres principales especies vegetales dominan las marismas presentes en la Bahía de 

Samborombón y su área de influencia: Spartina alterniflora, Spartina densiflora, y Salicornia 

ambigua (Isacch y col. 2006). Estas especies pueden hallarse en comunidades monoespecíficas 

o compuestas, siendo el espartillar de S. densiflora la comunidad vegetal predominante 

(Vervoost 1967, Cagnoni y Faggi 1993, Isacch y col. 2006). Los espartillares se asocian a suelos 

muy arcillosos e inundables. Suelen alcanzar alturas de canopeo de hasta 1 m. Su composición 

es variable, pudiéndose encontrar espartillares prácticamente puros y otros donde S. densiflora 

es dominante y se asocia con otras gramíneas y hierbas tales como Elymus scabrifolium, 

Cortaderia selloana, Distichlis spicata, Apium sellowianum, Malvella leprosa, Salicornia 

ambigua, etc. Presentan también inclusiones de parches de cortadera (Cortaderia selloana), 

junco (Juncus acutus) y Salicornia ambigua (Cagnoni y Faggi 1993). 
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2.1.4 Historia de uso de la tierra 

La principal actividad económica es la ganadería (Sánchez y col. 1976) ya que es muy 

baja la proporción de tierras aptas para la agricultura en la zona. Los productores cuentan con 

campos que van desde 50 hasta 10000 hectáreas, ubicándose la mayor proporción en la franja 

100-1000 ha. Allí realizan mayoritariamente un manejo de pastoreo continuo con una carga que 

ronda los 0.7 animales por hectárea. Como resultado de décadas de este manejo de pastoreo 

continuo que provoca situaciones de sobrepastoreo y subpastoreo en distintas áreas de los 

campos, existe una degradación de los pastizales nativos, en particular de aquellos pastos de 

mayor calidad forrajera preferidos por el ganado (Comité Interinstitucional y Equipo Técnico de 

APN 2008). 

En la década del 90 comenzó un fuerte proceso de agriculturización fuera del área de 

estudio, lo cual empujó la frontera ganadera hacia los sitios más marginales. A partir del 2000 

se incrementó notablemente el valor de la carne como bien de comercialización y capitalización. 

Esto condujo a un incremento en la cantidad de animales de la región en una superficie mucho 

menor y más marginal a lo que históricamente les estaba destinada. Estas modificaciones 

provocaron un grado de intensificación en la ganadería regional, alcanzando una carga media 

de 1.2 animales por hectárea para el año 2005 (Vázquez y col. 2008). 

Para ganar aptitud en la calidad forrajera, el uso del fuego es una práctica habitual entre 

los productores locales. Esta práctica genera una reducción de la cobertura y altura de la 

vegetación, aunque el espartillar se regenera rápidamente (Cagnoni y Faggi 1993, Cagnoni 

1999). 

 

2.1.5 Áreas protegidas 

La Bahía de Samborombón comprende áreas protegidas de diferente categoría, 

jurisdicción y administración, como son: el Parque Nacional Campos del Tuyú (3040 ha, Ley Nº 
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22351), la Reserva Natural Integral (RNI) Bahía de Samborombón y su complementaria Reserva 

Natural de Objetivo Definido (RNOD) (10000 ha, Ley 12016, Decreto 3578), la Reserva Natural 

Integral (RNI) Rincón de Ajó y su complementaria Reserva Natural de Objetivo Definido (RNOD) 

(3200 ha, Ley 12016, Decreto 3578), el Refugio de Vida Silvestre Bahía de Samborombón 

(243965 ha, Ley 12016) y la Reserva Punta Rasa (520 ha, Ordenanza Municipal Nº 1023) (Figura 

2.2). 

 

Figura 2.2: Superficies ocupadas por las distintas áreas protegidas de la Bahía Samborombón. 

 

Las distintas categorías de las áreas protegidas antes mencionadas representan 

diferentes implicancias en cuanto al grado de restricción de uso. Dentro del Parque Nacional 

Campos del Tuyú, el 90 % del área se delimitó como zona intangible y el resto se asignó a los 

accesos proyectados para recibir visitantes aunque por el momento el acceso del público no ha 

sido habilitado (Comité Interinstitucional y Equipo Técnico de APN 2018). Dentro de la 
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administración provincial, el Refugio de la Vida Silvestre implica la veda total y permanente de 

la caza, las Reservas Naturales de Objetivos Definidos permiten actividades humanas de forma 

reglamentada y en las Reservas Naturales Integrales el acceso está totalmente limitado. La 

Reserva Municipal Punta Rasa tiene una categorización de Reserva Ecológica Transitada (Comité 

Interinstitucional y Equipo Técnico de APN 2008). 

El Parque Nacional Campos del Tuyú protege una muestra de pastizales templados que 

forman parte de los pastizales del Río de la Plata (Soriano y col. 1992), dentro de la Ecoregión 

Pampa (Burkart y col. 1999). Los pastizales templados representan el bioma con menor nivel de 

protección a nivel global, con apenas un 0.7 % de su superficie incluido dentro de un sistema de 

áreas con algún estatus de protección (Hoekstra y col. 2005). En los pastizales templados de 

América del Sur, el porcentaje cubierto por áreas protegidas es inferior a 0.3 % (Bilenca y 

Miñarro 2004). Particularmente, los pastizales de la pampa deprimida (Soriano y col. 1992) no 

se encuentran protegidos en ninguna otra unidad de conservación nacional. 

Tanto a nivel internacional como nacional se ha reconocido el valor del área para la 

conservación de humedales (Sitio Ramsar nº 885 desde 1997), para la conservación de pastizales 

(Área Valiosa para la conservación de Pastizales nº 14, Bilenca y Miñarro 2004), para la 

conservación de las aves playeras (Red Hemisférica de Reservas para Aves Playeras, RHRAP 

2013) y para la conservación de las aves y de la biodiversidad en la Argentina (AICA BA23, Di 

Giacomo 2005). 

 

2.2 Diseño de muestreo 

El estudio se realizó en el Parque Nacional Campos del Tuyú y en distintos 

establecimientos ganaderos ubicados en el Partido de General Lavalle: Estancia El Divisadero, 

Estancia La Linconia, Estancia Los Zorzales y Estancia Las Tijeras. En estas estancias se realiza 

mayormente un manejo de pastoreo continuo. En el Parque Nacional Campos del Tuyú, no se 
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realiza ganadería desde hace 40 años. Los relevamientos se realizaron durante la primavera-

verano de los años 2008-2011. Para realizar estos relevamientos se utilizó un método 

estratificado al azar (Bibby y col. 1992) teniendo en cuenta el tipo de manejo (Parque Nacional 

y campos ganaderos). Dentro de cada una de estas áreas se identificaron los ambientes de 

pastizal salobre donde se dispusieron los sitios de muestreo. En cada sitio se utilizó el método 

de transecta (Krebs 1989) para realizar los muestreos que se detallan en cada capítulo. 

Para la primavera de 2008 y el verano de 2009 se dispusieron 22 transectas, 8 ubicadas 

en el Parque Nacional Campos del Tuyú y 14 en los campos ganaderos (Figura 2.3). Entre la 

campaña de primavera de 2008 y la de verano de 2009 ocurrieron eventos de fuego por los 

cuales 5 de estos sitios resultaron afectados (2 en campos ganaderos y 3 en el Parque Nacional) 

por lo que a lo largo de la tesis se indica cuando estos sitios fueron incluidos o excluidos para 

algunos análisis con el fin de evaluar la influencia del fuego según los objetivos de cada capítulo. 

 

Figura 2.3. Disposición de los sitios de muestreo para las temporadas primavera 2008 y verano 2009. Se 

indica la ubicación de las transectas en el Parque Nacional Campos del Tuyú en color amarillo, la 

Estancia El Divisadero en rojo, la Estancia La Linconia en violeta, la Estancia Los Zorzales en rosa y la 

Estancia Las Tijeras en verde. 
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Para las primaveras de 2010 y 2011 se pudo aumentar el tamaño muestral a 38 

transectas, 13 ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú y 25 en los campos ganaderos 

(Figura 2.4). 

 

 Figura 2.4. Disposición de los sitios de muestreo para las primaveras de 2010 y 2011. Se indica la 

ubicación de las transectas en el Parque nacional Campos del Tuyú en color amarillo, la Estancia El 

Divisadero en rojo, la Estancia La Linconia en azul, la Estancia Los Zorzales en rosa y la Estancia Las 

Tijeras en verde. 

 

 Sobre las transectas antes mencionadas (Figuras 2.3 y 2.4) se llevaron a cabo los 

relevamientos con las metodologías que se describen en los siguientes capítulos. 
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CAPÍTULO 3 

DESCRIPCIÓN DE LA COMUNIDAD DE AVES PRESENTE EN EL PASTIZAL SALOBRE 

DEL SUR DE LA BAHÍA DE SAMBOROMBÓN 
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3.1 Introducción 

El valor agrícola y ganadero de los pastizales pampeanos los convirtió en el ecosistema 

más intensamente transformado del país (Baldi y Paruelo 2008). La modificación del hábitat es 

considerada el factor más influyente en la disminución de las poblaciones de aves de los 

pastizales pampeanos (Collar y col. 1992, Stotz y col. 1996, Vickery y col. 1999, Azpiroz y col. 

2012). Muchas especies han sufrido reducciones sustanciales de la población, junto con 

importantes contracciones de rango (Fraga y col. 1998, Tubaro y Gabelli 1999, Gabelli y col. 

2004). 

El pastizal es el ambiente terrestre nativo más representativo del sistema costero de la 

Provincia de Buenos Aires (Pretelli y col. 2016) y alberga especies de aves que dependen casi 

exclusivamente de su existencia para su supervivencia (Cardoni y col. 2012, Pretelli e Isacch 

2013, Isacch y col. 2014). La sustitución del pastizal implica generalmente un completo 

empobrecimiento y marcado reemplazo de la fauna y flora nativa, por lo tanto, especies típicas 

de los pastizales costeros desaparecerían en forma irreversible si se reemplazan sus ambientes 

nativos (Pretelli y col. 2016). 

Históricamente, la zona costera de la Provincia de Buenos Aires ha sufrido menos 

impacto que el resto de la región pampeana, principalmente debido a que los suelos no son 

aptos para la producción agrícola intensiva, ya que se encuentran frecuentemente inundados o 

son salobres (León y col. 1984). Sin embargo, el desarrollo de nuevas tecnologías agrícolas ha 

permitido la conversión de áreas tradicionalmente dedicadas al pastoreo en campos de cultivo 

(Viglizzo y col. 2001), provocando una expansión de la frontera agrícola (principalmente por el 

cultivo de soja, Paruelo y col. 2005), y el desplazamiento y concentración de ganado en áreas 

marginales para la agricultura, como son las marismas (Bilenca y Miñarro 2004). 

Las marismas de Argentina están siendo modificadas a una tasa elevada (Costa y col. 

2009), siendo los disturbios más importantes el fuego y pastoreo de ganado doméstico (Isacch 
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y col. 2004, Isacch y Cardoni 2011, Cardoni y col. 2012), los cuales son comunes en marismas de 

Spartina densiflora en Bahía de Samborombón (Pretelli y col. 2016). Específicamente, la pérdida 

y degradación de hábitat de pastizal y pajonales de marismas por pastoreo de ganado ha sido 

considerado como la primera causa de la declinación de varias poblaciones de aves (Greenberg 

y col. 2014). 

Diversos estudios indican que la respuesta poblacional de las aves a la actividad 

ganadera es especie-específica, dado que algunas especies son beneficiadas, otras perjudicadas 

y otras no se ven afectadas por el pastoreo (Fleischner 1994, Brennan y Kuvlesky 2005, Askins y 

col. 2007, Schieltz y Rubenstein 2016). El tipo de impacto puede estar relacionado con los 

requerimientos de hábitat de las aves y su plasticidad en el uso. Las especies de marismas 

registradas con frecuencia, como el Espartillero Enano (Spartonoica maluroides) y la Ratona 

Aperdizada (Cistothorus platensis), sólo utilizan marismas con una extensa cobertura de pastizal 

alto sin pastoreo o quema, o sólo con bajos niveles de disturbio (Cardoni 2011, Isacch y Cardoni 

2011, Codesido y Bilenca 2021). El Burrito Negruzco (Porzana spiloptera) es otra especie que 

muestra una fuerte asociación con marismas, aunque es una especie de hábitos esquivos y 

escasa abundancia (Pretelli y col. 2016). Por otro lado, el Espartillero Pampeano (Asthenes 

hudsoni), está asociado a marismas que presentan un mosaico de vegetación alta y corta, en 

muchos casos producto de disturbios de mayor intensidad (Cardoni 2011, Isacch y Cardoni 

2011). Los ambientes de marismas también confieren hábitat para aves con rangos de 

distribución más amplios, como es el caso del Lechuzón de Campo (Asio flammeus), el Gavilán 

Planeador (Circus buffoni), el Gavilán Ceniciento (Circus cinereus), el Chimango (Milvago 

chimango), el Verdón (Embernagra platensis), el Misto (Sicalis luteola), el Espinero Pecho 

Manchado (Phacellodomus striaticollis), el Varillero Ala Amarilla (Agelasticus thilius), y el Cachilo 

Canela (Donacospiza albifrons) (Isacch y col. 2004, Cardoni y col. 2007, Isacch y Cardoni 2011, 

Isacch y col. 2014). 
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El objetivo de este capítulo es describir la comunidad de aves que habita en los pastizales 

salobres del sur de la Bahía de Samborombón. A partir de censos de aves realizados en pastizales 

salobres ubicados en campos ganaderos y en el Parque Nacional Campos del Tuyú se pretende 

específicamente: (1) identificar a las especies que conforman la comunidad y caracterizar los 

atributos de la misma durante el período reproductivo y post reproductivo (primavera y verano, 

respectivamente); y (2) evaluar diferencias en la composición de la comunidad en relación al 

tipo de manejo (con o sin pastoreo). 
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3.2 Métodos 

3.2.1 Conteo de aves 

Durante la primavera de 2008 y verano de 2009 se realizaron conteos de aves en 22 

sitios (Figura 2.3, Capítulo 2), 8 ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú (“Parque”) y 

14 en los campos ganaderos (“Campo”). Los muestreos se realizaron en primavera y verano de 

manera tal de representar el período reproductivo y post reproductivo de las aves, 

respectivamente (Codesido y Bilenca 2021), lo cual implica una mayor actividad de las mismas y 

por lo tanto una mayor detectabilidad. Para estimar la abundancia de cada especie se utilizó el 

método de transecta (Krebs 1989), recomendado para hábitats abiertos y uniformes (Gregory y 

col. 2004). Cada transecta tuvo una longitud variable (entre 200 y 600 metros) para maximizar 

la cantidad de avistamientos en tanto el remanente de espartillar lo permitiera en extensión, 

bajo la premisa de que la probabilidad de avistamiento por unidad de longitud se mantiene 

constante (Anderson y col. 1979). Los conteos fueron realizados entre las 6:00 y las 11:00 hs. 

excepto días lluviosos o excesivamente ventosos (Bibby y col. 2000). A lo largo de la transecta 

se registró el número de individuos de cada especie avistada dentro de una banda de 50 m a 

cada lado de la transecta (Bibby y col. 2000), sin tener en cuenta aquellas especies en tránsito, 

pero sí aquellas que se alimentan al vuelo y rapaces. La presencia fue detectada ya sea visual o 

acústicamente. Todos los conteos de aves fueron realizados por el mismo observador. 

 

3.2.2 Análisis estadístico 

A partir de los conteos de aves se obtuvo la abundancia de cada especie observada en 

cada una de las transectas relevadas. Estos datos fueron obtenidos para las mismas 22 

transectas en la primavera de 2008 y el verano de 2009 para poder evaluar cambios estacionales 

en la comunidad. Sin embargo, entre la campaña de primavera y la de verano ocurrieron eventos 
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de fuego por los cuales 5 de estos sitios resultaron afectados (2 en campos ganaderos y 3 en el 

Parque Nacional) y fueron excluidos para algunos análisis. Para todos los análisis se utilizó el 

programa R versión 3.6.3 (R Core Team 2020). 

Para caracterizar la comunidad de aves en primavera y verano se estimó la riqueza total 

de especies y el índice de diversidad de Shannon (Chao y col. 2014) mediante curvas de 

rarefacción basadas en la cantidad de individuos para tener en cuenta la diferencia de esfuerzo 

de muestreo debida a la longitud variable de las transectas. Para ello, se utilizó la función iNEXT 

del paquete con el mismo nombre (Hsieh y col. 2016), que permitió estimar la riqueza total y el 

índice de Shannon para un mismo número de individuos en cada estación (primavera y verano) 

y su error estándar. Además, mediante la función ggiNEXT se obtuvo la representación gráfica 

de las curvas de rarefacción con la banda de confianza del 95 %. Con el fin de conocer la 

distribución de abundancia de las especies que componen las comunidades de aves en 

primavera y verano, se realizaron curvas de rango abundancia con las abundancias relativas de 

las especies presentes en cada estación. 

Para visualizar las diferencias entre manejos (“parque” y “campo”) en cuanto a la 

composición de aves se utilizó un análisis de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS 

por sus siglas en inglés; Kruskal 1964, Minchin 1987) para cada estación (primavera de 2008, 

verano 2009 con transectas quemadas y sin transectas quemadas). Esta técnica estadística 

multivariada representa gráficamente de manera simultánea las unidades estadísticas 

(transectas) y las variables que las caracterizan, evaluando similitudes entre las unidades y 

correlaciones entre las variables. Para ello se utilizó la función metaMDS del paquete estadístico 

“vegan” (Oksanen y col. 2020) y se trabajó con el índice de disimilitud de Bray-Curtis (Bray y 

Curtis 1957), el cual se adapta bien a datos ecológicos ya que maneja mejor la gran proporción 

de ceros (Quinn y Keough 2002). Para construir la matriz basal se utilizó la abundancia relativa 

de cada especie de ave observada, sin tener en cuenta especies presentes en menos del 10 % 

de las transectas (Ter Braak 1988). La matriz de datos estuvo conformada por la abundancia de 
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cada especie observada relativizada al total de individuos observados en cada transecta 

(abundancia relativa) para tener en cuenta la diferencia de esfuerzo de muestreo debida a la 

longitud variable de las transectas. Dado que el NMDS es un algoritmo iterativo, se utiliza una 

medida denominada “stress” para evaluar la bondad de ajuste de las estimaciones. Un valor de 

stress menor a 0.1 indica que el gráfico corresponde a una ordenación de las unidades que 

resulta ideal, conteniendo toda la información original en la matriz de datos relacionada con 

similitudes entre las unidades, un valor entre 0.1 y 0.2 indica una buena representación y un 

valor entre 0.2 y 0.3 indica una representación pobre (Clarke 1993, Legendre y Legendre 2012). 

Para probar estadísticamente las diferencias entre los tipos de manejo observadas en el 

ordenamiento de los sitios, se realizó un análisis de similitud de una vía (ANOSIM, Clarke 1993) 

mediante la función anosim (Oksanen y col. 2020). ANOSIM utiliza la aleatorización de Monte 

Carlo de los datos observados para evaluar si la disimilitud dentro de cada tipo de manejo es 

mayor que la disimilitud entre tipos de manejo. Se utilizaron 999 simulaciones de Monte Carlo 

para generar el estadístico R que adquiere valores entre -1 y 1 (cuanto más cercano a 1 indica 

mayor disimilitud entre tipos de manejo). 

Para identificar las especies indicadoras en cada tipo de manejo (“parque” y “campo”) 

se utilizó el análisis del “valor indicador” (IndVal) propuesto por Dufrene y Legendre (1997), que 

asigna un valor a cada especie según su frecuencia y abundancia relativa. Las especies 

indicadoras fueron aquellas con frecuencias y abundancias relativas considerablemente 

mayores en un manejo con respecto al otro (i.e., cuyo IndVal tuvo un valor al que se le asignó 

un p≤0.05). El IndVal fue estimado con la función indval del paquete “labdsv” (Roberts 2019). El 

método combina medidas de especificidad de una especie a un estado ecológico (como el tipo 

de hábitat), así como su fidelidad a ese estado. Los valores del indicador varían de 0 (sin 

indicación) a 1 (indicación perfecta). Los índices altos de IndVal hacen que las especies 

indicadoras sean confiables no solo porque son específicas de un estado ecológico, sino también 

porque tienen una alta probabilidad de ser muestreadas en ese estado durante el monitoreo 
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(McGeoch y Chown 1998). Las especies con niveles de especificidad moderados, también 

llamadas especies detectoras, tienen diferentes grados de preferencia por varios estados 

ecológicos (McGeoch y col. 2002). Se considera una especie como indicadora si posee un IndVal 

significativo (p-valor<0.05) y mayor a 0.7 y detectora si, en cambio, su índice se ubica entre 0.45 

y 0.7 (Verdú y col. 2011). 
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3.3 Resultados 

3.3.1 Descripción de la comunidad de aves en el período reproductivo y post reproductivo 

Durante la primavera de 2008 y el verano de 2009 se registraron en total 24 especies 

pertenecientes a 13 familias y 6 órdenes (Tabla 3.1). Catorce de esas especies fueron registradas 

en ambas estaciones, 4 fueron registradas sólo en la primavera y 6 sólo en el verano. Todas las 

especies son residentes en la región, excepto 3 especies migratorias: Doradito Común 

(Pseudocolopteryx flaviventris), Pico de Plata (Hymenops perspicillatus) y Sobrepuesto Común 

(Lessonia rufa). En cuanto al estatus de conservación nacional, se registraron 2 especies con 

categoría “vulnerable”, el Gavilán Planeador y el Espartillero Enano, y 2 especies con categoría 

“amenazada”, el Burrito Negruzco y el Espartillero Pampeano. A nivel global, el Burrito Negruzco 

presenta categoría “vulnerable”, mientras que el Espartillero Enano y el Espartillero Pampeano 

se encuentran categorizados como “cercanos a la amenaza”. Respecto al uso del pastizal, de 

acuerdo con la categorización para las aves de los pastizales del Sudeste de Sudamérica (Azpiroz 

y col. 2012), se registraron 13 especies en la categoría 2 (especies que hacen un uso extensivo 

de los hábitats de pastizales, pero también usan otros hábitats), de las cuales 11 utilizan como 

ambiente alternativo humedales. 
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Tabla 3.1. Listado de especies de aves registradas en la primavera de 2008 (P) y verano de 2009 (V). Se indica el estatus de conservación nacional (MAyDS AA 2017) y global (IUCN 

2022), residencia (Pretelli y col. 2016) y uso de pastizal según la clasificación de especies de los pastizales del Sudeste de América del Sur (Azpiroz y col. 2012). Se indica con (*) 

cuando no es posible definir la categoría sin determinar la especie. 

Orden Familia Nombre común Nombre Científico Estación Residencia a Estatus nacional b Estatus global c Uso d 

Accipitriformes Accipitridae Gavilán Planeador Circus buffoni P-V R VU LC 2 A/W 

Charadriiformes 
Charadriidae Chorlito Charadrius sp. V * NA LC * 

Haematopodidae Ostrero Común Haematopus palliatus P R NA LC - 

Falconiformes Falconidae Chimango Phalcoboenus chimango P-V R NA LC 2 A/S/W 

Gruiformes Rallidae 
Burrito Negruzco Porzana spiloptera V R AM VU - 

Pollona Pintada Gallinula melanops V R NA LC - 

Passeriformes 

Furnariidae 

Curutié Ocráceo Cranioleuca sulphurifera P-V R NA LC 3 W 

Espartillero Enano Spartonoica maluroides P-V R VU NT 2 W 

Espartillero Pampeano Asthenes hudsoni P-V R AM NT 2 W 

Espinero Pecho Manchado Phacellodomus striaticollis P-V R NA LC 3 S/W 

Icteridae 
Pecho Amarillo Común Pseudoleistes virescens P-V R NA LC 2 A/W 

Varillero Ala Amarilla Agelasticus thilius V R NA LC 3 W 

Motacillidae Cachirla Anthus sp. P-V R NA LC * 

Passerellidae Chingolo Zonotrichia capensis P-V R NA LC  

Thraupidae 

Cachilo Canela Donacospiza albifrons P-V R NA LC 2 S/W 

Misto Sicalis luteola P-V R NA LC 2 A/W 

Verdón Embernagra platensis P-V R NA LC 2 W 

Troglodytidae Ratona Aperdizada Cistothorus platensis P-V R NA LC 2 W 

Tyrannidae 

Benteveo Común Pitangus sulphuratus P R NA LC - 

Doradito Común Pseudocolopteryx flaviventris V ME NA LC 3 W 

Pico de Plata Hymenops perspicillatus P-V ME NA LC 2 W 

Sobrepuesto Común Lessonia rufa V MI NA LC 2 A/W 

Tinmiformes Tinamidae 
Colorada Rhynchotus rufescens P R NA LC 2 S 

Inambú Común Nothura maculosa P R NA LC 2 A 

  



aResidencia: R=residente, ME= migrante estival, MI= migrante invernal. 

bEstatus de conservación (nacional): NA= no amenazada, VU= vulnerable, AM= amenazada. 

cEstatus de conservación (global): LT= preocupación menor, NT= casi amenazado, VU=vulnerable. 

dUso de Pastizal: (1) especies restringidas únicamente a hábitats de pastizales; (2) especies que hacen un 

uso extensivo de los hábitats de pastizales, pero también usan otros hábitats; (3) especies que hacen un 

uso extensivo de los hábitats de pastizales solo en ciertas subregiones; indicando tipo de hábitat 

alternativo (A: cultivos, S: hábitats de arbustos y sabanas, y W: humedales). 

 

En la siguiente figura (3.1.a) se muestra la rarefacción para la riqueza específica en la 

primavera de 2008 (420 individuos) y el verano de 2009 (343 individuos). Se puede observar que 

las bandas de confianza para las curvas se superponen por lo que no difieren significativamente. 

La riqueza observada fue de 18 para la primavera y 20 para el verano; y la riqueza estimada fue 

de 25.98 ± 11.64 especies para la primavera y 21.99 ± 2.64 especies para el verano. También se 

presenta la rarefacción para el índice de diversidad de Shannon (Figura 3.1.b) donde se puede 

observar que la comunidad de aves resultó más diversa en el verano (9.59 ± 0.51) que en la 

primavera (7.81 ± 0.43). 

 

Figura 3.1. a) Curvas de acumulación de especies en función de la cantidad de individuos para la 

primavera de 2008 (rojo) y verano de 2009 (azul) con la banda de confianza del 95 %. b) Curva de 

rarefacción para el índice de diversidad de Shannon con la banda de confianza del 95 %. En línea 

continua se representan los valores interpolados y en línea punteada los valores extrapolados. 
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Los gráficos de rango-abundancia para la primavera muestran al Misto (38 %) como la 

especie con mayor abundancia relativa, mientras que en el verano esta especie quedó número 

7 en el orden (4.8 %). Ambas estaciones mostraron al Espartillero Enano (16.4 % en primavera y 

22.7 % en verano) y la Ratona Aperdizada (8 % en primavera y 18.3 % en verano) entre las 

especies más abundantes. La forma de los gráficos indica una mayor equitatividad en el verano 

respecto de la primavera (Figura 3.2). 

 

 

 

Figura 3.2. Gráficos de rango-abundancia para la primavera de 2008 (a) y verano de 2009 (b). 
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A continuación, se describe la comunidad excluyendo las transectas que resultaron 

quemadas en el verano de 2009 (Figura 3.3). Dada la superposición de las bandas de confianza 

de las curvas, se puede interpretar que las estaciones no difirieron ni en riqueza ni diversidad. 

Para el verano excluyendo las transectas quemadas, la riqueza observada fue de 15 especies y 

la estimada fue de 16.99 ± 3.73. El índice de Shannon estimado fue 7.52 ± 0.52. 

 

Figura 3.3. a) Curvas de acumulación de especies en función de la cantidad de individuos para la 

primavera de 2008 (rojo) y verano de 2009 sin transectas quemadas (azul) con la banda de confianza del 

95 %. b) Curva de rarefacción para el índice de diversidad de Shannon con la banda de confianza del 

95%. En línea continua se representan los valores interpolados y en línea punteada los valores 

extrapolados. 

 

En la Figura 3.4 se presenta la curva de rango-abundancia para el verano excluyendo las 

transectas quemadas. Se puede observar que la cachirla (Anthus sp.) pasa a una posición de 

menor abundancia relativa (6.5 %) respecto del verano con las transectas quemadas (13.9 %) 

(Figura 3.2). También se observa la reducción en el número de especies respecto al verano con 

transectas quemadas (Figura 3.2), perdiéndose el chorlito (Charadrius sp.), el Pico de Plata, el 

Pecho Amarillo (Pseudoleistes virescens), el Doradito Común y el Sobrepuesto Común. 
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Figura 3.4.  Gráfico de rango-abundancia para el verano de 2009 sin las transectas quemadas. 

 

 

3.3.2 Composición de la comunidad de aves según el tipo de manejo 

El ordenamiento multidimensional no métrico (NMDS) mostró una baja superposición 

de los polígonos que representan la composición de especies de aves de los pastizales del Parque 

Nacional Campos del Tuyú y los campos ganaderos, tanto en primavera como en verano (Figuras 

3.5.a y 3.5.b). El valor de stress obtenido para cada estación indica una buena representación 

(Tabla 3.2). El ANOSIM detectó diferencias significativas en la composición de aves entre 

manejos para ambas estaciones (Tabla 3.2). 

Al excluir las transectas quemadas en el verano, el ordenamiento mostró una alta 

superposición de los polígonos que representan cada manejo durante esta estación (Figura 

3.5.c) con un valor de stress que indica una muy buena representación (Tabla 3.2). El ANOSIM 

no encontró diferencias en la composición de aves entre los manejos para el verano excluyendo 

las transectas quemadas (Tabla 3.2). 
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Figura 3.5. Ordenamiento de los sitios de muestreo ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú 

(polígono verde) y en los campos ganaderos (polígono rojo) para la primavera (a), verano (b) y verano 

sin las transectas quemadas (c). Abreviaturas: ca = Cachirla, cc = Cachilo Canela, chimango = Chimango, chin = 

Chingolo, curu = Curutié Ocráceo, dor = Doradito Común, ee = Espartillero Enano, ep = Espartillero Pampeano, es = 

Espinero Pecho Manchado, mi = Misto, pe = Pecho Amarillo Común, pi = Pico de Plata, planeador = Gavilán 

Planeador, ra= Ratona Aperdizada, ve = Verdón. 
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En la primavera (Figura 3.5.a), la Ratona Aperdizada y el Espartillero Enano se 

encontraron asociados al área del polígono que representa al Parque Nacional, mientras que el 

área del polígono que representa a los campos incluye especies como el Misto, Espartillero 

Pampeano, Cachirlas, Gavilán Planeador y Verdón. En el verano (Figura 3.5.b), se observa un 

cambio en el patrón de especies asociadas a los sitios del Parque Nacional debido a la inclusión 

de las transectas quemadas. Al excluir estas transectas (Figura 3.5.c) se observa que tanto el 

Parque Nacional como algunos sitios de los campos ganaderos se encuentran asociados a la 

abundancia de la Ratona Aperdizada y el Espartillero Enano. Además, se puede observar una 

mayor dispersión de los sitios que resulta en un mayor tamaño de polígono de los campos 

respecto del Parque Nacional, lo cual se interpreta como una mayor heterogeneidad en la 

composición de aves. 

 

Tabla 3.2. Resultados del ordenamiento (NMDS) y del análisis de similitud de la matriz de abundancia 

(ANOSIM) de una vía (tipo de manejo) para primavera, verano y verano sin transectas quemadas. Se 

indica el valor de stress de cada ordenamiento y el estadístico global R y significancia. 

 

Mediante el análisis de valor indicador, se encontró para la primavera al Espartillero 

Enano como especie indicadora y a la Ratona Aperdizada como detectora de los pastizales del 

Parque Nacional Campos del Tuyú. Anthus sp. resultó indicadora y el Misto detectora de campos 

ganaderos (Tabla 3.3). Para el verano se encontró al Curutié Ocráceo (Cranioleuca sulphurifera) 

como especie indicadora del Parque Nacional Campos del Tuyú y al Verdón como detectora de 

los campos ganaderos. El Sobrepuesto, si bien es significativo su aporte en el Parque Nacional 

Campos del Tuyú durante el verano, no llega a ser especie detectora. Al excluir las transectas 

quemadas del análisis en el verano, sólo resulta significativo el Curutié Ocráceo como especie 

indicadora del Parque Nacional. 

 Stress (NMDS) R (ANOSIM) Significancia (ANOSIM) 

Primavera 0.150 0.436 0.002 

Verano 0.139 0.165 0.045 

Verano sin transectas quemadas 0.093 0.014 0.397 
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Tabla 3.3. Resultados del análisis del “valor indicador”. Se presenta las especies con índice IndVal 

significativo para primavera, verano y verano sin transectas quemadas en cada tipo manejo.  

Temporada Manejo Especie Significancia IndVal Tipo 

Primavera 

Campo 
Anthus sp. 0.007 0.742 Indicadora 

Misto 0.010 0.621 Detectora 

Parque 

Espartillero 
Enano 

0.001 0.819 Indicadora 

Ratona 
Aperdizada 

0.034 0.621 Detectora 

Verano 

Campo Verdón 0.034 0.614 Detectora 

Parque 
Curutié Ocráceo 0.002 0.731 Indicadora 

Sobrepuesto 0.034 0.375 - 

Verano (sin transectas 
quemadas) 

Parque Curutié Ocráceo 0.003 0.8 Indicadora 
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3.4 Discusión 

Con el objetivo de describir la comunidad de aves que habita los pastizales salobres del 

sur de la Bahía de Samborombón se realizaron conteos de aves en la primavera de 2008 y el 

verano de 2009. Durante los conteos se registraron 24 especies de las cuales 3 son migratorias 

y 4 están catalogadas con algún grado de amenaza (Gavilán Planeador, el Espartillero Enano, el 

Burrito Negruzco y el Espartillero Pampeano). Respecto a la especificidad de uso del hábitat de 

pastizal, según la categorización de Azpiroz y colaboradores (2012) para las aves de los pastizales 

del Sudeste de Sudamérica, 13 especies realizan un uso extensivo del pastizal y en su mayoría 

utilizan como ambiente alternativo humedales. 

La riqueza y diversidad fue similar en la primavera y verano, aunque la cantidad de 

avistamientos fue mayor en la primavera. Al incluir las transectas quemadas en el verano se 

observó una mayor diversidad ya que se incorporaron especies de ambientes más abiertos como 

el chorlito (Charadrius sp.) o especies menos selectivas en cuanto a la altura del pastizal, tales 

como el Pico de Plata y el Pecho Amarillo (Azpiroz y col. 2012) y el sobrepuesto, que es una 

especie asociada a marismas disturbadas (Greenberg y col. 2014). El Misto resultó muy 

abundante en primavera, y esto puede estar relacionado a la alta detectabilidad de los mismos 

en época reproductiva. En ambas estaciones el Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada se 

encontraron entre las especies más abundantes, lo cual concuerda con que ambas aves son 

consideradas típicas de marismas (Greenberg y col. 2014). 

Se observaron diferencias en la composición de aves entre los tipos de manejo (Parque 

Nacional Campos del Tuyú y campos ganaderos) en la primavera, siendo la Ratona Aperdizada y 

el Espartillero Enano las especies más fuertemente asociadas con los sitios del Parque Nacional, 

lo cual es consistente con otros trabajos en pastizales salobres que relacionan estas aves a 

pastizales menos perturbados (Cardoni y col. 2013, Cardoni y col. 2015, Brandolin y col. 2016, 

Codesido y Bilenca 2021). Por otra parte, la composición no difirió entre manejos en el verano 
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(excluyendo el fuego) lo cual puede deberse a un requerimiento y uso de hábitat de las aves más 

flexible en el período post reproductivo. La composición de aves en el verano difirió entre 

manejos al incluir las transectas quemadas, evidenciando la influencia que puede tener esta 

práctica en la comunidad de aves. La frecuencia y la intensidad de los incendios afectan a la 

vegetación y tienen efectos indirectos en los conjuntos de aves, especialmente en la 

composición de especies (Comparatore y col. 1996, Isacch y Martínez 2001). El momento de las 

quemas también es importante porque las quemas durante la época de cría pueden tener 

efectos negativos en el éxito reproductivo (Petry y Kruger 2010, Di Giacomo y col. 2011). 

Respecto al análisis del valor indicador, para la primavera el Espartillero Enano resultó 

especie indicadora del Parque Nacional Campos del Tuyú, la Ratona Aperdizada resultó 

detectora del Parque, lo cual representa que es una especie con niveles de especificidad más 

moderados. Por otro lado, Anthus sp. fue indicadora y el Misto detectora de campos ganaderos, 

siendo ambas especies consideradas de hábitos más generalistas (Isacch y Cardoni 2011, Bilenca 

y col. 2018). Para el verano incluyendo los eventos de fuego se encontró al Curutié Ocráceo 

como especie indicadora del Parque Nacional Campos del Tuyú y al Verdón como detectora de 

los campos ganaderos. Al excluir las transectas quemadas, el Curutié volvió a resultar indicador 

del Parque, pero no se identificó una especie indicadora o detectora para el campo. Estos 

cambios en las especies indicadoras entre estaciones pueden reflejar diferencias 

comportamentales en el uso del hábitat entre las especies en la etapa post reproductiva. 

Los pastizales de marisma constituyen un refugio para muchas especies (Isacch y col. 

2004) debido a que las condiciones húmedas y salinas de sus suelos desalentaron el desarrollo 

agrícola (León y col. 1984). Sin embargo, el pastoreo en espartillares se ha incrementado en las 

últimas décadas como consecuencia de la expansión de la agricultura en la ecorregión (Di Bella 

y col. 2015) y el desplazamiento de la actividad ganadera a áreas marginalmente productivas 

(Bilenca y Miñarro 2004, Viglizzo y col. 2011). Filloy y Bellocq (2007) proponen que la posibilidad 
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de adaptarse a los cambios ecológicos producidos por las actividades humanas sobre los 

pastizales dependerá de la sensibilidad y plasticidad de cada especie. Los resultados obtenidos 

en este capítulo sugieren que las diferencias de manejo en cuanto al uso de la tierra generan 

diferentes condiciones que pueden favorecer diferencialmente a las distintas especies. Estas 

condiciones pueden reflejarse en la estructura de la vegetación, con la cual las aves de pastizal 

presentan una fuerte dependencia (Cody 1985, Patterson y Best 1996). Entonces, resulta 

necesario estudiar las características de la vegetación que condicionan la presencia y abundancia 

de las especies de aves que componen la comunidad del pastizal salobre del sur de la Bahía de 

Samborombón, lo cual será abordado en el siguiente capítulo. 
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CAPÍTULO 4 

RELACIÓN ENTRE LA COMUNIDAD DE AVES Y LAS CARACTERÍSTICAS DE LA 

VEGETACIÓN DEL PASTIZAL SALOBRE DEL SUR DE LA BAHÍA DE 

SAMBOROMBÓN 
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4.1 Introducción 

La composición y estructura de la vegetación puede afectar directamente la 

supervivencia y reproducción de las aves (Rotenberry 1985, Skowno y Bond 2003, Suárez y col. 

2003, Whittingham y col. 2006). Para las aves de pastizal en particular, la evidencia empírica 

indica que las especies pueden mostrar fuertes asociaciones con la estructura de la vegetación 

(Cody 1985, Patterson y Best 1996). Se cree que este factor afecta la distribución y abundancia 

de las aves ya que influye en la disponibilidad de alimento y recursos de anidación, y proporciona 

protección contra los depredadores (por ejemplo, Rotenberry y Wiens 1980, Grzybowski 1983, 

Cody 1985, Fisher y Davis 2010). 

La identificación de los atributos del hábitat que influyen en la abundancia de las aves 

puede guiar el diseño de estrategias de manejo (Davis y col. 1999, Rotenberry y Knick 1999, 

Fisher y Davis 2010, Ahlering y col. 2018). Los datos sobre la estructura de la vegetación en los 

campos bajo distintas prácticas de manejo en las pampas son limitados y los requisitos de 

hábitat de muchas aves de pastizal pampeano permanecen en gran parte desconocidos (Azpiroz 

y Blake 2009). 

La información disponible sugiere respuestas contrastantes en las especies de aves a la 

actividad agro-ganadera. Algunas especies están asociadas con pastizales naturales no 

pastoreados o ligeramente pastoreados, pero otras son más abundantes en áreas donde el 

hábitat es mantenido bajo pastoreo intensivo (Lanctot y col. 2002, Fernández y col. 2003, Isacch 

y Cardoni 2011, Dias y col. 2014, Ahlering y col. 2018). Azpiroz y Blake (2009) encontraron en los 

Campos del norte de Uruguay que las aves obligadas de pastizal (totalmente dependientes de 

este hábitat; Vickery y col. 1999) tendían a usar pastizales naturales, mientras que las especies 

facultativas (generalistas de pastizales; Vickery y col. 1999) eran típicas de praderas cultivadas. 

Asimismo, las especies amenazadas registradas en este estudio alcanzaron densidades 

relativamente altas solo en pastizales naturales, siendo la variabilidad en la estructura de la 

vegetación un factor importante que impulsa estas diferencias (Azpiroz y Blake 2009). 
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Las marismas son ecosistemas únicos en el mundo dominados por una vegetación 

halófila particular, y restringidos a la estrecha interfaz entre los ecosistemas marinos y terrestres 

(Esselink y col. 2000, Adam 2002). La mayoría de las marismas saladas en todo el mundo están 

dominadas por pastos, principalmente diferentes especies del género Spartina (Adam 1990). En 

el sudeste de América del Sur, la especie vegetal de marisma predominante es Spartina 

densiflora, con grandes áreas asociadas con aguas salobres que bordean las desembocaduras y 

estuarios de ríos y lagunas costeras desde el sur de Brasil hasta el norte de la Patagonia en 

Argentina (Bortolus 2006, Isacch y col. 2006). En la Bahía de Samborombón se distinguen estos 

bajos salinos, a los que se los denominan espartillares, con una fisonomía típica de pastizal alto 

(matas compactas de 1 m de altura) (Bilenca y col. 2018). 

Varios estudios han demostrado que las aves de pastizales altos responden rápidamente 

a los cambios en la cobertura de pastizal, en nuestra región (Isacch y Martínez 2001, Isacch y col. 

2004, Cardoni y col. 2007, Isacch y Cardoni 2011, Codesido y col. 2021) y en otras partes del 

mundo (Verhulst y col. 2004, With y col. 2008). En estos casos la composición de las 

comunidades de aves está fuertemente relacionada con la complejidad estructural de la 

vegetación (Roth 1976, Wiens 1997). Uno de los aspectos más importantes de la estructura de 

hábitat es la heterogeneidad espacial o parcheado que comprende, no solo las características 

de vegetación, sino también su variación en el espacio (Wiens 1976). 

Para aves que habitan pastizales altos los disturbios que cambien la fisonomía de pastos 

altos a pastos cortos tales como el fuego, el pastoreo o el reemplazo por pasturas, generan un 

cambio en la comunidad por especies de hábitos más generalistas (Pretelli y col. 2016). Un 

trabajo realizado en los pastizales salobres en las costas de la Laguna de Mar Chiquita (Provincia 

de Buenos Aires) encontró que la producción ganadera modifica directamente la estructura de 

la vegetación en marismas de S. densiflora (en cuanto a porcentaje de cobertura y altura), 

afectando a su vez la riqueza de especies de aves y composición de la comunidad, así como la 
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abundancia de aves que usan ese ambiente (Cardoni y col. 2015). Especies de aves típicas de la 

marisma de S. densiflora, como la Ratona Aperdizada (Cistothorus platensis) y el Espartillero 

Enano (Spartonoica maluroides) se encontraron en pastizales con bajos niveles de intervención 

por la actividad ganadera. Por el contrario, el conjunto aviar de marismas sujetas a producción 

ganadera de alta intensidad se caracterizó por la presencia de la Cachirla de Uña Larga (Anthus 

correndera) y el Tero (Vanellus chilensis) (Cardoni y col. 2015). 

En el capítulo anterior se describió la comunidad de aves de pastizal salobre presente 

en campos ganaderos y en el Parque Nacional Campos del Tuyú. Se encontraron diferencias en 

la composición específica entre manejos sugiriendo que las diferentes condiciones generadas 

por el tipo de uso de la tierra pueden favorecer diferencialmente a distintas especies. En 

particular, la Ratona Aperdizada y el Espartillero Enano se vieron fuertemente asociadas al 

Parque Nacional. 

El objetivo de este capítulo es estudiar las características de la vegetación asociadas a la 

presencia y abundancia de las distintas especies de aves de pastizal. Específicamente se 

pretende: (1) describir las variables que caracterizan la vegetación de cada tipo de manejo 

(Parque Nacional y campos ganaderos); (2) identificar las características de la estructura y 

composición de la vegetación más influyentes en la comunidad de aves; (3) identificar las 

especies de aves con mayor dependencia con tales características y evaluar su relación con el 

tipo de manejo (Parque Nacional y campos ganaderos). De estos objetivos se desprende la 

siguiente hipótesis y predicción. 

Hipótesis 1:  

La ganadería reduce la altura de la vegetación generando condiciones poco favorables para aves 

especialistas de pastizal alto. 

Predicción 1: Sitios con pastoreo presentarán vegetación más corta y menor abundancia de 

Espartillero Enano y Ratona Aperdizada.  
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4.2 Métodos 

4.2.1 Conteo de aves 

Durante la primavera de 2011 se realizaron conteos de aves en 38 sitios (Figura 2.4, Capítulo 2), 

13 ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú y 25 en los campos ganaderos. Para estimar 

la abundancia de cada especie se utilizó el método de transecta (Krebs 1989), recomendado 

para hábitats abiertos y uniformes (Gregory y col. 2004). Cada transecta tuvo una longitud 

variable (entre 200 y 600 metros) para maximizar la cantidad de avistamientos en tanto el 

remanente de espartillar lo permitiera en extensión, bajo la premisa de que la probabilidad de 

avistamiento por unidad de longitud se mantiene constante (Anderson y col. 1979). Los conteos 

fueron realizados entre las 6:00 y las 11:00 hs. excepto días lluviosos o excesivamente ventosos 

(Bibby y col. 2000). A lo largo de la transecta se registró el número de individuos de cada especie 

avistada dentro de una banda de 50 m a cada lado de la transecta (Bibby y col. 2000), sin tener 

en cuenta aquellas especies en tránsito, pero sí aquellas que se alimentan al vuelo y rapaces. La 

presencia fue detectada ya sea visual o acústicamente. Todos los conteos de aves fueron 

realizados por el mismo observador. 

Como se mencionó en los capítulos 2 y 3, entre la primavera de 2008 y el verano de 2009 

ocurrieron eventos de fuego por los cuales 5 transectas resultaron afectadas (2 en campos 

ganaderos y 3 en el Parque Nacional). Con el fin de estudiar la evolución de la comunidad de 

aves, se continuó con el seguimiento en estas transectas aplicando la metodología antes 

mencionada, durante las primaveras de 2009, 2010 y 2011. 

 

4.2.2 Muestreo de vegetación 

Durante la primavera de 2011 se llevó a cabo una caracterización de la vegetación en los 

mismos sitios donde se realizaron los conteos de aves. La caracterización incluyó el análisis de 
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la composición florística, la cobertura por especie y la altura vegetal (en cm). Para ello, se utilizó 

el método de intercepción puntual (Matteucci y Colma 1982) registrando la especie vegetal y su 

altura cada 10 metros a lo largo de toda la longitud de cada una de las mismas transectas 

relevadas para aves. Todos los muestreos de vegetación fueron realizados por el mismo 

observador y dentro de las 24 horas siguientes al conteo de aves. 

Durante la primavera 2008, verano 2009 y las primaveras de 2009, 2010 y 2011 se realizó 

también la caracterización de la vegetación de las transectas quemadas durante el verano del 

2009 a fin de estudiar su evolución. Para ello se utilizó la misma metodología de muestreo de 

vegetación antes mencionada. 

 

4.2.3 Análisis de datos 

A partir del conteo de aves se obtuvo la abundancia de cada especie observada 

relativizada al total de individuos observados en cada transecta (abundancia relativa). A partir 

del muestreo de vegetación se obtuvo dos tipos de variables: porcentaje de cobertura vegetal 

por especie y descriptores de altura. La cobertura fue calculada como la cantidad de puntos a lo 

largo de la transecta ocupados por una especie vegetal o suelo desnudo relativizado al total de 

puntos. Los descriptores de altura incluyeron la altura promedio, el coeficiente de variación, la 

altura máxima y mínima, por transecta. El coeficiente de variación de la altura de la vegetación 

se utilizó como indicador del grado de heterogeneidad de la altura vegetal (Azpiroz y Blake 

2016). Para todos los análisis estadísticos se utilizó el programa R versión 3.6.3 (R Core Team 

2020) y se realizaron mediante el paquete “vegan” (Oksanen y col. 2020). 

Para visualizar las diferencias entre manejos en cuanto a las variables de vegetación se 

utilizó un análisis de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS por sus siglas en inglés; 

Kruskal 1964, Minchin 1987) para cada grupo de variables. Esta técnica estadística multivariada 
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representa gráficamente de manera simultánea las unidades estadísticas (transectas) y las 

variables que las caracterizan, evaluando similitudes entre las unidades y correlaciones entre las 

variables. Para ello se utilizó la función metaMDS (Oksanen y col. 2020) y se trabajó con el índice 

de disimilitud de Bray-Curtis (Bray y Curtis 1957), el cual se adapta bien a datos ecológicos ya 

que maneja mejor la gran proporción de ceros (Quinn y Keough 2002). Dado que el NMDS es un 

algoritmo iterativo, se utiliza una medida denominada “stress” para evaluar la bondad de ajuste 

de las estimaciones. Un valor de stress menor a 0.1 indica que el gráfico corresponde a una 

ordenación de las unidades que resulta ideal, conteniendo toda la información original en la 

matriz de datos relacionada con similitudes entre las unidades, un valor entre 0.1 y 0.2 indica 

una buena representación y un valor entre 0.2 y 0.3 indica una representación pobre (Clarke 

1993, Legendre y Legendre 2012). Para probar estadísticamente las diferencias entre los tipos 

de manejo observadas en el ordenamiento de los sitios, se realizó un análisis de similitud de una 

vía (ANOSIM, Clarke 1993) mediante la función anosim (Oksanen y col. 2020). ANOSIM utiliza la 

aleatorización de Monte Carlo de los datos observados para evaluar si la disimilitud dentro de 

cada tipo de manejo es mayor que la disimilitud entre tipos de manejo. Se utilizaron 999 

simulaciones de Monte Carlo para generar el estadístico R que adquiere valores entre -1 y 1 

(cuanto más cercano a 1 indica mayor disimilitud entre tipos de manejo). 

Para estudiar la influencia de las variables de vegetación sobre la composición de la 

comunidad de aves, se realizó un análisis de redundancia (RDA, Legendre y Legendre 1998). 

Previamente se realizó un análisis de correspondencia sin tendencia (DCA, Hill y Gaugh 1980) 

donde se observó un valor de gradiente menor a 3 lo cual indica que la respuesta al gradiente 

ambiental resultó lineal y por lo tanto un RDA es el análisis más apropiado entre los métodos 

directos (Quinn y Keough 2002). Las variables respuesta integran la matriz de la comunidad de 

aves y las variables explicatorias conforman dos matrices con ambos tipos de características de 

la vegetación: cobertura vegetal y descriptores de altura. Para la matriz de la comunidad de aves, 

se utilizó la abundancia relativa de cada especie observada, estandarizada por el método de 
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Hellinger (Rao 1995), sin tener en cuenta especies presentes en menos del 5 % de las transectas 

(Ter Braak 1988). Se realizó un RDA con cada matriz de variables de vegetación y se seleccionó 

las variables con aporte significativo en cada uno mediante la función ordistep (Blanchet y col. 

2008). Se evaluó la colinealidad de las variables explicatorias mediante la función vif.cca 

(Oksanen y col. 2020). Con las variables seleccionadas se confirmó una única matriz de variables 

de vegetación y se realizó el RDA definitivo. Se comprobó la significancia del análisis y de los 

ejes con la función anova.cca (Oksanen y col. 2020), usando 999 permutaciones. Para 

determinar la importancia de cada uno de los tipos de variables explicatorias (Cobertura, Altura) 

se realizó una Partición de la Varianza (RDApart) (Borcard y col. 1992, Legendre y Legendre 1998) 

mediante la función varpart (Oksanen y col. 2020). Este análisis permite descomponer la 

variación de las abundancias relativas de las especies de aves que conforman las comunidades, 

en función de más de un conjunto de variables. De esta manera es posible calcular qué 

porcentaje de la variación es explicada por cada grupo de variables de vegetación y cuánto 

queda sin explicar (Legendre y col. 2005). La función usa principalmente el R2 ajustado para 

evaluar las fracciones explicadas por las matrices explicatorias y sus combinaciones. El análisis 

de partición de la varianza fue utilizado para detectar: (a) la variación explicada únicamente por 

los descriptores de altura que no es explicada por el tipo de cobertura; (b) la variación 

compartida por los descriptores de altura y el tipo de cobertura vegetal; (c) la variación debida 

al tipo de cobertura vegetal que afecta a las especies independientemente de los descriptores 

de altura; (d) la fracción de variación en las especies que no es explicada por ninguna de las 

opciones anteriores (Figura 4.1). 
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Figura 4.1. Esquema de la partición de la varianza mostrando cada componente de las variables 

predictoras que afecta la variación de la abundancia relativa de las especies de aves. 

 

Respecto al seguimiento de las transectas quemadas en el verano de 2009, se visualizó 

su evolución de manera gráfica mediante diagramas de cajas para las distintas temporadas y 

años registrados: primavera de 2008 (pre fuego), verano 2009 (fuego) y las primaveras de 2009, 

2010 y 2011 (post fuego). Se tuvo en cuenta las variables de vegetación que fueron 

seleccionadas como relevantes en el RDA y las abundancias relativas de las especies de aves que 

se mostraron más influidas por dichas variables en el mismo análisis. 
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4.3 Resultados 

4.3.1 Descripción de las características de la vegetación 

La cobertura vegetal por especie presentó un patrón similar entre campos ganaderos y 

el Parque Nacional (Figura 4.2). En ambos manejos la especie más abundante fue S. densiflora y 

en segundo lugar la especie Salicornia ambigua, acompañadas de Hordeum sp. y Juncus acutus 

con bajos porcentajes de cobertura. La especie Cortaderia selloana sólo fue registrada en el 

Parque Nacional, mientras que el suelo desnudo fue registrado únicamente en los campos 

ganaderos. Además de manera ocasional se registró Distichlis sp. pero no fue tenida en cuenta 

en los análisis ya que estuvo presente en menos del 5 % de las transectas. 

 

Figura 4.2. Cobertura media vegetal por transecta en el Parque Nacional (gris) y en los campos 

ganaderos (negro), los corchetes indican la desviación estándar. 

 

El ordenamiento multidimensional no métrico (NMDS) para las variables de cobertura 

mostró una alta superposición entre los polígonos que representan cada manejo (Figura 4.3). El 

valor de stress obtenido (0.116) indica una buena representación. El ANOSIM no detectó 

diferencias significativas entre las variables de cobertura que caracterizan cada manejo 

(R=0.096, p=0.104). 
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Figura 4.3. Ordenamiento de los sitios de muestreo ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú 

(polígono verde) y en los campos ganaderos (polígono rojo) en base a las variables de cobertura. Los 

nombres en negro representan los sitios. Los nombres en rojo representan las variables de cobertura: 

suelo desnudo (sd), S. densiflora (esp), S. ambigua (sal), Hordeum sp, Juncus acutus (junquillo) y 

Cortaderia selloana (cortadera). 

 

En cuanto a los descriptores de altura se pueden observar grandes variaciones en las 

variables registradas según el tipo de manejo (Figura 4.4). En el Parque Nacional la altura 

promedio de la vegetación fue de 73.11 cm, el coeficiente de variación obtuvo un valor de 0.28, 

la altura mínima promedio fue de 34.23 cm y la máxima de 110.38 cm. En cambio, en los campos 

ganaderos, la altura promedio de la vegetación fue de 43.83 cm, el coeficiente de variación 

obtuvo un valor de 0.57, la altura mínima promedio fue de 7.8 cm y la máxima de 83.4 cm. 
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Figura 4.4. Diagrama de cajas para las variables por transecta altura promedio (Alt_prom), coeficiente 

de variación (CV), altura mínima (min) y máxima (max) en el Parque Nacional (pn) y en los campos 

ganaderos (c). Las cajas representan el rango intercuartílico (percentil 25 % - 75 %) y las líneas 

horizontales de las cajas representan las medianas. Las líneas verticales indican los valores mínimo y 

máximo dentro de 1.5 veces el rango intercuartílico por debajo y por encima de los extremos de la caja. 

Los puntos indican valores atípicos. 

 

El ordenamiento multidimensional no métrico (NMDS) para las variables de altura 

mostró una cierta superposición entre los polígonos de cada manejo lo cual podría indicar que 

ciertos sitios de los campos ganaderos comparten características del Parque Nacional (Figura 

4.5). El valor de stress obtenido (0.043) indica una muy buena representación. El ANOSIM indicó 

diferencias significativas entre los descriptores de altura que caracterizan cada manejo 

(R=0.355, p=0.001). 
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Figura 4.5. Ordenamiento de los sitios de muestreo ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú 

(polígono verde) y en los campos ganaderos (polígono rojo) en base a los descriptores de altura. Los 

nombres en negro representan los sitios. Los nombres en rojo representan las variables de altura: altura 

promedio (Alt_prom), coeficiente de variación (CV), altura mínima (min) y máxima (max). 

 

4.3.2 Relación entre las especies de aves y las características de la vegetación 

De acuerdo a la selección de variables de a pasos dentro de cada grupo de variables 

explicatorias resultaron significativas la altura promedio y el coeficiente de variación (grupo 

altura) y la cobertura de suelo desnudo y de Hordeum sp. (grupo cobertura). Estas variables 

conformaron la matriz de vegetación con la que se realizó el RDA definitivo. El modelo global 

resultó significativo (p=0.001), explicando el 31.82 % de la variación total de la matriz de 

abundancias de aves, de acuerdo al valor del R2ajustado. La prueba de permutaciones por ejes 

indicó que los ejes 1 y 2 fueron significativos, representando una proporción de la variación 

explicada del 0.295 (p=0.001) y 0.069 (p=0.006), respectivamente. El eje 1 estuvo asociado 

positivamente con la cobertura de suelo desnudo y el coeficiente de variación de la altura 

vegetal y negativamente con la altura promedio, mientras que, en cuanto a las especies de aves, 

el eje 1 estuvo asociado negativamente a la abundancia de la Ratona Aperdizada y el Espartillero 
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Enano y positivamente con Anthus sp. (Tabla 4.1). El eje 2 estuvo asociado positivamente con la 

cobertura de Hordeum sp. pero no presentó una asociación relevante con ninguna de las 

especies de aves (Tabla 4.1). 

 

Tabla 4.1. Coeficientes de correlación de las especies de aves y variables de vegetación con cada uno de 

los ejes que resultaron significativos en el análisis de RDA general. 

Especies de 
aves 

Nombre común Nombre científico Abreviatura RDA1 RDA2 

Burrito Negruzco Porzana spiloptera burrito 0.005 -0.041 

Cachirla Anthus sp. ca 0.536 -0.310 

Cachilo Canela Donacospiza albifrons cc -0.060 0.007 

Chimango Phalcoboenus 
chimango 

chimango 0.017 -0.168 

Chingolo Zonotrichia capensis chin 0.227 0.260 

Curutié Ocráceo Cranioleuca 
sulphurifera 

curu -0.055 0.015 

Doradito Común Pseudocolopteryx 
flaviventris 

dor -0.081 0.171 

Espartillero Enano Spartonoica maluroides ee -0.590 -0.091 

Espartillero 
Pampeano 

Asthenes hudsoni ep 0.272 0.102 

Espinero Pecho 
Manchado 

Phacellodomus 
striaticollis 

es -0.063 0.001 

Misto Sicalis luteola mi 0.003 0.026 

Pecho Amarillo 
Común 

Pseudoleistes virescens pe 0.046 0.049 

Pico de Plata Hymenops perspicillatus pi -0.015 -0.050 

Ratona 
Aperdizada 

Cistothorus platensis ra -0.520 -0.074 

Tijereta Tyrannus savana tijereta 0.097 0.007 

Varillero Ala 
Amarilla 

Agelasticus thilius var_am -0.139 0.007 

Verdón Embernagra platensis ve 0.095 0.026 

Variables 
de 

vegetación 

Grupo Nombre Abreviatura RDA1 RDA2 

Cobertura Hordeum sp. hordeum_sp. 0.093 0.738 

Suelo desnudo sd 0.773 0.247 

Altura Altura promedio Alt_prom -0.942 0.219 

Coeficiente de variación CV 0.985 0.131 

 

En la Figura 4.6 se puede observar la representación gráfica del RDA donde el eje 1 divide 

en dos secciones el área del gráfico a izquierda y derecha del cero. En la sección izquierda se 
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encuentran mayormente sitios ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú asociándose a 

una mayor altura promedio y a la abundancia de Ratona Aperdizada y Espartillero Enano. En la 

sección derecha se encuentran mayormente sitios ubicados en los campos ganaderos 

asociándose a valores mayores de coeficiente de variación (mayor heterogeneidad de alturas), 

mayor cobertura de suelo desnudo y mayor abundancia de Anthus sp. El resto de las especies 

no mostraron asociaciones fuertes. 

 

Figura 4.6. Relación entre las variables de vegetación (en azul) y las especies de aves (en rojo), sus 

abreviaturas se indican en la Tabla 4.1. La longitud y dirección de cada vector es proporcional a la fuerza 

de asociación entre las variables y los ejes del RDA. Los puntos verdes representan sitios ubicados en el 

Parque Nacional Campos del Tuyú y los puntos negros sitios ubicados en campos ganaderos.  

 

En la Figura 4.7 se representa la partición de la varianza explicada por los grupos de 

variables altura y cobertura. La variación pura explicada por el grupo altura (a) representó un 

13.4 %, la variación compartida por los descriptores de altura y el tipo de cobertura vegetal (b) 
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representó un 16.4 % y la variación pura debida al tipo de cobertura vegetal (c) representó un 

2.1 %. 

 

Figura 4.7. Diagrama de Venn generado a partir del RDA con partición de la varianza que explica la 

relación entre la comunidad de aves y los grupos de variables de cobertura vegetal y altura (n=38). Las 

letras en el diagrama indican: (a) la variación explicada únicamente por los descriptores de altura; (b) la 

variación compartida por los descriptores de altura y el tipo de cobertura vegetal; (c) la variación debida 

únicamente al tipo de cobertura vegetal. 

 

Ambos grupos de variables explicatorias aportaron significativamente a la variación en 

la comunidad de aves; sin embargo, en cuanto a la variación pura explicada por cada grupo, sólo 

resultó significativo el aporte del grupo altura (Tabla 4.2). 

 

Tabla 4.2. Partición de la varianza del análisis de RDA para la comunidad de aves y los grupos de 

variables de vegetación (cobertura y altura) de la primavera 2011. 

 Partición de la 

Varianza 

R2 ajustado Prueba de 

permutación 

Altura + Cobertura a + b + c 0.318 0.001 

Altura a + b 0.298 0.001 

Cobertura b + c 0.184 0.001 

Altura sin influencia de cobertura a 0.134 0.001 

Altura y Cobertura (intersección) b 0.164 - 

Cobertura sin influencia de altura c 0.021 0.065 

Residual d 0.682 - 

 

Cobertura 

a 

b 

c 

Altura 

Residuos = 0.682 
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4.3.3 Evolución de las transectas quemadas 

Se estudió la evolución de las transectas quemadas en el verano de 2009 (Figura 4.8) en 

cuanto a las variables de vegetación altura promedio, coeficiente de variación de la altura y 

cobertura de suelo desnudo (Figura 4.9) y la abundancia de las aves asociadas a estas variables, 

la Ratona Aperdizada y el Espartillero Enano (Figura 4.10). Se observa que la altura promedio 

disminuyó drásticamente en el momento que ocurren los incendios y luego se fue recuperando 

en las siguientes primaveras. El coeficiente de variación obtuvo un valor máximo en el momento 

del fuego y luego disminuyó a valores similares o más bajos a la primavera previa al fuego. La 

cobertura de suelo desnudo fue máxima en el momento del fuego y luego disminuyó a cero. La 

abundancia del Espartillero Enano mostró un patrón similar al de la altura promedio de la 

vegetación, con una fuerte disminución en el verano de 2009 y un aumento gradual en las 

siguientes temporadas. La Ratona Aperdizada mostró un patrón similar observando las 

medianas, sin embargo, el patrón es diferente para la media, con un aumento en el verano de 

2009, una fuerte disminución en la primavera de 2009 y luego un aumento en 2010 y 2011.  
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Figura 4.8. Imágenes del estado en que quedó la vegetación al poco tiempo del incendio 

ocurrido en el verano de 2009. 
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Figura 4.9. Evolución de la vegetación en distintas temporadas: primavera de 2008 (pre fuego), verano 

2009 (fuego), primaveras de 2009, 2010 y 2011 (post fuego). Se representan diagramas de cajas para las 

variables altura promedio, coeficiente de variación y cobertura de suelo desnudo. Las cajas representan 

el rango intercuartílico (percentil 25 % - 75 %), las líneas horizontales de las cajas representan las 

medianas y el punto negro las medias. Las líneas verticales indican los valores mínimo y máximo dentro 

de 1.5 veces el rango intercuartílico por debajo y por encima de los extremos de la caja. Los puntos 

vacíos indican valores atípicos y los puntos de colores las observaciones individuales. 
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Figura 4.10. Evolución de la abundancia relativa del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada en 

distintas temporadas: primavera de 2008 (pre fuego), verano 2009 (fuego), primaveras de 2009, 2010 y 

2011 (post fuego). En los diagramas las cajas representan el rango intercuartílico (percentil 25 % - 75 %), 

las líneas horizontales de las cajas representan las medianas y el punto negro las medias. Las líneas 

verticales indican los valores mínimo y máximo dentro de 1.5 veces el rango intercuartílico por debajo y 

por encima de los extremos de la caja. Los puntos vacíos indican valores atípicos y los puntos de colores 

las observaciones individuales. 
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4.4 Discusión 

El espartillar constituye la comunidad de pajonal más importante y ampliamente 

distribuida de la Bahía Samborombón. Brinda un hábitat fundamental para muchas especies de 

la fauna de los pastizales entre las que se encuentran varias aves amenazadas. Al mismo tiempo 

se trata de una de las comunidades vegetales menos palatables para el ganado, especialmente 

cuando no recibe disturbios (Miñarro y Marino 2013), por lo que la práctica ganadera habitual 

es el pastoreo continuo y el uso del fuego (Jacobo y Rodríguez 2012). Dado este contexto, el 

objetivo de este capítulo fue estudiar las características de la vegetación asociadas al tipo de 

manejo y cómo éstas influyen en la abundancia de las distintas especies de aves, para esto se 

realizaron conteos de aves y muestreos de vegetación en el Parque Nacional Campos del Tuyú y 

en campos ganaderos aledaños. 

En cuanto a las características de la vegetación, la composición florística fue similar entre 

los campos y el Parque Nacional, siendo la especie dominante S. densiflora acompañada de S. 

ambigua. Sin embargo, el suelo desnudo resultó ser un tipo de cobertura que sólo se registró en 

los campos ganaderos. Por otro lado, se observó un patrón diferente entre manejos en las 

variables de estructura vegetal, siendo los campos más heterogéneos (valor más alto de 

coeficiente de variación), con valores mínimos, máximos y promedios de altura más bajos, 

respecto del Parque Nacional. Sin embargo, se pudo observar que algunos sitios relevados en 

los campos ganaderos comparten características de estructura de la vegetación con el Parque 

Nacional, es decir, que los campos ganaderos mantienen algunas áreas con pastizales más 

conservados. Estas áreas podrían ser menos accesibles para el ganado según el grado de 

anegamiento. 

Luego se estudió la relación de las especies de aves con las variables de vegetación, 

clasificadas en dos tipos: variables de cobertura y descriptores de altura. Se seleccionaron las 

variables más relevantes para explicar la variabilidad en la comunidad de aves dentro de cada 

grupo, resultando elegidas la cobertura de suelo desnudo y la de Hordeum sp. (grupo cobertura), 
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y la altura promedio de la vegetación y el coeficiente de variación de la altura (grupo altura). La 

partición de la varianza permitió identificar que la variación debida al efecto conjunto de ambos 

grupos fue significativa como también lo fue la variación pura debida a los descriptores de altura. 

Sin embargo, la variación pura debida a las variables de cobertura no fue significativa. De esta 

manera, se pudo determinar que las variables más influyentes en la comunidad de aves 

estuvieron asociadas a la estructura de la vegetación y no a la composición florística. 

La altura de la vegetación es considerada uno de los principales impulsores de la 

diversidad y composición de las aves en los pastizales (Fisher y Davis 2010). Para los pastizales 

del sureste de Sudamérica, de las 109 especies registradas, se describieron 25 especies 

restringidas a los pastizales altos, considerándose que éstas tienden a ser de mayor 

preocupación de conservación que las de pastizal corto (Azpiroz y col. 2012). En este capítulo se 

encontró que el Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada se asociaron con sitios con mayor 

altura promedio y mayor homogeneidad de la vegetación (bajos valores de coeficiente de 

variación), características que se encontraron asociadas a sitios del Parque Nacional, lo cual es 

consistente con lo que plantea la Predicción 1. Contrariamente, las cachirlas se asociaron a sitios 

con alta heterogeneidad y baja altura promedio, vinculados con sitios ubicados en campos 

ganaderos. Ciertas formas de disturbio son consideradas fundamentales en el mantenimiento 

de la heterogeneidad natural en las condiciones ambientales que los organismos experimentan 

a través del espacio, tiempo, o ambos (Brawn y col. 2001). Muchos trabajos proponen un manejo 

del pastoreo basado en la heterogeneidad para mantener la biodiversidad aviar generando la 

totalidad del espectro de estructura vegetal utilizada por aves de pastizal (Knopf 1996, 

Fuhlendorf y Engle 2001, Derner y col. 2009, Toombs y col. 2010, Hovick y col. 2014). Sin 

embargo, en esta tesis, se observó que la heterogeneidad generada por el pastoreo afectó aves 

especialistas tales como el Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada, las cuales mostraron una 

fuerte dependencia con la estructura de la vegetación, específicamente con la altura y 

homogeneidad de la misma. Ambas especies están descriptas como localmente raras (Narosky 
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y Di Giacomo 1993, López-Lanús 2020), y en particular, el Espartillero Enano se encuentra en un 

estatus de conservación vulnerable (MAyDS AA 2017). Estos resultados refuerzan el valor de las 

áreas protegidas en la región y la necesidad de implementar una estrategia de manejo del 

ganado que mantenga áreas de pastizal que cumplan con los requerimientos de estas aves. 

El seguimiento de las transectas que sufrieron un evento de fuego en el verano de 2009 

permitió tener registro de la evolución de las variables descriptoras de la vegetación que 

resultaron más relevantes. Se observó una drástica disminución de la altura promedio al poco 

tiempo de ocurridos los incendios, recuperando los valores previos al fuego en la siguiente 

primavera y superando ese valor en las posteriores. El coeficiente de variación fue máximo en 

el momento del fuego y se observó una disminución en la segunda primavera hasta valores 

similares a los previos al fuego. La cobertura de suelo desnudo fue máxima al momento del 

fuego, pero en la siguiente primavera disminuyó a cero, siendo que toda la superficie se cubrió 

de rebrotes ya que las especies con rizomas fuertes como S. densiflora pueden sobrevivir al 

fuego y crecer rápidamente (Clakson 1977, Madanes y col. 2007). 

Respecto a la respuesta al fuego de las aves más influidas por las variables de vegetación 

estudiadas, la abundancia del Espartillero Enano acompañó el patrón de la altura promedio de 

la vegetación; sin embargo, la recuperación de los valores de abundancia no parece alcanzar los 

niveles pre fuego durante el tiempo estudiado. La abundancia de la Ratona Aperdizada mostró 

un patrón similar en cuanto a la mediana, pero diferente observando las medias, con un 

aumento en la temporada en la que ocurrieron los incendios acompañada de una mayor 

variabilidad, lo cual podría deberse a una mayor plasticidad de esta especie en su uso del 

ambiente, por ejemplo, en el forrajeo. En los Estados Unidos se ha registrado esta plasticidad y 

en las recomendaciones de manejo se sugiere crear un mosaico de áreas quemadas y no 

quemadas en los pastizales altos para proporcionar tanto recursos de anidación como de 

alimentación (Dechant y col. 2002). Habiéndose observado este aumento en la abundancia de 

la Ratona Aperdizada en el verano de 2009, resulta llamativo el registro de una disminución tan 
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marcada en la primavera de 2009, para luego aumentar progresivamente la abundancia en las 

primaveras de 2010 y 2011. Sin embargo, esto puede explicarse considerando que los siguientes 

muestreos luego del fuego se realizaron en primavera por lo que el uso del hábitat estará 

determinado por los requerimientos de nidificación. Además, el año 2009 fue considerado como 

el año de peor clima en los últimos 50 años, registrando para la provincia de Buenos Aires 

períodos cálidos extremos y déficit de precipitaciones (Ferrelli 2012). La precipitación anual 

puede afectar la presencia de la Ratona Aperdizada y su uso del hábitat (Faanes 1981), por lo 

que la fuerte sequía del año 2009 podría haber influido su abundancia. Estos resultados, si bien 

se basan en un tamaño muestral pequeño, brindan una aproximación a los tiempos que lleva la 

recuperación de la vegetación y de las poblaciones de aves que dependen de ella. 

Para comprender mejor los mecanismos subyacentes que determinan las variaciones de 

abundancia de estas especies de aves frente a las alteraciones en la estructura de la vegetación, 

es fundamental estudiar los recursos que resultan limitantes en estas condiciones. Por lo tanto, 

en el siguiente capítulo se evaluará la influencia de factores regulatorios asociados a la 

alimentación y la depredación en la abundancia del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada. 
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CAPÍTULO 5 

FACTORES REGULATORIOS EN LA ABUNDANCIA DE LAS AVES DE PASTIZAL MÁS 

AFECTADAS POR EL MANEJO GANADERO 
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5.1 Introducción 

La degradación de hábitats de marismas y pastizales debido a la producción ganadera es 

considerada el factor más probable detrás de la disminución de la población de aves de pastizal 

en todo el mundo (Collar y col. 1992, Knopf 1994, Stotz y col. 1996, Vickery y col. 1999, Sauer y 

col. 2005, Azpiroz y col. 2012). Tal perturbación causa efectos directos e indirectos en las aves 

que usan estos hábitats cambiando la diversidad vegetal (Bakker y col. 2008) y estructura del 

hábitat (Vickery y col. 2001), disminuyendo la biomasa de artrópodos foliares (Dennis y col. 

2008) y, a su vez, alterando la abundancia y riqueza de especies de aves (Gonnet 2001, Isacch y 

Martínez 2001, García y col. 2008, Isacch y Cardoni 2011). Estos efectos, entonces, producen un 

cambio en la aptitud del hábitat para la anidación y alimentación (Gonnet 2001, Vickery y col. 

2001, Chase 2002) y en las tasas de depredación de nidos de aves (Zalba y Cozzani 2004), 

afectando su éxito reproductivo (Sutter y Ritchison 2005). 

De los efectos antes mencionados, aquellos relacionados a la actividad reproductiva son 

considerados los principales factores asociados a la vulnerabilidad de las aves de pastizal 

(Vickery y col. 1999, Chase 2002, Herkert y col. 2003). El sobrepastoreo resulta en una 

vegetación baja y abierta que expone los nidos de las aves a la acción de los depredadores (Cody 

1985, Knopf 1996, Ammon y Stace 1997, Fondell y Ball 2004, Zalba y Cozzani 2004) aumentando 

su impacto sobre el éxito de nidificación y con consecuencias significativas para la dinámica de 

poblaciones de las aves de pastizal (Martin 1993, Fondell y Ball 2004). La estructura de la 

vegetación no solo influye en el riesgo de depredación de los nidos, sino también de los 

individuos mismos, exponiéndolos a un mayor riesgo de supervivencia (Grzybowski 1983, Lima 

1993, Whittingham y col. 2006). Además, esta estructura puede influir en el microclima del nido 

proporcionando ventajas de termorregulación en la incubación (Walsberg 1985, Hoekman y col. 

2002, Davis 2005). 
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En pastizales sometidos a ganadería intensiva se ha visto que los cambios en la 

vegetación pueden también afectar la diversidad y composición de la comunidad asociada de 

invertebrados (Morris 1978, Gibson y col. 1992, Morris 2000, Vickery y col. 2001), y por lo tanto 

la disponibilidad de alimento para especies de aves insectívoras (Dennis y col. 2008, Spiller y 

Dettmers 2019). La abundancia de muchos de los grupos de artrópodos asociados con los 

pastizales se ha relacionado con una mayor complejidad de la arquitectura de las plantas (Gibson 

y col. 1992, Dennis y col. 2001) y aumentos en la altura de la vegetación (Purvis y Curry 1981, 

Morris y Plant 1983, Dennis y col. 1997) y heterogeneidad de altura (Dennis y col. 1998, Vickery 

y col. 2001). Cagnolo y sus colaboradores (2002), por ejemplo, encontraron que una alta 

densidad ganadera estuvo asociada a un notable empobrecimiento de la comunidad de insectos 

tanto para la jerarquía taxonómica de familia como de especie. Este empobrecimiento del 

ensamble de insectos en sitios con mayor pastoreo puede reflejar la reducida disponibilidad de 

alimento, refugios o sitios de oviposición, causados por la menor complejidad estructural del 

hábitat. Los sitios con exclusión de ganado estuvieron relacionados con un mayor número de 

familias exclusivas (Cagnolo y col. 2002) pudiendo verse favorecidos grupos de insectos que 

normalmente ocurren a bajas densidades en el área (Denslow 1985, Fahrig y Jonsen 1998). El 

efecto del pastoreo sobre la comunidad de invertebrados, sin embargo, presenta evidencias 

controvertidas. Algunos estudios han reportado, al igual que Cagnolo y col. (2002), la 

disminución de la diversidad y /o la abundancia de insectos siguiendo los disturbios de pastoreo 

(Welch y col. 1991, Fahrig y Jonsen 1998) mientras que otros han reportado su aumento 

(Wettstein y Schmid 1999). Estas diferencias podrían estar relacionadas directamente a la 

composición de la comunidad de artrópodos y de cómo estos grupos responden a la alteración 

de la comunidad vegetal. Por ejemplo, mientras los coleópteros fitófagos pueden ser afectados 

por cambios en la composición florística (Gibson y col. 1992), otros grupos como las arañas 

(Dennis y col. 1998), e insectos de los órdenes Homoptera (Brown 1991), Hemiptera (Morris 
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1979) y Orthoptera (Wettstein y Schmid 1999) parecen responder principalmente a las 

características estructurales del pastizal. 

En el capítulo anterior (ver Capítulo 4) se observó que la heterogeneidad generada por 

el pastoreo afectó aves especialistas tales como el Espartillero Enano (Spartonoica maluroides) 

y la Ratona Aperdizada (Cistothorus platensis), las cuales mostraron una fuerte dependencia con 

la estructura de la vegetación y en particular con la homogeneidad de la misma. Esta 

dependencia podría deberse a que las características del ambiente son más aptas para la 

supervivencia de estas especies que, como se mencionó anteriormente, puede deberse a 

mejores condiciones para alimentarse, refugiarse y reproducirse. Por lo tanto, el objetivo de 

este capítulo es estudiar la influencia de factores regulatorios asociados a la alimentación y la 

depredación de nidos en la abundancia del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada, especies 

más afectadas por el pastoreo. Específicamente se pretende: (1) Analizar la influencia de la 

abundancia de artrópodos en la abundancia de estas aves y su relación con el manejo ganadero; 

(2) Estudiar la influencia del pastoreo sobre el riesgo de depredación de nidos. De estos objetivos 

se desprenden las siguientes hipótesis y predicciones. 

 

Hipótesis 2: 

El pastoreo afecta negativamente al Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada a través de la 

disminución en la abundancia de los órdenes de artrópodos incluidos en su alimentación.  

 

Predicción 2: Sitios con pastoreo presentarán menor abundancia de los órdenes de artrópodos 

incluidos en la dieta del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada; y la abundancia de estas 

especies de aves también será menor. 
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Hipótesis 3: 

Los cambios en la vegetación producidos por el pastoreo aumentan la detectabilidad de los nidos 

de las aves de pastizal por parte de sus depredadores. 

 

Predicción 3: El riesgo de depredación de los nidos será mayor en las áreas con pastoreo respecto 

a las áreas sin pastoreo.  
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5.2 Métodos 

 

5.2.1 Abundancia de artrópodos y su relación con las aves más afectadas por el manejo. 

Durante la primavera de 2010 se realizaron muestreos de artrópodos foliares en 38 sitios 

(Figura 2.4, Capítulo 2), 13 ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú (“parque”) y 25 en 

los campos ganaderos (“campo”). Las muestras fueron tomadas mediante una red entomológica 

cónica de 40 cm de diámetro y 75 cm de bolsa, con un mango de 60 cm de largo (Cooper y 

Whitmore 1990, Hutto 1990). Los muestreos se realizaron durante la tarde sobre transectas 

donde se realizaron 10 golpes de red por cada una, tocando ligeramente el follaje. Debido a que 

el sitio de estudio presenta un régimen de mareas no pudo utilizarse trampas de caída. El 

material colectado fue conservado en frascos con alcohol etílico 80 % (Buffington y Redak 1998) 

hasta su determinación en el laboratorio con lupa binocular. 

En los mismos sitios donde se tomaron las muestras de artrópodos se realizaron conteos 

de Espartillero Enano y Ratona Aperdizada. Para estimar la abundancia de cada especie se utilizó 

el método de transecta (Krebs 1989), recomendado para hábitats abiertos y uniformes (Gregory 

y col. 2004). Cada transecta tuvo una longitud variable (entre 200 y 600 metros) para maximizar 

la cantidad de avistamientos en tanto el remanente de espartillar lo permitiera en extensión, 

bajo la premisa de que la probabilidad de avistamiento por unidad de longitud se mantiene 

constante (Anderson y col. 1979). Los conteos fueron realizados entre las 6:00 y las 11:00 hs. 

excepto días lluviosos o excesivamente ventosos (Bibby y col. 2000). A lo largo de la transecta 

se registró el número de individuos de cada especie avistados dentro de una banda de 50 m a 

cada lado de la transecta (Bibby y col. 2000). La presencia fue detectada ya sea visual o 

acústicamente. Todos los conteos de aves fueron realizados por el mismo observador. 
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5.2.2 Riesgo de depredación de nidos 

Durante la primavera de 2009 se realizó un experimento con 48 nidos artificiales en las 

estancias La Linconia y Los Zorzales para cuantificar el impacto de la depredación sobre la 

nidificación en un ambiente de baja cobertura vegetal a causa del pastoreo y otro de alta 

cobertura vegetal (clausura sin pastoreo). En cada estancia se colocaron 24 nidos de hilo sisal: 

12 en un área sin pastoreo y 12 en un área con pastoreo. Los nidos se dispusieron al azar 

respetando una distancia mínima entre los mismos de 30 metros (Batáry y col. 2004). Fueron 

colocados en matas de vegetación (principalmente Spartina densiflora) a una altura mínima de 

25 cm para evitar que los nidos sean alcanzados por el agua debido al régimen de mareas. En 

cada nido se colocaron 2 huevos de codorniz (Coturnix coturnix), uno fresco y otro relleno con 

parafina (atado al nido mediante un hilo de nylon para evitar que el depredador los remueva) 

para registrar marcas e identificar el tipo de depredador (Zanette y Jenkins 2000, Svagelj y col. 

2003). Los nidos fueron revisados día por medio durante 10 días para la estancia La Linconia y 

12 días para la estancia Los Zorzales. Este lapso de tiempo es representativo del período de 

incubación de muchas de las especies que allí nidifican (aproximadamente 12 días, del Hoyo y 

col. 1992, Llambías y col. 2009). 

Durante la primavera de 2011 se repitió el experimento con huevos de yeso para imitar 

el tamaño de los huevos de Ratona Aperdizada y el Espartillero Enano (≈2.5 cm de largo y 1.5 de 

diámetro). Se dispusieron 20 nidos en un espartillar natural ubicado en el Parque Nacional 

Campos del Tuyú (sin pastoreo) y 20 nidos en un espartillar de la estancia Las Tijeras (con 

pastoreo) adyacente al Parque Nacional. Se realizó el seguimiento de los nidos cada 3 días por 

15 y 14 días respectivamente. 

Los depredadores fueron identificados a partir de las marcas que éstos dejaron sobre 

los huevos (parafinados o de yeso) cuando intentaron depredarlos. Las aves dejan típicamente 

una marca triangular o picadura de diferente tamaño, mientras que los mamíferos dejan las 

marcas de sus dientes sobre ellos (Svagelj 2002). 
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5.2.3 Análisis estadístico 

5.2.3.1 Artrópodos y aves 

A partir de las muestras de artrópodos se identificó cada ítem hasta orden y se obtuvo 

la abundancia absoluta para cada uno en cada muestra. A partir del conteo de aves se obtuvo la 

abundancia de la Ratona Aperdizada y del Espartillero Enano por cada transecta. Para todos los 

análisis se utilizó el programa R versión 3.6.3 (R Core Team 2020). 

Para visualizar las diferencias entre los tipos de manejo (“parque” y “campo”) en la 

composición de la comunidad de artrópodos se utilizó un análisis de escalamiento 

multidimensional no métrico (NMDS por sus siglas en inglés; Kruskal 1964, Minchin 1987). Esta 

técnica estadística multivariada representa gráficamente de manera simultánea las unidades 

estadísticas (transectas) y las variables que las caracterizan, evaluando similitudes entre las 

unidades y correlaciones entre las variables. Para ello se utilizó la función metaMDS del paquete 

“vegan” (Oksanen y col. 2020) y se trabajó con el índice de disimilitud de Bray-Curtis (Bray y 

Curtis 1957), el cual se adapta bien a datos ecológicos ya que maneja mejor la gran proporción 

de datos nulos (Quinn y Keough 2002). Dado que el NMDS es un algoritmo iterativo, se utiliza 

para evaluar la bondad de ajuste de las estimaciones una medida denominada “stress”. Un valor 

de stress menor a 0.1 indica que el gráfico corresponde a una ordenación de las unidades que 

resulta ideal, conteniendo toda la información original en la matriz de datos relacionada con 

similitudes entre las unidades, un valor entre 0.1 y 0.2 indica una buena representación y un 

valor entre 0.2 y 0.3 indica una representación pobre (Clarke 1993, Legendre y Legendre 2012). 

Para probar estadísticamente las diferencias observadas entre los tipos de manejo en el 

ordenamiento de los sitios, se realizó un análisis de similitud de una vía (ANOSIM; Clarke 1993) 

mediante la función anosim (Oksanen y col. 2020). ANOSIM utiliza la aleatorización de Monte 

Carlo de los datos observados para evaluar si la disimilitud dentro de cada tipo de manejo es 

mayor que la disimilitud entre tipos de manejo. Se utilizaron 999 simulaciones de Monte Carlo 
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para generar el estadístico R que adquiere valores entre -1 y 1 (cuanto más cercano a 1 indica 

mayor disimilitud entre tipos de manejo). 

Para estudiar la relación entre la abundancia de las aves más afectadas por el manejo 

(Espartillero Enano y Ratona Aperdizada) con las abundancias de los órdenes de artrópodos, se 

utilizaron modelos lineales generalizados con una distribución Poisson mediante la función glm 

del paquete “stats” (R Core Team 2020). Se construyeron dos modelos (uno para cada especie 

de ave) siendo su abundancia absoluta la variable respuesta y como variables explicatorias se 

incluyeron las abundancias de los órdenes de artrópodos incluidos en las dietas y el tipo de 

manejo. Los órdenes pertenecientes a la dieta del Espartillero Enano fueron Hymenoptera, 

Coleoptera y Planipennia (Zotta 1936, Peters 1950) y para la Ratona Aperdizada fueron los 

órdenes Heteroptera, Hymenoptera, Coleoptera, Lepidoptera y Orthoptera (Cabanis 1850). Se 

incluyó la longitud de la transecta como covariable (“offset”) para corregir el esfuerzo de 

muestreo. Se revisó la colinealidad de las variables explicatorias mediante la función vif del 

paquete “car” (Fox y Weisberg 2019). Dado que la abundancia de ambas especies de aves 

mostró sobredispersión para una distribución Poisson, se utilizó una distribución binomial 

negativa mediante la función glm.nb del paquete “MASS” (Venables y Ripley 2002).Para 

seleccionar el mejor modelo se utilizó la función dredge del paquete “MuMin” (Barton 2020), la 

cual evalúa todos los modelos posibles y los clasifica de acuerdo con el Criterio de Información 

de Akaike ajustado para muestras pequeñas (AICc) (Burnham y Anderson 2002). Las 

comparaciones de los modelos se realizaron con ΔAICc que indica la magnitud de la diferencia 

en los valores de AICc entre cada modelo y el modelo que mejor ajusta. Se consideró que los 

modelos con ΔAICc ≤ 2 tienen un apoyo sustancial de los datos (Burnham y Anderson 2002). 

Además, se estimó el valor de peso de cada modelo, que se considera como el peso de la 

evidencia a favor de un modelo en particular, dados todos los modelos considerados (Burnham 

y Anderson 2002). En el caso de que un modelo tenga un peso mayor que 0.90 se consideró 

suficiente para seleccionarlo como modelo final (Johnson y Omland 2004). En el caso que esto 
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no ocurriera, se realizó un enfoque de inferencia de múltiples modelos (Burnham y Anderson 

2002) utilizando la función model.avg (paquete R “MuMIn”, Barton 2020). 

 

5.2.3.2 Nidos artificiales 

Se estimó la tasa de supervivencia de los nidos artificiales mediante un análisis de 

supervivencia comparando los nidos en las áreas con pastoreo y sin pastoreo. Para ello se 

utilizaron regresiones de Cox, que evaluaron la relación entre el tipo de manejo y la probabilidad 

de depredación (Santabárbara y col. 2016), con la función coxme del paquete del mismo nombre 

(Therneau 2020). La variable respuesta fue una variable compuesta que contenía tanto el tiempo 

de supervivencia del nido (días) como la ocurrencia de depredación (0, 1). Como variables 

explicatorias se incluyeron el factor tipo de manejo con dos niveles (“con pastoreo” o “sin 

pastoreo”) y el tipo de experimento (huevos de codorniz o de yeso). Además, se incluyó como 

factor aleatorio la estancia: “La Linconia”, “Los Zorales” y “Las Tijeras-Parque Nacional Campos 

del Tuyú” como una sola unidad ya que son territorios linderos y cada uno representa la 

condición “con pastoreo” y “sin pastoreo” respectivamente. Para evaluar los efectos principales 

y la interacción se utilizó la función Anova del paquete “car” (Fox y Weisberg 2019). Se comprobó 

el supuesto de riesgos proporcionales mediante el comando cox.zph del paquete “survival” 

(Therneau 2015). 
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5.3 Resultados 

5.3.1 Abundancia de artrópodos y su relación con las aves más afectadas por el manejo 

En las muestras de artrópodos fueron colectados un total de 12832 individuos de 13 

órdenes diferentes. Los órdenes más representados en abundancia fueron Diptera, Homoptera, 

Heteroptera e Hymenoptera. En menor frecuencia siguen los grupos Coleoptera, Araneae, 

Planipennia, Lepidoptera y Orthoptera. En muy baja frecuencia se registraron los órdenes 

Odonata, Blattodea, Mantodea y Phasmida (Tabla 5.1). 

 

Tabla 5.1. Composición de la comunidad de artrópodos foliares. Se muestran para cada orden la media y 

desvío estándar de las abundancias relativas porcentuales para cada tipo de manejo (parque y campo). 

Además, se indican los órdenes registrados como dieta del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada de 

acuerdo a la bibliografía. 

 Parque (n=13) Campo (n=24) Dieta 

 Media Desvío 
estándar 

Media Desvío 
estándar 

Espartillero 
Enano† 

Ratona 
Aperdizada†† 

Diptera 36.464 17.049 21.205 8.764   

Homoptera 20.800 10.212 33.644 10.979   

Heteroptera 20.198 12.819 15.679 8.991  x 

Hymenoptera 9.532 4.214 13.607 9.904 x x 

Coleoptera 5.802 13.506 5.016 5.362 x x 

Araneae 4.254 4.226 7.506 4.065  x 

Planipennia 1.941 1.578 0.216 0.671 x  

Lepidoptera 0.512 0.649 0.819 1.031  x 

Orthoptera 0.325 0.555 2.134 3.657  x 

Odonata 0.141 0.266 0.129 0.265   

Blattodea 0.016 0.059 0.009 0.045   

Mantodea 0.014 0.051 0.025 0.092   

Phasmida 0.000 0.000 0.009 0.046   

†Zotta 1936, Peters 1950. 

††Cabanis 1850, Herkert y col. 2001. 

 

El ordenamiento multidimensional no métrico (NMDS) para las abundancias de los 

órdenes de artrópodos arrojó un valor de stress de 0.176 lo cual indica una buena 

representación y mostró bastante superposición entre los polígonos de cada manejo (Figura 
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5.1). Sin embargo, el ANOSIM indicó diferencias significativas en la composición de artrópodos 

entre manejos (R=0.314, p=0.001). 

 

Figura 5.1. Ordenamiento de los sitios de muestreo ubicados en el Parque Nacional Campos del Tuyú 

(polígono verde) y en los campos ganaderos (polígono rojo). Abreviaturas: ara = Araneae, Coleo = Coleoptera, 

dip = Diptera, Hete = Heteroptera, Homo = Homoptera, hyme = Hymenoptera, lepi = Lepidoptera, mant = 

Mantodea, odon = Odonata, orth =Orthoptera, plan = Planipennia. 

 

Para explicar la abundancia del Espartillero Enano la selección de modelos mantuvo 

todas las variables explicatorias: el tipo de manejo y las abundancias de los órdenes Coleóptera, 

Hymenoptera y Planipenia (Tabla 5.2). Todas las variables tuvieron un efecto significativo en la 

abundancia de Espartillero (Tabla 5.3). La contribución del nivel “parque” del factor manejo fue 

positiva en la abundancia del Espartillero Enano, es decir, que su abundancia fue mayor en el 

parque que en el campo (Parque: media = 17.073 individuos/Km, desvío = 13.284 individuos/Km; 

Campo: media = 4.745 individuos/Km, desvío = 6.532 individuos/Km). Respecto a los órdenes de 

artrópodos, la abundancia de Planipennia tuvo una contribución positiva, pero la contribución 

estimada de los órdenes Coleoptera e Hymenoptera fue negativa. 
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Tabla 5.2. Modelos para la abundancia del Espartillero Enano. Se muestran el mejor modelo y el nulo. 

 

Modelos Grados de 
libertad 

AICc ΔAICc Peso 

Coleoptera + Hymenoptera + Planipennia + Manejo 6 835.000 0.000 0.967 

Nulo 2 955.300 120.290 0.000 

 

Tabla 5.3. Variables seleccionadas y la estimación de su contribución (beta) para explicar la abundancia 

del Espartillero Enano. 

 

Variable 
explicatoria 

Estimado Desviación 
estándar 

Estadístico 
(z) 

Significancia 

(Intercepto) 1.384 0.237 5.850 0.000 

Coleoptera -2.782 0.526 -5.288 0.000 

Hymenoptera -2.224 0.649 -3.428 0.001 

Planipenia 4.102 1.243 3.302 0.001 

Manejo (parque) 1.037 0.183 5.657 0.000 

 

En el caso de la Ratona Aperdizada, la selección de modelos halló 6 modelos con un valor 

menor a 2 unidades de ΔAICc respecto del modelo de menor AICc (Tabla 5.4). La inferencia de 

múltiples modelos mantuvo como variables explicatorias el tipo de manejo y las abundancias de 

los órdenes Araneae, Coleóptera, Orthoptera, Heteroptera y Lepidoptera (Tabla 5.5). Resultaron 

significativas el manejo y las abundancias de los órdenes Araneae, Orthoptera y Lepidoptera. La 

contribución del nivel “parque” del factor manejo fue positiva en la abundancia de la Ratona 

Aperdizada, es decir, que su abundancia fue mayor en el parque que en el campo (Parque: media 

= 8.050 individuos/Km, desvío = 7.334 individuos/Km; Campo: media = 5.701 individuos/Km, 

desvío = 8.638 individuos/Km). Respecto a los órdenes de artrópodos, las abundancias de 

Araneae y Lepidoptera tuvieron una contribución positiva, pero fue negativa la contribución 

estimada de Orthoptera. 
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Tabla 5.4. Modelos para la abundancia de la Ratona Aperdizada. Se muestran el mejor modelo en base 

al AICc, los modelos con un ΔAICc≤ 2 respecto al mejor modelo y, por último, el modelo nulo. 

Modelos gl AICc ΔAICc Peso 

Araneae + Coleoptera + Orthoptera + Manejo 6 853.900 0.000 0.099 

Coleoptera + Heteroptera + Lepidoptera+ Orthoptera 6 854.200 0.310 0.084 

Araneae + Orthoptera + Manejo 5 854.400 0.500 0.077 

Araneae + Coleoptera + Heteroptera + Orthoptera + Manejo 7 855.100 1.250 0.053 

Araneae + Coleoptera + Orthoptera 5 855.200 1.300 0.052 

Araneae + Coleoptera + Heteroptera + Orthoptera 6 855.400 1.520 0.046 

Heteroptera + Lepidoptera + Orthoptera 5 855.400 1.520 0.046 

Araneae + Heteroptera + Orthoptera + Manejo 6 855.600 1.740 0.041 

Nulo 2 899.700 45.840 0.000 

 

Tabla 5.5. Variables seleccionadas por la inferencia de múltiples modelos y la estimación de su 

contribución (beta) para explicar la abundancia de la Ratona Aperdizada. 

 

Variable 
explicatoria 

Estimado Desviación 
estándar 

Estadístico 
(z) 

Significancia 

(Intercepto) 0.887 0.828 1.062 0.288 

Araneae 4.087 1.284 3.103 0.002 

Coleoptera 1.243 0.647 1.848 0.065 

Orthoptera -11.126 1.599 6.745 0.000 

Heteroptera -1.710 0.934 1.780 0.075 

Lepidoptera 5.555 1.685 3.175 0.002 

Manejo (parque) 0.404 0.190 2.045 0.041 

 

 

5.3.2 Nidos 

De los 88 nidos artificiales 33 fueron depredados (Con pastoreo: 23 nidos; Sin pastoreo: 

10 nidos). El 42.4 % de los nidos depredados (14 nidos) presentó marcas de picaduras atribuibles 

a ataques de aves (Figura 5.2.c). El 18.2 % (6 nidos) registraron marcas de incisivos de pequeños 

mamíferos (Figuras 5.2.a y 5.2.b). El depredador no pudo ser identificado en el 39.4 % de los 

nidos (13 nidos) ya que en 3 casos las marcas no fueron identificables, en 5 casos uno o ambos 

huevos habían sido removidos y en 5 casos solo fue atacado el huevo fresco de codorniz (no el 

parafinado) (Figura 5.2.d). 
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a)

 

b)

 

c)

 

d)

 

 

Figura 5.2. Ejemplos de huevos de codorniz frescos, parafinados y huevos de yeso con marcas de 

distintos depredadores. Se muestran marcas de incisivos de mamífero pequeño en huevos parafinados 

(a) y en huevos de yeso (b), marcas producidas por el pico de un ave (c) y un nido donde el huevo de 

codorniz fresco fue atacado, pero no el parafinado(d). 

 

Los experimentos con nidos artificiales realizados en 2009 y 2011 mostraron un mayor 

riesgo de depredación en las áreas con pastoreo respecto de las no pastoreadas (Tabla 5.6). La 

interacción de los factores tipo de manejo y tipo de experimento, resultó no significativa por lo 

que se analizaron los efectos principales, siendo el tipo de manejo significativo, pero no el tipo 

de experimento. La proporción de riesgo estimada (Exp(Coef)) indica que el riesgo de ser 

depredado en ambientes pastoreados fue 6 veces mayor que en ambientes sin pastoreo. 
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Tabla 5.6. Variables predictoras que explican la supervivencia de los nidos artificiales. 

Variable Coeficiente Exp(Coef) se(coef) Estadístico Significancia 

Tipo de Manejo 1.876 6.527 0.489 14.695 0.0001 

Tipo de Experimento -1.301 0.272 1.515 0.738 0.39 

Interacción -0.524 0.592 1.735 0.091 0.76 
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5.4 Discusión 

En este capítulo se buscó estudiar la influencia de factores regulatorios asociados a la 

alimentación y la depredación en la abundancia del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada, 

especies de aves más afectadas por la heterogeneidad ambiental generada por el pastoreo (ver 

Capítulo 4). Para ello se realizaron muestreos de artrópodos para estudiar la influencia de la 

ganadería en la alimentación de estas aves, y experimentos de nidos artificiales para evaluar el 

riesgo de depredación en nidos en relación al manejo ganadero. 

5.4.1 Disponibilidad de alimento 

La disminución de la abundancia de aves insectívoras de pastizal se ha correlacionado 

con la intensificación de la agricultura en Estados Unidos (Murphy 2003), el Reino Unido 

(Chamberlain y col. 2000, Donald y col. 2001, Benton y col. 2002) y en toda Europa (Reif 2013), 

apoyando la idea de que los cambios agrícolas pueden afectar a las aves a través de la 

disminución de la calidad o la cantidad de los alimentos (Spiller y Dettmers 2019). Los cambios 

inducidos por el pastoreo en la comunidad vegetal pueden afectar la diversidad y composición 

de las comunidades de invertebrados asociados (Morris 1978, Gibson y col. 1992). La estructura 

de la vegetación de los pastizales es de suma importancia; en general, la abundancia y diversidad 

de la mayoría de los grupos de artrópodos disminuye con la reducción de la altura del pastizal 

(Morris 2000). 

Durante los muestreos de artrópodos, fueron colectados un total de 12832 individuos 

de 13 órdenes diferentes. Los resultados indican que la composición de la comunidad de 

artrópodos difiere entre manejos (con y sin pastoreo). Además, las abundancias de la Ratona 

Aperdizada y el Espartillero Enano resultaron explicadas por el tipo de manejo, siendo ambas 

más abundantes en el Parque Nacional Campos del Tuyú. También las abundancias de los 

órdenes de artrópodos pertenecientes a sus dietas resultaron relevantes para explicar la 
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abundancia de las aves; sin embargo, algunos órdenes presentaron contribuciones negativas. 

Para el Espartillero Enano el orden Plannipenia tuvo una contribución positiva, pero Coleoptera 

e Hymenoptera contribuyeron en forma negativa. Para la Ratona Aperdizada fue positiva la 

contribución de Araneae, Coleoptera y Lepidoptera, pero los órdenes Orthoptera y Heteroptera 

contribuyeron negativamente. 

Las contribuciones positivas de algunos órdenes de artrópodos en las abundancias de 

las aves de interés sugieren que la disponibilidad de presas de la dieta podría ser un factor que 

explique la presencia y abundancia de estas aves en los pastizales menos afectados por la 

ganadería, como se plantea en la Predicción 2. Sin embargo, las asociaciones negativas de la 

abundancia de algunos grupos de artrópodos pertenecientes a la dieta presentan una 

controversia, la cual podría deberse a efectos de preferencia en la selección de presas asociada 

a la calidad de las mismas.  

Algunos estudios sugieren que la calidad de la dieta podría tener una mayor influencia 

en la abundancia de las aves que la cantidad. La calidad nutricional es un determinante clave de 

la elección de presas tanto para insectívoras aéreas (Twining y col. 2016, Spiller y Dettmers 2019) 

como para insectívoras que se alimentan en el suelo (Razeng y Watson 2015). El perfil de 

nutrientes de los artrópodos depende de múltiples factores (Studier y col. 1991, Chen y col. 

2004, Deblauwe y Janssens 2008, Arnold y col. 2010) y las aves insectívoras pueden ajustarse a 

esta variabilidad, prefiriendo ciertos tipos de presas para maximizar la ingesta de energía 

(Kaspari y Joern 1993, McCarty y Winkler 1999), y cambiando de presa cuando se necesitan 

nutrientes específicos (Graveland y van Gijzen 1994, Graveland y Van Der Wal 1996, Naef-

Daenzer y col. 2000). En tal sentido, la abundancia de la Ratona Aperdizada y el Espartillero 

Enano puede estar relacionada a una diferencia en la calidad nutricional de sus presas más que 

a la abundancia de las mismas. Se necesitarían estudios específicos para poder corroborar esta 

hipótesis. 
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Por otro lado, las relaciones negativas entre algunos órdenes de artrópodos con las 

abundancias de las aves de interés halladas en este capítulo podrían deberse al efecto mismo 

de depredación de las aves sobre sus presas. Varios trabajos orientados al control de plagas 

documentaron la reducción en la abundancia de algunos grupos de artrópodos debido al 

consumo por parte de las aves (Philpot y col. 2009, Bosc y col. 2018, Heyman y Gunnarsson 

2011). Experimentos de exclusión muestran que las aves insectívoras pueden tener un efecto 

negativo en la abundancia de insectos herbívoros en los pastizales (Joern 1986, Bock y col. 1992) 

y en las tierras de cultivo (Hooks y col. 2003, Perfecto y col. 2004, Kellermann y col. 2008, Koh 

2008, Johnson y col. 2010, Maas y col. 2016). Por lo tanto, es posible que la preferencia de 

determinados ítems resulte en una menor abundancia de los mismos por presión de 

depredación. 

 

5.4.2 Riesgo de depredación de nidos 

La depredación de nidos es considerada uno de los mecanismos más importantes de 

mortalidad asociados a los cambios en el ambiente (Ricklefs 1969, Martin 1993). En este estudio, 

mediante los experimentos con nidos artificiales, se encontró que el pastoreo afecta 

negativamente a la supervivencia de los nidos, como se plantea en la Predicción 3. La 

identificación de depredadores permitió registrar ataques de pequeños mamíferos y aves. Entre 

los mamíferos pequeños potenciales depredadores de nidos se encuentran Akodon azarae, 

Oligoryzomys flavescens y Oxymycterus rufus, y entre las aves capaces de depredar huevos en 

el área se encuentran principalmente chimangos (Milvago chimango), caranchos (Polyborus 

plancus), teros (Vanellus chilensis) y benteveos (Pitangus sulphuratus) (Svagelj y col. 2009, 

Cozzani y Zalba 2012). Los casos donde uno o ambos huevos resultaron removidos del nido 

podrían deberse a ofidios ya que frecuentemente no dejan marcas en los huevos, sino que los 

ingieren enteros (Söderström y col. 1998). 
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Todos estos animales utilizan distintas claves para localizar nidos (Flaspohler y col. 2001, 

Colombelli-Négrel y Kleindorfer 2009). Por lo tanto, dependiendo de los depredadores presentes 

en un área, la detectabilidad de los nidos puede ser afectada por diferentes variables. La 

cobertura vegetal sobre el nido es una variable importante en la depredación por aves ya que 

utilizan señales visuales para detectar los nidos (Remeš 2005), a diferencia de los mamíferos que 

utilizan señales olfativas (Rangen y col. 1999, Remeš 2005) o los ofidios que detectan el calor 

(Marini y Melo 1998, Bonnet y col. 1999, Daghfous y col. 2012). Los resultados obtenidos en los 

experimentos muestran una mayor frecuencia de ataque por aves que se estarían viendo 

favorecidas por la menor cobertura vegetal debida al pastoreo. Estos resultados deben tomarse 

con cuidado debido a las limitaciones del uso de nidos artificiales que podrían llevar a subestimar 

o sobreestimar determinados grupos de depredadores (Zanette 2002, Thompson y col. 2004). 

Por ejemplo, la falta de atención al nido en estos nidos artificiales puede afectar su detección 

por ofidios, pero el uso de huevos parafinados o la propia descomposición que pueden sufrir los 

huevos pueden atraer a aquellos depredadores que utilizan claves olfativas (Svagelj y col. 2003). 

Aun así, los nidos artificiales representan una herramienta útil para comparar tasas de 

depredación entre tratamientos (Cozzani 2010). 

Los resultados obtenidos, entonces, indican que la simplificación de la estructura de la 

vegetación debida al pastoreo facilita la detección de nidos por parte de los depredadores tanto 

terrestres como aéreos lo cual puede implicar una menor riqueza y abundancia de las aves que 

nidifican en pastizal. En consecuencia, la presencia y variación en abundancia de las especies de 

aves del pastizal puede responder a la disponibilidad de sitios adecuados para la nidificación que 

ofrezcan una mayor protección contra la depredación. 
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5.4.3 Conclusiones generales 

Uno de los paradigmas más usados para tratar de comprender cuáles son los factores 

que regulan la distribución y abundancia de las especies es la dicotomía entre su control por 

procesos “desde abajo” (bottom-up) o por procesos “desde arriba” (top-down) (Hunter y Price 

1992, Power 1992, Meserve y col. 2003). La regulación por procesos “desde abajo” implica que 

los productores se encuentran fuertemente limitados por los recursos disponibles y, a su vez, 

controlan a los consumidores. En cambio, los controles “desde arriba” implican que son los 

consumidores los que regulan a los productores. En este capítulo se estudió si la variación en 

abundancia de las aves insectívoras de interés podría responder a la disponibilidad de recursos 

alimenticios (regulación “desde abajo”) o si podría estar condicionada por la disponibilidad de 

sitios adecuados para la nidificación que ofrezcan una mayor protección contra la depredación 

(regulación “desde arriba”). 

Mediante el enfoque de la regulación “desde abajo”, los cambios en la vegetación 

debidos al pastoreo pudieron implicar un cambio en la comunidad de artrópodos que afectó la 

disponibilidad de alimento para las aves de interés condicionando su abundancia. Sin embargo, 

los resultados obtenidos en este capítulo no fueron concluyentes para apoyar este enfoque. 

Para profundizar en este enfoque sería necesario incorporar en futuros estudios información 

sobre preferencia en la dieta de las especies estudiadas y potencialmente su calidad nutricional. 

Por otro lado, la regulación “desde arriba” supondría que la simplificación de la 

estructura de la vegetación debida al pastoreo facilitaría la detección de nidos por parte de los 

depredadores implicando un mayor riesgo de depredación para las aves que nidifican en 

pastizal. Los resultados obtenidos apoyan este enfoque ya que se estimó un riesgo de 

depredación seis veces mayor en áreas pastoreadas respecto a las no pastoreadas. Teniendo en 

cuenta que la depredación de nidos ha sido identificada como el principal factor responsable del 

fracaso reproductivo en las aves de pastizal (Best y col. 1997, Koford 1999, Davis y Sealy 2000), 

la selección natural debería favorecer a los individuos que anidan en lugares menos propensos 
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a la depredación si la elección del hábitat tiene una base genética (Martin 1998). Por lo tanto, la 

identificación de las características del ambiente que influyen en la selección de los sitios de 

nidificación para estas aves sería de gran importancia en futuros estudios para el manejo y la 

viabilidad a largo plazo de estas poblaciones.  
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CAPÍTULO 6 

DISCUSIÓN GENERAL 
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6.1 Conclusiones generales 

En el desarrollo de esta tesis se estudiaron los factores ambientales asociados a los 

cambios introducidos por la ganadería que influencian la presencia y abundancia de aves del 

pastizal salobre del sur de la Bahía de Samborombón. Mediante conteos de aves se describió la 

comunidad y se detectaron diferencias en la composición entre los campos ganaderos y el 

Parque Nacional Campos del Tuyú (Capítulo 3). Se realizaron muestreos de vegetación para 

estudiar las variables que caracterizan ambos manejos, encontrando que los mismos difieren en 

cuanto a variables de estructura y estas variables resultaron influyentes en la comunidad de 

aves, particularmente sobre la presencia y abundancia de dos especies: la Ratona Aperdizada 

(Cistothorus platensis) y el Espartillero Enano (Spartonoica maluroides) (Capítulo 4). Por lo tanto, 

se estudió la influencia de factores regulatorios asociados a la alimentación y el riesgo de 

depredación en la abundancia de estas especies (Capítulo 5). 

Los resultados obtenidos en esta tesis reafirmaron el valor de los pastizales salobres 

como refugio para muchas aves, habiendo registrado 24 especies, entre las cuales se encuentran 

especies categorizadas como amenazadas a nivel nacional como el Burrito Negruzco (Porzana 

spiloptera) y el Espartillero Pampeano (Asthenes hudsoni) y en estado vulnerable como el 

Espartillero Enano y el Gavilán Planeador (Circus buffoni). Las diferencias encontradas en la 

composición de especies entre tipos de manejo sugirieron una respuesta especie específica a 

los cambios ambientales generados por la presencia del ganado. De esta manera, la Ratona 

Aperdizada y el Espartillero Enano resultaron especies indicadoras del Parque Nacional mientras 

que la cachirla (Anthus sp.) y el Misto (Sicalis luteola), especies de hábitos más generalistas, lo 

fueron para los campos ganaderos. 

Las principales diferencias en las características de la vegetación entre manejos 

estuvieron dadas por la estructura de la misma y no por su composición florística. Muchos 

autores han señalado a la estructura de la vegetación como un componente principal de la 
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selección del hábitat de las aves (Mac Arthur y Mac Arthur 1961, Wiens 1973, Roth 1976) y en 

particular en marismas se ha registrado que las especies de aves responden a este componente 

(Isacch y Martínez 2001, Isacch y col. 2004, Cardoni y col. 2007, 2011, Isacch y Cardoni 2011). 

Azpiroz y Blake (2016) encontraron que la abundancia de varias especies estaba asociada con la 

altura de la vegetación en pastizales de los Campos del Norte de Uruguay. También Bahía y Zalba 

(2019) resaltaron la importancia de una buena estructura y cobertura vegetal para sustentar 

comunidades de aves abundantes y ricas en especies en los pastizales serranos del sur de Buenos 

Aires. En el presente trabajo dos especies mostraron respuestas muy marcadas en cuanto a este 

tipo de variables. El Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada se asociaron a sitios con mayor 

altura promedio y mayor homogeneidad de la vegetación, características que se encontraron 

asociadas a sitios del Parque Nacional. Estos resultados son coherentes con otros trabajos donde 

informan menores abundancias del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada en espartillares 

con alta carga ganadera (Cardoni y col. 2012, 2015, Codesido y Bilenca 2021). 

Entender las variaciones en abundancia de las especies frente a las alteraciones en la 

estructura de la vegetación implica develar los mecanismos subyacentes a dichos cambios. En 

este trabajo se evaluaron dos tipos de mecanismos posibles: 1) como mecanismo de regulación 

“desde abajo” (“bottom-up”) se analizó la influencia de la abundancia de artrópodos en la 

abundancia del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada (siendo que ambas son insectívoras); 

y 2) como regulación “desde arriba” (“top-down”) se estudió el efecto del pastoreo sobre el 

riesgo de depredación de nidos. Respecto al primer mecanismo, las asociaciones positivas de 

algunos órdenes de artrópodos en las abundancias de las aves de interés sugieren que la 

disponibilidad de presas podría ser un factor que explique la presencia y abundancia de estas 

aves en los pastizales menos afectados por la ganadería. Sin embargo, las asociaciones negativas 

de algunos grupos de artrópodos pertenecientes a la dieta presentan una controversia, la cual 

podría estar relacionada con la calidad nutricional de las presas siendo que podría ser más 

relevante la calidad que la cantidad, que es lo que se estudió en esta tesis. Para profundizar en 
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este enfoque sería necesario incorporar en futuros estudios información sobre preferencia en 

la dieta de las especies estudiadas y potencialmente su calidad nutricional. Además, se debe 

tener en cuenta que los métodos de muestreo influyen en gran medida en las estimaciones de 

disponibilidad de alimentos, y que la probabilidad de que un insecto sea muestreado no 

necesariamente coincide con la probabilidad de ser capturado por un ave (Poulin y Lefebvre 

1997). En este sentido, varios autores han señalado la necesidad de utilizar diferentes métodos 

de muestreo simultáneo para estimar la composición y abundancia de la comunidad de 

artrópodos (Cooper y Whitemore 1990, Hutto 1990, Buffington y Redak 1998). En este trabajo 

se utilizó un único método adecuado para el muestreo de presas potenciales de las aves 

estudiadas, pero que podría haber introducido algún sesgo en la estimación de la disponibilidad 

de presas. 

Respecto al segundo mecanismo evaluado (“desde arriba”), los experimentos con nidos 

artificiales permitieron cuantificar un mayor riesgo de depredación en campos pastoreados, lo 

que sugiere que la simplificación de la estructura de la vegetación debida al pastoreo facilitaría 

la detección de nidos por parte de los depredadores. Esto concuerda con otros estudios que han 

registrado cambios en la composición de la comunidad de aves según la intensidad del pastoreo, 

la destrucción de nidos por pisoteo y un aumento en la tasa de depredación de nidos debido a 

la reducción de sitios seguros de anidación en áreas sobrepastoreadas (Zalba y Cozzani 2004, 

Cozzani y Zalba 2012, Bahía y Zalba 2019). Si bien los experimentos con nidos artificiales implican 

una simplificación de un proceso más complejo, estas conclusiones encuentran apoyo en 

estudios con nidos naturales. Cardoni y col. (2012) afirman que la altura del nido es la variable 

que mejor explicó la tasa de supervivencia diaria de nidos naturales del Espartillero Enano, 

siendo que existe un compromiso entre el efecto de las mareas (que afecta a los nidos ubicados 

más abajo) y el efecto de la depredación (que afecta a los nidos ubicados más arriba). Respecto 

a la Ratona Aperdizada, Jefferies (2022) encontró que la estructura de la vegetación tanto en el 

parche como en el sitio de nidificación tiene una relación directa sobre la probabilidad de 
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depredación de los nidos. Bahía y Zalba (2019) proponen que la pérdida de hábitats de alto valor 

de anidación debe ser analizada a mayor escala para considerar el efecto de la reducción total, 

y la fragmentación de los pastizales en buen estado de conservación, sobre la dinámica 

poblacional de las aves de pastizales. Para futuros estudios sería interesante considerar la 

distribución espacial de los parches de pastizal con las características que favorecen la 

supervivencia de los nidos. 

Por otra parte, se evaluaron los efectos del fuego como estrategia de manejo de los 

pastizales. Las transectas quemadas aumentaron los índices de diversidad de aves ya que se 

incorporaron especies de ambientes más abiertos o especies menos selectivas en cuanto a la 

altura del pastizal. El seguimiento de la evolución de las variables descriptoras de la vegetación 

evidenció una drástica disminución de la altura promedio al poco tiempo de ocurridos los 

incendios, recuperando los valores previos al fuego en la siguiente primavera, sin embargo, el 

coeficiente de variación disminuyó recién en la segunda primavera hasta valores similares a los 

previos al fuego, es decir que la homogeneidad de las alturas requirió mayor tiempo para su 

recuperación. El impacto inicial del fuego sobre las comunidades de aves de pastizal y su 

evolución hasta alcanzar valores de diversidad cercanos o superiores a los de las áreas no 

quemadas ha sido documentado por varios autores que coinciden en que la principal variable 

que determina esta respuesta de las comunidades de aves de pastizal es la aumento de la 

complejidad estructural y diversidad de la vegetación de la que dependen (Vickery y col. 2005, 

Zozaya y col. 2010, Watson y col. 2012). Asociaciones similares entre la estructura de la 

vegetación y las comunidades de aves se reportan en otros estudios realizados en hábitats 

pampeanos (Comparatore y col. 1996, Cueto y López de Casenave 1999, Isacch y Martínez 2001). 

Respecto a la respuesta de las aves al fuego, la abundancia del Espartillero Enano 

acompañó el patrón de la altura promedio de la vegetación; sin embargo, la recuperación de los 

valores de abundancia no alcanzó los niveles pre fuego durante el tiempo estudiado (3 años). 
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Otros trabajos informaron plazos similares para que aves especialistas de pastizales vuelvan a 

hacer uso de pastizales que fueron quemados. Di Giacomo (2010) observó que en la tercera 

temporada de reproducción después de una quema prescrita el Yetapá de Collar (Alectrurus 

risoralas) no evitaba el parche quemado, lo que sugiere que para entonces se había vuelto tan 

atractivo como el no quemado. De manera similar, Petry y Krüger (2010) comentaron que los 

Tordos Amarillos (Xanthopsar flavus) regresaron a una marisma quemada para reproducirse solo 

cuando las plantas se desarrollaron lo suficiente y se recuperó la estructura de la marisma, lo 

que ocurrió tres temporadas de reproducción después del incendio. La Ratona Aperdizada 

mostró un patrón diferente lo cual podría deberse a una mayor plasticidad de esta especie en 

su uso del ambiente. Algunos autores han informado que la disponibilidad de artrópodos 

herbívoros aumenta en parches quemados recientemente (Warren y col. 1987, Swengel 2001, 

Shochat y col. 2005), lo que podría proporcionar alimento adicional para esta especie. 

Azpiroz y Blake (2016) plantean que, si bien la distribución y la abundancia de las aves 

se asociaron con variables de vegetación, una cantidad sustancial de variación no explicada en 

el conjunto de datos de aves indicaría la influencia de otros factores importantes, que pueden 

incluir otras variables de estructura de vegetación no medidas y/o efectos de escala temporal y 

espacial. Esta consideración también puede ser tenida en cuenta para esta tesis. Un factor que 

se evidencia a mayor escala y afecta la presencia y abundancia de distintas especies de pastizal 

es la fragmentación espacial del hábitat (Herkert 1994, Vickery y col. 1994, Hansen y col. 2002). 

El impacto de la fragmentación puede ser visto como una combinación del hábitat remanente y 

el grado de aislamiento entre esos fragmentos de hábitat (Wilcove y col. 1986). Cuando el 

hábitat de una determinada especie está espacialmente subdividido, el grado de conectividad y 

el tamaño del parche constituyen una característica muy importante que afecta la presencia y 

abundancia de las especies (Dunning y col. 1992, Gustafson y Gardner 1996, With y col. 1997). 

La fragmentación del hábitat causa severos cambios bióticos y abióticos tales como la disrupción 

de las rutas de dispersión y migración, disminución total del hábitat, incremento en el efecto de 
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borde, disminución de la riqueza de especies y la reducción de la variabilidad genética (Oksanen 

y col. 1999, van Langevelde 2000, Schneider 2001). La reducción de los hábitats adecuados para 

una especie debida a la fragmentación puede resultar simplemente de una reducción del 

espacio para los territorios, sitios de nidificación y otros recursos críticos para las aves (Stephens 

y col. 2003). Los cambios en el tamaño de los parches, la proximidad entre ellos, y el incremento 

del efecto borde pueden afectar negativamente el éxito reproductivo, supervivencia, y 

migración de los individuos en el hábitat remanente (Rolstad 1991, Lawton 1995, Stephens y col. 

2003). En este sentido, Pretelli y col. (2018) encontraron que la abundancia y riqueza de aves 

especializadas de pastizal fue menor en parches pequeños que en los parches grandes y que las 

relaciones especies-área de aves especialistas versus oportunistas de los pastizales pampeanos 

dependen de la matriz del paisaje circundante. Estos resultados concuerdan con Hamer y col. 

(2006), quienes encontraron que la riqueza de especies especialistas en pastizales de América 

del Norte estaba relacionada con atributos de la matriz del paisaje que pueden restringir sus 

movimientos.  

Los resultados de esta tesis, junto con otros trabajos previos (Zalba y Cozzani 2004, 

Giordano y col. 2009, Isacch y Cardoni 2011) remarcan la dependencia de algunas especies de 

aves con pastizales sin ser alterados por la agricultura o la ganadería. A pesar del status de 

conservación de la Bahía de Samborombón, menos de un 15 % de su superficie corresponde a 

reservas naturales estrictas, siendo el resto tierras privadas que se destinan principalmente a la 

cría vacuna (Jacobo y Rodríguez 2012), por lo que es necesario incentivar la conservación de los 

pastizales en las áreas privadas. La conservación de la biodiversidad en agroecosistemas 

requiere de soluciones integradoras que atiendan tanto los requerimientos productivos como 

los de la vida silvestre circundante (Bilenca y col. 2018). Por lo tanto, a continuación de analizan 

recomendaciones para la conservación de los pastizales y su compatibilidad con los 

requerimientos de hábitat del Espartillero Enano y la Ratona Aperdizada. 
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6.2 Recomendaciones de manejo de los pastizales en el área 

En base a las conclusiones generales de esta tesis, a continuación, se discuten una serie 

de recomendaciones para la conservación de las aves estudiadas teniendo en cuenta las 

acciones de manejo en los campos ganaderos y en el Parque Nacional. 

 

Campos ganaderos 

En lo que respecta a las tierras en manos privadas, en su mayor proporción realizan un 

manejo de pastoreo continuo con una carga que ronda las 0.7 vacas por hectárea (Miñarro y 

Marino 2013). Esta carga ganadera resulta muy alta para el Espartillero Enano y la Ratona 

Aperdizada de acuerdo con Codesido y Bilenca (2021), quienes plantean que con altas cargas 

ganaderas (0.8 vacas/ha) las abundancias de estas especies tienden a reducirse sustancialmente, 

mientras que con una baja carga animal (0.4 vacas/ha) se mantiene una estructura de la 

vegetación densa y alta (>70 cm) en el espartillar registrándose mayores abundancias de estas 

aves. 

Existen diversas iniciativas para planificar el manejo ganadero acompañando a los 

productores hacia una ganadería más sustentable. En esta dirección, se ha propuesto el manejo 

ganadero denominado Pastoreo Controlado basado en el apotreramiento por ambientes y 

rotación del rodeo en función de las características ecológicas de los grupos funcionales del 

pastizal, y de los requerimientos del rodeo (Marino 2008, Jacobo y Rodríguez 2012). La “Guía de 

Buenas Prácticas Ganaderas para conservar la vida silvestre de las pampas” (Marino 2008) 

incluye técnicas para mejorar tanto la cantidad como la calidad del forraje de los pastizales como 

también su biodiversidad. Esta guía incentiva la producción de carne sobre la base forrajera que 

ofrecen los pastizales naturales, sumando al producto la cualidad de ser amigable con la 
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biodiversidad del pastizal. Los espartillares tienen baja calidad forrajera, por lo que su manejo 

con fines ganaderos emplea muchas veces la quema, que permite obtener un aumento notorio 

de la disponibilidad y calidad del forraje, como también el crecimiento de otras especies de 

mayor palatabilidad (Nasca 2001). En este contexto la guía recomienda realizar la quema en 

otoño, cuando termina el ciclo de crecimiento de la Spartina densiflora, para dar lugar a que 

germinen y se establezcan especies más palatables. Si bien el momento de las quemas es 

adecuado para no afectar a las aves nidificantes, esta acción de manejo puede ser perjudicial 

para las aves que requieran pastizales altos, en particular para el Espartillero Enano. Por otro 

lado la guía “Manejo de pastizales naturales para una ganadería sustentable en la Pampa 

Deprimida” (Jacobo y Rodríguez 2012), recomienda hacer las quemas en parches, por un lado, 

para controlar mejor el fuego ya que se evita quemar grandes extensiones, con el riesgo que 

conlleva este tipo de quemas, y por otro, para ofrecer hábitat apropiado para aves y mamíferos 

que necesitan refugio en pastos altos, mientras que los parches de pastos cortos ofrecen 

alimento de mejor calidad al ganado. Di Giacomo (2010) propone que la quema de pequeños 

fragmentos de pastizales permitiría mantener como refugio un mosaico de parches cercanos no 

quemados, facilitando así la colonización de parches quemados una vez que se recupere la 

vegetación, sugiriendo intervalos entre quemas mayores a dos años. 

Otra estrategia recomendada es diversificar la producción hacia el turismo (Jacobo y 

Rodríguez 2012). En 2015 se estableció una reserva natural privada en el partido de General 

Lavalle: el refugio “Los Ñanduces - San Bernardo” (establecimientos linderos de 4816 ha). Este 

refugio conserva ambientes pampeanos de pastizal y bosques en la zona de Samborombón y 

realizan una actividad ganadera sustentable basada en la cría bovina sobre campo natural 

(Miñarro y Marino 2013). 
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Parque Nacional Campos del Tuyú 

El Plan de Gestión del Parque Nacional Campos del Tuyú 2018-2023 (Comité 

Interinstitucional y Equipo Técnico de APN 2018) plantea una serie de objetivos, entre los cuales 

se encuentran la protección de los humedales y la protección del Venado de las Pampas 

(Ozotoceros bezoarticus). La protección de los humedales tendrá una incidencia directa en las 

especies de aves estudiadas en esta tesis ya que incluye mejorar el estado de conservación de 

los humedales y propone como estrategia un ordenamiento ambiental del partido de General 

Lavalle y el desarrollo de herramientas y medidas jurídicas y políticas acordes con la protección 

de los humedales. También propone un seguimiento de la biodiversidad asociada a humedales 

(incluyendo aves) en el parque y su entorno con el fin de detectar cambios en su estado de 

conservación y establecer medidas. 

Por otra parte, respecto a la protección del Venado de las Pampas, el plan de gestión 

propone ampliar las zonas de forraje para la población de venados, realizando manejo de 

pastizales en los espartillares y loma. Si bien los parches de forrajeo para el Venado podrían no 

ser aptos para las aves aquí identificadas como más susceptibles a los cambios en la estructura 

de la vegetación, sí podrían ser adecuados los parches de pastizal denso que requiere el venado 

como refugio. Por esto mismo resulta muy apropiado que el plan de gestión planee monitorear 

y evaluar el estado de conservación del pastizal pampeano empleando especies de aves de 

pastizal como indicadoras, siendo de vital importancia incluir al Espartillero Enano y la Ratona 

Aperdizada. 

Rodríguez y col. (2016) diseñaron prácticas de manejo para mejorar la oferta forrajera 

para la alimentación del venado de las pampas que resultaron exitosas. Aplicaron cortes de la 

biomasa aérea a 25 cm de altura en parcelas de espartillar en el Parque Nacional cada 60 días 

entre octubre y mayo, y encontraron que la defoliación periódica del espartillar durante el 
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período de crecimiento de la especie dominante, S. densiflora, incrementó la contribución de 

los pastos invernales nativos y leguminosas de alto valor nutritivo. Si bien este tipo de manejo 

favorece al Venado de las Pampas, podría ser contraproducente para las especies de aves aquí 

estudiadas, aunque esto podría depender de la extensión y conectividad de los parches 

remanentes de pastizal alto. Por lo tanto, sería importante tener en cuenta estas variables en 

los monitoreos. 

En síntesis, los datos aportados por este estudio no solo ayudan a comprender los 

factores ambientales que determinan la presencia y abundancia de las especies de aves en los 

pastizales salobres de la Bahía de Samborombón, sino que contribuyen además a entender los 

alcances que el impacto de las actividades humanas tiene sobre esta comunidad. 
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