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INTRODUCCIÓN GENERAL 

El orden Carnivora está constituido en Colombia por 34 especies, 5 de ellas son 

representantes marinos (Ramírez-Chaves et al., 2016). Esto es la mayoría de las 46 especies 

que se encuentran en Suramérica, y una riqueza considerables de las 270 especies reconocidas 

a nivel mundial. Estas cifras pueden ser variables dependiendo de los autores que se sigan y 

de que la taxonomía de algunos géneros continúa en revisión (Wilson y Mittermeir, 2009;  

Farias y Svensson, 2014). 

 

Los bosques tropicales andinos son reconocidos como uno de los “hotspots” para el orden 

carnívora (Farias y Svensson, 2014), y si bien en Colombia algunas de las 29 especies de 

carnívoros terrestres se encuentran a lo largo de todo el país, la región andina alberga el 

mayor número de especies (Solari et al., 2013; Helgen et al., 2013). Existe poca información 

sistemáticamente recopilada y analizada sobre la diversidad de carnívoros en los ecosistemas 

de los Andes, a pesar de que la riqueza y composición de especies de carnívoros es única y 

donde habitan algunas especies poco estudiadas (i.e Nasuella olivacea, Bassaricyon neblina) 

(Gonzalez-Maya et al., 2011). El mayor número de estudios sobre mamíferos carnívoros en el 

país se ha realizado en otras regiones, como el Caribe, los Llanos Orientales y la Amazonía 

(ver referencias en Suarez-Castro y Ramírez-Chaves, 2015), a pesar de que los bosques 

andinos en Colombia han sufrido un alto grado de fragmentación (Armenteras et al, 2003; 

Morales y Armenteras, 2013).  

 

La riqueza en los ensamblajes de especies de carnívoros en una región en particular responde 

tanto procesos ecológicos como históricos. Procesos como la competencia interespecífica, la 

depredación intra-gremio, la matanza inter-específica, y la disponibilidad de las presas, se han 

descrito como fenómenos biológicos estructuradores de los ensamblajes de carnívoros y como 

mecanismos que limita las poblaciones de las diferentes especies (Donadio y Buskirk, 2006; 

Lucherini et al., 2009; Di Bitetti et al., 2010; Macdonal et al., 2010; De Oliveira y Pereira, 

2014; Sunarto et al., 2015). La historia biogeográfica de cada uno de los linajes y la 

diversidad en la eco-morfología producto de la adaptación de cada especie, son procesos 

evolutivos que también estructuran los patrones de riqueza de los carnívoros en las diferentes 

comunidades biológicas (Farias y Svensson, 2014). Como patrón general, los ensamblajes de 

carnívoros se conforman por especies con una heterogeneidad en hábitos alimenticios y en 

patrones de actividad (Nowak, 2005). 

 

Este patrón en la conformación de los ensamblajes puede cambiar debido a la intervención 

humana, especialmente por la transformación y fragmentación de los hábitats naturales, y la 

introducción de perros y gatos domésticos que pueden disminuir la abundancia de especies 

nativas y cambiar el patrón de actividad de algunas especies presas o competidoras (Zapata-

Rios y Branch, 2016; Crooks et al., 2011; Macdonald et al., 2010). En algunos casos se 

presentan extinciones locales debido a estos efectos antrópicos, como resultado se favorece el 



5 

 

aumento de especies de carnívoros generalistas o de menor tamaño, lo cual tiene efectos 

profundos en la estructura de las comunidades biológicas (Soulé et al., 1988; Prugh et al., 

2009).  

 

Los carnívoros se reconocen como un grupo clave en las comunidades biológicas ya que son 

los depredadores tope de las cadenas tróficas, manteniendo reguladas las poblaciones de 

herbívoros, roedores, insectos, e incluso la de otras especies de carnívoros (Miller et al., 2001; 

Ripple et al., 2014). Actúan como agentes estructuradores de las comunidades biológicas 

mediante mecanismos directos, controlando las poblaciones de sus presas y mediante 

mecanismos indirectos (efecto de cascada) afectando las interacciones que se dan en los 

niveles inferiores de las cadenas tróficas (Noss et al., 1996; Sergio et al., 2008;  Ripple et al., 

2014). 

Los cambios en la riqueza y estructura de los ensamblajes de carnívoros son indicadores de la 

salud de los espacios naturales y de los espacios transformados, no solo por los cambios en el 

uso de los diferentes elementos del paisaje, sino también por los cambios en la presencia y 

abundancia de las presas naturales o introducidas (Soulé et al.,1988; Prugh et al., 2009). 

Algunos estudios han permitido identificar procesos ecológicos y efectos del cambio en las 

coberturas originales sobre la riqueza y abundancia de estas especies. Diferentes tipos de 

disturbios antropogénicos, como tala selectiva, cacería, fuegos, entre otros, llevan a respuestas 

diferenciales en las especies de carnívoros generando desde extinciones locales hasta aumento 

de la abundancias de las especies generalistas, lo cual cambia la diversidad local de los 

ensamblajes (Crooks, 2002; Michalski y Peres, 2005). 

 

La naturaleza propia de cada especie genera cambios particulares en respuesta a la 

intervención humana, si bien en algunas localidades (p.e. en regiones de Norte América donde 

se han extirpado los lobos, Canis lupus, o en el Neotrópico donde se ha eliminado al jaguar, 

Panthera onca) puede haber aumento de las especies medianas por la extinción local de las 

especies grandes (Prugh et al., 2009), en otras regiones, como los Andes tropicales, los 

bosques tropicales en Centro América o en bosques septentrionales de Norte América, se ha 

documentado que las especies grandes y medianas pueden ser menos susceptibles por su 

capacidad de dispersión a través del paisaje (Gehring y Swihart, 2003, Donadio y Buskirk, 

2006). No obstante la escala de análisis es fundamental para concluir sobre los cambio en la 

estructura de los ensamblajes de carnívoros, cerca de la mitad de las especies de carnívoros a 

nivel mundial cuentan con hábitat de alta calidad en aproximadamente en el 50% de su área 

de distribución, lo cual puede llevar a respuestas diferentes de la misma especie en diferentes 

localidades (Crooks et al., 2011). Estas alteraciones en los hábitats son más evidentes en 

cercanías a asentamientos humanos, como ciudades, donde es frecuente el cambio en la 

estructura de los ensamblajes de carnívoros (Crooks y Soulé, 1999; Crooks, 2002). 
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Los carnívoros son generalmente incluidos en la planeación sistemática para la conservación 

(Margules y Pressey, 2000). Son usados como especies focales y/o objetos de conservación 

en el diseño de estudios para describir los efectos generados a las comunidades biológicas por 

disturbios humanos y a su vez son utilizados en el diseño de estrategias de conservación y de 

gestión del territorio (Soulé y Terborgh, 1999; Miller et al., 2001; Castaño-Uribe, et al., 

2013).  El hecho que los carnívoros sean un grupo focal se basa en algunos atributos 

biológicos. En general los carnívoros son especies que usan el paisaje como un todo, ya que 

necesitan de grandes áreas y pueden obtener alimento en diferentes tipos de coberturas 

vegetales, así permiten evaluar el grado de conectividad de los elementos del paisaje, evaluar 

la calidad de los diferentes tipos de parches, el efecto de la matriz transformada en su 

capacidad de dispersión y la efectividad de áreas protegidas (Beier, 1993; Noss et al., 1996; 

Singleton et al., 2002; Boscolo et al., 2008; Hansbauer et al., 2008).  

La pérdida de hábitat y la fragmentación son dos importantes procesos que tienen un impacto 

negativo sobre la biodiversidad y son la principal amenaza sobre los mamíferos a nivel 

mundial (Shipper et al., 2008). Si bien el cambio en el uso del suelo para producción agrícola 

resulta como uno de los puntos más perjudiciales (Pereira et al. 2010), es evidente que en 

áreas urbanas la transformación de los espacios naturales es más intensa y genera una matriz 

que usualmente es ocupada por un menor número de especies silvestres (Williams et al., 

2005). Estos cambios suelen afectar principalmente a los carnívoros en primera medida por la 

pérdida de su hábitat, la aparición de barreras que dificultan su dispersión, la disminución de 

presas naturales y la aumentada interacción con especies domésticas (Crooks, 2002; Sáenz y 

Carrillo, 2002; Young et al., 2011). A pesar de que estas afectaciones en zonas de 

urbanización son virtualmente inevitables, aún pueden persistir especies que se adaptan a 

estos cambios en el paisaje (Crooks, 2002). 

La planificación del territorio para la conservación en zonas urbanas y periurbanas ha sido 

aplicada en menor medida que en áreas prístinas, principalmente por la preferencia en hacer 

conservación en estas regiones sin mayor intervención (Margules y Pressey, 2000; Cabeza y 

Moilanen, 2001). Planificar el territorio y priorizar áreas en los contextos urbanos trae 

mayores dificultades debido a necesidades de desarrollo, a menor disponibilidad de áreas 

apropiadas y al alto valor de las tierras  (Haight et al., 2005; van Langevelde et al., 2002). Sin 

embargo, el ordenamiento territorial y la planeación para la conservación en estas regiones de 

alta densidad humana se hacen necesarios para minimizar el riesgo de pérdida de especies y 

de servicios ecosistémicos proporcionados por las comunidades biológicas, así como la 

oportunidad de educación y ecoturismo (Miller y Hobbs, 2002; Tzoulas et al., 2007; Mejía, 

2016). 

La evaluación biótica de áreas intervenidas, fragmentos y coberturas productivas es tan 

necesaria como la evaluación en áreas conservadas y/o protegidas, ya que algunos trabajos 

han propuesto que la conservación de las especies debe realizarse a escala del paisaje teniendo 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Margules%20CR%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=10821285
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/?term=Pressey%20RL%5BAuthor%5D&cauthor=true&cauthor_uid=10821285
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en cuenta las poblaciones en todos los elementos del mosaico natural e intervenido y la 

configuración entre todos los tipos de coberturas vegetales (Lindenmayer, et al., 2008; 

Perfecto y Vandermeer, 2008; Atherya et al., 2013).  

 

Las regiones denominadas Valle de Aburrá y Valle de San Nicolás en el norte de la Cordillera 

Central en el departamento de Antioquia, son áreas con alta densidad poblacional humana 

(cerca de 3.5 millones de personas), y actualmente en estas regiones vecinas se observa un 

aumento en la urbanización tanto en las cabeceras municipales como en las áreas rurales 

periféricas, lo cual ha venido convirtiendo los espacios naturales de la región en áreas 

periurbanas (Departamento Nacional de Planeación, 2014).  

En los últimos 5 años se han registrado de manera anecdótica en las zonas periurbanas de 

estas región la presencia de pumas (Puma concolor), ocelotes (Leopardus pardalis), oncillas 

(Leopardus tigrinus), zorros (Cerdocyon thous) entre otras especies, muchos de los registros 

correspondían a eventos desafortunados como atropellamientos, o a muestreos puntuales 

(geográficamente) que sugerían la existencia de poblaciones de estas especies en la región 

(Delgado-V, 2002; Delgado-V et al., 2011; Arias-Alzate et al., 2013). A pesar de una revisión 

reciente de las especies presentes en la región, se sigue contando con poca información sobre 

la abundancia, comportamiento, distribución y uso de hábitat de estas especies a nivel 

regional (Sánchez-Londoño et al., 2014).  

En este trabajo en primera instancia se documentó la diversidad de carnívoros (Carnivora) en 

un paisaje fragmentado entre las regiones periurbanas de los Valles de Aburrá y San Nicolás, 

y se utilizó a los carnívoros como modelo de identificación y priorización de áreas para su 

conservación, para lograr esto se plantearon los siguientes objetivos: 

Objetivo general 

 

Evaluar los cambios espaciales de la diversidad de carnívoros en un paisaje periurbano entre 

los Valles de Aburrá y San Nicolás en la Cordillera Central de Colombia, como herramienta 

de conservación. 

 

Objetivos específicos 

 

 Describir la riqueza y abundancia de carnívoros en el área de estudio 

 

 Determinar los cambios en la diversidad de carnívoros en los diferentes elementos y 

coberturas del paisaje estudiado.  

 

 Identificar áreas de importancia  para la conservación de las especies de carnívoros en el 

área de estudio.  
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CAPÍTULO 1 

Diversidad del ensamblaje de carnívoros (Carnivora) en bosques periurbanos del Valle 

de Aburrá, efectos de la trasformación del paisaje. 

 

Resumen 

La diversidad de carnívoros en los Andes tropicales es alta y única pero la transformación y 

fragmentación de los hábitats naturales en esta eco-región han podido afectar la riqueza y 

abundancia dentro de los diferentes ensamblajes. En este trabajo se describió la diversidad de 

carnívoros presentes en una región periurbana de los Valles de Aburrá y San Nicolás en los 

Andes Centrales de Colombia, y se documentó los cambios en la diversidad de carnívoros en 

diferentes elementos y coberturas del paisaje. Se registraron 12 especies de carnívoros 

silvestres y dos especies domésticas que hacen uso de todo el paisaje, adicionalmente se 

registró de manera anecdótica la nutria neotropical Lontra longicaudis como una especie 

adicional a la riqueza regional. La especie dominante en el ensamblaje regional fue el perro 

doméstico Canis familiris, teniendo en cuenta que solo se incluyeron los registros de animales 

de libre deambulación, lo cual debe ser entendido como una amenaza sobre la diversidad 

local. Las especies de carnívoros silvestres más frecuentes fueron el zorro Cerdocyon thous, el 

tigrillo lanudo Leopardus tigrinus y el cusumbo andino Nasuella olivacea. El oso de anteojos 

Tremarctos ornatus parece ser la única especie extinta localmente. Existieron diferencias 

significativas en la riqueza y estructura del ensamblaje de carnívoros entre áreas continuas 

boscosas y fragmentos, al igual que existieron diferencias entre los bosques nativos y las 

plantaciones forestales establecidas en la zona. Los cambios en la diversidad entre los 

diferentes elementos del paisaje son mayores por efecto del establecimiento de las 

plantaciones forestales, donde también hay menor cantidad de presas potenciales. Estudios 

específicos sobre el uso del paisaje por cada una de las especies son necesarios para entender 

como este puede afectar su abundancia y distribución en la región.  

Palabras Claves: Periurbano, Carnivora, paisaje, fragmentación, plantaciones forestales. 
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Introducción 

En el mundo existen 270 especies de carnívoros (Carnivora), de los cuales 46 se encuentran 

en Suramérica, sin embargo estas cifras pueden ser variables ya que la taxonomía de algunos 

géneros continúa en revisión (Wilson y Mittermeir, 2009;  Farias y Svensson, 2014). En 

Colombia existen 34 especies de mamíferos carnívoros de las cuales 29 son especies terrestres 

que se encuentran a lo largo de todo el territorio, no obstante se sugiere que la región Andina 

alberga el mayor número de especies (Solari et al., 2013; Suarez-Castro y Ramírez-Chaves, 

2015; Ramirez-Chaves et al., 2016). Este parece ser un patrón generalizado a lo largo de toda 

Suramérica, ya que se reconocen a los bosques tropicales andinos como uno de los “hotspots” 

para el orden carnívora (Farias y Svensson, 2014).  

 

En los Andes tropicales existen pocos trabajos que hayan abordado la diversidad de 

carnívoros en bosques montanos (Hodge y Arbogast, 2014) donde la riqueza y composición 

de especies es única (Cossíos et al., 2012) y donde la presencia de algunas especies poco 

estudiadas (i.e Nasuella olivacea, Bassaricyon neblina) hace prioritario llevar investigaciones 

en esta ecorregión (González-Maya, et al., 2011; Cossíos et al., 2012). Algunos trabajos sobre 

carnívoros en los Andes tropicales se han enfocado al estudio de una especie en particular 

pero sin ahondar en aspectos como la composición del ensamblaje de carnívoros, el efecto por 

la transformación de hábitat, la interacción con especies domésticas o los patrones de 

actividad de especies coexistentes (Rodríguez-Bolaños et al., 2000; 2003;  Arias-Alzate  et 

al., 2011; Hernández-Guzmán et al., 2011; Valderrama-Vásquez, 2013; Hodge, 2014).  

 

Procesos como la competencia interespecífica, la depredación intra-gremio, la matanza inter-

específica, y la abundancias de las presas, se han descrito como fenómenos biológicos 

estructuradores de los ensamblajes de carnívoros y como mecanismos que limita las 

poblaciones de las diferentes especies (Donadio y Buskirk, 2006; Lucherini et al., 2009; Di 

Bitetti et al., 2010; Macdonal et al., 2010; De Oliveira y Pereira, 2014; Sunarto et al., 2015). 

Como resultado, los ensamblajes de carnívoros se conforman por especies con una 

heterogeneidad de hábitos, tanto de especies diurnas (como mustélidos) como nocturnas 

(como cánidos), terrestres (como úrsidos) y arbóreos (como prociónidos), omnívoros (como 

prociónidos y cánidos) e hiper-carnívoros (como felinos) (Nowak, 2005). 

 

Sin embargo este patrón generalizado puede cambiar debido a la intervención humana, 

especialmente por la transformación y fragmentación de los hábitats naturales, la introducción 

de perros y gatos domésticos que pueden afectar la estructura de los ensamblajes 

disminuyendo la abundancia de especies nativas y cambiando el patrón de actividad de 

algunas especies presas o competidoras (Zapata-Rios y Branch, 2016; Crooks et al., 2011; 

Macdonald et al., 2010). Las extinciones locales de algunas especies debido a estos efectos 

antrópicos pueden favorecer el aumento de especies de carnívoros generalistas o especies de 

menor tamaño generando una “liberación del mesodepredador” lo cual tiene profundos 
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efectos en las poblaciones de presas y en la estructura de las comunidades biológicas (Soulé et 

al.,1988; Prugh et al., 2009). Estas alteraciones son más evidentes en cercanías a 

asentamientos humanos, donde es frecuente el cambio en la estructura de los ensamblajes de 

carnívoros (Crooks y Soulé, 1999; y Crooks, 2002). 

 

Los carnívoros son particularmente vulnerables a la extinción local en paisajes fragmentados, 

debido a sus necesidades de grandes áreas, a su baja densidad y a la persecución directa por 

los humanos  (Noss et al., 1996; Woodroffe y Ginsberg 1998; Macdonal y Keys, 2005). Por 

estos mismos atributos los carnívoros son generalmente incluidos como especies focales y/o 

objetos de conservación; son utilizados en el diseño de estudios sobre los efectos generados a 

las comunidades biológicas por disturbios humanos y su vez son utilizados para diseñar 

estrategias de conservación y de gestión del territorio (Soulé y Terborgh, 1999; Miller et al., 

2001; Castaño-Uribe, et al., 2013).  

 

Caracterizar los diferentes ensamblajes permite responder interrogantes relacionados a los 

patrones de riqueza regional, patrones de actividad dentro del gremio, mecanismos que 

limitan su abundancia y el efecto de depredadores introducidos como perros y gatos 

domésticos (Mitchell y Banks,2005; Donadio y Buskirk, 2006; Di Bitetti et al., 2010; Sunarto 

et al., 2015). Información más detallada sobre la diversidad, distribución, uso de hábitats 

naturales y transformados, y las amenazas que enfrentan los carnívoros permite implementar 

acciones de conservación y de planeación del territorio (Lyra-Jorge et al., 2009). 

 

En este trabajo se pretende describir la diversidad carnívoros presentes en una región 

periurbana de los Valles de Aburrá y San Nicolás en los Andes Centrales de Colombia, y 

documentar la diversidad del ensamblaje de carnívoros en diferentes elementos y coberturas 

del paisaje transformado, como una aproximación para evaluar el efecto que han tenido el 

establecimiento de plantaciones forestales en la región y la fragmentación de los hábitats 

naturales sobre este grupo biológico.  

 

Metodología 

Área de estudio 

El área de estudio se encuentra en el norte de la Cordillera Central de Colombia, entre el Valle 

de Aburrá (donde se ubican Medellín y 9 municipios más) y el Valle de San Nicolás 

(municipios de El Retiro, Rionegro, La Ceja) (entre 6°00’02’’ N, 75°30’21’’W y 6°12’35’’N, 

75°28’34’’W) (figura 1).  

Las regiones denominadas Valle de Aburrá y Valle de San Nicolás en el norte de los Andes 

Centrales de Colombia, son áreas con alta densidad poblacional humana, y han tenido una 

transformación histórica de los hábitats naturales originales (Departamento Nacional de 
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Planeación, 2014). Actualmente en estas regiones vecinas se observa un aumento en la 

urbanización tanto en las cabeceras municipales como en las áreas rurales periféricas, que 

componen un eje de aglomeración urbano-regional), lo cual ha venido convirtiendo los 

espacios naturales de la región en áreas periurbanas. Sin embargo alrededor de ambas 

regiones aún existen algunos espacios naturales y amplias áreas dedicadas a plantaciones 

forestales que contienen un número considerable de especies silvestres (Parque Central de 

Antioquia, 2013). Existen áreas protegidas de diferentes categorías: Reserva Forestal del Nare 

(8.829 ha), Distrito de Manejo Integrado divisoria Valle de Aburrá-Río Cauca (28.075 ha), 

Reserva Municipal San Sebastián-La Castellana (196 ha), Reserva Municipal Refugio de 

Fauna y Flora Alto de San Miguel (1614 ha), entre otras parques ecológicos del orden 

municipal. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Área de estudio 
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Según las categorías propuestas por Holdridge (1971), los áreas de vida en la zona de estudio 

corresponden a Bosque Muy Húmedo Premontano (bmh-PM) y Bosque Muy Húmedo 

Montano Bajo (bmh-MB), entre los 2000 y 2900 m.s.n.m. con temperaturas promedio de 

entre 20 y 22°C (Parque Central de Antioquia, 2013). La cobertura boscosa en el área de 

estudio se compone de bosques nativos en diferentes estados de sucesión con 

aproximadamente el 70% de la representatividad del área y de plantaciones forestales 

establecidas hace 60 años que son aproximadamente el 30% de la cobertura en el paisaje 

definido.   

 

Para evaluar en el área de estudio el impacto de la fragmentación y la transformación de los 

bosques en sistemas productivos sobre el ensamblaje de carnívoros, se comparó la diversidad 

entre áreas continuas y fragmentos, así como entre bosques nativos y plantaciones forestales 

contenidos en el paisaje. Las áreas continuas fueron definidas como las áreas mayores a 1000 

ha, las cuales se componen de un mosaico de bosques en diferentes estados sucesionales y 

plantaciones forestales (Parque central de Antioquia, 2013). Los fragmentos fueron definidos 

como las áreas aisladas, ya sea por tejido urbano, potreros o carreteras principales de menos 

de 1000 ha. En ambos casos se encontraron bosques nativos que correspondieron a los 

bosques montanos propios de la región de los Andes y plantaciones forestales que 

corresponden a plantaciones comerciales de coníferas.  

Toma de datos 

Para obtener información de la riqueza y la abundancia relativa de cada especie en el área de 

estudio, así como para registrar su presencia en los diferentes elementos del paisaje, se 

instalaron 46 cámaras automáticas (Bushnell Trophy Camera 5MP, Bushnell Trophy Camera 

HD y Moultrie M880), durante los años 2013 a 2016. Los sitios de ubicación de las cámaras 

fueron seleccionados para que abarcaran las principales coberturas boscosas del área: bosques 

nativos (n=32) y plantaciones forestales (n= 14), tanto en áreas continuas  (n=25) como en 

fragmentos (n= 21), teniendo en cuenta que la mayoría de lugares en el área de estudio 

corresponde a propiedades privadas por lo cual se muestreó en los lugares donde se obtuvo 

autorización previa. Cada cámara fue georreferenciada y se le asignó la categoría de bosque 

nativo o plantación forestal, así como fragmento o área continua, dependiendo de donde fue 

instalada. 

 

Las cámaras fueron programadas en modo video y permanecieron activas las 24 horas del día, 

se instalaron a 40 cm del suelo en senderos, caminos o carreteras forestales al interior de los 

bosques y plantaciones forestales en áreas continuas o fragmentos, estos senderos o caminos 

son usualmente utilizados por los carnívoros y otras especies, lo cual facilita su registro 

(O´Conell et al., 2010).  Se usó como criterio para la ubicación de cada cámara dentro de un 

mismo tipo de cobertura vegetal una distancia mínima de un (1) km una de la otra, lo cual 

permite asumir registros independientes en cada lugar e intentar cubrir la mayor cantidad del 
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área posible (Lira-Torres y Briones-Salas, 2012). No se utilizaron atrayentes y cada cámara se 

mantuvo activa en promedio 60 días (Tobler et al., 2008). 

 

Se realizaron 86 recorridos de búsqueda activa por dos horas de duración (correspondientes a 

59 en áreas continuas, 27 en fragmentos, y a su vez a 33 en bosque nativo y 53 en 

plantaciones forestales) con el fin de registrar especies de carnívoros de hábitos arbóreos 

como Potos flavus y Bassaricyon neblina, los cuales habían sido registrados previamente en 

la región (Sánchez-Londoño et al., 2014).  

Análisis de datos 

 

Para los análisis de riqueza y abundancia de las especies de carnívoros en los diferentes tipos 

de coberturas vegetales, así como en áreas continuas y en los fragmentos de bosque se 

tomaron como registros independientes los videos obtenidos con las cámaras trampa de la 

misma especie en un intervalo superior a 1 hora. Cuando se observó más de un individuo en 

cada video, cada uno fue considerado como un registro (Monroy-Vilchis et al., 2011; Lira-

Torres y Briones-Salas, 2012).  De igual forma durante los recorridos de búsqueda, cada 

individuo observado fue tomado como un solo registro.  

 

Para describir la abundancia relativa de cada especie se utilizó un índice de abundancia 

relativa a partir del número de registros en cámaras y el esfuerzo de muestreo (O´Brien et al., 

2003; Pardo-Vargas y Payán-Garrido, 2015):  

 

Abundancia Relativa especie i  = C/EM * 100 días-cámara 

 

Dónde: 

C = Capturas independientes de i en cámaras 

EM = Esfuerzo de Muestreo (No. de cámaras * días de muestreo) * 100 días-trampa (unidad 

estándar).  

Para los registros obtenidos en los recorridos de búsqueda se utilizó un índice de abundancia 

relativa en relación a un esfuerzo estándar de 100 horas de búsqueda (# observaciones de cada 

especie/100 horas de búsqueda) (Carrillo et al., 2000). 

 

Se utilizó el programa EstimateS (Colwell, 2000) para construir curvas de acumulación de 

especies y así determinar la riqueza de carnívoros y contrastarla entre bosque nativo y 

plantaciones forestales así como entre fragmentos y áreas continuas. Se utilizó le método de 

rarefacción para comparar la riqueza de especies entre elementos del paisaje con diferentes 

esfuerzos de muestreo (Moreno, 2001; Gotelli y Colwell, 2011).  
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De manera complementaria se calcularon los índices de diversidad Shannon (q=1) y de 

Simpson (q=2) lo que permite describir la estructura del ensamblaje en cada elemento del 

paisaje y comparar entre ellos (Moreno et al., 2011).   

 

Con el total de registros obtenidos de las diferentes especies tanto en áreas continuas como en 

fragmentos, así como en bosques nativos y plantaciones forestales, se construyeron curvas de 

rango-abundancia (o dominancia-diversidad, o curvas de Wittaker), las cuales permiten 

visualizar los cambios en el número de especies y los cambios en la dominancia o rareza de 

las diferentes especies de carnívoros en cada uno de los elementos del paisaje (Feinsinger, 

2003). Adicionalmente, para evaluar estadísticamente si existieron diferencias en la estructura 

del ensamblaje de carnívoros en los diferentes elementos del paisaje, se realizó una prueba G 

(McDonald, 2009), entre las proporciones de cada especie en las áreas continuas y los 

fragmentos, así como entre los bosques nativos y  plantaciones forestales. De manera 

complementaria se realizó un análisis de residuales de la misma prueba, para identificar las 

principales variaciones en la composición de los ensamblajes debido a cambios en la 

abundancia de especies particulares (McDonald, 2009).  

 

Resultados 

Se consiguió un esfuerzo de 2785 días-cámara, lo cual corresponde a un esfuerzo superior al 

propuesto por Tobler y colaboradores (2008) de 1500 días-cámara, necesario para registrar 

todas las especies esperadas en el área de estudio, incluyendo las más elusivas. En total se 

consiguió un esfuerzo de 173 horas de búsqueda activa en los recorridos de búsqueda activa.  

En total se obtuvieron 356 registros de 14 especies de carnívoros (tabla 1),  de los cuales 244 

registros corresponden a 12 especies silvestres, 101 registros a perros (Canis familiaris) no 

manejados (sin personas que los controlaran o vigilaran) y un registro al gato doméstico (Felis 

silvestris). Las especies registradas pertenecen a las familias Canidae, Felidae, Mustelidae y 

Procyonidae. La especie con mayor número de registros correspondió a los perros domésticos, 

los cuales además se registraron en 25 de 46 cámaras-trampa (54%). De los carnívoros 

silvestres las especies más abundantes fueron el zorro-perro (Cerdocyon thous), la oncilla 

(Leopardus tigrinus) y el cusumbo andino (Nasuella olivacea). En la figura 2 se muestran 

algunas de las especies registradas. En la tabla 1 se presenta el número de registros para el 

total de especies tanto en cámaras-trampa como por observaciones directas y los índices de 

abundancia relativa en áreas continuas y fragmentos, así como en bosques nativos y en 

plantaciones forestales.  
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Figura 2. A: C. thous, B: P. cancrivorous, C: N. olivacea, D: N. nasua, E: P.concolor, F: L tigrinus, 

G: E. barbara, H: B. neblina
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Tabla 1. Especies, número de registros e índices de abundancias relativa en cada elemento del paisaje. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

** Registros mediante observaciones directas en recorridos de búsqueda activa (# observaciones /100 horas de búsqueda. * Especies domésticas. 

Familia Especie Número total 

de registros 

IAR Total IAR en Áreas 

continuas 

(# registros) 

IAR en 

Fragmentos 

(# registros) 

IAR en 

Bosques 

nativos 

(# registros) 

IAR en 

Plantaciones 

forestales 

(# registros) 

Felidae Leopardus tigrinus 47 1.69 2.09 (36) 1.03 (11) 1.25 (25) 2.82 (22) 

Leopardus pardalis 8 0.29 0.33 (6) 0.21 (2) 0.40 (8) 0.00 (0) 

Puma concolor 13 0.47 0.61 (11) 0.21 (2) 0.40 (8) 0.64 (5) 

Puma yagouaroundi 5 0.18 0.11 (2) 0.31 (3) 0.25 (5) 0.00 (0) 

Felis silvestris* 1 0.04 0.00 (0) 0.10 (1) 0.00 (0) 0.13 (1) 

Canidae Cerdocyon thous 76 

2 

2.74 

1.76** 

3.34 (60) 

0.88** (1) 

1.65 (16) 

2.38** (1) 

1.96 (39) 

0.00** (0) 

4.74 (37) 

2.06** (2) 

Canis familiaris* 101 3.65 1.95 (35) 6.79 (66) 3.62 (72) 3.72 (29) 

Mustelidae Eira barbara 6 0.22 0.33 (6) 0.00 (0) 0.20 (4) 0.26 (2) 

Mustela frenata 4 0.14 0.06 (1) 0.31 (3) 0.10 (2) 0.26 (2) 

Procyonidae Procyon cancrivorous 15 0.54 0.11 (2) 1.34 (13) 0.75 (15) 0.00 (0) 

Nasua nasua 27 0.97 1.51 (27) 0.00 (0) 1.31 (26) 0.13 (1) 

Nasuella olivacea 38 1.37 1.28 (23) 1.54 (15) 1.81 (36) 0.26 (2) 

Potos flavus 1 

1 

0.04 

0.58** 

0.06 (1) 

0.00** (0) 

0.00 (0) 

2.38** (1) 

0.05 (1) 

1.72** (1) 

0.00 (0) 

0.00 (0) 

Bassaricyon neblina** 11 6.36** 5.31** (6) 11.90** (5) 15.52** (9) 2.06** (2) 
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En las figuras 3 y 4 se presentan las curvas de acumulación de especies en bosques nativos vs 

plantaciones forestales, así como en áreas continuas vs fragmentos. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Curvas de acumulación de especies 

mediante  rarefacción para bosques nativos y 

plantaciones forestales (las líneas discontinuas 

corresponden a intervalos de confianza de 

95%).  

Figura 4. Curvas de acumulación de especies 

mediante  rarefacción para Áreas continuas y 

fragmentos (las líneas discontinuas 

corresponden a intervalos de confianza de 

95%).

En la figura 5 se muestra la abundancia relativa de cada especie en áreas continuas y 

fragmentos, así como en bosques nativos y en plantaciones forestales.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5. Abundancia relativa de cada especie en los diferentes elementos del paisaje. *No se incluye 

B. neblina, ya que no fue registrado mediante fototrampeo. 
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En los sitios de muestreo correspondientes a áreas continuas se registraron 13 especies de 

carnívoros (no se registraron gatos domésticos), mientras que en fragmentos se registraron 12 

de las especies. En los bosques nativos se registraron 13 especies de carnívoros (no se 

registraron gatos domésticos), mientras que en las plantaciones forestales se registraron 10 

especies. En la tabla 2 se presentan la diversidad de Shannon y Simpson calculados para cada 

elemento del paisaje.  

                             Tabla 2. Diversidad para los diferentes elementos del paisaje 

 # de especies (q=0) Shannon (q=1) Simpson (q=2) 

Áreas continuas 13 7.3 6.15 

Fragmentos 12 5.1 3.63 

Bosques Nativos 13 7.5 5.87 

Plantaciones forestales 10 4.6 3.73 

 

Existieron diferencias significativas en la estructura del ensamblaje de carnívoros entre las 

áreas continuas y los fragmentos  (G= 100.92; gf: 13; p < 0.0001). De acuerdo al análisis de 

residuales, los principales cambios en la composición del ensamblaje se dan por la ausencia 

de N. nasua y de E. barbara en los fragmentos, así como la disminución en la abundancia de 

C. thous y el aumento en la abundancia de P. cacrivorous y de C. familiaris en los fragmentos 

(figura 4). 

Existieron diferencias significativas en la estructura del ensamblaje de carnívoros entre los 

bosques nativos y las plantaciones forestales  (G = 72.47; gf:13; P < 0.0001). De acuerdo al 

análisis de residuales, los principales cambios en la composición del ensamblaje de carnívoros 

entre las coberturas vegetales se dan por la ausencia de P. yagouaroundi, P. cancrivorous, L. 

pardalis y P. flavus en las plantaciones forestales. Así mismo existió un aumento 

significativo de la abundancia de C. thous y de L. tigrinus en las plantaciones forestales, 

mientras que hubo una baja abundancia relativa de N. nasua y N. olivacea (figura 5). 

En las figuras 6 y 7 se presentan las curvas rango-abundancia (curvas de Wittaker), todas las 

curvas se ajustan a un modelo Log normal, lo cual describe dominancias marcadas de algunas 

especies en cada ensamblaje (Marrugan, 2013). En la gráfica 4 se ve el cambio en la 

dominancia de C. thous en los bosques continuos a C. familiaris en los fragmentos. L. tigrinus 

es una especie abundante en los bosques continuos pero disminuye en los fragmentos. En la 

gráfica 5 se evidencia la dominancia de C. familiaris y C. thous en el ensamblaje de 

carnívoros, pero el primero se presenta más abundante en bosques nativos y el segundo en 

plantaciones forestales. L. trigrinus aumenta su abundancia en las plantaciones forestales, 

mientras que N. nasua,  N. olivacea y B. neblina por el contrario disminuye en esta cobertura 

vegetal.  
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Figura 5. Residuales de la prueba G. Ct: C. thous, Cf: C. familiaris, Lt: L. tigrinus, Nn: N. nasua, No: 

N. olivacea, Pc: P. concolor, Py: P. yagoaroundi, Pcc: P. cancrivorous, Eb: E. barbara, Bn: B. 

neblina, Lp: L. pardalis, Mf: M. frenata, Pf: P. flavus, Fs: F. silvestris 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figuras 6. Curvas rango-abundancia para Áreas continuas y Fragmentos Figura 7. Curvas rango-

abundancia para Bosque Nativo y Plantaciones forestales.   Ct: C. thous, Cf: C. familiaris, Lt: L. 

tigrinus, Nn: N. nasua, No: N. olivacea, Pc: P. concolor, Py: P. yagoaroundi, Pcc: P. cancrivorous, 

Eb: E. barbara, Bn: B. neblina, Lp: L. pardalis, Mf: M. frenata, Pf: P. flavus, Fs: F. silvestris.  

 

Discusión 

Este trabajo documenta un ensamblaje de carnívoros altamente diverso en los Andes 

Centrales de Colombia. El total de especies registradas en el área de estudio corresponden al 

87% (13 de 15, incluyendo a L. longicaudis) del total de especies de ocurrencia potencial en 

la región en el rango altitudinal evaluado, de acuerdo a la literatura, y al 45 % (13 de 29) del 

total de especies de carnívoros terrestres de distribución en el país, resaltando la presencia de 

especies únicas a los ecosistemas andinos como B. neblina, L. tigrinus y N. olivacea  (Solari 
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et al., 2013; Suarez-Castro y Ramírez-Chaves, 2015). Esta diversidad es comparable con la 

esperada en los valles interandinos de Colombia donde pueden encontrarse entre 12 y 14 

especies de carnívoros silvestres (Suarez-Castro y Ramírez-Chaves, 2015).  

 

Si bien la región de los Andes tropicales es una región de alta diversidad taxonómica y 

funcional para el orden Carnívora (Farias y Svensson, 2014; Fergnani y Ruggiero, 2015), los 

ensamblajes a alturas intermedias en el gradiente de elevación son únicos debido a un número 

alto de especies producto de que confluyen especies frecuentes de zonas bajas (i.e. L. 

pardalis, P. cacrivorous) y especies propias de bosques altoandinos (i.e. N. olivacea, B. 

neblina). Hodge y Arbogast (2015) encontraron una riqueza menor (9 especies) a alturas entre 

1250 a 1420 m.s.n.m en un bosque de niebla en Ecuador, ellos sugieren que esa riqueza de 

especies corresponde a una concentración de las especies propias de tierras bajas y sugieren 

que la sobreposición de especies de tierras bajas y de tierras altas se da por arriba de los 1500 

m.s.n.m. Los resultados de este trabajo confirman que esta sobreposición de especie se 

presenta para la Cordillera Central de Colombia, pero sugiere que es evidente por arriba de los 

2000 m.s.n.m. Otros trabajos realizados en los Andes tropicales entre 1250 y 3700 m.s.n.m., 

en bosques de niebla montano-bajo y montano-alto, tanto secundarios como primarios, así 

como en zonas reforestadas, han registrado ensamblajes de carnívoros compuestos por 7 a 10 

especies, (Sánchez et al., 2004; Jimenez et al., 2010; Ramírez-Mejía y Sánchez, 2015; 

Cáceres-Martinez et al., 2016), lo cual resalta la alta riqueza para este grupo biológico en el 

área de estudio a pesar de ser un área periurbana.   

 

Durante las actividades de esta investigación se registraron de manera anecdótica piezas de 

cacería y avistamientos por parte de habitantes locales de especímenes de la nutria neotropical 

(Lontra longicaudis), sin embargo los lugares de ubicación de las cámaras automáticas y los 

sitios de búsqueda activa no se encontraban cerca a cuerpos de agua, el principal tipo de 

hábitat usado por esta especie (Kruuk, 2006), lo cual explicaría su ausencia en los registros, 

pero debe incluirse esta especie en la riqueza regional de carnívoros silvestres (13 especies). 

El zorrillo (Conepatus semistriatus) ha sido registrado en la región andina de Colombia, sin 

embargo no existen evidencias hasta ahora de su presencia histórica o actual en la región 

(Sánchez-Londoño et al., 2014), lo que sugiere que es una especie que no hace parte del 

ensamblaje local de especies del orden Carnivora. Durante este trabajo no se obtuvieron 

registros del oso andino (Tremarctos ornatus), a pesar de que el área de estudio se encuentra 

marginalmente cerca al rango potencial de la especie (Rodríguez, 2015), sin embargo existen 

registros relativamente recientes de la especie que corresponden a pelos, comederos y huellas 

observados en los años 2000 y 2001, los cuales posiblemente correspondían a individuos en 

dispersión desde otras regiones de la Cordillera Central (Sánchez-L., 2014; Rodríguez, 2015). 

Los resultados de este trabajo sugieren que el oso andino es la única especie con registros 

esporádicos en el área que no presenta una población local. La riqueza de especies registrada 
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en el área de estudio indica que no existirían extinciones locales de carnívoros a pesar de la 

intervención histórica de los bosques de la región.  

 

Si bien los carnívoros son particularmente vulnerables a la extinción en paisajes 

fragmentados, debido a que en general necesitan de grandes áreas (del orden de hectáreas 

hasta cientos de km
2
 dependiendo de cada especie) (Noss et al. 1996; Woodroffe y Ginsberg 

1998; Macdonal y Keys, 2005), los resultados obtenidos mostraron que la riqueza de 

carnívoros se ha mantenido en la zona, posiblemente debido a la conservación de fragmentos 

nativos y a la capacidad de las especies de moverse a través del paisaje (ver Sánchez-

Londoño, 2017). Los cambios en la diversidad fueron evidentes a nivel de los diferentes 

elementos o coberturas del paisaje, lo cual indica que no todas las especies responden de igual 

manera a la intervención en el área de estudio. Aspectos biológicos propios de cada especie, 

así como la naturaleza de las diferentes actividades humanas, pueden influenciar la 

persistencia de cada una de ellas en zonas periurbanas, fragmentadas o intervenidas por 

cambios en la vegetación (Crooks, 2002; Tigas et al., 2002; Michalski y Peres, 2005; Lyra-

Jorge et al., 2009). 

 

Michalski y Peres (2005) encontraron para un ensamblaje de carnívoros amazónicos que los 

cambios en la riqueza de especies son evidentes a nivel de cada fragmento dentro de un 

paisaje, especialmente en función del área de los fragmentos y del grado de intervención en 

los mismos. Si bien en este trabajo no se analizó la riqueza en función del tamaño de cada 

fragmento, si se evidenció la ausencia de algunas especies como E. barbara y N. nasua, en 

todos los fragmentos en conjunto. También se evidenció la ausencia de L. pardalis, P. 

cancrivorous y P. yagouaroundi en la plantaciones forestales, una cobertura que puede 

asumirse posee mayor intervención que los bosques nativos (Carnus, 2006), lo cual influyó 

notablemente en la composición y estructura general en el ensamblaje general de carnívoros. 

 

La persistencia de poblaciones naturales de vertebrados en regiones fragmentadas también 

depende de la permeabilidad que tengan las matrices y de la conectividad en el paisaje 

(Castellon y Sieving, 2005; Umetsu y Pardini 2007; Uezu et al., 2008). Por ejemplo, Laurance 

(1995) concluyó que la intolerancia a la matriz fue el principal predictor de extinción local de 

varios mamíferos evaluados en zonas fragmentadas en Australia, mientras que Crooks (2002) 

encontró para un ensamblaje de carnívoros en Norteamérica, que las especies más grandes (i.e 

P. concolor) fueron las más afectadas por la fragmentación, y que las especies medianas (i.e. 

P. lotor, V. vulpex) fueron las que permanecieron más abundantes en fragmentos más 

pequeños, indicando que el tamaño de los carnívoros es una característica que afecta su 

permanencia en los elementos del paisaje. Gehring y Swihart (2003) encontraron para un 

ensamblaje de carnívoros principalmente compuesto por mesocarnívoros (i.e. Canis latrans, 

Vulpes vulpes, Mephitis mephitis, Procyon lotor), que la tolerancia a la matriz transformada 

estaba correlacionada positivamente al tamaño corporal de las especies, así como a la 
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amplitud de sus nichos definido en términos del número de ítems alimenticios y al número de 

tipos de hábitats que ocupan en su distribución. Estos autores también encontraron que las 

especies más pequeñas (Mustela spp) fueron menos tolerantes y solían usar los sitios más 

conservados. Esto sugiere la hipótesis de que la permanencia de los carnívoros (no hay 

extinciones documentadas) en el paisaje periurbano evaluado en este trabajo se debe a que la 

mayoría especies son medianas y grandes (1 a 70 kg) (excepto M. frenata), por lo cual 

tendrían más tolerancia a la conformación de la matriz, y teóricamente poseen nichos 

ecológicos más amplios y mayor vagilidad (Gehring y Swihart, 2003). La vagilidad de cada 

especie, la cual se asocia a su tamaño corporal (Adicott et al., 1987), es una característica 

biológica que le permite a cada especie tener una percepción diferente del paisaje, las especies 

más grades podrían percibirlo de manera más homogénea (i.e. P. concolor) que las especie 

más pequeñas (i.e M. frenata), las cuales tendrían mayores barreras entre parches nativos. Sin 

embargo, los resultados también muestran que tanto especies grandes como especies pequeñas 

se registraron en los diferentes fragmentos y en las diferentes áreas continuas (> 1000 ha), 

sugiriendo que adicional al tamaño de cada especie hay otros características, como su 

amplitud de dieta, que están influyendo en su permanencia en el área de estudio y a su vez en 

su abundancia al interior de los elementos y coberturas del paisaje. 

  

Algunos autores han propuesto que las características biológicas de cada carnívoro, por 

ejemplo el grado de especialización de su dieta, son más influyentes en la susceptibilidad a la 

extinción, que un aumento en la pérdida de hábitat (Tigas et al., 2002; Cardillo et al., 2004; 

Athreya et al., 2013). El trabajo de Gehring y Swihart (2003) mostró que la amplitud en las 

dietas y la amplitud en los tipos de hábitat que ocupaba los carnívoros estudiados, fueron 

características que les permitieron ser frecuentes en coberturas transformadas. Los resultados 

acá obtenidos muestran que en los fragmentos evaluados se evidenció una disminución en la 

riqueza y en la abundancia general de los carnívoros respecto a las áreas continuas, por 

ejemplo algunas de las especies más grandes (i.e P. concolor y L. pardalis) disminuyeron 

mientras que algunas especies medianas y pequeñas  (i.e P. yagouaroundi, P. cacrivorous y 

M. frenata), aumentaron su abundancia relativa. Esto sugiere que se presenta una liberación 

del mesopredador al interior de estos elementos del paisaje (Prugh et al., 2009), pero también 

podría explicarse el cambio en las abundancias en términos de la especialización de dietas de 

las especies, los dos primeros son hipercarnívoros al igual que L. tigrinus (una especie 

pequeña que también disminuyó en los fragmentos), mientras que las especies que 

aumentaron se reconocen como especies generalistas en dieta que además toleran hábitats 

intervenidos (Sheffield y Thomas, 1997; Keys, 2009; Tófoli et al., 2009; Arias -Alzate et al., 

2013; Arias-Alzate y Delgado-V, 2014).  

 

De igual forma se evidenció una disminución en la riqueza y en la abundancia general de los 

carnívoros en las plantaciones forestales en relación con los bosques nativos, las especies P. 

yagouaroundi, P. cancrivorous, L. pardalis y P. flavus no fueron registradas en las 
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plantaciones forestales durante la realización de este trabajo, quizás por una menor oferta de 

recursos en este tipo de cobertura (Carnus et al., 2006). Las especies dominantes en las 

plantaciones forestales fueron C. thous, C. familiaris y L. tigrinus, la primera es una especie 

generalista que puede aprovechar áreas intervenidas (Courtenay y Maffei, 2004; Delgado-V, 

2014) mientras que la segunda está asociada directamente a actividades humanas (Frigeri et 

al., 2014). El aumento de L. tigrinus en la plantaciones puede deberse a la ausencia de otros 

felinos como P. yagouaroundi y L. pardalis las cuales se reconocen como competidores 

directos o en el caso de esta última incluso puede ser un eventual depredador (De Oliveira y 

Pereira, 2014).   

 

La disponibilidad o distribución de las presas una variable que afecta directamente la 

abundancia de los depredadores (Noss et al., 1996; Carbone y Gittleman, 2002; Gehring y 

Swihart, 2003). En resultados obtenidos en la misma área de estudio no presentados en este 

trabajo, se encontró que en las plantaciones forestales existe una menor abundancia de presas 

potenciales (vertebrados) de acuerdo a los registros por fototrampeo (aves: Grallaria spp., 

Ortalis colombiana, Chamaepetes goudotii, Odontophorus hyperythrus, Nothocercus julius, 

Geotrygon linearis, entre otras; mamíferos: Roedores, Cryptotis sp., Silvilagus bresilensis, 

Dasypus novencinctus, Cabassous centralis; Cuniculus taczanowskii, Didelphis spp., entre 

otras) con un índice de abundancia relativo de 37.6 presas/100 días-cámara comparado con 

46.6 presas/100 en bosques nativos. La mayor abundancia de presas se encontró en los 

fragmentos, 51.0 presas/100 días-cámara) en comparación con áreas continuas, 38.9 

presas/100 días-cámara (Sánchez-Londoño y Botero-Cañola, datos sin  publicar), lo cual 

puede explicar que la mayoría de las especies de carnívoros nativos aun permanezcan 

presentes en los diferentes fragmentos evaluados y que la mayor disminución en la diversidad 

de carnívoros se haya presentado en las plantaciones forestales (figuras 6 y 7). Debe 

evaluarse la disponibilidad de otros tipo de presas como invertebrados terrestres y artrópodos, 

los cuales son consumidos por especies como N. nasua, N. olivacea y P. cacrivorous, así 

como de frutos que son consumidos por P. flavus y B. neblina, ya que estos ítems alimenticios 

pueden estar en menor abundancia en plantaciones forestales debido a la menor diversidad de 

plantas de sotobosque (Cavelier y Santos, 1999; Pellens y Garay, 1999) y pueden influenciar 

la distribución espacial y abundancia de estos depredadores (Ramírez-Mejía y Sánchez, 

2016). 

 

Los resultados obtenidos indican que el establecimiento de plantaciones forestales tuvo un 

mayor impacto en la disminución de la diversidad de carnívoros que la conformación de 

fragmentos, incluso en las especies de presas potenciales (Sánchez-Londoño y Botero-Cañola, 

datos sin  publicar). Los cambios que se presentaron en la riqueza y abundancias relativas 

fueron mayores debido al cambio en la cobertura vegetal que al cambio entre áreas continuas 

a fragmentos, lo cual puede apreciarse en las diferencias en la forma de las curvas rango-

abundancia (figuras 6 y 7), tanto en el ancho (número de especies), como la longitud de la 
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curva (abundancias relativas) y la secuencia de especies (dominancia o rareza) (Feisenger, 

2003). Algunos trabajos han propuesto que las plantaciones forestales pueden proveer hábitat 

para muchas especies y pueden ser cruciales para mantener poblaciones ya que son usadas 

como sitios de paso para conectar parches de bosques originales (Rusch et al., 2007; 

Brockerhoff et al., 2008; Lyra-Jorge et al., 2008). En la región parece favorecer a C. thous y 

L. tigrinus en términos de los recursos que puedan aprovechar en este tipo de cobertura 

vegetal, pero es posible que especies como P. concolor, E. barbara, N. olivacea y B. neblina 

usen esta cobertura como parte del paisaje y les facilite su movilidad a través del  mismo 

(Sánchez-Londoño, 2017). Lyra-Jorge y colaboradores (2009), encontraron en un paisaje 

compuesto por coberturas nativas y plantaciones forestales, que la abundancia de especies con 

mayor movilidad (i.e P. concolor) fue mejor explicada por variables definidas a escala del 

paisaje, como cantidad de coberturas nativas, de plantaciones, y de bordes entre ambas.  

 

Fue evidente la dominancia del perro doméstico (C. familiaris) en el ensamblaje de carnívoros 

y su amplia distribución a lo largo de los sitios de muestreo, lo cual era de esperar por tratarse 

de una zona periurbana con alta influencia de actividades humanas (Young et al., 2011; 

Doherty et al., 2015). No obstante esta especie fue abundante incluso en áreas continuas y en 

bosques nativos por lo cual debe generarse una alarma sobre los posibles impactos negativos 

de esta especie exótica sobre la fauna nativa. Las especies exóticas no solo aportan a la 

riqueza dentro de una región en particular, si no que participan en las interacciones de 

competencia y depredación e incluso pueden convertirse en especies invasoras (Young et al., 

2011; Loss et al., 2013; Frigeri et al., 2014). Doherty y colaboradores (2017) concluyen que 

los perros domésticos son responsables de la extinción y de poner en riesgo de extinción a al 

menos 200 especies de vertebrados a nivel mundial, resaltando sus efectos en el continente 

americano, pero así mismo destacan que los efectos de los perros domésticos sobre 

vertebrados silvestres debido a la competencia, depredación, transmisión de enfermedades e 

hibridación, han sido subestimados hasta ahora.  Si bien en el área de estudio no existen 

extinciones locales documentadas de carnívoros nativos debido a la presencia de perros que 

deambulan libres, es necesario identificar sus efectos potenciales, ya que se ha documentado 

para comunidades andinas que la presencia de perros ferales influencian la abundancia, el 

patrón diario de actividad, y el uso de hábitat de otras especies de carnívoros y de presas 

(Zapata-Ríos y Branch, 2016).  

Si bien solo se registró un individuo del gato doméstico (F. silvestris) durante este trabajo, se 

ha observado que algunos gatos en casas de campo suelen consumir roedores silvestres 

(Rhipidomys sp, Melanomys sp) y musarañas (Cryptotis sp) (observación personal), por lo 

cual es necesario tener en cuenta a los perros de libre deambulación y a los gatos domésticos 

como una amenaza sobre la diversidad local adicional a las ya existentes debido a las 

transformaciones del paisaje.  
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CAPÍTULO 2 

 

Identificación de áreas de importancia para la conservación de carnívoros (Carnivora) 

en un paisaje periurbano. 

 

 

Resumen 

 

El principal tensor de la pérdida de biodiversidad es la trasformación de los hábitats. Esto 

tiene mayores efectos sobre especies que necesitan áreas grandes para mantener poblaciones a 

largo plazo, como los carnívoros (Carnivora, Mammalia). Por esta razón es un grupo 

biológico usado para la planificación del territorio con fines de conservación. En áreas 

urbanas y periurbanas la transformación de los ecosistemas naturales es mucho más intensa y 

pueden perderse especies y servicios ecosistémicos más rápidamente. En este trabajo se 

identificaron áreas de importancia para la conservación de carnívoros silvestres presentes en 

un paisaje periurbano entre el Valle de Aburrá y el Valle de San Nicolás, Antioquia 

(Colombia). Para esto se utilizaron dos criterios, alta riqueza de especies de carnívoros 

mediante la sobreposición de modelos de hábitat y la priorización del paisaje usando el 

programa Zonation. Así mismo se evaluó el aporte de las áreas protegidas regionales y las 

plantaciones forestales en las áreas de importancia para la conservación de carnívoros. Se 

generaron mapas con las áreas de alta riqueza de especies y zonas de alto valor de 

conservación en el paisaje, las cuales cubren el 17% del paisaje. Estas áreas de alto valor de 

conservación conformaron cinco núcleos principales, los cuales estuvieron representados en 

~29% en el sistema regional de áreas protegidas. Las plantaciones forestales fueron 

identificadas como una cobertura vegetal que es priorizadas en el paisaje y estructuralmente 

aumenta la conectividad entre diferentes núcleos identificados. Se propusieron 4 corredores 

biológicos que conectarían los principales núcleos de áreas priorizadas y su inclusión en el 

análisis aumentó el desempeño de la priorización. Si bien se identificaron áreas de 

importancia para la conservación de los carnívoros presentes en el área de estudio, la gestión 

del territorio y el enfoque de conservación a la escala del paisaje es necesario, ya que el 

establecimiento de nuevas áreas protegidas o limitaciones al uso de la tierra es muy difícil en 

un contexto periurbano por el costo de la tierra o por las presiones sociopolíticas y 

necesidades de desarrollo. No obstante se deben maximizar los esfuerzos en este sentido, ya 

que el ensamblaje de carnívoros regional es único a los bosques andinos tropicales.  

 

Palabras clave: Áreas Protegidas, Canivora, Priorización, Periurbano, Zonation. 
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Introducción 

 

La pérdida de diversidad actual tienen como causa principal la transformación de los 

ecosistemas naturales debido a actividades antrópicas (Fahrig, 2003). Los cambios en los usos 

del suelo transforman los bosques en matrices irregulares que afectan la biodiversidad en una 

escala local y en una escala regional (Dirzo y Raven 2003; Fahrig, 2003). Si bien el cambio en 

el uso del suelo para producción agrícola resulta como uno de los puntos más perjudiciales 

(Pereira et al. 2010), es evidente que en áreas urbanas la transformación de los espacios 

naturales es más intensa y genera una matriz que usualmente es ocupada por un menor 

número de especies silvestres. Así, la expansión de las áreas urbanas pone en riesgo la 

biodiversidad presente en zonas periurbanas (Williams et al., 2005), la cual provee 

importantes servicios ecosistémicos, mayor calidad de vida para el entorno urbano y 

oportunidades de educación y de ecoturismo (Miller y Hobbs, 2002; Tzoulas et al., 2007; 

Mejía, 2016). 

 

A pesar de que en áreas con un incremento de la urbanización, la pérdida de hábitats y su 

fragmentación es virtualmente inevitable, aún pueden persistir especies que se adaptan a estos 

cambios en el paisaje (Crooks, 2002). Sin embargo estos cambios suelen afectar 

principalmente a los carnívoros (Carnivora) en primera medida por la pérdida de su hábitat, la 

aparición de barreras que dificultan su dispersión, la disminución de presas naturales y la 

aumentada interacción con especies domésticas (Sáenz y Carrillo, 2002; Hoogesteijn y 

Hoogesteijn, 2005; Young et al., 2011). Como resultados se pueden extinguir especies 

localmente lo cual genera patrones discontinuos de ocupación. Una revisión realizada por 

Mckinney (2008) documentó tal situación en cercanías a centros urbanos y zonas periurbanas 

para diferentes grupos de vertebrados, encontrando como patrón la pérdida de la mayoría de 

especies a medida que aumentaba el grado de urbanización, sin embargo puede haber 

respuestas diferentes en cada grupo biológico. Por lo tanto estudios detallados a escalas 

locales son necesarios para indagar las condiciones que facilitan o dificultan la persistencia de 

las especies, como carnívoros, los cuales abarcan diferentes elementos de los paisajes 

intervenidos (Macdonal y Keys, 2005; Lyra-Jorge et al., 2009;  Poley et al., 2014).  

 

Los carnívoros pueden ser excelentes especies focales con los cuales evaluar el grado de 

conectividad de los elementos del paisaje y también evaluar la calidad de los diferentes tipos 

de parches (por ejemplo bosques nativos, plantaciones forestales, cultivos, etc) ya que por lo 

general son especies área-dependientes y necesitan una alta disponibilidad de presas (Beier, 

1993; Noss et al., 1996), por lo cual son generalmente incluidos como especies focales y/o 

objetos de conservación, y son utilizados en el diseño de estrategias de conservación y de 
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gestión del territorio (Soulé y Terborgh, 1999; Miller et al., 2001; González-Maya, et al., 

2013).  

 

Los cambios en la riqueza de los ensamblajes de carnívoros son indicadores de la salud de los 

espacios naturales y de los espacios transformados. En áreas fragmentadas, la matriz 

antropogénica usualmente actúa como un filtro para el movimiento de diferentes especies 

entre parches de hábitat  (Boscolo et al., 2008; Hansbauer et al., 2008), así la persistencia de 

poblaciones naturales en regiones fragmentadas depende no solo de la efectividad de las áreas 

conservadas o protegidas, sino también de la permeabilidad que tengan las matrices y de la 

calidad de los fragmentos (Castellon y Sieving, 2005; Umetsu y Pardini 2007; Uezu et al., 

2008). En paisajes urbanizados, los sitios arbolados naturales o manejados pueden ser 

potencialmente usados por la fauna silvestre como sitios de paso que facilitan el movimiento 

entre fragmentos de hábitat. Los sistemas agroforestales por ejemplo, favorecen la alta riqueza 

de especies generalistas, e incluso pueden mantener especies amenazadas de extinción. Estos 

sistemas pueden ser considerados como una alternativa para integrar a planes de conservación 

o para el establecimiento de corredores biológicos (Brockerhoff et al., 2008; Uezu et al., 

2008).  

 

Una serie de herramientas cuantitativas ha sido usado en la priorización de áreas para 

protección de la biodiversidad, algunas de estas permiten establecer un ranking de diferentes 

sitios mediante el establecimiento de un set de criterios como riqueza de especies, presencia 

de especies amenazadas, u otras más sofisticadas como la “irremplazabilidad” 

(irreplaceability) de áreas (Ferrier et al., 2000). La priorización de manera general e 

independientemente de los criterios usados busca determinar el menor número de áreas 

posibles necesarias para mantener el mayor número de especies posibles, con un presupuesto 

limitado (Williams et al., 2004). 

 

La planificación del territorio para la conservación en zonas urbanas y periurbanas ha sido 

aplicada en menor medida que en áreas prístinas, principalmente por la preferencia en hacer 

conservación en estas regiones (Margules y Pressey, 2000¸ Cabeza y Moilanen, 2001).  

Planificar el territorio y priorizar áreas en los contextos urbanos trae mayores dificultades 

debido a presiones sociopolíticas para el desarrollo, menor disponibilidad de áreas apropiadas 

para la conservación y un alto valor de las tierras  (van Langevelde et al., 2002; Haight et al., 

2005), no obstante es importante por la alta diversidad que pueden albergar las zonas 

periurbanas ubicadas en regiones biodiversas, como en los Andes tropicales (Fergnani y 

Ruggiero, 2015), así como por los servicios de aprovisionamiento y recreación que puede 

ofrecer (Ruliffson et al., 2003; Trzyna, 2014). El establecimiento de áreas protegidas 

periurbanas, no solo ha favorecido la recuperación de la riqueza de especies, por ejemplo de 

mamíferos y aves, en cercanía a algunos centros urbanos, sino que también ha permitido 

aumentar las fuentes de agua, disminuir la sedimentación y aumentar la fijación de carbono 
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(Grau et al., 2008; Manolaki y Vogiatzakis, 2017). Así mismo a una escala regional los 

espacios naturales y áreas protegidas periurbanas favorecen la flora y fauna regional ya que 

ayudan a aumentar la conectividad regional fortaleciendo las redes de reserva regionales 

(FEDENATUR, 2010; Trzyna, 2014).  

 

Las regiones denominadas Valle de Aburrá y Valle de San Nicolás en el norte de la Cordillera 

Central en el departamento de Antioquia (Colombia), son áreas con alta densidad poblacional 

humana (~ 3.5 millones de habitantes), y han tenido una transformación histórica de los 

hábitats naturales originales. Actualmente en estas regiones se observa un aumento en la 

urbanización tanto en las cabeceras municipales como en las áreas rurales periféricas, que 

componen un eje de aglomeración urbano-regional (Departamento Nacional de Planeación, 

2014), lo cual ha venido convirtiendo los espacios naturales de la región en áreas periurbanas. 

Sin embargo alrededor de ambas regiones aún existen algunos espacios naturales y amplias 

áreas dedicadas a plantaciones forestales que contienen un número considerable de especies 

silvestres (Parque Central de Antioquia, 2013).  

 

En este trabajo se utilizó a los carnívoros como modelo de identificación y priorización de 

áreas para su conservación, mediante dos aproximaciones metodológicas, la primera 

generando un mapa consenso de riqueza de especies y la segunda mediante una priorización 

del paisaje con la herramienta Zonation usando criterios ecológicos de las especies de 

carnívoros presentes y de las coberturas vegetales. Con esto se pretende resaltar criterios 

propios de la biodiversidad local que pueden ser incluidos en la planeación del territorio (del 

paisaje periurbano), por ejemplo en los Planes de Ordenamiento Territorial (POTs) de los 

diferentes municipios (Ley 388 de 1997, Congreso de Colombia) y/o en la gestión del actual 

sistema departamental de áreas protegidas (SIDAP) (Cáceres et al., 2010).  

 

Metodología 

 

Área de estudio 

 

El área de estudio se encuentra en el norte de la Cordillera Central de Colombia, entre el Valle 

de Aburrá (donde se ubican Medellín y 9 municipios más) y el Valle de San Nicolás 

(municipios de El Retiro, Rionegro, La Ceja) (entre los 6°00’02’’ N, 75°30’21’’W y los 

6°12’35’’N, 75°28’34’’W), donde habitan aproximadamente 3.5 millones de personas, con un 

aumento en la urbanización tanto en las cabeceras municipales como en las áreas rurales 

periféricas (Departamento Nacional de Planeación, 2014). En esta área se ha conformado un 

paisaje fragmentado, con zonas periurbanas habitadas y alta densidad de carreteras, pequeños 

potreros para ganadería, fragmentos de bosque nativo y algunos espacios naturales continuos 

y amplias áreas dedicadas a plantaciones forestales que contienen un número considerable de 
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especies silvestres (Parque Central de Antioquia, 2013). El paisaje definido para este trabajo 

abarca 1.900 km
2 

incluyendo las zonas urbanas (~ 140 km
2
)
 
(Figura 1).  

 

En el área de estudio existen áreas protegidas con diferentes categorías de manejo (Ministerio 

de Ambiente, Vivienda y Desarrollo Territorial, 2010): Reserva Forestal Protectora del Río 

Nare (8.829 ha), Reserva Municipal San Sebastian-La Castellana (196 ha) y Reserva 

Municipal Refugio de Fauna y Flora Alto de San Miguel (1614 ha) y el Distrito de Manejo 

Integrado divisoria Valle de Aburrá-Rio Cauca, en el cual las reservas Serranía de Baldías, 

Padre Amaya y El Romeral (~ 5300 ha) cumplen objetivos de preservación de ecosistemas 

según su zonificación. Actualmente, y desde hace 3 años, se trabaja en la consolidación de 

una nueva área protegida del orden regional que abarque las anteriormente mencionadas y que 

incluya no solo las masas de bosque original si no también algunos fragmentos boscosos y 

zonas de producción forestal, la cual es una de las principales actividades productivas en el 

área de estudio (Parque Central de Antioquia, 2013). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Área de estudio. 
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Según las categorías propuestas por Holdridge (1971), los áreas de vida en la zona de estudio 

corresponden a Bosque Muy Húmedo Premontano (bmh-PM) y Bosque Muy Húmedo 

Montano Bajo (bmh-MB), entre los 2000 y 2900 m.s.n.m. con temperaturas promedio de 

entre 20 y 22°C (Parque Central de Antioquia, 2013). 

 

Mapas “hotspot” de carnívoros y de hábitat potencial  

 

En las áreas periurbanas se registraron durante la realización de este trabajo 13 especies de 

carnívoros silvestres (Sánchez-Londoño, 2017), para ocho de las cuales se obtuvo un número 

≥ 8 de registros en diferentes localidades, por lo cual fueron incluidas en el análisis de 

identificación de áreas de importancia para la conservación del grupo (tabla 1). 

 

Tabla 1. Especies registradas en el área de estudio 

Familia Especie Número de 

localidades 

Felidae Leopardus tigrinus* 20 

Leopardus pardalis* 8 

Puma concolor* 11 

Puma yagouaroundi 4 

Canidae Cerdocyon thous* 20 

Mustelidae Eira barbara* 8 

Mustela frenata 3 

Procyonidae Procyon cancrivorous 4 

Nasua nasua* 9 

Nasuella olivacea
*
 15 

Potos flavus 2 

Bassaricyon neblina* 10 

(*) Especies incluidas en el análisis de identificación de áreas de importancia para la conservación. 

 

Para identificar las áreas de importancia para la conservación de carnívoros en la zona de 

estudio, se utilizaron dos aproximaciones metodológicas.  

 

Como primera aproximación se utilizó el criterio de alta riqueza de especies (“hotspot” de 

carnívoros) a lo largo de todo el paisaje, lo cual puede relacionarse con una mayor calidad de 

los hábitats en estos sitios (Crooks et al., 2011). Para esto se generó un mapa consenso de 

presencia potencial (inferida de modelos de hábitat) para la mayor cantidad de especies 

posibles registradas en el área de estudio, este se obtuvo  mediante una sobreposición de cada 

modelo especie-específico (Gordon et al., 2009). Este mapa fue reclasificado usando como 

criterio que se abarcara el 17% del área total del paisaje, lo cual corresponde a las metas de 
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conservación de zonas terrestres acogidas por el país de acuerdo a las metas Aichi (Ministerio 

de Ambiente y Desarrollo Sostenible, 2015). Para obtener el mapa consenso se generó un 

modelo de hábitat potencial para cada una de las especies registros en al menos 8 localidades 

en la zona de estudio (> 1000 m de distancia) (Tabla 1), mediante el algoritmo de máxima 

entropía (Elith et al., 2011) utilizando el programa MAXENT (Phillips et al., 2006). Cada uno 

de estos modelos relaciona la probabilidad de presencia de una especie con las variables 

definidas (p.e variables climáticas, coberturas vegetales, etc) y sus combinaciones para 

predecir el hábitat potencial donde se encontraría cada especie a lo largo del paisaje. Esta 

metodología ha sido empleada en estudios previos para predecir la distribución de carnívoros 

a diversas escalas geográficas y empleando diferentes variables ambientales (Papeş y Gaubert, 

2007; Kalle et al., 2013). Los modelos obtenidos de MAXENT permiten obtener un análisis 

de las variables que más influencia tienen sobre el modelo y por ende sobre la posible 

presencia de la especie en diferentes regiones del paisaje (Phillips et al., 2006), en cada caso 

se obtuvieron las variables con mayor porcentaje de aporte al modelo, para describir en 

general cuál de estas influenció más al grupo de carnívoros.  

 

Se modeló el hábitat potencial de cada especie mediante las siguientes variables: proporción 

de bosque nativo, proporción de plantaciones forestal (principales coberturas boscosas en el 

área) y proporción de todas las coberturas vegetales (incluyendo seminaturales) en un radio de 

300 m y 1000 m alrededor de cada registro (Lyra-Jorge et al., 2009; Schwenk y Donovan, 

2011), esto se basó un mapa de coberturas vegetales 1:10.000 del área de estudio (Parque 

Central de Antioquia, 2013), densidad de bordes para los fragmentos de diferentes tipos de 

coberturas, igualmente se utilizó la distancia lineal a centros poblados y la distancia lineal a 

carreteras (DANE, 2012), altura sobre el nivel del mar (SRTM ~30m) (disponible en 

https://lta.cr.usgs.gov/SRTM1Arc), rugosidad del terreno y pendiente resolución ~30m 

(disponible en https://topotools.cr.usgs.gov/gmted_viewer/) (Schwenk y Donovan, 2011). 

Todos los insumos cartográficos se re-escalaron a 200 x 200 m. Los mapas obtenidos tuvieron 

un tamaño de celda de 200 m x 200 m. El procesamiento SIG se realizó mediante el software 

libre QGIS 2.14.3 Essen (http://www.qgis.org). 

 

 

Priorización en el paisaje mediante Zonation 

 

Zonation es una herramienta de planeación para la conservación que permite realizar análisis 

espaciales multi-especies para la priorización de áreas de conservación basado en la 

distribución observada, modelada o inferida de las especies (Moilanen et al., 2005; Moilanen 

et al., 2014). El principal resultado de Zonation es un ranking de prioridades espacialmente 

explícito, acompañado de una curva complementaria que muestra la proporción de hábitats 

mantenidos a medida que se eliminan pixeles de bajo valor en el paisaje. Esto ha sido usado 

para solucionar diferentes problemas de conservación de varios grupos taxonómicos focales 

https://topotools.cr.usgs.gov/gmted_viewer/
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en contextos distintos y para rangos espaciales variables (Moilanen et al., 2011; Moilanen et 

al., 2014; Dobrovolski et al., 2013). 

 

Zonation asume que la persistencia de las especies está correlacionada con la abundancia y la 

conectividad entre parches y proporciona una serie de formas de incorporar la conectividad de 

las áreas prioritarias de manera especie-específica (Moilanen et al., 2005). En este trabajo se 

usó Zonation para determinar áreas prioritarias para la conservación de carnívoros, usando 

como insumo los 8 modelos de hábitat de las especies seleccionadas (Tabla 1).   

 

El algoritmo usado se basa en eliminar del paisaje pixeles con bajos valores de conservación 

de acuerdo a los criterios que sean incluidos (modelos de hábitat, densidades, distribución de 

las especies), lo que resulta en el mayor valor de conservación en las áreas restantes. Acá se 

usó el método de remoción de pixeles core-area Zonation, para dos alternativas diferentes de 

priorización (a y b, ver más adelante), este método permite priorizar las áreas de alto valor de 

conservación para todas las especies incluidas, mediante la pérdida de pixeles marginales en 

los que la probabilidad de presencia de cada especie o la calidad de su hábitat son bajos 

(Moilanen et al., 2005). El algoritmo matemático y la descripción de los parámetros son 

presentados en Moilanen et al. (2005), y los procedimientos y métodos en Moilanen (2007) y 

Moilanen et al. (2014).  

 

Zonation permite ponderar el efecto relativo de cada especie en la priorización, lo cual 

influencia la representación de las especies en la remoción de pixeles de bajo valor de 

conservación en el paisaje. Esta ponderación se basa en el estado de conservación de las 

especies, o en su grado de endemismo o en cualquier otro atributo que influencie los objetivos 

de la priorización (Arthur et al., 2004; Gordon et al., 2009; Moilanen et al. 2014). Para la 

primer alternativa (a) de priorización de áreas de alto valor de conservación, se ponderó el 

peso relativo de las especies dándole un mayor valor a las especies únicas de los ecosistemas 

andinos como B. neblina, N. olivacea y L. tigrinus (Payán-Garrido y González-Maya, 2011; 

Helgen et al., 2009; Helgen et al., 2016). A estas especies se les dio un valor de 1.5 y a las 

demás especies se les dejó el valor por defecto de 1.0.  

 

Como una forma de incluir la conectividad del paisaje en la priorización, Zonation presenta 

diferentes alternativas de métodos de agregación de pixeles en los mapas de cada especie 

(Moilanen et al., 2005). Para este caso se utilizó el método Distribution Smoothing 

(distribución suavizada) el cual es un método especie-específico de agregación de conjuntos 

de pixeles que retiene áreas que están relativamente conectadas unas a otras, dando como 

resultado una solución más compacta de las áreas, incluyendo pixeles circundantes a un 

núcleo principal de alto valor de conservación. Este método es efectivo para identificar áreas 

semi-continuas del paisaje (conectadas por pocos pixeles, o a distancias lineales cortas) con 

altos niveles de presencia de cada una de las especies (Moilanen y Wintle, 2006). Como 
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parámetro de distancia entre esas áreas semi-continuas, es necesario utilizar una medida de 

dispersión potencial de las especies, en este caso se utilizó para las especies de carnívoros 

terrestres la distancia equivalente al diámetro del rango de hogar (asumiendo una forma 

circular), de la especie más pequeña detectada en el área de estudio, Mustela frenta (Sánchez-

Londoño, 2017). Esta distancia sería la distancia máxima lineal que podría recorrer un 

individuo dentro de su rango de hogar y podría interpretarse como una distancia mínima de 

dispersión (Bowman et al., 2002). Se asumió que el resto de las especies presentes en el área 

de estudio, que son de mayor tamaño corporal y usan áreas más grandes (Adicott et al., 1987), 

podrán cruzar esa distancia de fragmento en fragmento. Para la especie M. frenata en los 

Andes de Colombia se ha calculado un área de rango de hogar de 15,5 ha (Mesa-González, 

1997), a lo que corresponde un diámetro de 444 m, equivalente a usar 2,2 pixeles (1 pixel, 

200m x 200m) del paisaje como distancia mínima de medida de conectividad (o distancia para 

agregación de pixeles). Para la especie B. neblina, especie arborícola, se utilizó la distancia 

mínima posible, equivalente a un solo pixel, ya que esta necesita una mayor cercanía de zonas 

arboladas para dispersarse.   

 

Para la segunda alternativa de priorización (b) de áreas de alto valor de conservación se 

utilizaron los mismos parámetros descritos anteriormente de ponderación de especies y de 

método de aglomeración (Distribution Smoothing), pero se incluyó la capa de coberturas 

vegetales 1:10.000 como condition layer (capa condicional) la cual describe la fracción de 

hábitat adecuado que persiste en el paisaje para las diferentes especies (Moilanen et al. 2014). 

Esta capa actúa como factor multiplicador (condición) en cada pixel de cada uno de los mapas 

de distribución o de hábitat de cada especie. Para este caso el valor de condición fue diferente 

en cada tipo de cobertura vegetal, para bosques nativos fue el mayor valor posible 1.0, el cual 

se interpreta como un valor de alta calidad de hábitat, para plantaciones forestales fue de 0.7, 

para vegetación seminatural fue de 0.3 y para áreas productivas 0.0 (degradadas). Para esta 

ponderación se tuvo en cuenta los resultados presentados en el capítulo 1 (Sánchez-Londoño, 

2017), donde se sugieren diferencias en la calidad de hábitat entre bosques nativos y 

plantaciones forestales, y se asumieron menores valores para las otras coberturas vegetales de 

acuerdo los tipos de hábitat que usan los carnívoros en la región (Sánchez-Londoño et al., 

2014).  

 

Análisis de remplazo de áreas 

 

Zonation permite realizar una evaluación de áreas específicas en su aporte a la conservación 

de especies, para esto se utiliza el método Replacement cost (Cabeza y Moilanen, 2006). Este 

puede utilizarse para comparar los diferentes valores de conservación entre diferentes sets de 

áreas priorizadas, obtenidas incluso mediante otras herramientas de planificación (Gordon et 

al., 2009; Moilanen et al., 2009). En este caso se diseñaron 3 escenarios posibles:  
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1. Se incluyó en el proceso de priorización el set de áreas protegidas regionales para 

evaluar su aporte a la conservación de los hábitats del ensamblaje de carnívoros. Se 

usaron los mismos parámetros definidos para la alternativa de priorización (b) y se 

incluyó la capa de áreas protegidas como mask layer (Moilanen et al., 2014). Las áreas 

protegidas ocupan 16.363 ha, lo que corresponde al 9,3% del área de estudio (figura 2). 

 

2. Se eliminaron del paisaje las plantaciones forestales, para evaluar su aporte a los 

hábitats del ensamblaje de carnívoros en el paisaje, ya que las plantaciones en esta región 

son comerciales, eventualmente son taladas en ciclos de aproximadamente 16 a 18 años 

(Sánchez-Londoño et al., en preparación). Las plantaciones forestales son una de las 

coberturas que aparentemente conecta parches de bosques nativos y es usada por nueve 

de las especies de carnívoros silvestres de la región (Sánchez-Londoño, 2017). Se usaron 

los mismos parámetros definidos para la alternativa de priorización (b) y se incluyó la 

capa de coberturas vegetales como mask layer dando un valor de cero a las plantaciones 

forestales (Moilanen et al., 2014). 

 

3. Se incluyó un set de corredores estructurales diseñados sobre el mapa de la 

priorización (b). Los corredores se diseñaron teniendo como criterio la distancia mínima 

entre los principales polígonos priorizados a conectar y un ancho de 400m, lo cual 

corresponde al ancho mínimo propuestos para corredores de Puma concolor (Shaw et al., 

2007), la especie más grande registrada en el área de estudio (Sánchez-Londoño, 2017).  

 

Los resultados de los tres escenarios se compararon con la priorización (b) (la cual incluye a 

las coberturas vegetales como parámetro en el proceso de valoración del paisaje), mediante 

las curvas complementarias a los mapas, las cuales presentan la proporción de la distribución 

restante de las especies a medida que los pixeles de bajo valor de conservación son removidos 

(Moilanen et al. 2014). 

 

 

Resultados 

 

Se obtuvieron 8 modelos de hábitat para las especies P. concolor, L. pardalis, L. tigrinus, E. 

barbara, C. thous, B. neblina, N. nasua y N. olivácea (todos los modelos tuvieron valores 

mayores de 0.918 en la curva AUC). En el Anexo 1 se presentan la gráfica del modelo de 

cada especie. En la tabla 2 se muestra la contribución relativa (%) de cada variable a los 

modelos de hábitat para cada especie. Las variables de mayor influencia en promedio para 

todas las especies fueron las relacionadas al área de bosques nativos y plantaciones forestales 

en un radio de 1000 m. La distancia a vías tuvo una contribución media mientras que la 

densidad de bordes de las diferentes coberturas vegetales fueron las variables de menor 

influencia sobre los modelos de hábitat (Tabla 2.) 
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Tabla 2. Variables usadas para los modelos de hábitat  y contribución (%) de cada una al modelo 

Especie 

 

 

Variable 

Bn Ct Eb Lp Lt Nn No Pc 
Promedio Todas 

las Especies 

% Bosque Nativo (radio 

1000 m) 
9.8 3.3 64.8 43.9 10.9 6.7 58.2 34.7 29.0 

% Coberturas (B. 

Nativos + Plantaciones 

+ Seminaturales) (radio 

1000 m) 

53.0 0.4 4.7 8.2 0.0 14.4 10.2 27.4 14.8 

% Plantaciones 

forestales (radio 1000 

m) 

22.3 17.4 1.1 2.7 23.4 25.6 1.1 17.4 13.9 

Distancia a vías 0.1 3.6 9.7 17.9 8.6 40.4 2.7 4.5 10.9 

% Bosque Nativo (radio 

300 m) 
1.9 4.0 11.3 13.1 13.8 3.2 2.8 10.3 7.6 

% Coberturas (B. 

Nativos + Plantaciones 

+ Seminaturales) (radio 

300 m) 

0.6 24.3 0.6 0.4 18.3 5.8 4.7 0.4 6.9 

Elevación sobre nivel 

del mar 
0.1 12.2 1.3 10.9 5.3 0.0 16.5 0.9 5.9 

Densidad de borde de 

Plantaciones (radio 

1000 m) 

0.0 25.0 0.1 0.0 0.3 0.0 1.7 0.0 3.4 

Distancia a centros 

poblados 
10.5 4.0 0.6 2.0 7.0 0.6 0.8 1.1 3.3 

Pendiente 0.5 3.0 4.3 0.2 9.7 0.3 0.5 0.3 2.4 

Rugosidad del terreno 1.0 1.1 1.2 0.0 1.0 2.6 0.2 2.5 1.2 
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Densidad de borde de 

Coberturas (B. Nativos 

+ Plantaciones + 

Seminaturales)  (radio 

1000 m) 

0.1 0.0 0.1 0.1 1.4 0.0 0.8 0.1 0.3 

Densidad de borde de 

Bosque Nativo (radio 

1000 m) 

0.2 0.0 0.2 0.6 0.0 0.2 0.0 0.6 0.2 

Densidad de borde de 

Bosque Nativo (radio 

300 m) 

0.1 1.4 0.0 0.0 0.3 0.0 0.0 0.0 0.2 

Densidad de borde de 

Coberturas (radio 300 

m) 

0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 

*Para cada especie se resaltan las 3 variables que más contribuyen al modelo de hábitat. 

 

 

La figura 2 presenta el mapa de riqueza de especies “hotspot” (mapa consenso) a partir de la 

sobre-posición de cada uno de los modelos de hábitat. Este mapa consenso abarca 30.529 ha 

(17% del paisaje) de las cuales 8.901 ha (el 29.1%) se encuentran al interior del sistema 

regional de áreas protegidas. Las áreas en el mapa consenso con mayor valor en la sobre-

posición de los hábitats se concentran en la zona de la Serranía de las Baldías en el 

corregimiento San Felix (municipio de Bello),  así como en la ladera occidental del Valle de 

Aburrá incluyendo los sectores de Padre Amaya y Reserva El Romeral en el corregimiento de 

San Antonio de Prado y en el municipio de La Estrella. Igualmente, en el Parque Arví en el 

corregimiento de Santa Elena (municipio de Medellín). El sector de mayor importancia por el 

tamaño del área es la zona comprendida entre el Alto de San Miguel y Alto de las Palmas 

entre los municipios de Caldas, El Retiro y Envigado. 

 

En la figura 3 se muestra las dos soluciones obtenidas con Zonation para las dos alternativas 

de priorización utilizadas, con el gradiente de color que indica la proporción del paisaje 

priorizado de acuerdo al valor  de conservación dado a cada pixel. Ambos soluciones 

coinciden espacialmente entre sí en un 78.5 % del área. La priorización (a) (sin el uso de las 

coberturas vegetales como condition layer) coincide en un 87.7% con el mapa consenso de 

riqueza de especies, mientras que la priorización (b) (con el uso de las coberturas vegetales 

como condition layer) lo hace en un 84.1%. La priorización (a) se encuentra representada en 

un 29.4% en el sistema regional de áreas protegidas, mientras que la priorización (b) se 

encuentra representada en un 29.3% en el sistema regional de áreas protegidas 
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Figura 2. “Hotspot” de carnívoros a partir de la sobre-posición de los modelos de hábitat: 1.0 (en rojo) 

Hábitat potencial para todas las especies, 0.0 (en azul) No hábitat 

 

Las áreas priorizadas coincidentes en ambas alternativas se concentran en zonas de la Serranía 

de las Baldías en el corregimiento San Félix (municipio de Bello), así como en las partes altas 

de la Reserva Padre Amaya y Reserva El Romeral en el corregimiento de San Antonio de 

Prado y en el municipio de La Estrella. Igualmente, en el Parque Arví en el corregimiento de 

Santa Elena (municipio de Medellín), así como en la zona comprendida entre los Altos de San 

Miguel (municipio de Caldas), Alto de las Palmas (municipio de Envigado) y veredas La 

Hondita, La Luz, Normandía y el Carmen en el municipio de El Retiro. Los cerros que se 

encuentran entre los municipios de El Retiro y La Ceja, también salen como áreas priorizadas 
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por ambas alternativas. Estas zonas son relictos de boques nativos, algunos pertenecientes a 

áreas protegidas, pero también existen allí plantaciones forestales comerciales, viviendas 

campestres y algunos cultivos. En la figura 4 se muestran las áreas coincidentes con ambos 

criterios, así como la sobreposición con las diferentes áreas protegidas.  

 

En la figura 5 se presentan las curvas a y b que muestran para la priorización correspondiente 

la proporción restante de distribución de las especies a medida que los pixeles del paisaje de 

bajo valor de conservación son removidos. La línea roja representa la especie con la menor 

distribución y la línea azul representa el promedio para todas las especies. Para la priorización 

(a) se conservaría el 53% de los hábitats de las diferentes especies de carnívoros, mientras que 

con la priorización (b) se conservaría aproximadamente el 44% de los hábitats en el área de 

estudio, con el criterio utilizado de priorizar el 17% del paisaje. En la curva b) la proporción 

del paisaje que es removido inicia a partir del 59% del área total, ya que en este caso el 

algoritmo de priorización depende del área existente de bosques, plantaciones y área 

seminaturales en el paisaje (condition layer).  

  

Cuando se incluyeron las áreas protegidas regionales en la priorización mediante el análisis de 

remplazo se alcanzó un valor de 41% en la proporción de la distribución de los hábitats 

conservados, manteniendo un 17% del paisaje preservado, este porcentaje es menor que el 

obtenido en la priorización (b) (44%). Cuando se eliminaron las plantaciones forestales del 

paisaje en el análisis de priorización, se alcanzó un valor del 36% en la proporción de la 

distribución de los hábitats conservados. Cuando se incluyeron los corredores biológicos en el 

análisis de priorización, se alcanzó un valor del 46 % de los hábitats conservados. Este fue el 

único escenario en donde la solución de priorización aumenta la proporción de hábitats 

mantenidos en el paisaje. El aumento en el 2% del área priorizada equivale a 3.590 ha en el 

paisaje. En la figura 6 se muestran las curvas del proceso de priorización para cada escenario 

planteado. En la figura 7 se ilustran los escenarios analizados. 
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Figura 3. Priorización obtenida con Zonation. a) Priorización con análisis básico. b) Priorización con coberturas vegetales como condition layer. 

Los colores representan el % del área priorizada (en total 17%). El área blanca corresponde a tejido urbano. 
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Figura 4. Áreas priorizadas coincidentes entre ambos criterios.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5. Curvas de representación del paisaje para las priorizaciones (a) y (b) mediante Zonation. La 

línea roja representa la especie con la menor distribución y la línea azul representa el promedio para 

todas las especies. Se indica con la línea discontinua la proporción de los distribuciones (área cubierta 

por los modelos de hábitat) cuando se conserva el 17% del paisaje. 

a) b)
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Figura 6. Curvas de representación del paisaje para los tres escenarios implementados en la 

priorización mediante Zonation: 1) eliminando las plantaciones forestales del paisaje, 2) incluyendo en 

la priorización las áreas protegidas, 3) incluyendo corredores estructurales. Se indica con la línea 

discontinua la proporción de las distribuciones (área cubierta por los modelos de hábitat) cuando se 

conserva el 17% del paisaje. 
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Figura 7. Áreas priorizadas, plantaciones forestales y corredores propuestos 

 

 

Discusión  

 

Este trabajo presenta una aproximación a la identificación de áreas de alto valor de 

conservación en un paisaje periurbano basado en los carnívoros como especies focales. Los 

altos niveles de trasformación de los ecosistemas en los Andes tropicales de Colombia, donde 

se encuentran la mayoría de centros urbanos, (Armenteras et al., 2003; Morales y Armenteras, 

2013) hace necesario que se desarrollen investigaciones con el enfoque del presente trabajo, 

donde se evalúen las poblaciones de especies en el contexto de los paisajes modificados por 

actividades humanas, como lo sugieren Chazdon y colaboradores (2009). La identificación de 

áreas de alto valor de conservación identificadas en este trabajo puede usarse como criterio 

complementario en el ordenamiento territorial de los municipios que componen el área de 

Áreas Priorizadas (b)
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estudio o en la gestión del sistema regional de áreas protegidas. Baptiste y Rincón (2006), 

resaltan que los componentes de la biodiversidad son entendidos como determinantes 

ambientales en la planeación del territorio, debido a la obligación legal (en Colombia, Ley 

388 de 1997) de determinar la localización de áreas con fines de conservación y recuperación 

de los recursos naturales, pero a su vez para mantener la integridad de comunidades 

biológicas que prestan servicios ambientales a los centros poblados. Los carnívoros se 

reconocen como un grupo clave en las comunidades biológicas. De acuerdo a las revisiones 

realizadas Miller y colaboradores (2001) y por Ripple y colaboradores (2014) estos actúan 

como agentes estructuradores de las comunidades mediante mecanismos directos, controlando 

las poblaciones de sus presas y mediante mecanismos indirectos (efecto de cascada) que 

afectan las interacciones que se dan en los niveles inferiores de las cadenas tróficas. Soulé y 

Terborgh (1999) propusieron a los carnívoros como especies objeto de esquemas de 

conservación a escala regional, basados en restauración y aumento de la conectividad para 

estas especies en áreas dominadas por actividades humanas incluyendo zonas transformadas 

por urbanización.  

De acuerdo a los resultados los modelos de hábitat estuvieron principalmente influenciados 

por el porcentaje de bosque nativo que aún queda en la región, en segunda instancia por el 

área cubierta por plantaciones forestales y por la distancia a carreteras, lo cual debe 

interpretarse que fueron las variables que más afectan la calidad del hábitat en general para 

todas las especies (Tabla 2). De acuerdo a los resultados presentados en Sánchez-Londoño 

(2017), las plantaciones forestales y los bosques nativos difieren en la diversidad de especies 

de carnívoros, aunque los bosques nativos fueron más diversos, las plantaciones forestales 

están siendo usadas por varias de las especies (i.e. C. thous, L. tigrinus, B. neblina) para 

forrajear temporalmente y para movilizarse a través de ellas, lo cual explicaría la alta 

influencia de esta cobertura en los modelos de hábitat. Lyra-Jorge y colaboradores (2009) 

también encontraron que las coberturas nativas y las plantaciones forestales influenciaron 

considerablemente la presencia de carnívoros (i.e P. concolor, L. pardalis, E. barbara) en un 

paisaje intervenido ya que ambos tipos de coberturas ofrecían hábitat y conformaban un 

paisaje más conectado.   

 

La distancia a carreteras como variable de influencia puede explicarse debido a que estas 

pueden limitar localmente la dispersión de los animales entre los diferentes parches de hábitat, 

ya que las carreteras pueden actuar como barreras físicas por su infraestructura, por el tráfico 

que contienen o por las luces y el  ruido asociado (Forman y Alexander, 1998; Benítez-López 

et al., 2010). En eventos recientes se han registrado atropellamientos de diferentes especies de 

carnívoros a lo largo de las carreteras periurbanas del área de estudio (Delgado-V, 2007; 

Arias-Alzate, et al., 2014), lo cual sugiere que efectivamente es una variable que afecta la 

calidad del hábitat de las especies de carnívoros y por lo tanto afecta su desempeño biológico. 

Riley y colaboradores (2006) comprobaron tal situación para Lynx rufus y Canis latrans  
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donde las carreteras cercanas a un centro urbano limitaron las áreas de dominio vital de estas 

especies y disminuyeron el éxito de reproductivo de los animales. Tanto la presencia de 

carreteras locales como el área ocupada por plantaciones forestales son variables que deben 

tenerse en cuenta para futuras investigaciones que involucren la descripción o evaluación de 

hábitat de especies focales, ya que en este caso  influenciaron la distribución en el paisaje de 

las diferentes especies de carnívoros.    

 

Si bien los resultados de este trabajo se basan en los registros y modelos obtenidos para ocho 

especies de carnívoros silvestres, en el área de estudio se encuentran en total 13 especies 

(incluyendo Lontra longicaudis; Tabla 1) (Sánchez-Londoño, 2017), por lo cual mayores 

esfuerzos son necesarios para lograr un número mínimo de registros de las especies no 

incluidas en el análisis y así lograr construir sus modelos de hábitat. Incluir todas las especies 

del ensamblaje daría más precisión a los análisis espaciales ya que se sumaría más 

heterogeneidad en las historias de vida y requerimientos de hábitat (Crooks, 2002; Caroll et 

al., 2010; Brodie et al., 2015). De esta manera se consolidaría a todo el ensamblaje de 

carnívoros como un grupo focal que permita la planificación para la conservación a escala 

regional (Soulé y Terborgh, 1999; Castaño-Uribe et al., 2013). No obstante, el incluir la 

mayor cantidad de especies posibles en los ejercicios de planeación del territorio es un reto 

constante que depende de los recursos e información disponibles y en algunos casos de la 

capacidad computacional para realizar los análisis (Santini et al., 2016).  

 

Los análisis multiespecies, como lo permite Zonation, tienen como ventaja el poder ampliar el 

espectro de variables ecológicas y antropogénicas que son importantes en la planeación del 

territorio para la conservación, y en la selección de áreas de alta importancia por sus atributos 

ecológicos (p.e riqueza de especies, presencia de especies únicas) (Early y Thomas, 2007; 

Caroll et al., 2010; Schwenk y Donovan, 2011). Así, a los resultados de este trabajo se pueden 

sumar análisis que incluyan otras especies focales diferentes a carnívoros que usen diferentes 

elementos del paisaje periurbano, como por ejemplo Hypopyrrhus pyrohypogaster y 

Odontophorus hyperythrus, aves endémicas de la región andina y amenazadas de extinción 

(Rengifo et al., 2014), de presencia en el área de estudio con las cuales se podrían identificar 

nuevas áreas de alto valor de conservación a nivel regional. Kremen y colaboradores (2008) y 

Gordon y colaboradores (2009) incluyeron diferentes grupos taxonómicos en el proceso de 

priorización, argumentando que esto es necesario para lograr una alta resolución en la 

definición de áreas para protección de la diversidad, sin embargo es necesario que esté 

disponible gran cantidad de información ecológica de cada especie incluida, lo cual no 

siempre ocurre.  

 

La identificación de áreas de importancia para la conservación de las especies de carnívoros 

se logró en este trabajo con el uso de dos criterios principales, la riqueza de especies y el alto 

valor de conservación del paisaje mediante su priorización a partir de los modelos de hábitat. 
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Ambos criterios deben interpretarse como complementarios, ya que si bien las áreas con alta 

riqueza de especies son importantes para la planeación de la conservación, este único criterio 

puede omitir especies cuyo hábitat no se sobrepone con el área de alta riqueza (Williams et 

al., 1996; Gordon et al., 2009). Por ejemplo, en el área de estudio se ha registrado la nutria 

neotropical (Lontra longicaudis), especie amenazada de extinción (Trujillo et al., 2006), pero 

no es posible saber cuánto de su distribución local coincide con las áreas de “hotspots”, ya 

que no fue incluida en los análisis debido al muestreo desarrollado (Sánchez-Londoño, 2017). 

Por esta razón fue conveniente utilizar la segunda aproximación metodológica mediante la 

priorización con Zonation, la cual a su vez, permitió incluir otras necesidades de conservación 

fundamentadas en las especies diferenciadoras del ensamblaje (i.e B. neblina. N. olivacea y L. 

tigrinus), a las que se les dio un peso mayor en relación a las demás especies de carnívoros 

principalmente distribuidas en tierras bajas (Sánchez-Londoño, 2017). Esta ponderación 

permitió incluir en el proceso de priorización un elemento más realista (Arponen et al., 2005; 

Lehtomäki y Moilanen, 2013)  puesto que las especies propias de los bosques montanos 

sufren amenazas y presiones particulares debido al deterioro y alta transformación de sus 

hábitats (Armenteras et al., 2003; Morales y Armenteras, 2013).  

 

Las diferencias en la proporción del paisaje ocupado por ambos resultados (“hotspot” y 

priorizaciones) se deben principalmente a las áreas de menor tamaño, representados por 

parches de pixeles que se encuentran diseminados entre el paisaje, pero que tienen el potencial 

de ser usadas por los carnívoros como corredores potenciales o “stepping stones” y no deben 

menospreciarse a la hora de incluirlos en la planeación del territorio o en el sistema de áreas 

protegidas. Beguette y colaboradores (2013) enfatizan que si bien los pequeños parches no 

mantienen poblaciones viables de las diferentes especies, son beneficiosos para mantener la 

conectividad en el paisaje ya que son usados por los individuos al menos temporalmente. En 

algunos de estos parches priorizados (i.e. cerros entre El Retiro y La Ceja) fueron registradas 

especies como L. tigrinus, C. thous, M. frenata y N. olivacea (Sánchez-Londoño, 2017) lo 

cual indica que existe un potencial de dispersión de este grupo de especies a través del paisaje 

modificado. Brodie y colaboradores (2015) evaluaron corredores de menor costo de 

dispersión, que incluyen pequeños parches en el paisaje, para diferentes especies de 

mamíferos, los corredores más efectivos fueron aquellos diseñados para grupos de especies 

con sensibilidad similar a los disturbios, como los carnívoros (osos, civetas y leopardos 

nubados), en vez de corredores diseñados para una sola especie.  

 

Mayores diferencias existieron entre las dos soluciones de priorización que entre cada una de 

ellas con el área de alta riqueza de especies “hotspots”. Ambas priorizaciones coincidieron 

espacialmente entre sí en un 78.5 %. La diferencia en la proporción ocupada del paisaje por 

ambas soluciones también radica en los fragmentos que fueron priorizados. La priorización 

(b) muestra una solución más fragmentada (figura 3) debido a que toma como base el mapa 

de coberturas vegetales (condition layer) y refleja un patrón más ajustado espacialmente a los 
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bosques naturales y plantados, mientras que la priorización (a) permite que zonas semi-

continuas (fragmentada pero relativamente cercanas) sean incluidas dentro de los núcleos 

priorizados más agregados y bordes más “suavizados”, asumiendo que las especies no son 

sensibles a este grado de fragmentación (Moilanen et al, 2005; Moilanen et al., 2014). Esto 

genera una solución que en promedio abarca mayor área priorizada. Esta es una alternativa 

que puede aplicarse a las especies de carnívoros más generalistas en tipos de hábitat (p.e P. 

concolor, C. thous), pero en un contexto periurbano dispersarse entre la matriz puede ser más 

costoso por una mayor probabilidad de atropellamientos en carreteras, encuentros con 

animales domésticos o con construcciones humanas (McKinney, 2008), lo cual sugiere que la 

priorización (b) sea más realista. Por este motivo esta solución fue tomada como referencia 

para comparar los resultados del análisis de remplazo en los tres escenarios propuestos.  

 

Tanto las áreas de alta riqueza de especies “hotspots”, como las áreas priorizadas mediante 

Zonation, se encontraron representadas entre el 29.1 y el 29.4 % dentro de las áreas protegidas 

de la región, lo cual corresponde a una proporción baja si se asume, como lo propone la 

UICN, que las áreas protegidas deben incluir áreas de alto valor de conservación para para 

conseguir preservar a largo plazo la naturaleza, sus servicios ecosistémicos, así como los 

valores culturales (Dudley, 2008), es decir, que se esperaría idealmente que la representación 

de estas áreas priorizadas que contienen alta riqueza de especies, así como especies 

amenazadas y especies únicas a los ecosistemas alto andinos se encontrara cercana al 100%. 

Sin embargo las áreas protegidas en el contexto urbano y periurbano pueden ser importantes 

en función de otros criterios, según la misma UICN, como el esparcimiento de los pobladores, 

la educación ambiental, o la fuente de suministros (Trzyna, 2014). A pesar de la importancia 

de la delimitación y gestión de áreas protegidas en la región, en ocasiones, especialmente 

cuando se trata de especies de amplio rango de actividad como muchos de los carnívoros, las 

poblaciones contenidas en las áreas protegidas son insuficientes para garantizar su 

conservación a largo plazo (Woodroffe y Ginsberg, 1998; Shivik, 2006). Esto supone retos en 

la región que comprende el área de estudio para redefinir los límites de estas áreas protegidas, 

así como para integrar el resto del paisaje de manera que sea posible conservar las 

poblaciones de carnívoros locales (Wikramanayake et al., 2004; Valenzuela-Galván et al., 

2008; Atherya et al., 2013). Es necesario que en el paisaje periurbano evaluado se siga un 

enfoque de conservación a escala de paisaje, ya que las áreas de mayor valor de conservación, 

al estar en su mayoría fuera de las áreas protegidas (~71%) son altamente susceptibles a 

transformarse (Chazdon et al., 2009).  

 

Es posible que la baja representatividad de las áreas de importancia para la conservación de 

carnívoros en el sistema de áreas protegidas regional se deba a un artificio producto del uso 

del criterio de 17% para la conservación del paisaje (correspondiente a las metas Aichi 

acogidas por el país) (Ministerio de Ambiente y Desarrollo Sostenible, 2015). En algunos 

estudios se han usado proporciones del paisaje diferentes de manera subjetiva, entre el 10% y 
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el 20% como criterio para realizar los análisis de priorización o selección de áreas 

(Valenzuela-Galván et al., 2008; Gordon et al., 2009), pero en este trabajo se seleccionó el 

criterio de 17% del paisaje, basado en un atributo de la gestión del territorio más que en algún 

atributo ecológico (por ejemplo, el área ocupada por una especie amenazada o endémica). No 

obstante los resultados de este trabajo muestran que por fuera de los límites de las áreas 

protegidas (figuras 2 y 3), ya sea que se varíe el criterio de 17%, existen áreas considerables 

para la conservación de la biodiversidad, identificadas a través del uso de carnívoros como 

grupo indicador. 

 

Al incluir las áreas protegidas como una variable en la priorización, la solución mostró un 

menor valor de los hábitats conservados en el paisaje (41%) (Figura 6), en relación a las 

soluciones iniciales. Esta disminución, aunque parece contradictoria, es explicada porque 

porciones de las áreas protegidas, especialmente en la Reserva Forestal Protectora del Río 

Nare (Figura 2), las áreas naturales se encuentran muy transformadas en ganadería, 

parcelaciones, zonas comerciales y obras de infraestructura. Estas porciones corresponden a 

pixeles de muy bajo valor de conservación que son incluidos a priori en la solución como 

áreas a priorizar, pero su aporte en la conservación de habitas de los carnívoros es muy bajo o 

ninguno (Cabeza y Moilanen, 2006). La categoría de área protegida de Reserva Forestal 

Protectora permite tener propietarios privados de la tierra, o hacer sustracciones a la misma, 

además posibilita realizar actividades productivas a su interior o puede incluirse zonas donde 

la estructura o función de los ecosistemas hayan sido modificados (Decreto 2372 de 2010, 

Ministerio de Ambiente y Desarrollo Territorial). Si bien, aunque sigue existiendo esta figura 

de área protegida dentro de la gestión territorial en el área de estudio (SIDAP, 2010), su 

efectividad, o la efectividad de las autoridades ambientales que la controlan, es muy limitada 

para mantener la biodiversidad, lo cual confirman los resultados obtenidos.  

 

La zona más representativa coincidente entre las priorizaciones y los “hotspot” se encuentra 

entre el Alto de San Miguel (Caldas) y el Alto de las Palmas (Envigado) (figuras 2 y 3) pero 

por fuera de los límites de áreas protegidas. Esta zona contiene una área importante de 

bosques nativos y un área considerable dedicada a plantaciones forestales de ciprés 

(Cupressus sp.) y pinos (Pinus spp.) (observación personal), dos de las coberturas usadas por 

todo el ensamblaje de carnívoros (capítulo 1), por lo cual es recomendable incluir esta zona 

dentro del sistema regional de áreas protegidas o diseñar incentivos o medidas de uso de la 

tierra acordes con los atributos biológicos que posee. 

 

Cuando se excluyeron las plantaciones forestales del paisaje para realizar el análisis de 

priorización, la proporción de hábitats conservados bajó a un 36% (Figura 6), lo cual indica 

que incluso estos sistemas productivos son priorizados sobre otros elementos del paisaje y 

deben ser tenidos en cuenta en la planeación del territorio. Debido a la naturaleza generalista 

de la mayoría de carnívoros y a su necesidad de grandes áreas, coberturas que ofrecen menor 
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calidad en términos del hábitat, como cacaotales o plantaciones forestales pueden facilitar la 

conectividad entre fragmentos naturales o de mayor calidad (Brockernoff et al., 2008; Lyra-

jorge et al., 2008). Las plantaciones forestales ocuparon aproximadamente el 25% de las 

coberturas vegetales del área de estudio, estas ofrecen hábitat a algunas de las especies de 

carnívoros (Sánchez-Londoño, 2017), y a su vez son un elemento que estructuralmente tiene 

el potencial de conectar los núcleos más importantes para la conservación de este grupo 

(Figura 7). Las plantaciones forestales en la región son principalmente con fines comerciales 

(algunas zonas como el Parque Arví, se han reforestado con especies como ciprés (Cupressus 

sp.), eucaliptos (Eucalyptus sp.) y pinos (Pinus spp.)), lo cual implica que eventualmente 

serán taladas en ciclos de 16 a 18 años. Esto plantea la necesidad de incluir medidas de 

manejo de estas plantaciones dentro de esquemas regionales de conservación (Sánchez-

Londoño et al., en preparación), debido a que la conectividad del paisaje en un alto grado 

depende del ciclo de rotación de las edades de las diferentes plantaciones, especialmente en 

zonas circundantes a los principales núcleos priorizados.  

 

El único escenario en donde la solución de priorización aumentó la proporción de hábitats 

mantenidos en el paisaje, fue cuando se incluyeron los corredores diseñados en el análisis, la 

solución mostró un aumento en el 2% del área priorizad, lo cual parece en primer medida no 

reflejar la intención inicial de aumentar considerablemente la conectividad en el paisaje, sin 

embargo este porcentaje equivale a 3.590 ha. Si bien el área efectiva cubierta por los 

corredores potenciales fue de 640 ha en total, en términos funcionales puede hacer gran 

diferencia en mantener el flujo de animales entre los principales núcleos priorizados (Beier y 

Noss, 1998; Solulé y Terborgh, 1999; Dixon et al., 2006). Los corredores diseñados deben ser 

interpretados como áreas a ser restauradas, para que efectivamente aumentan la conectividad 

en el paisaje, y así maximizar la proporción de habitats conservados en la solución arrojada 

por Zonation. La restauración en el paisaje es necesaria para mantener la viabilidad de algunas 

poblaciones, pero trabajos complementarios son necesarios para seleccionar los métodos y los 

costos asociados a la revegetación en el paisaje (Crossman et al., 2007; Thompson et al., 

2009). Actualmente, autoridades ambientales locales, han iniciado trabajos de restauración en 

el área de estudio (observación personal), pero la selección de sitios específicos para restaurar 

responden a criterios como oportunidad y valor de consecución de la tierra. 

 

En paisajes altamente transformados donde algunos parches de hábitat o de vegetación nativa 

permanecen, la matriz permeable puede ser altamente importante para los mamíferos 

medianos y grandes, ya que pueden facilitar la conectividad y mantener procesos de 

dispersión que son esenciales para las poblaciones de carnívoros. Especies con grandes rangos 

de acción (i.e P. concolor) son capaces de usar los fragmentos de vegetación nativa y las 

matrices para forrajear (Hensen et al., 2005; Lyra-Jorge et al., 2008). Esto sugiere que una 

alternativa a los corredores diseñados es identificar rutas de menor costo a través del paisaje 

(Singleton et al., 2002; Adriansen et al., 2003; Brodie et al., 2015), sin embargo en el 
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contexto periurbano existe una alta probabilidad de transformación de las áreas privadas 

(McKinney, 2008). La gestión y control territorial sobre las rutas identificadas puede ser 

infructuosa a corto plazo, mientras que el establecimiento de corredores estructurales podría a 

futuro asegurar la conexión entre las diferentes núcleos de alta importancia para los 

carnívoros.   

 

Es necesario considerar la cantidad y configuración del hábitat en la planeación del paisaje 

para la conservación de la biodiversidad, principalmente en regiones altamente transformadas 

y fragmentadas  (Lindenmayer et al. 2008; Lyra-Jorge et al., 2009). Este trabajo aporta 

información, basada en los carnívoros como grupo focal, en la identificación de áreas que 

podrían ser el núcleo de la planeación del territorio en el paisaje periurbano para la 

conservación de la biodiversidad, sin desconocer los retos que esto presenta, ya que algunas 

áreas prioritarias identificadas pueden no estar disponibles para conservar o pueden ser 

intervenidas a corto plazo por su el alto precio o por presiones sociopolíticas, como se ha 

identificado en otras regiones periurbanas (Weber et al., 2006). No obstante el ensamblaje de 

carnívoros local es único a los ecosistemas del norte de los Andes y la conservación de sus 

especies y su influencia sobre la comunidad biológica local y los servicios ecosistémicos que 

estos prestan depende de los esfuerzos en la gestión del territorio regional.  
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SÍNTESIS GENERAL 

En total para el área de estudio se registraron 15 especies de carnívoros (Carnivora), de las 

cuales 13 especies fueron especies silvestres (incluyendo registros anecdóticos de la nutria 

neotropical, Lontra longicaudis) y dos especies domésticas (el perro y el gato doméstico). Las 

especies registradas pertenecieron a las familias Canidae, Felidae, Mustelidae y Procyonidae. 

Esta riqueza de especies silvestres corresponde al 45% de la riqueza de las especies terrestres 

de carnívoros reconocidos en Colombia, e incluyen especies únicas a los ecosistemas 

altoandinos como B. neblina, L. tigrinus y N. olivácea. El ensamblaje de carnívoros en el área 

de estudio es uno de los más diversos documentados para los Andes tropicales, producto de 

que confluyen especies frecuentes de zonas bajas y especies propias de bosques altoandinos, 

resaltando que el área de estudio es un área periurbana con décadas de procesos de 

transformación e intervención.  

 

La ausencia de registros de Oso andino (Tremarctos ornatus) sugieren que esta es la única 

especie sin poblaciones en la región ya que existen relatos históricos consignados en el libro 

“La Relación de Antioquia 1808” (Expedición Antioquia y Gobernación de Antioquia, 2008) 

que mencionan la presencia de esta especie en las laderas próximas al Valle de Aburrá.  

 

Las especie con mayor número de registros correspondió a los perros domésticos (animales 

no atendidos o de libre deambulación), los cuales se registraron en la mayoría de los sitios 

muestreados. Esto se constituye en una amenaza latente para las especies silvestres, por su 

potencial como depredadores sobre presas naturales e incluso sobre algunas de las especies de 

carnívoros silvestres. Así mismo existe la posibilidad de contaminación por zoonosis  lo que 

magnifica el riesgo localmente. Son necesarios estudios específicos para evaluar estos riesgos 

y efectos sobre la fauna silvestre, y diseñar medidas de control apropiadas. De los carnívoros 

silvestres las especies más abundantes fueron el zorro-perro (C. thous), la oncilla (L. tigrinus) 

y el cusumbo andino (N. olivacea).  

Los resultados obtenidos en este trabajo mostraron que la riqueza y estructura del ensamblaje 

de carnívoros cambió por la fragmentación de los bosques y por el establecimiento de 

plantaciones forestales. Las diferencias encontradas en la estructura de los ensamblajes de 

carnívoros fueron mayores en las plantaciones forestales que en los fragmentos lo cual 

sugiere que el establecimiento de estas plantaciones tiene un mayor impacto para algunas de 

las especies (p.e. P. yagoarouindi, P. cancrivorous). Los cambios en el ensamblaje de 

carnívoros pueden explicarse principalmente por el cambio en la disponibilidad de presas 

naturales y por la disminución de algunas de las especies grandes (p.e. P. concolor y L. 

pardalis) que favorecen el aumento de especies más generalistas y/o pequeñas (p.e. C. thous, 

L. tigrinus).  
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De acuerdo a modelos de hábitat construidos para las ocho especies a las que se pudieron 

registrar en al menos ocho localidades dentro del área de estudio, la proporción de área 

cubierta por bosques nativos o plantaciones forestales en un radio de 1000 m sobre los puntos 

de registro, fue la variable que más contribuyó a los modelos. La distancia a vías tuvo una 

contribución media a los modelos de hábitat aunque para las especies N. nasua y L. pardalis 

su contribución fue considerable.  

Estos modelos de hábitat permitieron obtener un mapa consenso de riqueza de especies 

“hotspot” regional, este criterio fue usado para identificar áreas de prioridad para la 

conservación de estas especies. Si bien idealmente el uso de este criterio debió hacerse con el 

total de especies presentes en la zona, algunas especies al parecer son raras en el paisaje 

periurbano  (p.e. P. cancrivorous, P. flavus, P. yagoaroundi) y los registros fueron limitados 

geográficamente. Estas especies están en el límite superior de su distribución altitudinal lo 

cual las hace menos frecuentes que en tierras bajas donde son especies comúnmente 

registradas. Mayores esfuerzos de muestreo y de recursos son necesarios para incluir el total 

de especies en un análisis futuro. Debido a esta situación se utilizó el método complementario 

con el programa Zonation para identificar áreas prioritarias para la conservación de los 

carnívoros, donde se les dio un mayor valor a las especies únicas de los ecosistemas andinos 

(i.e N. olivacea, L. tigrinus y B. neblina). Para ambos casos se definió que el área a priorizar 

fuera e equivalente al 17% del paisaje, ya que esta es una meta de gestión en áreas protegidas 

propuesta por el Convenio de Diversidad Biológica. Con ambos criterios se identificaron 5 

grandes núcleos prioritarios para la conservación de los carnívoros en la zona de estudio, 

estos se concentraron en la Serranía de las Baldías (en el corregimiento de San Félix, 

municipio de Bello,), en la Reserva Padre Amaya (corregimiento de San Antonio de Prado, 

municipio de Medellín), en la Reserva El Romeral (municipio de la Estrella), parque Arví 

(corregimineto San Elena, municipio de Medellín) y el más grande de todas las áreas 

prioritarias se encuentra en entre los Altos de San Miguel (municipio de Caldas), Alto de las 

Palmas (municipio de Envigado) y veredas La Hondita, La Luz, Normandía y el Carmen en el 

municipio de El Retiro. Dentro de las áreas identificadas con ambos criterios como 

prioritarias para la conservación del grupo de carnívoros, se abarcaron zonas de plantaciones 

forestales comerciales así como pequeñas áreas boscosas dispersas que no deben despreciarse 

en la planeación del territorio ya que son usadas por algunas de las especies y pueden ser 

potencialmente usados como “stepping stones” para dispersarse.   

Si bien las áreas protegidas cubren un área considerable del paisaje, solo cubren cerca del 

30% de las áreas identificadas como prioritarias para la conservación de carnívoros. Esto se 

debe a que aún existen zonas con importante cobertura boscosa original que no se han 

incluido en el sistema regional de áreas protegidas, pero también ocurre que al interior de 

algunas reservas, especialmente la Reserva Forestal Protectora Rio Nare se han transformado 

las coberturas originales a potreros, zonas comerciales o de vivienda, por lo cual su aporte al 
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paisaje en términos de valor de conservación es muy bajo y quizás sea necesario un modelo 

de compensación que incluya la áreas de alto valor de conservación. Así, bajo el escenario 

diseñado en el cual todas las áreas protegidas se incluían a priori, como áreas priorizadas, el 

resultado del análisis mostró una menor proporción de hábitats para los carnívoros 

conservados en el 17% del paisaje.  

Bajo un segundo escenario diseñado donde se eliminaron las plantaciones forestales del 

paisaje, la proporción de hábitats conservados en el 17% del paisaje bajó considerablemente, 

lo cual reafirma que incluso estos sistemas productivos son priorizados sobre otros elementos 

del paisaje y deben ser tenidos en cuenta en la planeación del territorio. Las plantaciones 

forestales ocuparon aproximadamente el 25% de las coberturas vegetales del área de estudio y 

son un elemento que estructuralmente tiene el potencial de conectar los núcleos priorizados, 

ya que están ofreciendo hábitat a la mayoría de las especies de carnívoros registrados.  

Basado en la priorización de áreas, se diseñó un conjunto de corredores estructurales para 

constituir un tercer escenario de análisis, en el cual se obtuvo un aumento de la proporción de 

hábitats conservados, alrededor de 3.590 ha, en el 17% del paisaje. Estos corredores se 

diseñaron con criterios simples, tratando de conectar linealmente los puntos más cercanos 

entre los núcleos priorizados y utilizando un ancho de 400m lo cual ha sido usado para P. 

concolor, la especie más grande registrada en al área de estudio. Si bien este escenario 

modelado mostró resultados positivos para aumentar la conectividad en el paisaje, debe 

interpretarse que los polígonos propuestos para los corredores son áreas importantes para ser 

restauradas, ya que se encuentran en su mayoría en zonas transformadas con bajo valor de 

conservación actualmente. Estos corredores podrían lograrse mediante diferentes herramientas 

de gestión, como compensaciones por diferentes obras de infraestructura (i.e intercambio 

viales que se construyen actualmente), mediante el pago de por servicios ambientales a los 

propietarios de las tierras o mediante compra de predios con los recursos habilitados para la 

conservación de cuencas.  

Este trabajo aporta información adicional a la ya existente para la identificación de áreas que 

podrían ser el núcleo de la planeación del territorio en el paisaje periurbano para la 

conservación de la biodiversidad, sin desconocer los retos que esto presenta, ya que algunas 

áreas prioritarias identificadas pueden no estar disponibles para conservar o pueden ser 

intervenidas a corto plazo por su el alto precio o por necesidades de desarrollo. No obstante el 

ensamblaje de carnívoros descrito es diverso y único a los ecosistemas del norte de los Andes 

por lo cual en necesario un enfoque de paisaje para lograr resultados en su conservación. 
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ANEXO  

Modelos de hábitat mediante Maxent. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  Modelo para B. neblina                                    Modelo para C. thous 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  Modelo para E. barbara                                   Modelo para L. pardalis 
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   Modelo para L. tigrinus                                   Modelo para N. nasua 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  Modelo para N. olivacea                                     Modelo para P. concolor 
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