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6. Resumen 

6.1. Resumen 

Las actividades humanas que producen destrucción del hábitat, sobre-explotación de especies, 

contaminación, introducción de especies exóticas y cambios climáticos son las principales causas de la 

crisis de biodiversidad. Si bien los sistemas de reservas son una de las estrategias de conservación con 

mayor potencial para lograr la protección de la biodiversidad, a menudo no han prevalecido criterios 

científicos para su  designación perdiendo eficiencia en la conservación de la biodiversidad. Para mejorar 

la efectividad, los sistemas de reserva deben superponerse con los patrones espaciales de los objetos de 

conservación de interés y presentar coherencia espacial y conectividad. Realizamos una priorización 

espacial para la conservación de aves y serpientes raras y amenazadas de la provincia de Santa Fe 

(Argentina) utilizando dos algoritmos de optimización: 1)  El algoritmo de complementariedad 

implementado en DIVA-GIS, que busca el área mínima requerida para la cobertura total de especies con el 

fin de maximizar la eficiencia del sistema de reservas. 2) El algoritmo Zonation que prioriza áreas basadas 

en la cobertura de las áreas núcleo dentro de la distribución geográfica de las especies con el fin de 

aumentar la efectividad del sistema de reservas. Utilizamos MaxEnt para estimar la distribución potencial 

de especies raras y amenazadas, considerando como zonas núcleo las regiones con los valores más altos de 

adecuabilidad climática. Con Zonation priorizamos en base a tres escenarios: 1) priorización con especies 

raras y amenazadas, 2) priorización con especies raras y amenazadas incluyendo el sistema de reservas 

existente, 3) priorización con especies raras y amenazadas junto con el costo del índice de Influencia 

Humana (IIH). Nuestros modelos obtuvieron medidas de desempeño superiores a un modelo nulo y 

capturaron adecuadamente los requerimientos ecológicos de las especies. Aunque comparaciones exactas 

entre los algoritmos de priorización no fueron posibles, ambos algoritmos priorizaron áreas que 

pertenecen a todas las regiones biogeográficas de Santa Fe: Chaco Seco, Chaco Húmedo, Valle de 

Inundación y Pampeana. El sistema actual de reservas se concentra en el este de la provincia, no cubre la 

riqueza total de especies y no tiene suficiente superficie para proteger las áreas núcleo de la distribución 

potencial de especies. Adicionando el índice de actividad humana, se incrementó el valor de conservación 

en los Bajos Submeridionales, la Cuña Boscosa y el sur del departamento de San Javier; mientras que en 

los departamentos 9 de Julio, General Obligado y General López, la prioridad de conservación disminuyó. 

La actividad humana condujo a un sistema de áreas con un mayor número de parches y formas más 

inapropiadas, lo que compromete las posibilidades de lograr un sistema eficaz en caso de implementarse. 

Los patrones de priorización espacial entre los diferentes grupos de taxa considerados se superpusieron en 

gran medida aunque no completamente, y la similitud entre ellos aumentó cuando utilizamos el índice de 

influencia humana. La actividad humana impondría restricciones a las posibilidades de conservación. 

Nuestros resultados brindan prioridades y opciones espaciales para desarrollar un sistema de áreas 
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protegidas más eficiente en la conservación de la biodiversidad, minimizando conflictos con actividades 

humanas, y aumentando la factibilidad de gestión para  tomadores de decisión, administradores de 

recursos naturales y organizaciones ambientalistas interesadas en acciones y estrategias de conservación.  
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6.2. Abstract 

Human activities such as habitat destruction, over-exploitation of species, pollution, introduction of exotic 

species and climate changes are the main causes of the biodiversity crisis. Although reserve systems are 

one of the conservation strategies with the greatest potential to achieve the protection of biodiversity, 

scientific knowledge have often not been the main criteria for their designation, losing efficiency in the 

conservation of biodiversity. To improve the effectiveness, reserve systems should overlap with spatial 

patterns of the conservation features of interest and have spatial coherence and connectivity. We carried 

out a spatial prioritization for the conservation of rare and threatened birds and snakes from the Santa Fe 

province (Argentina) using two optimization algorithms: 1) The complementarity algorithm implemented 

in DIVA-GIS, which seeks the minimum area required for coverage total of species in order to maximize 

the efficiency of the reserve system. 2) The Zonation algorithm that prioritizes areas based on the 

coverage of the core areas within the geographical distribution of species in order to increase the 

effectiveness of the reserve system. We used MaxEnt to estimate the potential distribution of rare and 

threatened species, considering as core zones the regions with the highest values of climatic suitability. 

With Zonation we prioritized in terms of three scenarios: 1) prioritization with rare and threatened species, 

2) prioritization with rare and threatened species including the existing reserve system, 3) prioritization 

with rare and threatened species along with Human Influence Index as a cost measure. Our models 

performed better than a null model and adequately captured the ecological requirements of species. 

Although exact comparisons between the prioritization algorithms were not possible, both algorithms 

prioritized areas that belong to all the biogeographic regions of Chaco Seco, Chaco Húmedo, Valle de 

inundación  and Pampeana. The current reserve system is concentrated in the east of the province, does 

not cover the total species richness and does not have enough area to protect the core areas of the potential 

distribution of species. With the index of human activity as a cost, the conservation value increased in the 

"Bajos Submeridionales", the "Cuña Bscosa" and the south of the San Javier department; while in 9 de 

Julio, General Obligado and General López departments, the conservation priority decreased. Human 

activity led to a system of areas with a greater number of patches and more inappropriate shapes, which 

compromises the likelihood of achieving an effective reserve system if implemented. Spatial prioritization 

patterns among the different groups of taxa considered overlapped to a large extent but not completely, 

and the similarity between them increased when we used the human influence index. Human activity 

would impose contraints on the likelihood of conservation. Our results provide spatial priorities and 

alternatives to develop a more efficient system of protected areas in order to the conservation of 

biodiversity, minimizing conflicts with human activities, and increasing the management feasibility for 

decision makers, natural resource managers and environmental organizations interested in conservation 

actions and strategies. 
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7. Introducción: 
La actual tasa de extinción de especies excede grandemente las tasas naturales promedios históricas, por lo 

que una sexta crisis de extinción de la biodiversidad se está desarrollando producto de la actividad humana 

(Ceballos y col., 2017, 2015). La biodiversidad contribuye con la estabilidad de los ecosistemas 

principalmente mediante la asincronía de las respuestas de las especies a las fluctuaciones ambientales, 

diferencias en la velocidad a la que las especies responden a las perturbaciones y reducción en la 

intensidad de la competencia (de Mazancourt y col., 2013; Loreau  y de Mazancourt, 2013). La pérdida de 

biodiversidad reduce la eficiencia con la que las comunidades ecológicas capturan recursos, producen 

biomasa, descomponen y reciclan nutrientes biológicamente esenciales (Cardinale y col., 2012). La 

magnitud de tales efectos es tan significativa como los efectos directos de muchos agentes de stress, como 

cambios en la intensidad de radiación ultravioleta, concentración de nutrientes y CO2 y el calentamiento 

global que han movilizado esfuerzos de remediación internacionales (Hooper y col., 2012). Los 

principales factores antrópicos que generan la pérdida de biodiversidad corresponden a cambios en el uso 

de la tierra (como urbanización, agricultura y ganadería extensiva), las invasiones por especies exóticas, la 

pérdida de hábitat, el agregado excesivo de nutrientes que alteran los ciclos biogeoquímicos o la 

introducción de compuestos orgánicos sintéticos y el calentamiento global (Medan y col., 2011; Murphy y 

Romanuk, 2014; Newbold y col., 2015; Sol y col., 2017; Urban, 2015). Por tanto, es necesario intensificar 

esfuerzos para aliviar las presiones que ejerce la actividad humana sobre las poblaciones y así, evitar una 

masiva sexta extinción (Ceballos y col., 2015).  

Los recursos destinados para la conservación de la naturaleza son limitados, por lo que las estrategias de 

conservación suelen estar dirigidas hacia los componentes de la biodiversidad que se consideren de mayor 

prioridad (Margules y Pressey, 2000). Entre los principales criterios para priorizar los componentes de la 

biodiversidad está su grado de vulnerabilidad frente a determinadas amenazas, principalmente, la 

actividad humana (Watson y col., 2011). Las especies amenazadas o vulnerables son aquellas que 

presentan una elevada probabilidad de extinción o que se aproximan a dicha situación de continuar las 

presiones directas sobre éstas o sus hábitats (Giraudo y col., 2011; IUCN, 2012). Para determinar el grado 

de vulnerabilidad de las especies se han establecido tanto métodos cuali como cuantitativos. Los métodos 

cuantitativos son aplicados para estimar el riesgo de extinción de las especies, mientras que los 

cualitativos permiten visualizar el grado de vulnerabilidad basados en variables o criterios relevantes en la 

supervivencia de los taxa (Grigera y Ubeda, 2002). La aplicación de métodos cuantitativos es poco 

factible en Argentina y Latinoamérica ya que existen vacíos de información de la historia natural de las 

especies producto de la enorme riqueza específica y complejidad de los ecosistemas, el reducido número 

de profesionales, los limitados recursos destinados a investigación y la velocidad de transformación de los 

paisajes naturales (Giraudo y col., 2011; Newbold, 2010). El método de UICN, uno de los más empleados 
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a nivel mundial, consiste en criterios basados principalmente en el tamaño y crecimiento (o declive) de las 

poblaciones, el rango geográfico de las especies, las fluctuaciones del rango geográfico, el grado de 

restricción geográfica y/o una estimación del riesgo de extinción (por ejemplo un análisis de Viabilidad 

Poblacional), empleando valores umbrales que permiten adscribir las especies a una categoría  (IUCN, 

2012). Pese a sus diferencias, todos los métodos, en general, consideran la condición de rareza como uno 

de los principales predictores del riesgo de extinción (Grigera y Ubeda, 2002; Giraudo y col., 2011).  

Las especies raras se definen de acuerdo a una baja densidad poblacional, rangos geográficos restringidos, 

o estrechas tolerancias de hábitat o una combinación de todas estas características (Rabinowitz, 1981). Las 

causas de la rareza se adscriben a causas intrínsecas definidas por características inherentes a las especies 

(Pianka, 2014) o extrínsecas, características de los ecosistemas de los que forman parte. Las causas 

intrínsecas corresponden a historias naturales de las especies caracterizadas por  bajas tasas de 

crecimiento, pequeño tamaño de camadas, largos tiempos generacionales, pocos episodios reproductivos a 

lo largo del periodo de vida de los individuos, ocupación de altos niveles tróficos, estructura social 

compleja, alta especialización (o baja amplitud ecológica), baja vagilidad y amplio tamaño corporal 

(Benayas y col., 2010; Phillips y col., 2011; Pianka, 2014). Las causas extrínsecas que podrían favorecer 

la expresión de la rareza corresponden la capacidad de carga, interacciones inter-específicas, condiciones 

ambientales poco favorables, fluctuaciones ambientales, entre otros (del Monte-Luna y col., 2004; 

Soberón y Peterson, 2005). La estocasticidad tanto demográfica como ambiental pueden actuar como 

represores de la abundancia de algunas especies (Melbourne y Hastings, 2008), incrementando la 

probabilidad de que ciertas especies caigan por debajo de un umbral de rareza. Las causas intrínsecas y 

extrínsecas de carácter determinístico o estocástico interactúan para afectar la expresión de la rareza 

(Flather y Sieg, 2007). 

En Biología de la Conservación una especie rara es definida generalmente basada en su distribución y 

abundancia (Gaston 1994 en Flather y Sieg, 2007). Un importante aspecto de esta definición es que la 

rareza es un concepto relativo más que uno absoluto. Por un lado, existen especies raras respecto a la 

distribución y abundancia de otras especies dentro del pool de especies de una región de interés. Es 

bastante común determinar especies raras basadas en su ubicación dentro de algún cuartil de frecuencia 

del tamaño geográfico del rango, abundancia, o ambos (Gaston 1994 en Flather y Sieg, 2007). El umbral 

de corte de rareza es entonces una decisión subjetiva. Tal uso de cuartiles para delimitar especies raras 

debe ser restringido a especies que sean taxonómicamente o ecológicamente similares, dado que es difícil 

concebir cómo un umbral de corte general de rareza pueda ser aplicado a un grupo de especies con 

historias naturales diferentes (Flather y Sieg, 2007).  
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Una de las desventajas de la definición de rareza mediante cuartiles es que el estado de las especies es 

definido basado únicamente en su rango de abundancia o distribución. Cambios en la distribución de 

abundancias de las especies producto de disturbios naturales o antrópicos (ej. Flather et al, 1994) no serán 

registrados como un incremento o decrecimiento en el número de especies raras por la definición de 

cuartil. El cuartil es una proporción fija del pool de especies considerado, por consiguiente, mientras la 

identidad de las especies que forman parte del conjunto de “raras” podría cambiar, el número de especies 

raras permanece inalterado (asumiendo un tamaño de pool de especies estable).  

Los criterios de abundancia y rango de distribución para determinar si una especie es rara o no, no son 

necesariamente independientes. Pese a ciertos desvíos en ambientes con cierto grado de aislamiento 

geográfico (Ferenc y col., 2016; Reeve y col., 2016), el patrón macroecológico más notable es una 

relación positiva entre el rango geográfico y la abundancia de las especies (Borregaard y Rahbek, 2010). 

Dicha relación ha sido probada a diferentes escalas espaciales y temporales (Martinez y col., 2017; Webb 

y col., 2016) y tras considerar grupos de especies relativamente homogéneos en términos de la filogenia y 

ecología (Köckemann y col., 2009; Thompson y col., 1998). Las especies con amplio rango geográfico 

tienden también a ser relativamente abundantes localmente, mientras que las especies raras presentan tanto 

distribuciones estrechas como baja abundancia local. Por tanto, aunque se emplee la distribución y la 

abundancia en ejes independientes para definir las categorías de rareza, quizás su interrelación sugiere que 

los conjuntos de especies identificados como raras utilizando criterios de abundancia y distribución son 

bastante similares entre sí. Esto presenta importantes implicancias prácticas dado que las bases de datos 

con presencia-ausencia para cuantificar las distribuciones de las especies podrían ser suficientes (He y 

Gaston, 2000; Yin y He, 2014) para definir el conjunto de especies raras, y evitar las dificultades 

asociadas a las estimación de la abundancia de las especies.       

Por otro lado, una especie podría ser considerada como rara a una escala local (ej. una unidad de manejo 

dentro de una reserva natural o parque), siendo común a escalas regionales o global (Flather y Sieg, 2007). 

Los efectos de la escala no son triviales dado que pueden afectar el número de especies que calificarían 

como raras (Leroy y col., 2013; Marcot y Sieg, 2007). Existe evidencia que la identificación de especies 

raras y comunes podría ser evaluada más apropiadamente si se focalizase en un conjunto de especies 

dentro de un área geográfica de interés (Magurran y Henderson, 2003), eliminando aquellas especies 

errantes (“vagrants”) u otras especies no objetivo. Sin embargo, las especies raras suelen presentar 

estrategias de historias naturales que reducen su detectabilidad como ser especies crípticas o presentar 

hábitos fosoriales y/o esquivos, conduciendo a infraestimaciones de su distribución y abundancia si el 

muestreo no es hecho en tiempo y espacio apropiados (Vine y col., 2009). Estas cuestiones en la 

detectabilidad pueden producir dos clases de errores: 1) infraestimaciones del rango o abundancia, que 

puede incrementar el número de especies considerado como raras. La literatura tiene muchos ejemplos de 
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especies consideradas raras volviéndose mucho más abundante o ampliamente distribuidas a lo que 

originalmente se pensaba (ej., Brandão y col., 2008; Espadaler y López-Soria, 1991; Navarrete-heredia, 

1996); 2) dificultades para su detección. La especie no es detectada y por tanto, se omite de la lista de 

rarezas dentro de un área de interés (Venette y col., 2002).   

Dada las dificultades operacionales que involucran el estudio de especies raras (ejemplo, escaso 

conocimiento ecológico), han sido frecuentemente ignoradas en ecología de comunidades y en estudios 

experimentales acerca de los efectos de la biodiversidad en el funcionamiento de los ecosistemas (Lyons y 

col., 2005). Recientes aportes demuestran que las especies raras contribuyen con la riqueza, 

especialización y originalidad funcional de los ensambles (Leitão y col., 2016). Por tanto, extirpar 

especies raras de los sistemas naturales implicaría la pérdida de funciones irremplazables como 

interacciones interespecíficas o maneras de utilización de recursos altamente especializadas, alterando la 

diversidad de las comunidades, disminuyendo la diversidad de nichos ecológicos, y socavando la 

integridad de procesos ecológicos a diferentes escalas (Bracken y Low, 2012; Leitão y col., 2016; Wang y 

Loreau, 2014). Además, la asincronía de las respuestas de las especies a las fluctuaciones ambientales es 

un importante mecanismo a través del cual la biodiversidad puede estabilizar las propiedades de un 

ecosistema (de Mazancourt y col., 2013; Jucker y col., 2014). Particularmente, si exhiben crecimiento 

compensatorio con las especies comunes cuando estas declinan frente a cambios ambientales (Jain y col., 

2014), las especies raras contribuirían con la resistencia y resiliencia de los ensambles frente a una 

variedad de disturbios. Por último, la presencia de especies raras disminuye la probabilidad de invasión de 

las comunidades de las que forman parte por especies exóticas (Lyons y Schwartz, 2001). 

Las características que definen la rareza constituyen predictores de la extinción de especies. Una 

distribución geográfica restringida constituye un fuerte predictor del riesgo de extinción de una especie, 

principalmente porque cambios en el clima o en la estructura del paisaje podrían severamente perjudicar la 

persistencia de una especie (Cardillo y col., 2008; Thomas y col., 2004; Walker y Preston, 2006). Las 

especies con menor amplitud de nicho pueden verse afectadas negativamente por pequeños cambios en el 

ambiente, por no presentar la capacidad de colonizar los nuevos nichos que son creados por tales cambios 

o pese a haber sido beneficiadas por tales alteraciones ambientales, en su competencia con las especies 

generalistas, el éxito relativo es mayor en estas últimas (Clavel y col., 2011). La estocasticidad 

demográfica, ambiental y genética se agudiza cuanto más pequeño es el tamaño de las poblaciones, 

tornándolas más vulnerables (Melbourne y Hastings, 2008). El efecto combinado de caracteres puede 

incrementar significativamente la sensibilidad de las especies raras a cambios ambientales (Davies y col., 

2004; Kotiaho y col., 2005). A su vez, Harnik y col. (2012) encontraron fuerte asociaciones en diversos 

phylla y clases entre el rango geográfico y la amplitud de hábitat y el riesgo de extinción a lo largo de 
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tiempos geológicos. Una alta posibilidad de presentar un alto riesgo de extinción y un aporte a la 

diversidad funcional y a la estabilidad ecosistémica justifican una alta prioridad para conservar.  

Sin embargo, dado que el riesgo de extinción resulta de un efecto sinérgico entre factores intrínsecos 

(caracteres inherentes a las especies) y extrínsecos (variables ambientales, actividad humana, etc.) la 

rareza no es la única condición para presentar un mayor riesgo de extinción. Muchas especies abundantes 

o de amplia distribución geográfica y/o hábitos generalistas están respondiendo a las perturbaciones 

antrópicas con declives poblaciones a altas tasas (Collen y col., 2011; Inger y col., 2015; Lee y Jetz, 

2011), y muchas de ellas se han tornado raras. Procesos de amenaza como la sobre-explotación y la 

pérdida de hábitat pueden impactar de diferentes maneras sobre las especies comunes. Pueden resultar en 

la persistencia de poblaciones locales en abundancias mucho más reducidas (ej. algunas formas de sobre-

explotación), pérdida total de poblaciones locales (ej. destrucción de hábitat), o alguna combinación de 

ambas (Gaston y Fuller, 2008).  

La escasez de recursos para la conservación de la naturaleza no solo obliga a los biólogos 

conservacionistas y actores sociales relevantes a una selección de los componentes de la biodiversidad 

sobre los cuales basar las acciones de conservación, sino también a decidir sobre las acciones mismas y la 

manera en que deben ser implementadas (Margules y Pressey, 2000; Sarkar y Illoldi-Range, 2010). La 

Biogeografía de la Conservación es una disciplina que aplica principios, teorías y análisis biogeográficos 

acerca de, principalmente, las dinámicas distribucionales de taxa tanto individual como colectivamente, 

con el objeto de respaldar prácticas de conservación de la biodiversidad como diseño de áreas protegidas, 

planeo e implementación de restauración ecológica, manejo de especies invasoras y reintroducción de 

especies (Whittaker y col., 2005). La Priorización Espacial para la Conservación constituye un análisis 

biogeográfico-social que permite identificar áreas con alto valor de conservación respecto de alguna 

medida cuantitativa de la biodiversidad (Kukkala y Moilanen, 2013; Williams y col., 2004). De esta 

manera, las priorizaciones espaciales pueden contribuir con la ubicación y configuración espacial de las 

áreas protegidas de una región maximizando la representación y persistencia de ciertos componentes de la 

biodiversidad con el mínimo impacto social (Kukkala y Moilanen, 2013; Pressey y Cowling, 2001).  

La representatividad de las áreas protegidas se define respecto de si contiene o no muestras representativas 

de cada componente de la biodiversidad considerado en la selección de áreas (Watson y col., 2011). Por 

tanto, la capacidad de conservación de eventuales redes de reservas dependerá grandemente de cuan 

cuidadosamente las reservas individuales hayan sido localizadas respecto de los patrones espaciales y 

temporales de los componentes de la biodiversidad a ser protegidos. No obstante, muchas reservas han 

sido creadas en regiones inadecuadas para usos intensivos (como agricultura, ganadería, forestación, 

minería, etc.), o por su su valor recreativo o belleza paisajística, para proteger especies de gran tamaño, 
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conspicuas, atractivas o con valor económico. Muchas otras corresponden a terrenos que previamente 

habían sido creados para proteger actividades de cacería privadas, cuencas hidrográficas y zonas para 

control de erosión del suelo para la agricultura (Hermoso et al., 2016; Pressey, 1994). Esto ha producido 

que la representación de los componentes de la biodiversidad en los sistemas de reservas sea sesgada. La 

preocupación acerca de tales sesgos es el incierto destino de aquellos componentes naturales tanto dentro 

como fuera de las redes de reservas. Aquellos no protegidos están propensos a degradación o destrucción, 

por lo que se pueden perder oportunidades de conservación (Pressey, 1994). En el interior de las reservas, 

la persistencia de las especies depende de recursos espacialmente dispersos en una matriz ambiental 

(como alimentos y refugios): si las reservas protegen principalmente áreas sumideros más que áreas 

fuentes o pierden refugios, entonces las especies presentes pese a estar representadas podrían declinar. El 

área total de reservas requerida para representar la biodiversidad de una región crece cuando reservas ad 

hoc se adicionan a un sistema. En un mundo de recursos limitados para la conservación, esto reduce la 

posibilidad de asegurar la sostenibilidad de los componentes de la biodiversidad (Pressey, 1994). 

Los primeros métodos que podían contribuir con la planificación de un sistema de áreas que alcance 

determinados objetivos de conservación fueron desarrollados durante los 80’ (ejemplo, Rapoport y col., 

1986). Estos métodos buscaban identificar sistemas de áreas prioritarias para representar la biodiversidad 

a niveles deseados con el máximo de eficiencia (Williams y col., 2005). Para este propósito, dos 

problemas de representación se habían formulado. Primero, el Problema de Mínimo de Área, esto es, 

identificar el mínimo (o mínimo aproximado) de inversión monetaria o cantidad de recursos de tierra 

requeridos para representar todos los componentes naturales un número dado de veces (Pressey y col., 

1997). Segundo, el Problema de Cobertura Máxima: dado un límite total de área o presupuesto, 

seleccionar la combinación de sitios que maximice la representación de los componentes naturales de 

interés (Arthur y col., 1997). Las soluciones a ambos problemas se determinaban de acuerdo al principio 

de complementariedad, esto es, el valor de conservación de los sitios seleccionados se basa en la cantidad 

de componentes de la biodiversidad diferentes que agregan a los previamente seleccionados (Justus y 

Sarkar, 2002). Las soluciones eficientes son entendiblemente deseables, especialmente cuando los 

recursos destinados a conservación son limitados.  

Presentar un sistema de áreas protegidas representativo y con el máximo de eficiencia no asegura la 

persistencia de la biodiversidad en el interior de la red a lo largo del tiempo. Por un lado, ubicar las áreas 

protegidas en los sitios en los que las especies presentan mayor probabilidad de persistencia incrementa la 

efectividad de la red de reservas (Rodrigues y col., 2000a, 2000b). Desafortunadamente, estimar la tasa de 

persistencia es poco factible para muchas regiones dado que se requiere de recursos humanos y financieros 

para generar un conjunto de datos representativo en espacio y tiempo (Brook y col., 2006; Hortal y col., 

2007; Newbold, 2010). En su lugar, información sobre la abundancia o tasas de permanencia obtenidas a 
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partir de datos de presencia/ausencia o datos de posibilidad de presencia de las especies están entre las 

alternativas propuestas para tener en cuenta la persistencia durante el proceso de selección de sitios 

(Cabeza y col., 2004; Guillera-Arroita y col., 2015; Rodrigues y col., 2000a, 2000b). Por otro lado, para 

promover la persistencia de las especies y/o procesos ecosistémicos se requiere de reservas espacialmente 

coherentes. Soluciones a Problema Mínimo Area y Problema de Cobertura Máxima podrían ser 

colecciones de sitios a los que les falta coherencia espacial. Por coherencia espacial se entiende la 

presencia de atributos espaciales como el tamaño de reservas, el número de reservas, la conectividad, la 

forma o grado de compactación y las áreas núcleo/zonas buffer, que mantienen dinámicas poblacionales 

naturales y la resiliencia de las poblaciones a los flujos ambientales (Williams y col., 2005).  

No existe un único conjunto de atributos espaciales ideal para todas las soluciones (Williams y col., 2005). 

Una reserva compacta incrementa la persistencia local al reducir el efecto de borde (Murcia, 1995) y, al 

mismo tiempo, tener sitios más próximos entre sí facilita la dispersión y recolonización de hábitats, lo cual 

incrementa la probabilidad de persistencia regional (Hanski, 1998; Kitzes y Merenlender, 2013). Sin 

embargo, conformar un sistema de reservas con sitios agrupados podría no ser adecuado cuando la 

estocasticidad es fuerte. Enfermedades, catástrofes climáticas e incendios forestales pueden incrementar el 

riesgo de extinción simultáneo de sitios que son localizados muy cerca del uno al otro (Hanski, 1998). Una 

solución ad hoc es requerir una representación múltiple en sitios separados por una distancia mínima 

mientras se maximiza la compactación de la reserva (Cabeza y Moilanen, 2001). A su vez, la coherencia 

espacial podría también incidir en el manejo efectivo de la tierra. Por ejemplo, reservas más compactas o 

con menor longitud de borde implicarían un menor costo de manejo (Cabeza y Moilanen, 2001). Por ello, 

en la actualidad se han desarrollado algoritmos de priorización espacial que además de considerar la 

representatividad del Sistema de Áreas para la Conservación (SAC), tienen en cuenta su configuración 

espacial y permiten incluir variables de carácter social que incidan en su factibilidad (Ball y col., 2009; 

Moilanen y col., 2005).  

La factibilidad de una red de áreas protegidas depende de considerar su impacto sobre el resto de la 

sociedad. Cuando dicho impacto es minimizado, hay mejores chances para que el plan de conservación 

tenga aceptación política y social y así, proveer una plataforma desde la cual expandir acciones futuras 

(Watson y col., 2011). La inclusión de valores respecto a una perspectiva social a la priorización espacial 

para la conservación, incrementa las posibilidades de su implementación (Bryan y col., 2011; Cowling y 

Wilhelm-Rechman, 2007; Karimi y col., 2017). Asimismo, el “valor social” sobre los componentes del 

paisaje pueden ser representados desde múltiples perspectivas, entre las más frecuentes, se destacan el 

valor biológico, espiritual, escénico, histórico, educativo, de sustento vital, de recreación y económico. 

Cada una de ellas puede generar un patrón de priorización espacial diferente (Karimi y col., 2017; 

Whitehead y col., 2014). Particularmente, cuando el valor social refiere al costo o esfuerzo de proteger 
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áreas con alto valor de conservación, los planeadores de la conservación tienen como meta alcanzar 

determinados objetivos de conservación con el mínimo costo posible (Watson y col., 2011). El problema 

de calcular los costos para la conservación ha sido ampliamente debatido pero sin ningún consenso entre 

los investigadores. Una idea ampliamente reconocida es que el costo puede ser determinado en términos 

monetarios y no-monetarios (Watson y col., 2011).  

El costo monetario pude ser determinado utilizando el actual precio de los terrenos o las oportunidades 

disponibles, tales como agricultura, proyectos de forestación, costos de subastas de las especies, la 

voluntad de los propietarios de las tierras de vender (Knight y col., 2011; Naidoo y Adamowicz, 2006; 

Smith y col., 2008), lo cual actúa como sustituto para el actual gasto en conservación. Las simulaciones de 

costo monetario son preferidas sobre los no monetarios porque permite preparar reportes financieros y 

demostrar control presupuestario sobre la reconstrucción de la red de conservación. Por tanto, muchos 

investigadores han intentado cuantificar el costo económico de conservación en términos monetarios 

(Bryan y col., 2011) pero no existe un modelo general porque son varias las dificultades encontradas 

dependiendo de donde el modelo es utilizado.  

El costo no-monetario, incluye otras consideraciones socio-económicas tales como la predisposición de las 

personas para participar de acciones de manejo, teniendo en cuenta que es más costo-efectivo practicar 

conservación donde las personas están predispuestas a actuar (Watson y col., 2011). Una alternativa 

posible consiste en representar el costo para las acciones de conservación de una región respecto al grado 

de disturbio humano que presenta. Dado que los disturbios humanos, como la conversión y degradación de 

hábitats, reducen la riqueza y abundancia de especies globalmente (Murphy y Romanuk, 2014; Newbold y 

col., 2015), se asume que una unidad de planeamiento con elevado impacto humano incurre en mayores 

esfuerzos o dificultades para alcanzar objetivos de conservación (Wilson y col., 2005). De esta manera, se 

espera identificar regiones con alto valor de conservación con diferentes niveles de stress producto de la 

actividad humana, de manera de evitar eliminar por completo áreas importantes para conservar con 

elevado impacto humano (Zhang y col., 2014).  

La priorización espacial para la conservación está basada sobre patrones biogeográficos como distribución 

geográfica de las especies, gradientes de riqueza y áreas de endemismos (Socolar y col., 2016; Whittaker y 

col., 2005). Particularmente, la información sobre la distribución geográfica de las especies es 

ampliamente utilizada en la priorización espacial a escala regional (ej. Fajardo y col., 2014; Zhang y col., 

2017), a menudo en conjunto con otros patrones biogeográficos (Cowling y col., 1999; Pressey y col., 

2007). Dos alternativas para representar la distribución geográfica de las especies corresponden a los 

puntos de localidades, esto es, puntos georreferenciados donde las especies han sido registradas, y la 

proyección de distribuciones geográficas predichas a partir de modelos, áreas inferidas donde la especie 
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presenta condiciones para su supervivencia (ejemplo, Arzamendia y Giraudo, 2004; Elith y col., 2011). 

Ambos tipos de información alcanzan distintos niveles de errores de comisión (cuando se considera 

erróneamente que una especie está presente) y/o de omisión (cuando se considera erróneamente que una 

especie está ausente) (Rondinini y col., 2006).  

Los puntos de localidad reducen la incertidumbre respecto de las áreas adecuadas para generar una 

priorización espacial debido a que minimizan el error de comisión, es decir, hay certeza de considerar que 

las áreas donde se ubican los puntos contendrán a la especie de interés (Rondinini y col., 2006). Estos 

datos presentan alta incertidumbre respecto del error de omisión, dado que los sitios donde la especie está 

ausente son raramente registrados y no incluyen ningún tipo de inter o extrapolación del área de ocupación 

de las especies (Rondinini y col., 2006). Para esto último, los puntos son extrapolados a una grilla binaria 

de presencia/ausencia (IUCN, 2012). Sin embargo, las tasas de ambos tipos de error son afectadas por la 

escala: al reducir el tamaño de grilla, se reduce el error de comisión pero incrementa el error de omisión 

dado que incrementa la superficie en la no hay registros, mientras que al reducir la resolución de la grilla, 

se reduce el impacto del sesgo espacial, pero se promueve el “efecto oasis”, esto es, las celdas son 

asignadas con el mismo “peso” independientemente del número de registros que contengan (Rondinini y 

col., 2006). En este contexto, corresponde al experto decidir el grado de compromiso que quiere asumir 

entre ambos tipos de error, lo cual será sustentado con su conocimiento acerca de la historia natural de las 

especies.     

Los Modelos de Distribución de Especies (MDE) correlacionan la presencia (o presencia/ausencia) de las 

especies en múltiples localidades y co-variables ambientales relevantes para estimar distribuciones 

geográficas o de adecuabilidad ambiental. Pueden ser construidos a partir de diferentes tipos de datos, y 

estos fundamentalmente afectan el significado de la cantidad que es estimada (Guillera-Arroita y col., 

2015). Se distinguen tres tipos principales de datos: datos de Presencia/Área de Referencia 

(“background”), Presencia/Ausencia  y Ocupación/Detección  (a modo de ejemplo: Aarts y col., 2012; 

Dorazio, 2014; Lahoz-Monfort y col., 2014). Los modelos que requieren datos de presencia estiman las 

preferencias de hábitat al comparar las características ambientales en los sitios donde las especies han sido 

registradas con aquellas de la región modelada o Área de Referencia (AR). Los métodos que requieren 

información de Presencia/Ausencia estiman la probabilidad de observar una especie en un sitio al 

comparar las características ambientales donde las especies fueron registradas con aquellas en las que no 

lo fueron (Guillera-Arroita y col., 2015; Mateo y col., 2011). Los métodos que tienen en cuenta datos de 

ocurrencia/detección proveen información acerca de la probabilidad de detectar las especies dado que está 

presente en un sitio. Esta probabilidad varía de sitio a sitio y de visita a visita, permitiendo a los modelos 

tener en cuenta la detectabilidad en la estimación de la probabilidad de ocupación de las especies (Lahoz-

Monfort y col., 2014; Mackenzie y col., 2002). Los datos de Ocupación/Detección son los tipos de datos 
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más ricos en cuanto a contenido de información del rango geográfico de las especies, seguido por 

Presencia/Ausencia y finalmente Presencia/AR. Sin embargo, este orden se invierte cuando consideramos 

la disponibilidad de datos, y muy frecuentemente los datos de Presencia/AR son el único tipo de datos que 

pueden ser obtenidos. Los métodos de Presencia/AR corresponden a los modelos menos informativos ya 

que no estiman las probabilidades reales de la presencia de las especies, sino la probabilidad de 

observación de una especie, por lo que no es posible discernir entre regiones de presencia y ausencia y la 

detectabilidad entre las regiones de presencia. Pese a tales limitaciones, los algoritmos de Presencia/AR 

han permitido realizar priorizaciones espaciales comparables a las que se obtienen a partir de proyecciones 

con datos de Presencia/Ausencia y Ocupación/Detección (Guillera-Arroita y col., 2015).  

Las bases de datos de registros georreferenciados suelen presentar deficiencias wallaceanas, esto es, 

sesgos en la información acerca de la distribución geográfica de las especies (Hortal y col., 2008; Hortal y 

col., 2007). Ninguna región presenta total cobertura de puntos de localidades para todas las especies  

porque muestreos exhaustivos a gran escala son generalmente escasos debido a la falta de recursos (Bini y 

col., 2006; Cowling y col., 1999; Niamir y col., 2011). Incluso en áreas donde existen intensos esfuerzos 

de muestreo algunas especies que están presentes podrían permanecer sin ser identificadas resultando en 

errores de omisión (Lahoz-Monfort y col., 2014; Mackenzie y col., 2002). Para disminuir tales sesgos, 

estas bases de datos suelen incorporar registros disponibles en colecciones de museos y herbarios, que en 

su mayoría, constituyen registros oportunísticos. Estos datos suelen presentar sesgos en su representación 

de la variabilidiad ambiental propia del nicho de las especies porque derivan principalmente de lugares 

fácilmente accesibles, sesgos taxonómicos hacia especies que son relativamente conspicuas y sesgos 

temporales debido a un muestreo irregular a lo largo del tiempo (Ferro y Flick, 2015; Hortal y col., 2008; 

Hortal y col., 2007; Newbold y col., 2010). Los puntos de localidades pueden contener errores de 

comisión si existe imprecisión en las coordenadas geográficas y errores de identificación de los taxa 

(Costa y col., 2015; Fandiño y Giraudo, 2012; Graham y col., 2008).  

Para los MDEs existen, a su vez, otras fuentes de incertidumbre: a) suelen emplearse predictores cuya 

información está disponible y no necesariamente aquellos considerados más pertinentes, b) no se suele 

modelar en base a sus interacciones, c) las variables empleadas como predictores suelen presentar errores 

de medición y d) existen diferentes algoritmos cuyos supuestos y desempeños son diferentes (Aguirre-

Gutiérrez y col., 2013; Deblauwe y col., 2016; Soberón y Peterson, 2005; Stolar y Nielsen, 2014). No 

obstante, los MDEs permiten estimar patrones espaciales de las especies con un alto desempeño. Newbold 

y col. (2010) construyeron MDEs (con datos de presencia) para diferentes grupos de vertebrados e 

invertebrados a partir de bases de datos conformadas por muestreos propios, colecciones de museos y 

literatura. Tales predicciones fueron evaluadas a partir de datos independientes obtenidos a campo y en su 

mayoría, las estimaciones alcanzaron buen desempeño (Newbold y col., 2010). A su vez, es posible 
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disminuir errores en las predicciones de los MDEs a partir de: 1) estrategias inherentes al proceso de 

modelado como ajustes de parámetros de los algoritmos especie-específicos (Radosavljevic y Anderson, 

2014; Warren y Seifert, 2011) o ensambles de predicciones (Araújo y New, 2007; Zhang y col., 2015) y/o 

2) mejoramiento de la base de datos mediante el balance de las muestras con filtros espaciales y 

ambientales (Fourcade y col., 2013; Kramer-Schadt y col., 2013; Varela y col., 2014). La incorporación 

del conocimiento de expertos al proceso de modelado mejora las posibilidades de calibración y evaluación 

de desempeño (Fourcade, 2016; Fourcade y col., 2013; Merow y col., 2017; Tognelli y col., 2009).  

La principal ventaja de emplear puntos de localidades en la priorización espacial es la baja o nula tasa de 

comisión, esto es, la certeza de la ocupación de los sitios seleccionados por las especies en consideración. 

Sin embargo, cuando solo una fracción de las distribuciones de las especies es conocida, el solapamiento 

entre las distribuciones de las especies es menor, pocas especies co-ocurren en las unidades de 

planeamiento, y el número de unidades de planeamiento seleccionadas (y el costo) incrementa (Carvalho y 

col., 2010; Grand y col., 2007). La información de las probabilidades de ocurrencia permite a los 

planificadores discernir entre sitios potencialmente ocupados de diferente adecuabilidad ambiental para las 

especies. Esto podría contribuir con el diseño o la configuración espacial de los Sistemas de Áreas 

Protegidas dado que permitirían discernir entre zonas periféricas y zonas núcleo en el rango de 

distribución geográfica de las especies (Cabeza y Moilanen, 2001; Williams y col., 2005). Si bien este tipo 

de información podría generar sistemas de reservas más eficientes dado que suele incrementar el 

solapamiento de las distribuciones en consideración, tiene el potencial para incrementar la tasa de 

comisión (Carvalho y col., 2010; Underwood y col., 2010). Estos errores de comisión (falsos positivos) 

tienen un impacto adverso en las priorizaciones espaciales para la conservación ya que se podrían destinar 

esfuerzos de conservación en áreas donde las especies están ausentes y por ende, se malgastarían recursos 

que son limitados (Rondinini y col., 2006). En este contexto, falsos positivos son más peligrosos para la 

conservación que falsos negativos (Rondinini y col., 2006).  

A causa de las limitaciones en las bases de datos de distribución, las áreas protegidas suelen delimitarse a 

partir de patrones espaciales de los grupos mejor muestreados. Cualquier desacople en los patrones de 

distribución implicaría que muchos taxa fuera del grupo objetivo queden sin protección alguna. Sin 

embargo, dado que los monitoreos son caros y consumen mucho tiempo, si se descubre algún 

representante (“surragate”) confiable, los muestreos para un amplia lista de taxa podrían ser omitidos 

como requerimiento para las decisiones de manejo (Wiens y col., 2008). En la literatura, la fuerza en la 

congruencia entre patrones biogeográficos de diferentes taxa frecuentemente varía según el enfoque 

analítico, la escala considerada, el contexto del paisaje, la medida de biodiversidad analizada (Gaspar y 

col., 2010; Gioria y col., 2011; Lewandowski y col., 2010; Yong y col., 2016). No obstante, entre los 

representantes más efectivos se encuentran aquellos que presentan mayor cantidad de especialistas 
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distribuidos a lo largo de amplios gradientes ambientales (ej plantas, aves y mamíferos) (Lewandowski y 

col., 2010).  

Las aves son uno de los grupos ampliamente empleados como sustitutos taxonómicos en los ecosistemas 

terrestres (Eglington y col., 2012; Larsen y col., 2012; Westgate y col., 2014). Son un grupo taxonómico 

bien estudiado, siendo altamente detectable, fácilmente identificable, y resulta bajo el costo para muestrear 

comparado con otros grupos de vertebrados e invertebrados. Sus niveles relativamente altos de diversidad 

de especies, amplitud de atributos funcionales y distribuciones heterogéneas constituyen atributos 

deseables para mejorar la planificación y el desempeño de las acciones de conservación (Lewandowski y 

col., 2010). Los ensambles avifaunísticos son sensibles a los cambios ambientales y las actividades 

antrópicas alteran la composición de la avifauna a diferentes escalas (a modo de ejemplos, Blair, 1996; 

Clergeau y col., 2006) y en varios estudios se ha propuesto a este grupo como indicador de la calidad de 

ecosistemas (Everard y Noble, 2010; Wilson y Bayley, 2012). Las aves son un taxón carismático que 

genera un gran atractivo público. Muchas de las bases de datos de biodiversidad disponibles en la web se 

completan permanentemente con registros principalmente de aves que provienen de personas no 

pertenecientes a la comunidad científica. La confiabilidad de estas bases de datos se ha incrementado en 

los últimos años debido a la exigencia de los coordinadores de dichas bases en presentar evidencias que 

confirmen los registros (ejemplo, Ecoregistros y Xenocanto). Por tanto, las aves constituirían un grupo 

emblemático ideal para las acciones de conservación. La provincia de Santa Fe cuenta con un inventario 

de aves relativamente completo y con un alto conocimiento acerca de los patrones de distribución de las 

especies (Fandiño y Giraudo, 2010, 2012), por lo que este grupo ofrecería una gran oportunidad de 

priorización espacial para la conservación. 

La declinación global de reptiles ha sido postulada (Gibbons y col., 2000). Pese a que los efectos de las 

actividades humanas sobre las serpientes permanecen poco conocido, muchas poblaciones de serpientes 

han disminuido debido a la destrucción de sus hábitats, persecución y sobre-explotación de sus 

poblaciones, contaminación e invasión de especies exóticas promovidas por la actividad humana (Gibbons 

y col., 2000; Reading y col., 2010; Reed y Shine, 2002). A su vez, estudios recientes han demostrado que 

las especies más susceptibles corresponden a aquellas con menor rango geográfico, pequeña amplitud de 

nicho (especialistas) y alimentación compuesta principalmente por vertebrados (Böhm y col., 2016; Todd 

y col., 2017). Los reptiles y en particular, las serpientes, son animales poco populares e incluso despiertan 

un temor cultural exacerbado por lo que son constantemente perseguidas y eliminadas por el hombre 

(Arzamendia y Giraudo, 2004, 2012). Estas podrían ser posibles razones por las que las serpientes han 

atraído mucha menos atención en los estudios de conservación con respecto a los mamíferos, aves y 

anfibios (Roll y col., 2017; Tingley y col., 2016; Troudet y col., 2017). En muchos casos, incluso algunas 

estrategias más tradicionales de conservación de la biodiversidad no son necesariamente efectivas para la 
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conservación de poblaciones de serpientes, ya que no es raro que se maten y transloquen ofidios en las 

áreas protegidas, e incluso pocas reservas se han creado específicamente para representar adecuadamente 

a las serpientes (Arzamendia y Giraudo, 2004, 2012; Tingley y col., 2016). Sin embargo, son animales 

importantes en los ecosistemas por su papel como depredadores (Bellini y col., 2013; Bellini y col., 2015; 

López y Giraudo, 2008). La Argentina e incluso la provincia de Santa Fe cuentan con una gran cantidad 

de especies de serpientes y pese a recientes priorizaciones espaciales, su diversidad no está cubierta por el 

sistema de áreas protegidas vigente ( Arzamendia y Giraudo, 2004, 2012). A su vez, la provincia presenta 

especies consideradas como amenazadas, vulnerables e insuficientemente conocidas tanto en el país como 

en la provincia, según la última categorización del estado de conservación de la herpetofauna argentina 

(Giraudo y col., 2012). Por tanto, la búsqueda de potenciales taxa representantes socialmente más 

carismáticos y cuyos patrones biogeográficos se solapen con el de las serpientes podría ser una estrategia 

para incrementar las chances de generar un sistema de áreas protegidas que cubra a las serpientes.   

En Santa Fe debido a la fuerte expansión de la frontera agrícola, la pérdida de hábitats naturales ha sido 

acelerada y abarcó enormes superficies. Un sistema de Áreas Protegidas poco planificado ha caracterizado 

a la provincia de Santa Fe debido a que existen sesgos en la representación de la diversidad de especies, 

particularmente, de serpientes (Arzamendia y Giraudo, 2004). El laboratorio de Biodiversidad y 

Conservación de Tetrápodos del Instituto Nacional de Limnología cuenta con una base de datos con una 

importante cantidad de registros georreferenciados en la región, para ambos grupos obtenidos mediante 

muestreos sistemáticos, no sistemáticos, de la revisión de colecciones de museos y de la literatura 

científica compilada desde hace 30 años por mis directores de tesis (Giraudo, 2001; Arzamedia y Giraudo, 

2002, 2004, 2009, 2012; Giraudo y Arzamendia, 2004, 2017; Fandiño y Giraudo, 2010, 2012) . Se ha 

comprobado que las aves constituyen un grupo adecuadamente si consideramos que la riqueza de aves 

detectada por celdas de 0.5° y 1° no está correlacionada significativamente con el esfuerzo de muestreo en 

un nivel de confianza del 95% (Fandiño y Giraudo, 2012, 2010). La base de datos de serpientes de la 

región se compone de datos suficientes para estimar el rango geográfico de las especies en lugar de 

permitir analizar frecuencias o tendencias poblacionales (Arzamendia y Giraudo, 2002, 2004, 2009), al 

igual que muchas otras bases de datos en el mundo (Böhm y col., 2013). No obstante, ambas bases de 

datos podrían permitir generar priorizaciones espaciales para la conservación en la provincia de Santa Fe 

que permitan evaluar las áreas protegidas vigentes y contribuir con proponer un Sistema de Áreas para la 

Conservación (SAC) en la representación de ambos grupos.  

Sin embargo, pese a la importante cantidad de datos compilados, de la planificación de los muestreos y de 

análisis sobre los patrones biogeográficos de estos taxa, la existencia de especies raras con hábitos 

secretivos (por ejemplo fosoriales) o difíciles de muestrear, genera vacíos en el conocimiento de sus 

distribuciones en la provincia. Por ejemplo, Santa Fe muestra una avifauna compuesta por 431 especies, 
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de las cuales 55 fueron consideradas con estatus desconocido o errantes, y otras poseen escasos registros 

desconociéndose su distribución en la provincia (Fandiño y Giraudo, 2010). La detección de áreas 

prioritarias para la conservación podría resultar sesgada por falta de datos de distribución de serpientes y 

aves raras. Estas especies junto con las especies amenazadas de la provincia conforman un conjunto de 

especies prioritario para destinar acciones de conservación.  

Por tanto, nuestro objetivo es abordar una priorización espacial para la conservación en la provincia de 

Santa Fe comparando dos algortimos de priorización basados en el principio de complementariedad que 

aprovechan diferentes aspectos en los patrones de distribución de las especies (Carvalho y col., 2010; 

Rondinini y col., 2006): 1) sitios de intersección de registros de especies georreferenciados y 2) áreas 

núcleo definidas en torno al conjunto de condiciones climáticas adecuadas para las especies. En el primer 

caso, el objetivo es encontrar el mínimo de área en la provincia con el que se represente a todas las 

especies raras y amenazadas de Santa Fe, considerando que todos los sitios en los que las especies fueron 

registradas presentan el mismo potencial de ser ocupados. En el segundo caso, la meta consiste en 

representar las áreas de mayor adecuabilidad climática para todas las especies raras y amenazadas de la 

provincia.Las áreas núcleo se definen en término de los sitios con los valores más altos de adecuación 

respecto de variables climáticas. 

8. Objetivos e hipótesis: 

8.1.1. Objetivo general  

Detectar áreas prioritarias para la conservación de la biodiversidad evaluando la eficiencia de distintos 

algoritmos de optimización y comparando el uso de registros georeferenciados (datos crudos) versus 

análisis con Modelos de Distribución de Especies (MDE). 

8.1.2. Objetivos específicos: 

 Estimar las distribuciones de especies raras de serpientes y aves de la provincia de Santa Fe. 

 Evaluar variables climáticas como predictores de la distribución potencial de las especies de 

serpientes y aves analizadas. 

 Detectar áreas de mayor riqueza y complementarias para la conservación de las serpientes y aves 

raras de Santa Fe.  

  Detectar áreas núcleo complementarias respecto de condiciones climáticas adecuadas para la 

conservación de las serpientes y aves raras de Santa Fe.  
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 Evaluar la representatividad de las Áreas Protegidas existente en la provincia de Santa Fe e 

identificar sitios complementarios para expandir el sistema y disminuir vacíos de conservación.  

 Evaluar el solapamiento de las áreas prioritarias para las aves raras y amenazadas de Santa Fe 

como potencial representante de las serpientes raras y amenazadas de Santa Fe. 

 8.2. Hipótesis: 
8.2.1. Hipótesis 1: Las áreas protegidas vigentes de Santa Fe no se solapan con las áreas complementarias 

requeridas para la conservación de las especies raras y amenazadas de Santa Fe.  

Predicción 1: Las celdas de 0.5° seleccionadas a partir de registros de presencias brindará soluciones no 

superponibles con las celdas donde se ubican las áreas protegidas vigentes. 

Predicción 2: Las celdas de 0.5° seleccionadas a partir de registros de presencias brindará soluciones que 

requerirán mayor cantidad de celdas para cubrir todas las especies raras de aves y serpientes de Santa Fe.  

Predicción 3: La priorización espacial basada en áreas núcleo en la distribución potencial de las especies 

brindará soluciones no superponibles con las áreas protegidas de Santa Fe. 

Predicción 4: La priorización espacial basada en áreas núcleo de la distribución potencial de las especies 

brindará soluciones diferentes de aquella priorización en la que se considera el aporte de las áreas 

protegidas. 

 

8.2.2. Hipótesis 2: Las áreas prioritarias para la conservación estarán incluidas en las diferentes regiones 

biogeográficas debido al aporte complementario de especies (Arzamendia y Giraudo, 2004). 

Predicción 1: Las celdas de 0.5° seleccionadas a partir de registros de presencias se ubicarán 

comprendiendo las diferentes regiones biogeográficas de Santa Fe. 

Predicción 2: La priorización espacial basada en áreas núcleo en la distribución potencial de las especies 

mostrará regiones ubicadas en las diferentes regiones biogeográficas. 

 

8.2.3. Hipótesis 3: Las aves raras y amenazadas de Santa Fe son buenos representantes (“surrogates”) de 

las serpientes raras y amenazadas de Santa Fe debido a que constituyen un grupo con distribuciones 

geográficas heterogéneas, extendiéndose en las diferentes regiones biogeográficas.  

Predicción 1: Las celdas de 0.5° seleccionadas a partir de registros de presencias corresponden a las 

celdas seleccionadas para las serpientes raras y amenazadas.  
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Predicción 2: La priorización espacial basada en áreas núcleo en la distribución potencial de las especies 

son superponibles y similares a aquellas seleccionadas para las serpientes raras y amenazadas.  

9. Materiales y métodos 

9.1. Área de estudio 

La provincia de Santa Fe, ubicada en el centro-este de la República Argentina y sudeste de América del 

Sur, tiene una superficie de 133.007 km2 y se extiende desde los 28°S (entre los meridianos 58°51’O y 

61°43’O) en el norte, hasta los 34°23’S (entre los meridianos 61°43’O y 62°53’O) en el sur, con un eje 

mayor norte-sur de casi 800 km (Arzamendia y Giraudo, 2004; Pensiero y col., 2005) (Figura 1). El clima 

presenta un gradiente térmico de norte a sur, y otro hídrico de este a oeste. Por el régimen térmico el clima 

puede definirse como templado sin estación fría en el sur y templado y cálido en el norte; y por el régimen 

hídrico varía de húmedo a subhúmedo de este a oeste (Lewis y Collantes 1974). El relieve es llano con 

una altura promedio de 40 m s.n.m.. Se ubica en la Región Neotropical y sus principales tipos de 

vegetación han sido incluidos en cinco regiones biogeográficas (Cabrera 1976, Dinerstein y col. 1995, 

Burkart y col. 1999, Olson y col., 2001; Arzamendia y Giraudo, 2004) (Figura 1,D): (1) el Chaco Seco: 

ubicado al noroeste se caracteriza por su déficit hídrico, con predominio de bosques xerófilos dominados 

por el quebracho colorado santiagueño (Schinopsis lorentzii), el quebracho blanco (Aspidosperma 

quebrachoblanco) y varias especies de algarrobos (Prosopis spp.) y espinillos (Acacia spp.). (2) El Chaco 

húmedo: ubicado en el nordeste y centro norte, posee mayores precipitaciones (más de 1.000 mm). Su 

vegetación está formada por un mosaico de fisonomías que van desde bosques deciduos subhúmedos 

subtropical dominado por quebracho colorado chaqueño (Schinopsis balansae), sabanas de palmeras y 

prados que incluyen diversos tipos de humedales. (3) El Espinal, en el centro, se caracteriza por la 

presencia de bosques bajos xerófilos compuestos por algarrobo negro (Prosopis nigra), ñandubay (P. 

algarrobilla), acompañado por quebracho blanco (Aspidosperma quebrachoblanco), tala (Celtis spinosa), 

espinillos (Acacia caven, A. atramentaria) y el chañar (Geoffroea decorticans). (4) Valle de inundación 

del río Paraná: algunos autores lo incluyen en la provincia Paranaense (Cabrera 1976), aunque otros 

mencionan a las sabanas inundables de este valle con identidad propia como ecorregión (Dinerstein y col. 

1995, Burkart y col. 1999). El río Paraná es el segundo río más grande en caudal en Sudamérica y su valle 

de inundación conforma un mosaico muy complejo de hábitats con una amplia influencia de las regiones 

biogeográficas con las que limita en su recorrido como el Chaco, el Espinal y la Paranaense, con una 

dinámica fuertemente modelada por los ciclos de crecientes y bajantes (Hueck 1978, Neiff 1990, Burkart y 

col. 1999). Sus principales tipos de vegetación son bosque subtropical húmedo, selva en galería, sauzales 

de Salix humboldtiana y alisales de Tessaria integrifolia, diversos tipos de sabanas inundables y 

humedales (ríos, arroyos,  lagunas, bañados y esteros). (5) la Pampa Húmeda en el sur está compuesta 
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principalmente por distintos tipos de praderas, principalmente “flechillar” de Stipa neesiana, S. hyalina y 

S. papposa, y “espartillares” de Spartina argentinensis y S. densiflora en los suelos bajos salobres. La 

existencia de lagunas con juncos y totoras es característica de la provincia Pampeana.  

9.2. Sistema provincial de áreas protegidas 

La ley “Sistema Provincial de Áreas Protegidas” nº 12.175/2003 reconoce las siguientes áreas protegidas 

en Santa Fe: 

1- Reserva Natural Estricta “Virá Pitá”, creada por Decreto Nº 8230/63, modificada por Decreto 4269/76.  

2- Reserva Natural Estricta “La Loca”, creada por Ley Nº 6404 y Resolución Nº 335/85. 

3- Reserva Natural Estricta “El Rico” creada por Decreto Nº 04070/68, modificada por Decretos N° 

00899/70, 4269/76 y 0758/99. 

4- Parque Provincial “Cayastá”, creada por Decreto Nº 03050/70. 

5- Parque Provincial “Del Medio – Los Caballos”, creada por Decretos Nº 00899/70 y 04269/76. 

6- Reserva Natural Manejada “Potrero 7 b”, creada por Decreto N° 4038/92, ratificada por ley Nº 11083. 

7- Área de Planificación estratégica ambiental y Reserva Natural del humedal de la Laguna de Melincué. 

Ley Nº 11.634. 

Recientemente se incorporaron dos nuevas reservas al sistema:  

8- Reserva Natural Manejada “El Fisco” (EF) incluida el 30 de noviembre de 2008 (Ley Provincial 12 

930).  

9- Reserva Privada de Uso Múltiple “Isleta Linda” (IL) incorporada el 25 de noviembre de 2010 (Ley 

Provincial 13 158). 

En nuestros análisis consideramos las áreas protegidas que presentan un manejo o gestión comparable con 

las categorías I y II de manejo propuesta por la IUCN (Dudley, 2008), ya que priorizan la sostenibilidad 

ecosistémica y limitan las perturbaciones antrópicas. La categoría de manejo I corresponde a Reserva 

Natural Estricta o Área Natural Silvestre, área protegida de tierra y/o mar no modificada o ligeramente 

modificada destinada a actividades de investigación científica y/o de monitoreo ambiental. El área se halla 

considerablemente exenta de la intervención humana directa. La categoría de manejo II corresponde al 

Parque Nacional, área protegida designada principalmente para conservar la integridad de los ecosistemas 
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y proporcionar un marco de actividades espirituales, científicas, educativas, recreativas y turísticas, 

actividades que deben ser compatibles desde el punto de vista ecológico y cultural.         

Por tanto, para evaluar el sistema de áreas de la provincia de Santa Fe consideramos las siguientes áreas 

protegidas que en su conjunto presentan una superficie aproximada de 128.04 km2 (0.1% de la superficie 

provincial) (Figura 1, C) (Biasatti y col., 2015): 

Reserva Natural Manejada “Potrero 7b”: Fue creada en 1992 por el Decreto Nro. 4038/92. Actualmente 

categorizada por la Ley Nro. 12175, como Categoría 4. De jurisdicción provincial, está administrada por 

la Secretaría de Medio Ambiente (Ministerio de Aguas, Servicios Públicos y Medio Ambiente). Abarca 

una superficie de 2.000 ha.. Se ubica en el Departamento Vera y en la región fitogeográfica del Chaco 

Húmedo.. Los bosques, con distinto grado de cobertura, ocupan aproximadamente el 80 % de la superficie 

del área protegida. Existen áreas bajas con presencia de cañadas y una pequeña laguna que ocupan 

aproximadamente un 10%. El 5% restante se compone de pastizales. Aproximadamente un 5% se presenta 

modificado por introducción de especies exóticas, construcciones precarias que servían a la presencia 

humana e instalaciones para bañadero oficial de hacienda (SELSA/SENASA) sobre camino público. 

Reserva Natural Estricta “La Loca”: Fue creada en 1968 por la ley 6404/68 (Colonización de la Cuña 

Boscosa Santafecina). Es de jurisdicción provincial, categorizada actualmente como Reserva Natural 

Estricta y está a cargo de la Secretaría de Medio Ambiente (Ministerio de Aguas, Servicios Públicos y 

Medio Ambiente). La reserva comprende el sector sur de la Laguna La Loca y un mosaico boscoso 

ubicado en las márgenes del sudeste de este cuerpo de agua. Abarca una superficie de 2169 ha. Los 

bosques ocupan aproximadamente el 65 % de la superficie del área protegida. Existen áreas ecotonales 

hacia los Bajos Submeridionales donde disminuye la cobertura y altura de los árboles, ocupando un área 

aproximada de un 10% con estas características. El 25% restante se compone de bajos anegadizos 

cubiertos por pastizales, por agua o suelos desnudos lacunares o semilacunares, según ocurran períodos de 

déficit o de exceso hídrico.  

Reserva Natural Estricta “Virá-Pitá”: creada en 1963 por el Decreto Nº 08230/63. Actualmente 

escategorizada como Reserva Natural Estricta Categoría 1 de la Ley Nº 12.175. Su administración está a 

cargo de la Secretarìa de Medio Ambiente (Ministerio de Aguas, Servicios Públicos y Medio Ambiente). 

Se ubica en el Valle de inundación del Río Paraná, en el Departamento General Obligado y ocupa una 

superficie de 615 ha. Está integrada por las islas conocidas como Ibé, Ibirá Pitá, El Biguazal, La Bolita, 

Caú y La Percanta, ubicadas entre el riacho Correntoso al poniente y el brazo San Jerónimo al este. Posee 

bosques ribereños y conspicuos cañaverales ubicados en las márgenes de los cursos de agua. 
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Parque Provincial “Del Medio Los Caballos”: Fue creado en 1970 por el Decreto Nro. 00899/70. 

Actualmente está categorizado como Parque Provincial Categoría 2. Está a cargo de la Secretaría de 

Medio Ambiente (Ministerio de Aguas, Servicios Públicos y Medio Ambiente). Se ubica en el 

Departamento. San Javier y en la región fitogeográfica del Valle de Inundación del Río Paraná. Alcanza 

una superficie de 2050 ha. Comprende la Isla del Medio y el Islote Los Caballos, próximos al curso 

principal del río Paraná. La Isla del Medio limita al N con el riacho Pájaro Blanco, al S y O con el riacho 

Guaycurú y al E con el arroyo Pan Dulce que lo separa del Islote Los Caballos. 

Reserva Natural Manejada “El Fisco”: Fue creado en 2008 por Ley Nro. 12930, y está ubicado en el 

Departamento San Cristóbal. Forma parte de la provincia biogeográfica del Espinal. Su administración 

está a cargo del Ministerio de Aguas, Servicios Públicos y Medio Ambiente. Ocupa una superficie de 

1.574 Ha. En las áreas altas se encuentra un bosque abierto de altura media, compuesto por especies 

arbóreas y arbustivas. Abundan cactáceas y epífitas en las zonas bajas, periódicamente inundables y con 

gran contenido de sales, la vegetación está prácticamente ausente, con escasas especies herbáceas 

adaptadas al alto tenor salino y suelos desnudos (salitre). En toda la periferia de la laguna, la vegetación 

acuática de tipo arraigada emergente está compuesta básicamente por juncos y totoras).. Se observan en 

baja cantidad ejemplares de especies exóticas como eucaliptus (Eucalyptus sp.) y paraísos (Melia 

azedarach). En la Reserva se desarrolla actualmente una actividad productiva (ganadera) preexistente y 

acordada formalmente de manera precaria con los cuidadores, que practican invernada sobre pasturas 

naturales y se restringe a determinados sectores del predio, permaneciendo otras en condiciones de 

clausuras semipermanentes o permanentes. 

Parque Provincial “Cayastá”: Fue creado en 1970 por el Decreto 03050/70. Actualmente categorizado 

como Parque Provincial Categoría 2, en el marco de la ley Nro. 12175. Su administración está a cargo de 

la Secretaría de Medio Ambiente (Ministerio de Aguas, Servicios Públicos y Medio Ambiente). Se ubica 

en el Departamento Garay, formando parte del Valle de Inundación del Río Paraná. Posee una superficie 

de 300 ha, de las cuales el 70 % es susceptible a la inundación en condiciones de crecientes normales. 

Comprende un paisaje compuesto principalmente de selvas en galería y pajonales, aunque es posbile 

encontrar especies de los espinales y algarrobales pampeanos.  

En adición al sistema de áreas protegidas de Santa Fe, se encuentra uno de los parques nacionales de 

Argentina (Ley 22.351/1980): 

Parque Nacional “Islas de Santa Fe”: El 14 de agosto de 2008, por Ley 12.901, la Legislatura de Santa 

Fe autorizó la cesión al Estado Nacional de las islas que conforman el Parque. Ocupa las islas Campo El 

Rico, Mabel o Chingolo, La Gallina, El Conscripto, El Lago, Del Medio o De Lillo, Los Carpidores, Pajas 

Blancas; las mismas se encuentran entre el brazo principal del Río Paraná y el riacho Los Reyes. Posee 
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una superficie de 4096 hectáreas pertenecientes a la ecorregión Delta e Islas del Paraná. Su proximidad 

con el parque nacional entrerriano denominado PN “Predelta” facilita su administración desde aquella 

unidad funcional y coordina las acciones necesarias a los fines de su administración, planificación, 

fiscalización y control.  
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Figura 1. A) América del Sur (provincia de Santa Fe en negro). B) Argentina (área de referencia en gris). C) 
Provincia de Santa Fe con límites de los departamentos marcados en azul y áreas protegidas de Santa Fe: A- Reserva 
Natural Estricta La Loca, B- Reserva Natural Manejada Potrero 7b, C- Rserva Natrual Estricta Virá-Pitá, D- Parque 
Provincial del Medio Los Caballos, E- Reserva Natural El Fisco, F- Parque Provincial Cayastá, G- Parque Nacional 
Islas de Santa Fe. D) Provincia de Santa Fe y las regiones biogeográficas: Chaco Seco (marrón oscuro), Chaco 
Húmedo (verde oscuro), Espinal (marrón claro), Pampeana (verde claro), Valle de Inundación del río Paraná (azul). 
Grillado con resolución de 0.5° y orden de las celdas en números (de derecha a izquierda y de arriba hacia abajo). 

9.3. Base de datos 

Para determinar las especies de aves y serpientes raras de la provincia de Santa Fe seguimos los 

inventarios más actuales de la provincia para considerar las especies que regularmente residen, nidifican, 

invernan o migran a través de la provincia y descartar las especies errantes o individuos dispersos u 

ocasionales (Arzamendia y Giraudo, 2002, 2004; Fandiño y col., 2015; Fandiño y Giraudo, 2012, 2010; 

Giraudo y col., 2012). Aplicamos para cada grupo taxonómico el criterio de Gaston (Gaston, 1994 en 

Flather y Sieg, 2007) considerando raras a todas las especies de la provincia que se ubicaron por debajo de 

la mediana para la abundancia (cantidad de registros) y/o el rango de distribución geográfica (cantidad de 

celdas con registros) (Tabla 1). Medimos la abundancia mediante la cantidad de registros obtenida por 

especie. Para determinar el rango de distribución geográfica, superpusimos un grillado de 0.5° sobre el 

área de la provincia de Santa Fe y registramos la cantidad de celdas ocupadas por cada especie (Fandiño y 

Giraudo, 2012) (Figura 1,D).Adicionamos a la base de datos registros de especies de aves amenazadas y 

casi amenazadas  establecidas según el criterio de la Unión Internacional para la Conservación (IUCN) 

(https://www.iucn.org/es). Debido a que IUCN no evaluó el grado de amenaza de muchas especies de 

serpientes, determinamos las especies amenazadas a partir de la categorización realizada en Argentina 

(Giraudo y col., 2012).  

La base de datos a partir de la cual determinamos las especies raras de aves se constituye de 251.614 

registros geo-referenciados, y de 4961 registros para serpientes obtenidos en la provincia de Santa Fe. Una 

vez identificadas las especies raras y amenazadas, conformamos una base de datos que incluyó 465.388 

registros geo-referenciados de aves y 2.442 de serpientes raras y amenazadas en las provincias de 

Misiones, Formosa, Chaco, Corrientes, Santa Fe, Entre Ríos y Buenos Aires. Los registros fueron 

obtenidos a partir de diferentes fuentes: (1) registros propios obtenidos durante 30 años por los intergantes 

del Laboratorio de Biodiversidad y Conservación de Tetràpodos del INALI derivados de muestreos 

sistemáticos y no sistemáticos mediante recorridos a pie, a caballo, en vehículos y en embarcaciones (ver 

por ejemplo Giraudo, 2001; Arzamedia y Giraudo, 2002, 2004, 2009, 2012; Giraudo y Arzamendia, 2004, 

2017; Fandiño y Giraudo, 2010, 2012), (2) registros de la literatura científica (ver citas en Giraudo 2001, 

https://www.iucn.org/es
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Arzamendia y Giraudo, 2002; Fandiño y Giraudo 2010), (3)  ejemplares depositados en museos de 

Argentina (detalles en Giraudo 2001, Arzamendia y Giraudo, 2002, 2004, 2009, 2012; Fandiño y Giraudo 

2010), (4) bases de datos disponibles online: a) “Sistema Nacional de Datos Biológicos” 

(www.sndb.mincyt.gob.ar), (b) eBird (http://ebird/content/Argentina), (c) GBIF (www.gbif.org), (d) 

Xenocanto (http://www.xeno-canto.org) y (e) Ecoregistros (www.ecoregistros.org). De las bases de datos 

disponibles en la web consideramos aquellos registros con evidencia (fotos y/o grabaciones del canto), 

para evitar errores de identificación y sus consecuencias en los análisis subsiguientes (Aubry y col.,  2017; 

Costa y col., 2015). Los registros propios fueron geo-referenciados en el campo utilizando un GPS, y los 

ejemplares de museo y registros de la literatura fueron geo-referenciados mediante Google Earth 

(http://www.google.es/intl/ es/earth/index.html). Solamente incluimos en la base de datos aquellos 

registros con coordenadas geográficas con un umbral de error de medición de 10 km, diminuyendo las 

posibilidades de errores de comisión por imprecisión en las coordenadas geográficas (Graham y col., 

2008). De esta manera, intentamos conformar una base de datos a partir de la mayor cantidad de registros 

que hasta el momento existiá para las especies analizadas intentado representar el máximo de variabilidad 

ambiental en el que habitan las especies. 

9.4. Predictores ambientales 

Para inferir patrones de distribución de las especies obtuvimos 19 predictores bioclimáticos (1950-2000) 

derivados de la base de datos WORLDCLIM (www.worldclim.org, Hijmans y col., 2005) y una variable 

ambiental, la altitud, de la segunda versión de la Misión topográfica Radar Shuttle (Shuttle Radar 

Topography Mission –SRTM-, Farr y col., 2007) con una resolución de 0.5’. Para evitar la colinealidad 

entre predictores y disminuir los errores estándar  de los parámetros, no incrementar la varianza e impedir 

obtener inferencias  sesgadas calculamos el factor de inflación de varianza (“Variance Inflation Factor”, 

VIF). A partir de un conjunto de 5000 puntos extraídos aleatoriamente del “área de referencia” (en inglés 

“background”) y excluimos las variables altamente correlacionadas (Dormann y col., 2013). El área de 

referencia se obtiene de una muestra representativa de la variabilidad de las condiciones ambientales para 

generar los análisis posteriores, esto es, modelos de distribución potencial de especies (MDPEs). El factor 

de inflación de varianza está basado en el cuadrado del coeficiente de correlación múltiple que se obtiene 

de generar una regresión múltiple de un predictor con las demás variables predictoras. Si la variable 

predictora presenta una relación lineal con al menos una de las otras variables, el coeficiente de 

correlación sería cercano a 1, y el VIF para aquella variable sería alto. Un VIF mayor que 10 implica que 

el modelo tiene problemas de colinealidad. Por tanto, calculamos el VIF  para todas las variables y 

excluimos aquella con el mayor valor de VIF. Repetimos el procedimiento hasta que ninguna variable 

presentó un VIF mayor 4.5 siguiendo a  Zuur y col. (2010) (Tabla 1).  

 

http://www.sndb.mincyt.gob.ar/
http://ebird/content/Argentina
http://www.gbif.org/
http://www.xeno-canto.org/
http://www.worldclim.org/
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Tabla 1. Predictores seleccionados para generar MDEs de especies raras y amenazadas a partir de un VIF inferior a 
4.5. 

Predictor ambiental Código VIF 

Precipitación del mes más húmedo BIO13 2.569036 

Variabilidad estacional de la precipitación BIO15 4.050437 

Rango de temperatura diurno promedio  BIO2 2.480711 

Temperatura promedio del cuarto anual más 

húmedo 

BIO8 3.890964 

Temperatura promedio del cuarto anual más seco BIO9 2.871325 

Altura sobre el nivel del mar BIO20 1.598334 

 

9.5. Modelos de distribución de especies 

Modelamos la distribución de las especies con el software Maxent (ver. 3.3.3k; 

bwww.cs.princeton.edu/~schapire/maxent/ ) (Phillips y col., 2006). Maxent emplea el supuesto de máxima 

entropía para estimar la distribución más uniforme de la ocurrencia de la especie dentro del área de 

estudio, constreñida por los predictores ambientales. Maxent incorpora puntos de presencias observadas 

en la construcción del modelo, pero no incorpora puntos donde la especie focal está ausente. En lugar de 

ello, se caracteriza el hábitat no ocupado mediante la selección aleatoria de puntos georreferenciados a lo 

largo del área de estudio o área de referencia (AR, “background” en inglés) (Phillips y col., 2006).   

Utilizamos Maxent dado que ha demostrado un mejor desempeño cuando la cantidad de registros 

georreferenciados disponibles es baja (Costa y col., 2010; Hernández y col., 2006; Pearson y col., 2007; 

Tognelli y col., 2009; Wisz y col., 2008). Aunque no está exento de generar inferencias erróneas, es 

posible mejorar la calidad de las predicciones cuandola muestra se halla balanceada (Bean y col., 2012) y 

con registros todo a lo largo del área geográfica donde la especie fue detectada(Carretero y Sillero, 2016). 

Para bases de datos derivadas de diversas fuentes como de colecciones de museos, muestreos sistemáticos 

y no sistemáticos, una alternativa para balancear la muestra consiste en realizar filtros de carácter espacial 

(Fourcade y col., 2014; Kramer-Schadt y col., 2013) o ambiental (Varela y col., 2014) de los datos, dado 

que gran cantidad de registros con proximidad geográfica y/o con características ambientales similares 

pueden generar modelos sobre-ajustados y alcanzar altos valores de las diferentes medidas de desempeño 

(Veloz, 2009). Por ello, realizamos un filtrado espacial para el conjunto de datos de cada especie  con una 

distancia mínima umbral de 25 km entre los puntos de presencias. El multiplicador de regularización 
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utilizado fue de 1, dado que permite alcanzar predicciones que se acercan o igualan al óptimo (Anderson y 

Gonzalez, 2011).  

El sobre-ajuste afecta la capacidad predictiva de inter y extrapolación en los modelos. Si bien el efecto es 

mayor en reducir la capacidad de extrapolación del modelo y así, restringe la aplicabilidad del modelo a 

nuevos datos; también incrementa significativamente el sesgo en sus predicciones cuando se desea 

interpolar (Faber y Rajkó, 2007). Este problema puede ser aliviado reduciendo el número de predictores 

en un modelo. Una regla general de “corte” es que la muestra (número de ocurrencias, en nuestro 

contexto, número de presencias) debería ser 10 veces más grande que el número de predictores empleados 

para modelar (Harrell y col., 1996). Sin embargo, para las especies raras, modelar es generalmente difícil 

porque mantener la relación de 1:10 implicaría incluir solo dos predictores para 20 presencias, lo que es 

usualmente insuficiente información para inferir las regiones con condiciones climáticas potencialmente 

habitables por la especie. Empleamos la estrategia de Ensambles de Pequeños Modelos para estimar la 

distribución potencial de especies raras para la provincia de Santa Fe. Este método consiste en ajustar un 

número de modelos bivariados, con solo dos predictores a la vez y promediarlos en un ensamble de 

predicción utilizando pesos (“weights”) basados en el desempeño de los modelos. Por tanto, la relación 

entre número de ocurrencia y cantidad de predictores mejora grandemente, ya que el número de 

predictores empleado en cada modelo permanece bajo. La estimación del coeficiente del modelo se espera 

que sea más robusta y el riesgo de sobre-ajuste en el modelo sea minimizado sin perder poder explicativo 

porque el número de predictores se mantiene bajo para cada modelo pero alto dentro del ensamble 

(Breiner y col., 2015; Lomba y col., 2010). Para la posterior ponderación de los modelos bivariados 

empleamos el coeficiente Gini (o Somers’ D) (D= 2 * AUC – 0.5), que brinda mayor peso a los modelos 

que presentan un buen desempeño y menor a aquellos cuyo desempeño es malo. Los modelos bivariados 

con un Somers’D menor a cero (esto es, AUC<0.5) no fueron empleados para construir los Ensambles de 

Pequeños Modelos. Las predicciones fueron evaluadas por expertos.      

9.6. Evaluación de desempeño de modelos 

Todos los modelos fueron calibrados con datos de presencias y 1879 puntos de AR utilizados para todas 

las especies. Los puntos de AR fueron obtenidos de la siguiente manera: 1) seleccionamos 30000 puntos 

aleatoriamente en el AR y 2) filtramos espacialmente los puntos para obtener una muestra balanceada de 

la variabilidad espacial del AR con una grilla de 0.25 grados. Los puntos del AR y los puntos de 

ocurrencia fueron pesados igualmente en los modelos. Para cada especie empleamos un 90% de los 

registros para calibrar y un 10% para evaluar los modelos. Evaluamos el desempeño de los modelos a 

partir de:  
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9.6.1. Medidas independientes de un umbral 

9.6.1.1. Curva ROC 

La curva ROC (“receiver operating characteristic curve”) provee una única medida de desempeño del 

modelo, independiente de un umbral. Dado un problema de clasificación, donde cada instancia es positiva 

o negativa, un clasificador asigna un valor real a cada instancia, a la que un umbral podría ser aplicado 

para predecir las clases miembros. La “sensibilidad” para un clasificador a un umbral particular es la 

fracción de todas las instancias positivas que son clasificadas correctamente, mientras que la 

“especificidad” es la fracción de todas las instancias negativas que son clasificadas como tales. La 

sensibilidad es también conocida como la tasa de verdaderos positivos y representa la ausencia de errores 

de omisión. La cantidad “1-especificidad” es también conocida como la tasa de falsos positivos y 

representa el error de comisión. La curva ROC se obtiene entonces al graficar sensibilidad en el eje “y” y 

1-especificidad en el eje “x” para todos los posibles umbrales. Para una predicción continua, la curva ROC 

típicamente contiene un punto para cada instancia de testeo, mientras que para una predicción discreta, 

habrá típicamente un punto para cada uno de los diferentes valores predichos, en adición al origen.  El 

área bajo la curva (AUC) es usualmente determinado al conectar los puntos con líneas derechas; esto es 

llamado el “método trapezoide” (en oposición a los métodos paramétricos, en los que se ajusta una curva a 

los puntos). El AUC tiene una interpretación intuitiva, principalmente que la probabilidad de que una 

instancia aleatoria positiva y una instancia aleatoria negativa sean correctamente ordenadas por el 

clasificador. Esta interpretación indica que el AUC no es sensible al número relativo de instancias 

positivas y negativas en el conjunto de datos de evaluación. No obstante, cuando estos clasificadores 

corresponden a modelos de distribución potencial de especies (MDEs) que se construyen a partir de 

registros de presencias únicamente, las curvas ROC no pueden aplicarse ya que, ante la falta de ausencias, 

parece no haber fuentes de instancias negativas para medir la especificidad. Sin embargo, podemos evitar 

este problema al considerar un problema de clasificación diferente, principalmente, la tarea de distinguir 

presencia de la aleatoriedad, en lugar de presencia y ausencia. Más formalmente, si realizamos un grillado 

sobre el área sobre la que se intenta hacer inferencias, para cada pixel en el área de estudio, definimos una 

instancia negativa “x-aleatorio”. Similarmente, para cada pixel x que es incluido en la distribución 

geográfica verdadera de la especie, definimos una instancia positiva “x-presencia”. Un MDE puede hacer 

predicciones para los pixeles correspondiente a estas instancias, sin visualizar las etiquetas “aleatorio” y 

“presencia”.  De esta manera, podemos hacer predicciones para ambas muestras de instancias positivas 

(los registros de presencias) y una muestra de instancias negativas (pixeles de AR). Juntas son suficientes 

para definir una curva ROC, la cual puede ser analizada con todos los métodos estadísticos estándar de los 

análisis ROC (Fawcett, 2003; Phillips y col., 2006). Entonces, cuando se trabaja con datos de solo-

presencia, se puede definir el AUC como la probabilidad de que el modelo valore un sitio de presencia 
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aleatorio más que un sitio aleatorio del AR. El AUC mide la habilidad del modelo para distinguir los sitios 

de evaluación de los aleatorios (Phillips y col., 2009).  

9.6.1.2. Índice Boyce: 

Se empleó el índice Boyce que evalúa la habilidad del modelo para predecir consistentemente muchos 

niveles de potencial de hábitat (“suitability”), midiendo cuan diferentes son las predicciones del modelo 

respecto de una distribución aleatoria de las presencias observadas a lo largo del gradiente de predicciones 

(Boyce y col., 2002; Hirzel y col., 2006). Por tanto, corresponde a una adecuada medida de evaluación en 

caso en los que las ausencias no resultan confiables, en caso de desconocer la detectabilidad de las 

especies (Dorazio, 2014) o en casos en los que los modelos se construyen a partir de puntos extraídos de 

un AR en lugar de utilizar ausencias. El índice Boyce toma valores entre -1 y +1. Los valores positivos 

indican que las predicciones del modelo son consistentes con la distribución de las presencias que se 

emplean para la evaluación, los valores cercanos a cero significan que el modelo no resulta diferente de un 

modelo aleatorio, y valores negativos indican predicciones inversas, esto es, el modelo predice áreas 

donde las presencias son más frecuentes como áreas con bajo potencial de hábitat (Hirzel y col., 2006). 

Originalmente estaba basado en un umbral, pero ahora consiste en una medida independiente de un 

umbral dado que se basa sobre una “ventana en movimiento” a lo largo del gradiente de predicciones 

(“moving window”) (Hirzel y col., 2006). 

Dada la importancia del conocimiento de expertos para evaluar el desempeño de técnicas de modelado 

(Fourcade, 2016; Fourcade y col., 2013; Merow y col., 2017), todas las predicciones de los MDEs fueron 

analizados por los especialistas. Por tanto, todos los MDEs fueron empleados en análisis posteriores 

debido a que cumplieron con algunos de los siguientes criterios: 1) la inferencia de la distribución 

potencial de la especie está acorde con el conocimiento de expertos, 2) un valor de AUC mayor a 0.7 y 3) 

un valor del índice Boyce mayor a 0.7. Para todos los análisis y manejo de información geográfica 

utilizamos el programa R (R Core Team, 2016) y principalmente, los paquetes “dismo” (Hijmans y col., 

2017), “biomod2” (Thuiller y col., 2016), “ecospat” (Broennimann y col., 2016), “usdm” (Babak Naimi, 

2015), “spThin” (Aiello-Lammens y col.,2014) y “raster” (Hijmans, 2016). 

9.6.2. Matriz de confusión y medidas dependientes de un umbral 

Analizamos la matriz de confusión respecto del umbral que maximiza la sumatoria de los valores de 

Sensibilidad (Sen) y Especificidad (Esp) (umbral maxSSE, en inglés, maxSSS). El umbral seleccionado es 

poco sensible a la prevalencia y responde a los tres criterios propuestos para la selección de un umbral: 1) 

objetividad: se debería evitar la selección de valores arbitrarios, 2) igualdad: el umbral seleccionado 

debería ser idéntico independientemente de que se utilicen los datos de presencia / ausencia o sólo de 

presencia, al menos para muestras grandes, y 3) discriminabilidad: la discriminación entre presencias y 
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ausencias o entre presencias y puntos aleatorios debería ser optimizada (Liu y col., 2016; Liu y col., 

2013). Se toma como referencia el valor de sensibilidad de corte de 0.7 porque consideramos como una 

gran cantidad de presencias correctamente clasificadas para modelos construidos a partir de variables 

ambientales. Para determinar la relación entre el área potencial de ocurrencia y el área en la que las 

especies fueron registradas, empleamos el Incremento Potencial de Presencia (IPP, o PPI en inglés) 

(Barbosa y col., 2013).  

9.7. Priorización espacial para la conservación (PEC)  

Para determinar la influencia del grupo taxonómico en la selección de áreas prioritarias para la 

conservación, seleccionamos áreas prioritarias teniendo en cuenta: a) las aves raras y/o amenazadas de 

Santa Fe, b) las serpientes raras y/o amenazadas de Santa Fe y c) las aves y serpientes raras y/o 

amenazadas de Santa Fe. Para determinar los sitios prioritarios y evaluar el desempeño de la red de 

reservas vigente en la provincia de Santa Fe para conservar las especies raras y/o amenazadas, empleamos 

dos estrategias de priorización espacial basadas en el principio de complementariedad: 1) Priorización 

Espacial para la Conservación basado en registros de Presencias (PEC-P): buscamos el conjunto mínimo 

de áreas que maximicen la representación de los componentes de biodiversidad considerados a partir de 

los registros de presencias y 2) Priorización Espacial para la Conservación basado en las Áreas Núcleo 

(PEC-AN): generamos un gradiente espacial de prioridad para la conservación considerando las áreas 

núcleo de la distribución ambiental potencial de las especies. Abordamos el primer enfoque con un 

algoritmo de complementariedad propuesto por Rebelo (Rebelo, 1994; Rebelo y Siegfried, 1992) 

disponible en el programa DIVA-GIS (Hijmans y col., 2001), mientras que el segundo, con el algoritmo 

ZONATION (Moilanen y col., 2005). El primer enfoque permite seleccionar áreas cuya composición de 

especies sea diferente. El procedimiento consiste en seleccionar el área de mayor riqueza de especies y 

luego adicionar áreas que presenten la mayor cantidad de especies diferentes a las seleccionadas 

previamente en la iteración. Si dos sitios agregan igual cantidad de especies diferentes, entonces uno se 

selecciona al azar (Rebelo, 1994; Williams y col., 1996). Por tanto, este procedimiento puede conducir a 

resultados con leves diferencias cada vez que sea realizado (Rebelo, 1994).  

Para generar un gradiente de prioridad espacial para la conservación Zonation comienza a partir de todo el 

paisaje, y luego iterativamente descarta sitios (celdas de una cuadrícula) de bajo valor de conservación 

ubicados en el borde del área restante, esto es, la pérdida marginal de biodiversidad. De esta manera, 

mantiene un cierto grado de conectividad en el paisaje restante. El orden de remoción de celdas consiste 

en eliminar las celdas con mayor valor de conservación al final del procedimiento. Limitar la remoción de 

las celdas al borde del área restante permite la identificación de una secuencia anidada de estructuras de 

paisaje agregadas con las áreas núcleo de las distribuciones de las especies permaneciendo hasta el final, y 

las previas áreas removidas muestran zonas buffer de menor prioridad (Moilanen y col., 2005). Zonation 
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presenta 4 maneras diferentes de pérdida marginal de biodiversidad: 1) área-núcleo Zonation (“Core-Area 

Zonation”,CAZ), 2) la función de beneficio aditivo (“Additive Benefit Function”, ABF), 3) la 

planificación basada en objetivos (“target-based planning”, TBP) y 4) la función de beneficio generalizada 

(“Generalized Benefit Function”, GBF) (Moilanen, 2007; Moilanen y col., 2005). Generamos una 

priorización espacial basada en las zonas núcleo de las especies para encontrar las áreas con alto potencial 

de hábitat para las especies amenazadas, casi amenazadas y raras de la provincia de Santa Fe. Utilizamos 

la función CAZ de Zonation que considera la proporción de la distribución de la especie j en la celda i, qij;  

qij=pij/∑k pkj 

donde pij es cualquier medida respecto del componente de la biodiversidad j en la celda i, esto es, medida 

de probabilidad de presencia de una especie, densidad poblacional, cobertura de la vegetación, tipo de 

ecosistema, etc. y k refiere al número total de celdas.  

La tasa de pérdida de valor es minimizado utilizando la medida 

ɗi= maxj (qij*wj/Qj(S)ci) 

en el que wj es el peso del componente de biodiversidad j, y ci es el costo del sitio i. En cada iteración, ɗi 

es calculado para todos los sitios en el borde del área restante, y los sitios que presentan el menor ɗi son 

removidos. Los candidatos para la remoción deben tener al menos 8 celdas vecinas que ya hayan sido 

removidas. El orden de remoción es registrado para permitir la identificación de la zonificación del 

paisaje. ɗi se obtiene a partir del máximo valor biológico entre todos los analizados y no de la suma del 

valor dado por los diferentes componentes de biodiversidad considerados. El término Qj(S)= ∑iɛSqij, que 

es la proporción de la distribución original del componente de biodiversidad j localizado en el conjunto de 

celdas restantes S. Por tanto, cuando una parte de la distribución del componente de biodiversidad se 

pierde, la importancia del hábitat restante para dicho componente  se incrementa al decrecer Qj (S). Esto 

asegura que las áreas núcleo de los componentes de biodiversidad sean retenidas hasta el final incluso si se 

ubican en sitios pobres respecto a los componentes considerados y a su vez, previene la temprana 

remoción de las áreas núcleo incluso para los componentes que son inicialmente de amplia distribución. 

La función CAZ asegura los sitios de alta calidad para todos los componentes de la biodiversidad 

considerados, lo cual podría resultar en mayores esfuerzos de conservación sobre componentes de 

biodiversidad ubicados en sitios con baja riqueza o áreas costosas (Moilanen y col., 2005).  

Realizamos la priorización espacial en base a tres escenarios: ESCENARIO_1, especies raras y /o 

amenazadas sin considerar el aporte del sistema de reservas actuales, ESCENARIO_2, especies raras y/o 

amenazadas considerando el aporte  del sistema de reservas vigente en la provincia de Santa Fe incluido 

obligatoriamente en el análisis  y ESCENARIO_3, especies raras y/o amenazadas y grado de 
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antropización. El grado de antropización fue representado mediante el Índice de Influencia Humana (IIH) 

elaborado por la Sociedad para la Conservación de la Vida Salvaje (Wildlife Conservation Society, WCS, 

2005). Este índice cuantifica el impacto de la actividad humana sobre el ambiente y se construye a partir 

de variables que consideran la densidad poblacional, disponibilidad y ubicación de infraestructura 

(ferrocarriles, principales rutas, sistemas de luces nocturnas, etc) y el uso de la tierra (urbanización, 

agricultura,etc.) (Wildlife Conservation Society, 2005). Obtuvimos el mapa del sistema de áreas 

protegidas provincial a partir de la Secretaría de Medio Ambiente de Argentina. Finalmente, consideramos 

un umbral del 17% para proponer un sistema de áreas para la conservación (SAC) para la provincia de 

Santa Fe de acuerdo con el Convenio sobre la Diversidad Biológica (CDB, 2010). 

Para evaluar el grado de congruencia entre las diferentes priorizaciones utilizamos el estadístico Kappa 

implementado en Map Comparison Kit (Visser y De Nijs, 2006). El estadístico kappa resulta de dos tipos 

de similitud: similitud de ubicación (Kloc) y similitud de cantidad (Khist).  

Kappa = Khist * Kloc  

Kloc es una medida para la similitud de la ubicación espacial de las categorías de los dos mapas 

comparados, y Khist es una medida para la similitud cuantitativa de los dos mapas comparados (Prasad y 

col., 2006). El rango de valor de Kappa es de -1 a 1. El valor máximo, 1, indica un acuerdo perfecto, 

mientras que el valor mínimo, -1, indica un desacuerdo máximo. Un valor de Kappa igual a 0 indica que 

el acuerdo observado coincide con el acuerdo esperado por ordenación aleatoria de todas las celdas 

(Hagen, 2002; Monserud y Leemans, 1992). Kappa, KLoc y KHisto se calculan a partir de la tabla de 

contingencia, que detalla la distribución cruzada de categorías en los dos mapas. La tabla se expresa en 

número de celdas (Hagen, 2002). El Kappa y las estadísticas relacionadas se calculan tanto para el mapa 

completo como para las categorías individuales encontradas en la leyenda (Visser y De Nijs, 2006). Para 

poder aplicar Kappa, reclasificamos el mapa continuo de las priorizaciones con los umbrales de 2%, 5%, 

17%,y 50% prioritarios. Finalmente, calculamos el coeficiente de correlación de momento de producto de 

Pearson como índice de similitud para mapas continuos entre todas las priorizaciones espaciales para la 

conservación obtenidas. 

10. Resultados 

10.1. Especies raras y amenazadas de Santa Fe 

De un total de 417 especies de aves para la provincia de Santa Fe, determinamos 223 (53.5%) especies 

raras, 6 (1.44%) especies amenazadas y 9 (2,16%) casi amenazadas para la avifauna de la provincia de 

Santa Fe. Obtuvimos 122.238 registros georreferenciados (Q1=136,  Med=348, Q3=722). La especie con 

la menor cantidad de registros corresponde a Coturnicops notatus (9 registros georreferenciados) y la de 
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mayor cantidad de registros, Setophaga pitiayumi (3249 registros georreferenciados). De un total de 60 

celdas para la provincia, Thamnophilus doliatus y Upucerthia dumetaria fueron registradas en una única 

celda, mientras que Geranoaetus albicaudatus estuvo presente en 31 celdas (Q1=3,  Med=7, Q3=12) 

(Tabla 2 y Anexo 13.1).  

De un total de 49 especies de serpientes, encontramos 28 (57%) especies raras y 6 (12,2%) especies 

amenazadas para la ofidiofauna provincial. Obtuvimos 2168 registros georreferenciados (Q1=23,  

Med=72, Q3=109). La especie con la menor cantidad de registros corresponde a Clelia clelia (15 registros 

georreferenciados) y la de mayor cantidad de registros, Helicops infrataeniatus (239 registros 

georreferenciados). De un total de 60 celdas para la provincia, Helicops infrataeniatus, Oxyrhopus guibei, 

Philodryas baroni, Philodryas mattogrossensis, Philodryas psamophidea, Phimophis vittatus, Tomodon 

ocellatus, Amerotyphlops brongersmianus fueron registradas en una única celda, mientras que Psomophis 

obtusus estuvo presente en 12 celdas (Q1=3,  Med=7, Q3=12) (Tabla 2, Anexo 13.1). 

Todas las regiones biogeográficas presentaron registros de aves y serpientes raras y amenazadas para la 

provincia (Tabla 2). Registramos especies con amplia distribución en Santa Fe como Geranoaetus 

albicaudatus e Hydropsalis torquata presentes en las cinco regiones biogeográficas, y especies de 

distribución más restringida como Strix chacoensis y Geositta cunicularia resgistradas en el Chaco Seco y 

la Pampa Húmeda, respectivamente. Especies como Psomophis obtusus y Boiruna maculata presentaron 

amplia distribución, ambas especies fueron registradas en el Chaco Seco, Chaco Húmedo y Valle de 

Inundación; mientras que Helicops infrataeniatus y Philodryas baroni fueron registradas solo en el Valle 

de Inundación y el Chaco Seco, respectivamente. 

Tabla 2. Especies raras y amenazadas de aves y serpientes de la provincia de Santa Fe. Se muestra la cantidad de 
celdas en las que las especies fueron registradas, el número de registros dentro de la provincia de Santa Fe, dentro del 
área de referencia (AR) y el grado de amenaza. 

Especie Celdas Santa Fe AR Grado de amenaza 
Aves         

Rheidae      
Rhea americana 26 136 1763 CA 

Tinamidae      
Crypturellus tataupa 12 58 684 NA 

Eudromia elegans 4 6 97 NA 
Nothoprocta cinerascens 12 39 204 NA 

Rhynchotus rufescens 20 70 1366 NA 
Anatidae      

Anas sibilatrix 14 45 564 NA 
Cairina moschata 11 15 480 NA 

Dendrocygna autumnalis 14 53 386 NA 
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Nomonyx dominicus 16 24 339 NA 
Sarkidiornis melanotos 7 14 57 NA 

Cracidae      
Crax fasciolata 1 2 73 NA 

Penelope obscura 3 6 194 NA 
Phoenicopteridae      

Phoenicoparrus andinus 7 44 104 NA 
Podicipedidae      
Podiceps major 14 96 1740 NA 

Podiceps occipitalis 7 26 212 NA 
Tachybaptus dominicus 1 3 216 NA 

Columbidae      
Columbina talpacoti 13 58 1763 NA 

Patagioenas cayennensis 3 4 780 NA 
Cuculidae      

Coccycua cinérea 17 58 252 NA 
Coccyzus americanus 3 10 78 NA 

Crotophaga major 4 6 584 NA 
Piaya cayana 7 16 1654 NA 
Nyctibiidae      

Nyctibius griseus 8 15 408 NA 
Caprimulgidae      

Antrostomus rufus 2 9 68 NA 
Chordeiles minor 4 9 122 NA 

Eleothreptus anomalus 5 23 89 CA 
Hydropsalis torquata 19 91 529 NA 
Nyctidromus albicollis 4 11 420 NA 

Setopagis párvula 19 68 404 NA 
Systellura longirostris 8 14 75 NA 

Apodidae      
Chaetura meridionalis 1 6 478 NA 

Trochilidae      
Heliomaster furcifer 24 91 722 NA 

Leucochloris albicollis 3 4 793 NA 
Rallidae      

Aramides cajaneus 7 11 1473 NA 
Coturnicops notatus 3 5 9 NA 

Fulica rufifrons 17 63 1712 NA 
Laterallus melanophaius 7 39 1125 NA 

Mustelirallus albicollis 4 11 378 NA 
Mustelirallus erythrops 3 7 12 NA 
Pardirallus maculatus 10 53 215 NA 
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Porphyrio martinica 14 55 413 NA 
Porzana flaviventer 5 7 24 NA 
Porzana spiloptera 5 12 87 V 

Charadriidae      
Charadrius falklandicus 2 11 405 NA 
Charadrius modestus 10 22 162 NA 

Charadrius semipalmatus 3 4 119 NA 
Oreopholus ruficollis 8 15 72 NA 

Scolopacidae      
Calidris alba 5 14 167 NA 

Calidris bairdii 14 58 382 NA 
Calidris canutus 2 9 195 NA 

Calidris himantopus 12 23 282 NA 
Calidris subruficollis 9 38 353 CA 
Limosa haemastica 11 33 604 NA 
Phalaropus tricolor 16 54 568 NA 

Tringa solitaria 20 81 874 NA 
Thinocoridae      

Thinocorus rumicivorus 3 6 44 NA 
Rostratulidae      

Nycticryphes semicollaris 11 38 285 NA 
Laridae      

Gelochelidon nilotica 6 40 210 NA 
Larus dominicanus 4 20 1603 NA 

Sterna trudeaui 10 37 1125 NA 
Sternula superciliaris 14 67 629 NA 

Anhingidae      
Anhinga anhinga 15 42 927 NA 

Ardeidae      
Botaurus pinnatus 9 18 74 NA 
Egretta caerulea 3 5 24 NA 

Ixobrychus involucris 13 59 241 NA 
Threskiornithidae      

Mesembrinibis cayennensis 3 4 138 NA 
Theristicus caerulescens 6 16 500 NA 

Theristicus melanopis 3 20 91 NA 
Cathartidae      

Cathartes burrovianus 14 78 1203 NA 
Pandionidae      

Pandion haliaetus 1 2 555 NA 
Accipitridae      

Accipiter bicolor 5 12 145 NA 
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Accipiter striatus 14 30 348 NA 
Busarellus nigricollis 11 47 560 NA 

Buteo brachyurus 2 5 134 NA 
Buteogallus coronatus 19 86 121 EP 

Chondrohierax uncinatus 2 5 33 NA 
Circus cinereus 5 11 310 NA 
Elanus leucurus 18 75 1279 NA 

Geranoaetus albicaudatus 31 73 398 NA 
Geranoaetus melanoleucus 25 57 106 NA 

Geranoaetus polyosoma 5 7 50 NA 
Geranospiza caerulescens 7 9 177 NA 

Ictinia mississippiensis 7 11 93 NA 
Ictinia plúmbea 7 21 830 NA 

Leptodon cayanensis 1 1 85 NA 
Parabuteo unicinctus 10 32 2092 NA 

Strigidae      
Asio clamator 11 39 241 NA 
Asio flammeus 22 47 245 NA 

Bubo virginianus 29 73 315 NA 
Glaucidium brasilianum 16 66 801 NA 

Glaucidium nana 2 3 10 NA 
Strix chacoensis 2 5 24 NA 

Trogonidae      
Trogon surrucura 2 4 1347 NA 

Alcedinidae      
Chloroceryle amazona 11 73 1409 NA 

Chloroceryle americana 14 67 1462 NA 
Bucconidae      

Nystalus maculatus 2 7 99 NA 
Ramphastidae      

Ramphastos toco 3 14 1051 NA 
Picidae      

Campephilus leucopogon 16 50 466 NA 
Celeus lugubris 2 8 193 NA 

Dryocopus schulzi 4 12 41 NA 
Piculus chrysochloros 4 20 210 NA 
Veniliornis passerinus 5 17 353 NA 

Cariamidae      
Cariama cristata 7 23 153 NA 

Chunga burmeisteri 2 1 59 NA 
Falconidae      

Falco peregrinus 6 18 400 NA 
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Falco rufigularis 1 6 201 NA 
Herpetotheres cachinnans 2 19 131 NA 

Micrastur ruficollis 1 2 263 NA 
Micrastur semitorquatus 3 7 154 NA 

Milvago chimachima 6 22 1286 NA 
Spiziapteryx circumcincta 5 14 86 NA 

Psittacidae      
Amazona aestiva 7 14 571 NA 
Aratinga nenday 1 8 237 NA 

Forpus xanthopterygius 1 5 705 NA 
Pionus maximiliani 4 10 1045 NA 

Psittacara leucophthalmus 8 28 938 NA 
Pyrrhura frontalis 3 17 1202 NA 
Thamnophilidae      

Myrmorchilus strigilatus 2 6 90 NA 
Thamnophilus doliatus 1 5 776 NA 

Melanopareiidae      
Melanopareia maximiliani 5 19 158 NA 

Rhinocryptidae      
Rhinocrypta lanceolata 1 4 114 NA 

Furnariidae      
Asthenes hudsoni 7 31 272 CA 

Campylorhamphus trochilirostris 15 69 387 NA 
Cranioleuca sulphurifera 2 7 587 NA 

Furnarius cristatus 4 17 161 NA 
Geositta cunicularia 3 6 107 NA 

Leptasthenura platensis 26 87 807 NA 
Sittasomus griseicapillus 12 75 1432 NA 
Spartonoica maluroides 16 60 414 CA 

Syndactyla rufosuperciliata 5 16 641 NA 
Upucerthia dumetaria 1 1 33 NA 
Xiphocolaptes major 11 42 320 NA 

Tyrannidae      
Agriornis micropterus 9 16 44 NA 

Agriornis murinus 10 11 94 NA 
Anairetes flavirostris 3 9 46 NA 

Arundinicola leucocephala 11 19 378 NA 
Casiornis rufus 4 7 187 NA 

Cnemotriccus fuscatus 3 4 333 NA 
Culicivora caudacuta 6 40 182 V 

Elaenia albiceps 10 16 107 NA 
Elaenia flavogaster 4 7 681 NA 
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Elaenia mesoleuca 3 10 68 NA 
Elaenia parvirostris 24 97 1661 NA 

Empidonomus varius 5 14 531 NA 
Euscarthmus meloryphus 5 19 136 NA 

Knipolegus aterrimus 10 27 58 NA 
Knipolegus cyanirostris 3 9 286 NA 
Knipolegus striaticeps 3 7 74 NA 

Lathrotriccus euleri 6 14 733 NA 
Megarynchus pitangua 2 13 1186 NA 

Muscisaxicola maclovianus 2 3 96 NA 
Myiarchus ferox 5 27 526 NA 

Myiarchus swainsoni 23 78 809 NA 
Myiarchus tyrannulus 8 38 524 NA 

Myiodynastes maculatus 19 72 2088 NA 
Myiopagis viridicata 2 7 460 NA 
Neoxolmis rufiventris 3 7 44 NA 
Polystictus pectoralis 10 39 348 CA 

Pseudocolopteryx acutipennis 8 27 52 NA 
Pseudocolopteryx dinelliana 6 31 175 CA 

Pseudocolopteryx flaviventris 12 44 845 NA 
Pseudocolopteryx sclateri 11 58 265 NA 
Serpophaga griseicapilla 22 83 718 NA 

Serpophaga nigricans 22 73 1505 NA 
Stigmatura budytoides 6 25 217 NA 
Sublegatus modestus 18 57 245 NA 
Tachuris rubrigastra 19 60 721 NA 

Tolmomyias sulphurescens 3 9 621 NA 
Xolmis cinereus 20 54 1043 NA 
Xolmis rubetra 6 10 32 NA 

Tityridae      
Pachyramphus validus 3 8 218 NA 
Pachyramphus viridis 13 67 541 NA 
Xenopsaris albinucha 17 49 226 NA 

Corvidae      
Cyanocorax chrysops 15 81 2614 NA 

Cyanocorax cyanomelas 2 17 428 NA 
Hirundinidae      

Progne elegans 12 24 550 NA 
Pygochelidon cyanoleuca 14 35 1687 NA 

Riparia riparia 11 39 345 NA 
Stelgidopteryx ruficollis 7 18 631 NA 
Tachycineta leucopyga 9 26 426 NA 
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Troglodytidae      
Cistothorus platensis 6 21 308 NA 

Donacobiidae      
Donacobius atricapilla 2 3 475 NA 

Mimidae      
Mimus patagonicus 3 4 136 NA 

Motacillidae      
Anthus chacoensis 4 13 45 NA 

Anthus furcatus 11 21 198 NA 
Anthus hellmayri 4 14 151 NA 

Thraupidae      
Conirostrum speciosum 4 12 809 NA 
Coryphaspiza melanotis 2 11 20 NA 

Diuca diuca 4 6 150 NA 
Donacospiza albifrons 10 44 976 NA 
Emberizoides herbicola 7 25 505 NA 

Emberizoides ypiranganus 4 13 413 NA 
Gubernatrix cristata 9 57 425 EP 

Poospiza ornata 2 8 46 NA 
Poospiza torquata 7 16 168 NA 

Saltator similis 16 61 1460 NA 
Sporophila cinnamomea 2 3 245 V 
Sporophila hypochroma 6 31 184 CA 
Sporophila hypoxantha 16 77 476 NA 
Sporophila leucoptera 11 23 421 NA 

Sporophila lineola 7 27 145 NA 
Sporophila palustris 1 4 239 EP 
Sporophila ruficollis 26 188 620 CA 
Tachyphonus rufus 11 49 771 NA 
Thlypopsis sórdida 6 24 269 NA 

Tiaris obscurus 4 15 27 NA 
Emberizidae      

Arremon flavirostris 10 33 385 NA 
Rhynchospiza strigiceps 16 67 146 NA 

Cardinalidae      
Piranga flava 10 38 905 NA 

Parulidae      
Basileuterus culicivorus 4 11 3078 NA 

Geothlypis aequinoctialis 16 142 2788 NA 
Myiothlypis leucoblephara 11 71 3114 NA 

Setophaga pitiayumi 18 90 3249 NA 
Icteridae      
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Agelasticus thilius 15 76 2540 NA 
Cacicus chrysopterus 15 67 1013 NA 
Cacicus haemorrhous 1 1 1665 NA 
Dolichonyx oryzivorus 10 29 124 NA 

Gnorimopsar chopi 10 42 1131 NA 
Pseudoleistes guirahuro 3 11 765 NA 

Sturnella defilippii 4 20 143 NA 
Sturnella loyca 2 5 421 NA 

Fringillidae      
Euphonia chlorotica 7 26 1533 NA 

Euphonia cyanocephala 2 3 35 NA 
Serpientes      

Typhlopidae      
Amerotyphlops brongersmianus 1 2 87 NA 

Leptotyphlopidae      
Epictia albipuncta 4 75 90 NA 

Boidae      
Boa constrictor occidentalis 6 7 24 NA 

Eunectes notaeus 8 23 140 VU 
Colubridae      

Chironius maculoventris 8 9 111 NA 
Mastigodryas bifossatus 8 20 203 NA 
Tantilla melanocephala 3 3 17 VU 

Dipsadidae      
Boiruna maculata 9 21 124 NA 

Clelia clelia 2 5 15 VU 
Erythrolamprus sagittifer 4 4 16 NA 
Helicops infrataeniatus 1 1 239 NA 

Lygophis dilepis 6 8 79 NA 
Oxyrhopus guibei 1 1 49 NA 

Oxyrhopus rhombifer 7 10 146 NA 
Phalotris bilineatus 2 3 27 NA 
Philodryas agassizii 2 3 64 AM 
Philodryas baroni 1 3 22 NA 

Philodryas mattogrossensis 1 2 19 NA 
Philodryas olfersii latirostris 5 20 84 NA 
Philodryas psammophidea 1 3 28 NA 

Phimophis guerini 3 5 17 VU 
Phimophis vittatus 1 2 19 IC 
Psomophis obtusus 12 20 40 NA 

Taeniophallus occipitalis 4 4 30 NA 
Thamnodynastes chaquensis 7 23 100 NA 
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Thamnodynastes strigatus 4 23 88 NA 
Tomodon ocellatus 1 1 202 VU 
Xenodon pulcher 3 3 88 NA 

 

10.2. Modelos de distribución de especies 

10.2.1. Aves 

Obtuvimos modelos con alta tasa de sensibilidad (> 0.7) para el 94% de las especies de aves (Q1=0.79, 

Q2=0.88, Q3=0.93). Las especies cuyos modelos presentaron mayores tasas de omisión corresponden a 

Asio clamator, Calidris alba, Calidris bairdii, Calidris himantopus, Calidris subruficollis, Cistothorus 

platensis, Egretta caerulea, Elanus leucurus, Parabuteo uncinctus, Piranga flava, Polystictus pectoralis, 

Progne elegans, Psuedolopteryx flaviventris y Tringa solitaria (0.59< Sensibilidad <0.7)  . Obtuvimos 

valores de Especificidad inferiores a 0.7 para el 35% de las especies (Agelasticus thilius, Anas sibilatrix, 

Anthus furcatus, Euscarthmus melorhyphus, Falco peregrinus, Glaucidium brasilianum, Heliomaster 

furcifer, Ixobrycus involucris, Leptasthenura platensis, Mimus patagonicus, Oreophilus ruficollis, 

Rhynchotus rufescens, Sarkidiornis melanotos, Setopagis parvula y Tachybaptus dominicus) 

(Specificidad: Q1=0.67, Q2=0.73, Q3=0.76). El Incremento Potencial de Presencia fue positivo para todas 

las especies (IPP: Q1=5.1, Q2=7.25, Q3=14.85). Anthus chacoensis, Coryphaspiza melanotis, Coturnicops 

notatus, Egretta cearulea, Upucerthia dumetaria y Xolmis rubetra están entre las especies cuya área de 

distribución potencial excede grandemente el área donde fueron registradas (IPP: 62.91, 71.91, 81.25, 

57.66, 58.81, 45.77, respectivamente) (Tabla 3).  

Todos los modelos presentaron una capacidad de discriminación superior a un modelo nulo respecto del 

AUC (AUC: Q1= 0.78, Q2= 0.83, Q4=0.87). Para el 96% de las especies, las predicciones fueron 

consistentes con la distribución de las presencias (Indice Boyce: Q1=0.4, Q2=0.63, Q3=0.72). Para el 29% 

(63 especies), las predicciones de los modelos resultaron levemente consistentes con la distribución de las 

presencias (0<Indice Boyce<0.5), mientras que para el 67% (148 especies), fuertemente consistentes 

(0.5<Indice Boyce<1). Para el 96% de las especies, obtuvimos modelos con desempeño superior a un 

modelo nulo (Anexo 13.2). 

Las especies asociadas a ambientes de selvas en galerías y bosques húmedos como Arremon flavirostris, 

Conirostrum speciosum, Crax fasciolata, Forpus xanthopterygius, Herpetotheres cachinnans, Knipolegus 

cyanirostris, Megarynchus pitangua, , Myiarchus ferox, Myiothlypis leucoblephara, Pachyramphus 

validus, Pachiramphus viridis, Pionus maximiliani, Pyrrhura frontalis, Ramphastos toco, Saltator similis, 

Tachyphonus rufus, Thlypopsis sordida, Trogon surrucura, Veniliornis passerinus y Piaya cayana 

presentaron mayores valores de probabilidad en la ecoregión de Chaco Húmedo y Valle del Paraná. 
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Anhinga anhinga, Aramides cajaneus, Certhiaxis cinnamomeus, Chloroceryle amazona, Chloroceryle 

americana, Fluvicola albiventer, Porzana flaviventer, Porphyrio martinica y Sternula superciliaris son 

especies asociadas a ambientes acuáticos (ríos, lagunas y esteros) en proximidad a bosques y selvas en 

galerías y su distribución potencial estuvo asociada a los grandes ríos de la cuenca del Plata y esteros. 

Espacios asociadas a pastizales y ambientes con el estrato arbóreo más disperso (presencia de “claros”) 

como Asio flammeus y Sturnella defilippii recibieron mayores valores de probabilidad en la ecoregión del 

Espinal y la Pampeana. Especies asociadas a bosques como Campephilus leucopogon, Campylorhamphus 

trochilirostris, Crypturellus tataupa, Myiarchus tyrannulus, Ortalis canicolis, Piculus chrysochloros, 

Sittasomus griseicapillus, Sporophila lineola y Xiphocolaptes major presentaron los mayores valores de 

probabilidad en la ecoregión chaqueña. Especies asociadas a bosques xerófilos como Chunga burmeisteri, 

Dryocopus schulzi, Furnarius cristatus, Knipolegus striaticeps, Myrmorchilus strigilatus, Nystalus 

maculatus, Nothoprocta cinerascens, Poospiza torquata, Rhinocrypta lanceolata, Spiziapteryx 

circumcincta, Stigmatura budytoides y Strix chacoensis, recibieron mayor probabilidad en la ecoregión de 

Chaco Seco y algunas de ellas, se extendieron hasta el Espinal. Cyanoloxia brissonii, Geranospiza 

caerulescens, Glaucidium brasilianum, Heliomaster furcifer, Piranga flava, Setopagis párvula, 

Thamnophilus caerulescens y Thectocercus acuticaudatus asociada a bosques, selvas en galerías y 

sabanas, presentaron mayores valores en la ecoregión del Chaco, del Espinal y el Valle del Paraná. 

Especies asociadas a pastizales y zonas inundables con vegetación palustre como las especies dentro del 

género Sporophila sp. Recibieron mayores valores de probabilidad en el este santafecino, pero también en 

provincia como Corrientes y Entre Ríos donde estos ambientes abundan. Obtuvimos MDEs con altos 

valores de desempeño para especies que se distribuyen en la mayor parte de nuestra área de estudio como 

Dendrocygna bicolor, Elanus leucurus, Falco femoralis, Nomonyx dominicus y Rhea americana (Anexo 

13.2).  

Obtuvimos altos valores en las medidas de desempeño para los MDEs de especies migrantes, especies que 

no desarrollan la totalidad de su ciclo de vida en el área de estudio como Anas sibilatrix, Theristicus 

melanopis, Circus cinereus, Geranoaetus polyosoma, Charadrius falklandicus, Charadrius modestus, 

Oreopholus ruficollis, Thinocorus rumicivorus (migrantes australes del sur), Phoenicoparrus andinus 

(migrante longitudinal del oeste), Ictinia mississippiensis, Charadrius semipalmatus, Limosa haemastica, 

Tringa solitaria, Calidris canutus, Calidris alba, Calidris bairdii, Calidris himantopus, Calidris 

subruficollis, Phalaropus tricolor (migrantes neárticos), Ictinia plumbea, Coccyzus americanus (migrante 

austral del norte) (Anexo 13.2).  

10.2.2. Serpientes 

Obtuvimos modelos con una sensibilidad superior al umbral para el 93% de las especies (Q1=0.87, 

Q2=0.92, Q3=0.96). Solamente Phalotris bilineatus presentó una Sensibilidad inferior al umbral 
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(Sensibilidad = 0.67). Solamente para  Epictia albipuncta, Oxyrhopus rhombifer y Tantilla melanocephala 

obtuvimos modelos con una especificidad inferior a 0.7 (Especificidad: Q1=0.72, Q2=0.78, Q3=0.82). El 

Incremento Potencial de Presencia fue positivo para todas las especies (IPP: Q1=11.09, Q2=21.46, 

Q3=30.48). Epictia albipuncta, Erythrolamprus sagittifer, Phimophis guerini y Tantilla melanocephala 

están entre las especies cuya área de distribución potencial excede grandemente el área donde fueron 

registradas (IPP:74.65, 54, 68.06, 66.5, respectivamente) (Tabla 3).      

Todos los modelos presentaron una capacidad de discriminación superior a un modelo nulo respecto del 

AUC (AUC: Q1=0.80, Q2=0.88, Q3=0.92). Para el 96% de las especies (27 especies), las predicciones 

fueron consistentes con la distribución de las presencias (Indice Boyce: Q1=0.22, Q2=0.51, Q3=0.75). 

Para el 46% (13 especies), las predicciones de los modelos resultaron levemente consistentes con la 

distribución de las presencias (0<Indice Boyce<0.5), mientras que para el 50% (14 especies), fuertemente 

consistentes (0.5<Indice Boyce<1). Para el 96% de las especies, obtuvimos modelos con desempeño 

superior a un modelo nulo (Anexo 13.2).  

Tabla 3. Medidas de desempeño dependientes de un umbral (Sensibilidad -Sen-, Especificidad –Esp- e Incremento 
Potencial de Presencia –IPP-) y proporción de distribución potencial cubierta por el sistema de áreas provincial (AP) 
y las priorizaciones espaciales propuestas en los tres escenarios. ESCENARIO_1  (ESC_1): aves y serpientes raras 
de Santa Fe, ESCENARIO_2 (ESC_2): aves y serpientes raras de Santa Fe junto al sistema de reservas, 
ESCENARIO_3 (ESC_3): aves y serpientes raras de Santa Fe junto al índice de Influencia Humana. 

Especie Sen Esp IPP AP ESC_1 ESC_2 ESC_3 
Aves               

Rheidae         
Rhea americana 0.782 0.526 2.772 0.002 0.169 0.169 0.168 

Tinamidae         
Crypturellus tataupa 0.907 0.691 5.047 0.002 0.163 0.163 0.190 

Eudromia elegans 0.866 0.730 12.780 0.001 0.191 0.191 0.150 
Nothoprocta cinerascens 0.851 0.743 10.564 0.001 0.162 0.162 0.184 

Rhynchotus rufescens 0.796 0.558 3.306 0.002 0.168 0.168 0.167 
Anatidae         

Anas sibilatrix 0.933 0.591 6.321 0.001 0.175 0.175 0.147 
Cairina moschata 0.943 0.601 8.000 0.002 0.175 0.175 0.185 

Dendrocygna autumnalis 0.780 0.750 4.298 0.002 0.171 0.171 0.184 
Nomonyx dominicus 0.807 0.704 10.026 0.002 0.166 0.166 0.163 

Sarkidiornis melanotos 0.970 0.591 24.288 0.002 0.165 0.165 0.176 
Cracidae         

Crax fasciolata 0.912 0.817 21.059 0.002 0.172 0.172 0.192 
Penelope obscura 0.878 0.813 9.797 0.002 0.181 0.181 0.160 
Phoenicopteridae         

Phoenicoparrus andinus 1.000 0.746 33.500 0.001 0.143 0.143 0.151 
Podicipedidae         
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Podiceps major 0.728 0.749 3.099 0.001 0.170 0.170 0.153 
Podiceps occipitalis 0.853 0.750 9.500 0.001 0.180 0.180 0.156 

Tachybaptus dominicus 0.830 0.595 14.849 0.002 0.170 0.170 0.174 
Columbidae         

Columbina talpacoti 0.815 0.725 3.048 0.002 0.178 0.178 0.181 
Patagioenas cayennensis 0.897 0.748 8.414 0.002 0.179 0.179 0.190 

Cuculidae         
Coccycua cinérea 0.847 0.688 10.220 0.002 0.161 0.161 0.162 

Coccyzus americanus 0.833 0.673 24.130 0.002 0.169 0.169 0.176 
Crotophaga major 0.848 0.744 5.988 0.002 0.179 0.179 0.187 

Piaya cayana 0.848 0.690 4.485 0.002 0.176 0.176 0.179 
Nyctibiidae         

Nyctibius griseus 0.750 0.732 5.919 0.002 0.162 0.162 0.182 
Caprimulgidae         

Antrostomus rufus 0.980 0.717 22.160 0.002 0.181 0.181 0.188 
Chordeiles minor 0.771 0.648 19.600 0.002 0.172 0.172 0.176 

Eleothreptus anomalus 0.920 0.632 28.760 0.002 0.163 0.163 0.171 
Hydropsalis torquata 0.788 0.649 5.100 0.002 0.170 0.170 0.174 
Nyctidromus albicollis 0.924 0.757 6.542 0.002 0.181 0.181 0.188 

Setopagis párvula 0.914 0.546 7.225 0.002 0.163 0.164 0.175 
Systellura longirostris 0.852 0.867 9.537 0.002 0.157 0.157 0.155 

Apodidae         
Chaetura meridionalis 0.957 0.732 9.034 0.001 0.166 0.166 0.181 

Trochilidae         
Heliomaster furcifer 0.925 0.529 6.543 0.002 0.162 0.162 0.176 

Leucochloris albicollis 0.879 0.647 7.868 0.002 0.180 0.180 0.161 
Rallidae         

Aramides cajaneus 0.860 0.677 5.220 0.002 0.175 0.175 0.172 
Coturnicops notatus 1.000 0.756 81.250 0.002 0.172 0.172 0.182 

Fulica rufifrons 0.773 0.714 4.459 0.001 0.169 0.169 0.152 
Laterallus melanophaius 0.904 0.665 6.883 0.002 0.176 0.176 0.177 

Mustelirallus albicollis 0.796 0.828 4.570 0.002 0.185 0.185 0.189 
Mustelirallus erythrops 0.929 0.930 19.929 0.002 0.177 0.177 0.188 
Pardirallus maculatus 0.825 0.705 7.351 0.002 0.171 0.171 0.172 
Porphyrio martinica 0.872 0.673 5.743 0.002 0.169 0.169 0.171 
Porzana flaviventer 0.794 0.818 20.941 0.002 0.170 0.170 0.175 
Porzana spiloptera 0.760 0.770 17.960 0.001 0.175 0.175 0.166 

Charadriidae         
Charadrius falklandicus 0.894 0.750 14.803 0.001 0.197 0.197 0.157 
Charadrius modestus 0.917 0.706 15.903 0.002 0.163 0.163 0.154 

Charadrius semipalmatus 0.769 0.846 23.038 0.002 0.183 0.183 0.179 
Oreopholus ruficollis 0.987 0.464 27.658 0.001 0.169 0.169 0.147 
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Scolopacidae         
Calidris alba 0.650 0.809 12.183 0.001 0.172 0.172 0.163 

Calidris bairdii 0.664 0.772 6.820 0.001 0.176 0.176 0.174 
Calidris canutus 0.700 0.953 4.350 0.002 0.204 0.204 0.182 

Calidris himantopus 0.611 0.833 7.033 0.001 0.165 0.165 0.168 
Calidris subruficollis 0.690 0.729 8.948 0.002 0.183 0.183 0.175 
Limosa haemastica 0.746 0.729 9.132 0.001 0.177 0.177 0.166 
Phalaropus tricolor 0.724 0.738 5.167 0.001 0.167 0.167 0.159 

Tringa solitaria 0.686 0.678 3.555 0.002 0.166 0.166 0.167 
Thinocoridae         

Thinocorus rumicivorus 0.941 0.635 42.029 0.001 0.176 0.176 0.145 
Rostratulidae         

Nycticryphes semicollaris 0.730 0.706 9.197 0.002 0.167 0.168 0.163 
Laridae         

Gelochelidon nilotica 0.935 0.740 16.581 0.001 0.180 0.180 0.165 
Larus dominicanus 0.871 0.738 5.657 0.001 0.201 0.200 0.144 

Sterna trudeaui 0.738 0.745 5.696 0.002 0.174 0.174 0.159 
Sternula superciliaris 0.825 0.779 5.066 0.002 0.201 0.201 0.187 

Anhingidae         
Anhinga anhinga 0.871 0.660 5.638 0.002 0.177 0.177 0.176 

Ardeidae         
Botaurus pinnatus 0.923 0.689 15.538 0.002 0.167 0.167 0.174 
Egretta caerulea 0.625 0.660 57.667 0.001 0.170 0.170 0.173 

Ixobrychus involucris 0.846 0.583 10.365 0.002 0.169 0.169 0.165 
Threskiornithidae         

Mesembrinibis cayennensis 0.977 0.739 23.295 0.002 0.179 0.179 0.199 
Theristicus caerulescens 0.809 0.717 4.845 0.002 0.168 0.168 0.172 

Theristicus melanopis 0.950 0.643 17.475 0.001 0.196 0.196 0.155 
Cathartidae         

Cathartes burrovianus 0.845 0.737 3.187 0.002 0.170 0.170 0.185 
Pandionidae         

Pandion haliaetus 0.830 0.813 7.681 0.002 0.183 0.183 0.176 
Accipitridae         

Accipiter bicolor 0.847 0.720 11.071 0.002 0.172 0.172 0.183 
Accipiter striatus 0.762 0.641 6.752 0.002 0.171 0.171 0.174 

Busarellus nigricollis 0.904 0.695 5.960 0.002 0.174 0.173 0.189 
Buteo brachyurus 0.969 0.711 17.703 0.002 0.177 0.177 0.206 

Buteogallus coronatus 0.830 0.782 8.400 0.001 0.153 0.153 0.180 
Chondrohierax uncinatus 0.917 0.732 43.625 0.002 0.168 0.168 0.178 

Circus cinereus 0.780 0.707 6.000 0.002 0.185 0.185 0.158 
Elanus leucurus 0.602 0.688 2.234 0.001 0.171 0.171 0.161 

Geranoaetus albicaudatus 0.757 0.635 4.740 0.001 0.162 0.162 0.164 
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Geranoaetus melanoleucus 0.936 0.821 8.936 0.002 0.142 0.143 0.168 
Geranoaetus polyosoma 0.833 0.619 22.530 0.001 0.174 0.174 0.154 

Geranospiza caerulescens 0.882 0.644 9.118 0.002 0.170 0.170 0.182 
Ictinia mississippiensis 0.875 0.859 8.547 0.002 0.169 0.169 0.189 

Ictinia plúmbea 0.890 0.768 5.805 0.002 0.164 0.164 0.182 
Leptodon cayanensis 0.982 0.746 17.714 0.002 0.182 0.182 0.194 
Parabuteo unicinctus 0.653 0.730 3.631 0.002 0.177 0.177 0.173 

Strigidae         
Asio clamator 0.596 0.869 3.412 0.002 0.172 0.172 0.170 
Asio flammeus 0.871 0.642 7.144 0.001 0.162 0.162 0.148 

Bubo virginianus 0.858 0.709 5.884 0.002 0.157 0.157 0.170 
Glaucidium brasilianum 0.883 0.505 7.738 0.002 0.162 0.162 0.173 

Glaucidium nana 0.917 0.863 44.583 0.002 0.189 0.189 0.190 
Strix chacoensis 1.000 0.763 28.969 0.001 0.178 0.178 0.210 

Trogonidae         
Trogon surrucura 0.943 0.770 5.132 0.002 0.196 0.196 0.191 

Alcedinidae         
Chloroceryle amazona 0.871 0.646 3.772 0.002 0.174 0.174 0.172 

Chloroceryle americana 0.856 0.619 3.711 0.002 0.170 0.170 0.168 
Bucconidae         

Nystalus maculatus 1.000 0.778 18.913 0.001 0.172 0.172 0.205 
Ramphastidae         

Ramphastos toco 0.949 0.786 5.333 0.002 0.174 0.174 0.182 
Picidae         

Campephilus leucopogon 0.902 0.627 6.446 0.002 0.169 0.169 0.183 
Celeus lugubris 0.886 0.868 7.243 0.002 0.181 0.181 0.191 

Dryocopus schulzi 1.000 0.699 45.423 0.001 0.173 0.173 0.197 
Piculus chrysochloros 0.918 0.803 7.796 0.002 0.171 0.171 0.189 
Veniliornis passerinus 0.940 0.853 4.905 0.002 0.189 0.189 0.190 

Cariamidae         
Cariama cristata 0.863 0.722 10.598 0.002 0.165 0.165 0.185 

Chunga burmeisteri 0.731 0.919 5.846 0.001 0.170 0.170 0.205 
Falconidae         

Falco peregrinus 0.785 0.579 12.485 0.002 0.173 0.173 0.164 
Falco rufigularis 0.970 0.741 15.364 0.002 0.166 0.166 0.183 

Herpetotheres cachinnans 0.966 0.727 12.102 0.002 0.171 0.171 0.191 
Micrastur ruficollis 0.968 0.733 16.855 0.002 0.165 0.165 0.173 

Micrastur semitorquatus 0.952 0.713 18.113 0.001 0.166 0.166 0.182 
Milvago chimachima 0.829 0.759 3.211 0.002 0.177 0.177 0.185 

Spiziapteryx circumcincta 0.940 0.652 27.280 0.001 0.162 0.162 0.177 
Psittacidae         

Amazona aestiva 0.911 0.752 5.708 0.001 0.182 0.182 0.206 
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Aratinga nenday 0.930 0.825 7.977 0.002 0.182 0.182 0.189 
Forpus xanthopterygius 0.913 0.875 4.644 0.002 0.190 0.189 0.181 

Pionus maximiliani 0.977 0.762 5.278 0.002 0.202 0.201 0.196 
Psittacara leucophthalmus 0.839 0.762 4.866 0.002 0.172 0.172 0.187 

Pyrrhura frontalis 0.993 0.730 7.253 0.002 0.170 0.170 0.188 
Thamnophilidae         

Myrmorchilus strigilatus 1.000 0.797 17.326 0.001 0.200 0.200 0.224 
Thamnophilus doliatus 0.968 0.768 7.306 0.001 0.173 0.173 0.185 

Melanopareiidae         
Melanopareia maximiliani 0.952 0.732 24.905 0.001 0.151 0.151 0.176 

Rhinocryptidae         
Rhinocrypta lanceolata 0.903 0.797 12.710 0.001 0.176 0.176 0.187 

Furnariidae         
Asthenes hudsoni 0.910 0.715 6.633 0.001 0.195 0.195 0.141 

Campylorhamphus trochilirostris 0.901 0.717 6.366 0.002 0.172 0.172 0.193 
Cranioleuca sulphurifera 0.939 0.732 10.714 0.002 0.208 0.208 0.176 

Furnarius cristatus 0.990 0.751 10.135 0.001 0.175 0.175 0.211 
Geositta cunicularia 0.773 0.668 19.606 0.001 0.173 0.173 0.155 

Leptasthenura platensis 0.931 0.581 6.610 0.002 0.157 0.157 0.163 
Sittasomus griseicapillus 0.868 0.747 4.571 0.002 0.173 0.173 0.189 
Spartonoica maluroides 0.810 0.669 6.000 0.001 0.171 0.171 0.157 

Syndactyla rufosuperciliata 0.899 0.703 6.449 0.002 0.175 0.175 0.169 
Upucerthia dumetaria 1.000 0.610 58.808 0.001 0.169 0.169 0.147 
Xiphocolaptes major 0.958 0.752 6.708 0.002 0.176 0.176 0.208 

Tyrannidae         
Agriornis micropterus 0.977 0.611 34.864 0.001 0.162 0.162 0.167 

Agriornis murinus 0.771 0.727 22.042 0.001 0.159 0.159 0.163 
Anairetes flavirostris 0.868 0.747 26.447 0.001 0.166 0.166 0.161 

Arundinicola leucocephala 0.819 0.769 6.097 0.002 0.176 0.176 0.185 
Casiornis rufus 0.941 0.733 8.822 0.002 0.174 0.174 0.196 

Cnemotriccus fuscatus 0.906 0.734 9.736 0.002 0.178 0.178 0.188 
Culicivora caudacuta 0.865 0.747 13.284 0.002 0.178 0.178 0.173 

Elaenia albiceps 0.711 0.713 14.605 0.001 0.159 0.159 0.161 
Elaenia flavogaster 0.943 0.757 6.750 0.002 0.180 0.180 0.186 
Elaenia mesoleuca 0.889 0.772 24.750 0.002 0.175 0.175 0.186 
Elaenia parvirostris 0.773 0.617 3.439 0.002 0.168 0.168 0.170 

Empidonomus varius 0.785 0.774 5.405 0.002 0.174 0.174 0.187 
Euscarthmus meloryphus 0.939 0.599 13.737 0.002 0.172 0.172 0.161 

Knipolegus aterrimus 0.767 0.717 18.500 0.001 0.163 0.163 0.162 
Knipolegus cyanirostris 0.900 0.664 10.875 0.002 0.176 0.176 0.169 
Knipolegus striaticeps 0.949 0.749 12.577 0.001 0.182 0.182 0.214 

Lathrotriccus euleri 0.758 0.753 4.778 0.002 0.172 0.172 0.176 
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Megarynchus pitangua 0.917 0.768 4.661 0.002 0.191 0.190 0.188 
Muscisaxicola maclovianus 0.786 0.735 36.821 0.001 0.178 0.178 0.161 

Myiarchus ferox 0.889 0.796 4.815 0.002 0.182 0.182 0.186 
Myiarchus swainsoni 0.794 0.662 3.959 0.002 0.159 0.159 0.165 
Myiarchus tyrannulus 0.943 0.671 6.624 0.002 0.175 0.175 0.192 

Myiodynastes maculatus 0.789 0.674 3.090 0.002 0.166 0.167 0.173 
Myiopagis viridicata 0.950 0.752 9.710 0.001 0.179 0.179 0.145 
Neoxolmis rufiventris 0.909 0.749 22.477 0.002 0.179 0.179 0.170 
Polystictus pectoralis 0.694 0.661 6.844 0.001 0.153 0.153 0.148 

Pseudocolopteryx acutipennis 0.750 0.826 15.341 0.001 0.155 0.155 0.174 
Pseudocolopteryx dinelliana 0.909 0.680 18.894 0.002 0.179 0.179 0.171 

Pseudocolopteryx flaviventris 0.693 0.757 4.087 0.002 0.177 0.177 0.175 
Pseudocolopteryx sclateri 0.866 0.743 6.951 0.002 0.170 0.170 0.181 
Serpophaga griseicapilla 0.821 0.685 5.528 0.002 0.180 0.180 0.171 

Serpophaga nigricans 0.754 0.688 3.190 0.001 0.175 0.175 0.194 
Stigmatura budytoides 0.906 0.645 13.160 0.002 0.164 0.164 0.171 
Sublegatus modestus 0.764 0.793 4.448 0.002 0.176 0.176 0.155 
Tachuris rubrigastra 0.817 0.702 5.452 0.002 0.185 0.185 0.188 

Tolmomyias sulphurescens 0.971 0.751 7.043 0.002 0.170 0.170 0.171 
Xolmis cinereus 0.867 0.686 3.569 0.001 0.167 0.167 0.164 
Xolmis rubetra 0.846 0.700 45.769 0.002 0.176 0.176 0.187 

Tityridae         
Pachyramphus validus 0.934 0.763 8.726 0.002 0.182 0.182 0.187 
Pachyramphus viridis 0.826 0.729 4.734 0.002 0.172 0.172 0.178 
Xenopsaris albinucha 0.900 0.742 8.350 0.002 0.161 0.161 0.166 

Corvidae         
Cyanocorax chrysops 0.835 0.676 3.452 0.002 0.171 0.171 0.183 

Cyanocorax cyanomelas 0.909 0.836 4.765 0.002 0.177 0.177 0.180 
Hirundinidae         

Progne elegans 0.680 0.741 4.995 0.001 0.168 0.168 0.157 
Pygochelidon cyanoleuca 0.716 0.660 4.486 0.002 0.170 0.170 0.154 

Riparia riparia 0.778 0.643 7.567 0.002 0.167 0.167 0.167 
Stelgidopteryx ruficollis 0.760 0.759 4.643 0.002 0.167 0.167 0.166 
Tachycineta leucopyga 0.702 0.740 4.944 0.002 0.178 0.178 0.168 

Troglodytidae         
Cistothorus platensis 0.658 0.738 8.737 0.001 0.167 0.167 0.152 

Donacobiidae         
Donacobius atricapilla 0.908 0.809 5.677 0.002 0.186 0.186 0.186 

Mimidae         
Mimus patagonicus 0.929 0.596 18.774 0.001 0.170 0.170 0.141 

Motacillidae         
Anthus chacoensis 0.917 0.617 62.917 0.001 0.169 0.169 0.165 
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Anthus furcatus 0.924 0.505 14.667 0.001 0.163 0.163 0.148 
Anthus hellmayri 0.780 0.738 8.517 0.002 0.178 0.178 0.156 

Thraupidae         
Conirostrum speciosum 0.935 0.772 4.793 0.002 0.203 0.203 0.192 
Coryphaspiza melanotis 0.917 0.782 71.917 0.002 0.172 0.172 0.174 

Diuca diuca 0.897 0.672 22.155 0.001 0.165 0.165 0.151 
Donacospiza albifrons 0.830 0.680 5.300 0.002 0.186 0.186 0.178 
Emberizoides herbicola 0.878 0.807 4.737 0.002 0.180 0.180 0.186 

Emberizoides ypiranganus 0.927 0.795 6.427 0.002 0.184 0.184 0.185 
Gubernatrix cristata 0.812 0.775 5.578 0.002 0.166 0.166 0.163 

Poospiza ornata 0.895 0.735 27.421 0.001 0.162 0.162 0.149 
Poospiza torquata 0.864 0.605 23.424 0.001 0.162 0.162 0.176 

Saltator similis 0.917 0.621 4.679 0.002 0.169 0.169 0.173 
Sporophila cinnamomea 0.933 0.727 10.221 0.002 0.183 0.183 0.171 
Sporophila hypochroma 0.980 0.715 10.941 0.002 0.178 0.178 0.177 
Sporophila hypoxantha 0.904 0.681 5.909 0.002 0.166 0.166 0.173 
Sporophila leucoptera 0.889 0.836 7.044 0.002 0.186 0.186 0.194 

Sporophila lineola 1.000 0.688 19.742 0.002 0.175 0.175 0.191 
Sporophila palustris 0.936 0.722 9.855 0.002 0.189 0.189 0.175 
Sporophila ruficollis 0.927 0.639 5.979 0.002 0.156 0.156 0.158 
Tachyphonus rufus 0.760 0.782 4.035 0.002 0.169 0.169 0.182 
Thlypopsis sórdida 0.962 0.729 10.009 0.002 0.192 0.192 0.191 

Tiaris obscurus 0.813 0.678 39.594 0.002 0.165 0.166 0.178 
Emberizidae         

Arremon flavirostris 0.915 0.774 6.155 0.002 0.176 0.176 0.185 
Rhynchospiza strigiceps 0.793 0.770 9.576 0.001 0.148 0.148 0.165 

Cardinalidae         
Piranga flava 0.696 0.724 3.497 0.002 0.166 0.166 0.175 

Parulidae         
Basileuterus culicivorus 0.854 0.736 3.568 0.002 0.183 0.183 0.172 

Geothlypis aequinoctialis 0.827 0.632 3.515 0.002 0.167 0.167 0.165 
Myiothlypis leucoblephara 0.929 0.645 4.858 0.002 0.181 0.181 0.173 

Setophaga pitiayumi 0.795 0.608 3.088 0.002 0.170 0.170 0.174 
Icteridae         

Agelasticus thilius 0.831 0.580 5.102 0.001 0.174 0.174 0.156 
Cacicus chrysopterus 0.772 0.706 3.724 0.002 0.175 0.175 0.182 
Cacicus haemorrhous 0.954 0.814 5.546 0.002 0.195 0.194 0.186 
Dolichonyx oryzivorus 0.821 0.736 13.103 0.002 0.167 0.167 0.178 

Gnorimopsar chopi 0.892 0.650 5.022 0.002 0.176 0.176 0.182 
Pseudoleistes guirahuro 0.911 0.770 4.396 0.002 0.183 0.183 0.183 

Sturnella defilippii 0.761 0.849 6.534 0.001 0.193 0.193 0.156 
Sturnella loyca 0.817 0.803 5.246 0.001 0.203 0.203 0.153 
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Fringillidae         
Euphonia chlorotica 0.879 0.679 4.358 0.002 0.170 0.169 0.176 

Euphonia cyanocephala 0.941 0.805 22.412 0.002 0.165 0.165 0.179 
Serpientes         

Typhlopidae         
Amerotyphlops brongersmianus 0.947 0.785 22.132 0.002 0.172 0.172 0.174 

Leptotyphlopidae         
Epictia albipuncta 0.850 0.625 74.650 0.001 0.177 0.177 0.178 

Boidae         
Boa constrictor occidentalis 0.971 0.783 24.971 0.001 0.222 0.222 0.227 

Eunectes notaeus 0.920 0.823 7.818 0.002 0.192 0.192 0.198 
Colubridae         

Chironius maculoventris 0.889 0.746 10.933 0.002 0.181 0.182 0.192 
Mastigodryas bifossatus 0.894 0.786 6.295 0.002 0.193 0.193 0.221 
Tantilla melanocephala 0.889 0.698 66.500 0.001 0.182 0.182 0.185 

Dipsadidae         
Boiruna maculata 0.891 0.707 10.355 0.002 0.201 0.201 0.211 

Clelia clelia 1.000 0.899 22.222 0.002 0.200 0.200 0.200 
Erythrolamprus sagittifer 1.000 0.752 54.000 0.001 0.189 0.189 0.197 
Helicops infrataeniatus 0.962 0.808 14.462 0.002 0.201 0.201 0.163 

Lygophis dilepis 1.000 0.835 19.294 0.002 0.179 0.179 0.204 
Oxyrhopus guibei 1.000 0.768 23.921 0.002 0.198 0.198 0.218 

Oxyrhopus rhombifer 0.854 0.633 10.938 0.001 0.189 0.189 0.190 
Phalotris bilineatus 0.667 0.779 36.167 0.001 0.172 0.172 0.167 
Philodryas agassizii 0.804 0.701 20.786 0.002 0.192 0.192 0.187 
Philodryas baroni 1.000 0.851 26.591 0.001 0.242 0.242 0.241 

Philodryas mattogrossensis 0.885 0.758 36.423 0.001 0.203 0.203 0.217 
Philodryas olfersii latirostris 0.860 0.789 16.380 0.002 0.199 0.199 0.205 
Philodryas psammophidea 0.933 0.826 22.600 0.001 0.242 0.242 0.240 

Phimophis guerini 0.875 0.725 68.063 0.001 0.180 0.180 0.184 
Phimophis vittatus 0.778 0.853 31.778 0.001 0.183 0.183 0.189 
Psomophis obtusus 0.923 0.744 19.250 0.002 0.181 0.181 0.185 

Taeniophallus occipitalis 0.929 0.758 22.643 0.002 0.208 0.208 0.211 
Thamnodynastes chaquensis 0.950 0.822 11.583 0.002 0.189 0.189 0.222 

Thamnodynastes strigatus 1.000 0.712 19.517 0.002 0.184 0.184 0.174 
Tomodon ocellatus 0.942 0.834 7.581 0.002 0.190 0.190 0.150 
Xenodon pulcher 0.881 0.826 7.964 0.001 0.218 0.218 0.225 
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10.3. Priorización Espacial para la Conservación basada en Presencias (PEC-P) 

10.3.1. Objetos de conservación 

Aves 

Las celdas con valores de riqueza específica pertenecientes al primer cuartil se concentraron en el este 

provincial (Figura 2, A). Seleccionamos el 20% de las celdas con registros en la provincia (12 celdas 

seleccionadas de un total de 60 celdas con registros) (Figura 2, B). Las 12 celdas se distribuyeron en todas 

las ecoregiones (Figura 2, B). Las dos primeras celdas aportaron el 78% de la composición específica total 

de la provincia. Al norte de Santa Fe, 9 de Julio (Chaco Seco), Vera y General Obligado (Chaco Húmedo 

y Valle de Inundación) aportaron celdas. En el centro de la provincia, celdas ubicadas en La Capital, San 

Justo, Garay (Valle de Inundación), San Justo, sureste de San Cristobal y noreste de Las Colonias 

(Espinal) fueron seleccionadas. Y en el sur, Iriondo y General Lopez (Pampeana) aportaron especies 

diferentes. Las celdas 17, 32 y 48 aportaron especies diferentes a la priorización pese a presentar un bajo 

valor de riqueza específica (tercer y cuarto cuartil) (Figura 2, B).  

Serpientes 

La celdas con los mayores valores de riqueza específica se ubicaron en los departamentos 9 de Julio 

(Chaco Seco), al sur de General Obligado y Vera (Chaco Húmedo y Valle de Inundación) y al este, en 

Garay y La Capital (Valle de Inundación) (Figura 2, C). Seleccionamos el 25% de las celdas con registros 

en la provincia (9 celdas seleccionadas de un total de 35 celdas con registros) (Figura 2, D). Las celdas 

prioritarias se ubicaron en General Obligado, La Capital y San Lorenzo (Valle de Inundación), Vera 

(Chaco Húmedo) y 9 de Julio (Chaco Seco y Chaco Húmedo) (Figura 2, D). Las tres primeras celdas 

seleccionadas aportaron el 75% de la riqueza total de especies raras de Santa Fe (Figura 2, D). Las celdas 

2, 6 y 8 aportaron especies diferentes pese a ubicarse en el tercer y cuarto cuartil de riqueza específica.  

Aves y serpientes 

Las celdas del primer cuartil de riqueza específica se concentraron en el este provincial (Figura 2, E). 

Seleccionamos el 25% de las celdas con registros en la provincia (15 celdas seleccionadas de un total de 

60 celdas con registros) (Figura 2, F). Las celdas prioritarias se ubicaron en todas las ecoregiones (Figura 

2, H). Las dos primeras celdas seleccionadas aportaron el 75% de la riqueza específica total de la 

provincia. Las celdas seleccionadas se ubicaron en General López y Vera (Chaco Húmedo y Valle de 

inundación), 9 de Julio (Chaco Seco y Chaco Húmedo), La Capital, San Jerónimo, San Lorenzo (Espinal y 

Valle de Inundación), Iriondo y General Lopez (Pampeana). Las celdas 6, 7, 47 y 48 aportaron especies 

diferentes pese a presentar valores de riqueza ubicados en el tercer y cuarto cuartil (Figura 2, F). El 40% 

de las celdas seleccionadas se ubicaron a lo largo del Valle de Inundación.  
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Encontramos celdas prioritarias en 9 de Julio, Vera, General Obligado (al norte) y La Capital (en el centro 

provincial) en todas las priorizaciones. San Justo y Garay presentaron celdas seleccionadas únicamente 

para las aves. General Lopez e Iriondo presentaron celdas para las aves y aves y serpientes debido a que 

no registramos serpientes raras y amenazadas en el sur de la provincia. San Jerónimo aportó una celda a la 

selección para las serpientes y aves yserpientes. Todas las regiones biogeográficas con registros estuvieron 

representadas (Figura 2, B, D y F).   

10.3.2. Evaluación de las áreas protegidas de Santa Fe 

Aves 

Todas las áreas protegidas pertenecieron a celdas ubicadas en el primer y segundo cuartil de riqueza 

específica. Solamente la Reserva Natural Estricta Virá-Pitá se ubicó en una celda prioritaria de acuerdo a 

la PEC-P (Figura 2, A, B). Las áreas protegidas vigentes cubrieron el 69.5% de la riqueza específica 

provincial y se requierió adicionar las celdas 1, 2, 3, 13, 17, 41, 48 y 56 para alcanzar la riqueza total, esto 

es, 16 celdas en total (26% de las celdas con registros en la provincia).   

Serpientes 

El Parque Nacional Islas de Santa Fe fue el único área protegida que no presentó registros de especies de 

serpientes raras.  La Reserva Natural Manejada El Potrero 7b, la Reserva Natural Estricta Virá-Pitá, el 

Parque Provincial Cayastá y el Parque Provincial del Medio Los Caballos se presentaron en celdas 

ubicadas en el primer y segundo cuartil de riqueza específica, pero no alcanzaron a cubrir la totalidad de la 

composición específica provincial (Figura 2, C, D). Las áreas protegidas vigentes cubrieron el 60.71% de 

la riqueza específica provincial y se requierió adicionar las celdas 2, 6, 7, 8, 13, 41 y 47 para alcanzar la 

riqueza total, esto es, 15 celdas en total (42% de las celdas con registros en la provincia).   

Aves y serpientes 

Todas las áreas protegidas se ubicaron en las celdas con alta riqueza específica (primer y segundo cuartil). 

La Reserva Natural Manejada Potrero 7b, la Reserva Natural Estricta Virá-Pitá y el Parque Nacional Islas 

de Santa Fe se ubicaron en celdas prioritarias (Figura 2, E, F). Las áreas protegidas vigentes cubrieron el 

68.55% de la riqueza específica provincial y se requierió adicionar las celdas 1, 2, 3, 6, 7, 8, 13, 41, 47, 48 

y 56 para alcanzar la riqueza total, esto es, 19 celdas en total (31% de las celdas con registros para la 

provincia).  

En suma, con un total de 7 celdas las áreas protegidas cubren menos del 70% de la composición de 

especies de aves y/o serpientes raras y amenazadas a pesar de ubicarse entre las celdas con mayor riqueza 

específica. Contrariamente, en PEC-P superamos dicho porcentaje con las dos primeras celdas 
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seleccionadas (tres, en las serpientes) y al considerar las áreas protegidas obtuvimos un sistema menos 

eficiente. 
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Figura 2. Priorización Espacial para la Conservación a partir de registros de Presencia (PEC-P) de aves, serpientes y 
aves y serpientes. A, C y E: La valores de riqueza específica están ubicados en el margen superior izquierdo de las 
celdas y el número de la celda, en el margen inferior derecho. Los colores indican el cuartil de riqueza específica: 
primer cuartil (rojo), segundo cuartil (anaranjado), tercer cuartil (amarillo) y cuarto cuartil (verde). B, D y F: El 
valorque indica el orden de selección está ubicado en el centro de las celdas, el valor que indica cantidad de especies 
diferentes que la celda aporta a la selección está ubicado en el margen superior izquierdo y el en el margen inferior 
derecho está ubicado el número de la celda. El color indica una importancia relativa en la selección respecto al orden 
de la secuencia: primero (rojo), segundo (anaranjado), tercero (amarillo) y cuarto (verde). Las reservas se indican con 
color azul y los límites de las regiones biogegráficas con líneas continuas negras. 
  

10.4. Priorización Espacial para la Conservación basada en Áreas Núcleo (PEC-AN) 

10.4.1. Objetos de conservación 

ESCENARIO_1 

Aves 

El 50% prioritario para la conservación cubrió todas las regiones biogeográficas, aunque en el Espinal, 

solo consideró áreas de transición con el Valle de Inundación. El SAC cubrió principalmente el norte de 9 

de Julio (solapado con Chaco Seco), gran superficie de General Obligado (Valle de Inundación y Chaco 

Húmedo), Garay y La Capital (Valle de Inundación y Chaco Húmedo), y General Lopez (Pampeana) 

(Figura 3, A). 

Serpientes 

El 50% prioritario cubrió principalmente las regiones biogeográficas de Chaco Seco, Chaco Húmedo y 

Valle de inundación. El Espinal solo presentó áreas prioritarias compartidas con el Valle de Inundación. El 

SAC cubrió gran parte de 9 de Julio (Chaco Seco) y General Obligado (Chaco Húmedo y Valle de 

Inundación), Garay, La Capital y San Jerónimo (Valle de Inundación) (Figura 3, D).  

Aves y serpientes 

El 50% prioritario cubrió todas las regiones biogeográficas, aunque del Espinal, solo áreas de transición 

con el Valle de Inundación. El SAC cubrió principalmente gran parte de 9 de Julio (solapado con Chaco 

Seco), General Obligado (Valle de Inundación y Chaco Húmedo), Garay y La Capital (Valle de 

Inundación y Chaco Húmedo), y General Lopez (Pampeana) (Figura 3, G).  

ESCENARIO_2 

Aves 
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La Reserva Natural Estricta La Loca, Reserva Natural Manejada Potrero 7b, la Reserva Natural Manejada 

El Fisco no se encontraron dentro del 50% prioritario para la conservación, a diferencia del Parque 

Nacional Islas de Santa Fe, el Parque Provincial Del Medio-Los Caballos y la Reserva Natural Estricta 

Virá-Pitá se ubican dentro del 50% prioritario. Solamente el Parque Provincial Cayastá se ubicó dentro del 

5% de superficie con mayor prioridad (Figura 3, B).  

Serpientes 

La Reserva Natural Estricta Virá Pitá, el Parque Provincial Cayastá y el Parque Nacional Islas de Santa Fe 

se solaparon con el SAC. La Reserva Natural Estricta La Loca y el Parque Provincial del Medio Los 

Caballos se ubicaron dentro del 50% de mayor prioridad. La Reserva Provincial Manejada Potrero 7b y la 

Reserva Natural Manejada El Fisco no se ubicaron dentro del 50% prioritario (Figura 3, E).  

Aves y serpientes 

La Reserva Natural Estricta La Loca, Reserva Natural Manejada Potrero 7b, la Reserva Natural Manejada 

El Fisco y el Parque Provincial del Medio Los Caballos no se encontraron dentro del 50% prioritario, a 

diferencia del Parque Nacional Islas de Santa Fe y la Reserva Natural Estricta Virá-Pitá. Solamente el 

Parque Provincial Cayastá se ubicó dentro del SAC (Figura 3, H). 

Por tanto, encontramos un bajo solapamiento entre las prioridades basadas en áreas núcleo y las áreas 

protegidas de Santa Fe.   

ESCENARIO_3 

Aves 

El 50% prioritario para conservar cubrió todas las regiones biogeográficas. Sin embargo, obtuvimos una 

mayor cantidad de parches de diferente superficie y muchos de ellos ubicados en regiones no 

seleccionadas en ESCENARIO_1 (Figura 3, C). El SAC perdió parte de su superficie prioritaria en 

General Lopez (Pampeana) y General Obligado (Valle de Inundación) e incrementó principalmente en 

Vera y también al sur de San Javier. 

Serpientes 

El 50% prioritario cubrió las regiones biogeográficas de Chaco Seco, Chaco Húmedo, Valle de 

Inundación y el Espinal. Sin embargo, obtuvimos una mayor cantidad de parches de diferente superficie y 

muchos de ellos ubicados en regiones no seleccionadas en ESCENARIO_1 (Figura 3, C). El SAC perdió 

parte de la superficie en 9 de Julio (Chaco Seco), General Obligado y San Jerónimo (Valle de inundación) 
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y ganó área prioritaria en Vera y San Javier. El SAC se constituyó de áreas ubicadas principalmente en el 

Valle de Inundación, los Bajos Submeridionales y la Cuña Boscosa con una configuración espacial 

fragmentada (Figura 3, F).   

Aves y serpientes 

El 50% prioritario cubrió todas las regiones biogeográficas. Sin embargo, obtuvimos una mayor cantidad 

de parches de diferente superficie y muchos de ellos ubicados en regiones no seleccionadas en 

ESCENARIO_1 (Figura 3, C). El SAC perdió superficie prioritaria en General Lopez (Pampeana), en 

General Obligado (Valle de Inundación) y en 9 de Julio (Chaco Seco) e incrementó principalmente en 

Vera, donde se ubican los Bajos Submeridionales y la Cuña Boscosa, y también al sur de San Javier. 

10.4.2. Niveles de representación en las áreas protegidas vigentes y el SAC 

Aves 

Las áreas protegidas vigentes cubrieron entre un 0.08% y 0.17% la distribución potencial de las especies. 

El SAC cubrió entre el 14% y 22% del área de distribución potencial de las especies (Tabla 3).      

Serpientes 

Las áreas protegidas vigentes cubren entre un 0.09% y 0.17% la distribución potencial de las especies. El 

SAC cubrió entre 15% y 24% del área de distribución potencial de las especies (Tabla 3).      

Aves y serpientes 

Las áreas protegidas vigentes cubrieron entre un 0.08% y 0.17% la distribución potencial de las especies. 

El SAC cubrió entre un 13% y 23% del área de distribución potencial de las especies (Tabla 3). 

En suma, en ESCENARIO_1 todas las regiones biogeográficas con registros de presencias aportaron 

especies diferentes, excepto el Espinal. El Espinal no aportó áreas al SAC pero aportó áreas dentro del 

50% prioritario en el ESCENARIO_3. En ESCENARIO_3 obtuvimos un SAC compuesto de una gran 

cantidad de parches, de diferentes tamaños y con formas menos apropiadas. En ESCENARIO_2, las 

reservas naturales manejadas Potrero 7b y el Fisco no se ubicaron dentro del 50% prioritario para ningún 

grupo. El SAC se solapó con el Parque Provincial Cayastá en todas las priorizaciones, la Reserva Natural 

Estricta Virá-Pitá y el Parque Nacional Islas de Santa Fe en la priorización para serpientes. Las áreas 

protegidas cubrieron menos del 0.2% de la distribución potencial de las especies, a diferencia del SAC que 

cubrió superficies superiores al 13%. Por tanto, las áreas protegidas no se solapan con las áreas de mayor 

prioridad respecto de las áreas núcleo de las especies y su superfice es muy inferior al umbral de 

protección internacional propuesto para el 2020 (CDB, 2010). 
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Figura 3. Priorización Espacial para la Conservación basada en Áreas Núcleo (PEC-AN). A, D y G) 
ESCENARIO_1: priorización con especies raras y amenazadas de Santa Fe. B, E y H) ESCENARIO_2: priorización 
con especies raras y amenazadas considerando el sistema de reservas provincial vigente. C, F e I) ESCENARIO_3: 
priorización espacial con especies raras y amenazadas considerando el índice de influencia humana. Referencias: 2% 
de mayor prioridad (Rojo), 5% (Rojo ceniza), 17% (Amarillo), 50% (Azul) y 100% (Negro). 

10.5. Comparación de a pares entre las PEC-AN 

Para todas las comparaciones de a pares obtuvimos valores positivos para ambos índices. Esto indica que 

las priorizaciones espaciales se correalcionaron unas con otras. 

10.5.1. En cada objeto de conservación 

Las comparaciones entre los ESCENARIO_1 y ESCENARIO_2 superaron el valor de 0.99 tanto para 

Kappa como para Spearman (Tabla 4). Dentro de cada conjunto de objetos de conservación se observó 

que las áreas protegidas vigentes no produjeron importantes cambios respecto del ESCENARIO_1 debido 

al bajo porcentaje de cobertura de la superficie provincial y su sesgada representación ecoregional. En los 

ESCENARIO_1 y ESCENARIO_2 para todos los grupos objetivos de conservación encontramos áreas 

prioritarias en 9 de Julio, General Obligado, Garay y La Capital (Figura 3). 

Las comparaciones entre los ESCENARIO_1 o ESCENARIO_2 y ESCENARIO_3 no superaron un valor 

de 0.34 para Kappa y se ubicaron entre 0.6 y 0.75 para Spearman (Tabla 4). Si bien observamos un cierto 

grado de congruencia, el bajo solapamiento es debido a un sistema de áreas con una mayor cantidad de 
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parches, de diferentes tamaños y ubicados en áreas parcialmente superpuestas a las seleccionadas en el 

ESCENARIO_1 (Figura 3).  

10.5.2. Entre los objetos de conservación 

La similitud entre los ESCENARIO_1 y ESCENARIO_2 considerando a las aves y aves y serpientes 

alcanzó valores de 0.8 para Kappa y 0.9 para Spearman. La similitud entre los ESCENARIO_1 y 

ESCENARIO_2 de las serpientes respecto del resto de conjunto de objetos de conservación no fue 

superior a 0.4 para Kappa y a 0.5 para Spearman (Tabla 4). Los patrones espaciales de prioridad varíaron 

respecto del grupo considerado, no se solaparon perfectamente.  

Los ESCENARIO_3 presentaron índices de similitud mayores. La alta congruencia entre las aves y aves y 

serpientes se mantuvo (aprox. 0.99 para Spearman y 0.89 para Kappa). Aunque con un mayor valor de 

similitud, obtuvimos valores Kappa de 0.48 y 0.52 en las comparaciones de las serpientes con los demás 

objetos de conservación. En contraste, los valores de Spearman ascendieron a 0.7 (Tabla 4). 
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Tabla 4. Matriz de doble entrada para mostrar los valores de KAPPA (diagonal superior) y coeficiente de Spearman (diagonal inferior) de las comparaciones de a 
pares de todas las Priorizaciones Espaciales para la Conservación basadas en Áreas Núcleo (PEC-AN). Referencias: escenario (ESC), aves (av) y serpientes 
(serp). 
 

sce1_av sce2_av sce3_av sce1_serp sce2_serp sce3_serp sce1_av_serp sce2_av_serp sce3_av_serp
sce1_av 1.000 0.990 0.268 0.271 0.272 0.036 0.802 0.795 0.267
sce2_av 0.998 1.000 0.269 0.272 0.275 0.037 0.804 0.803 0.267
sce3_av 0.644 0.644 1.000 0.194 0.195 0.488 0.241 0.242 0.894
sce1_serp 0.403 0.403 0.383 1.000 0.994 0.304 0.308 0.308 0.231
sce2_serp 0.402 0.404 0.384 0.999 1.000 0.304 0.310 0.311 0.232
sce3_serp 0.223 0.224 0.731 0.712 0.712 1.000 0.071 0.072 0.524
sce1_av_serp 0.965 0.963 0.613 0.480 0.479 0.252 1.000 0.990 0.274
sce2_av_serp 0.963 0.965 0.613 0.479 0.481 0.253 0.998 1.000 0.275
sce3_av_serp 0.641 0.641 0.990 0.431 0.432 0.752 0.641 0.641 1.000  
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11. Discusión de Resultados y Conclusiones 

Pese a demostrarse el alto potencial de las áreas protegidas como estrategia de conservación para evitar la 

pérdida de biodiversidad, es fundamental que se solapen con patrones biogeográficos de los taxa de interés 

(áreas de endemismos, rarezas, diversidad de nichos, áreas complementarias) minimizando el impacto de 

los elementos antrópicos del paisaje para que contribuyan con la sostenibilidad de procesos ecológicos y 

evolutivos (Gray y col., 2016; Rodrigues y col., 2004b). Para ello necesitamos medir e interpretar la 

biodiversidad con datos confiables (Hortal y col., 2007, 2008; Newbold, 2010) posibilitando la integración 

de datos de distribución de especies, variables ambientales y de presión antrópica como costos de 

conservación, tales como superficie agrícola, densidad poblacional, remanentes vegetales y urbanización ( 

Fajardo y col., 2014). Compilamos y revisamos exhaustivamente la base de datos de ocurrencia de 

especies para disminuir el sesgo de los patrones con los que realizamos nuestras priorizaciones espaciales. 

Consideramos que nuestra base de datos refleja el estado del conocimiento acumulado sobre patrones de 

distribución de las especies analizadas (Arzamendia y Giraudo 2002, 2009; Fandiño y Giraudo 2010, 

2012). La aplicación de algoritmos de priorización espacial con diferentes supuestos reveló áreas 

prioritarias para la conservación de aves y serpientes raras y amenazadas de Santa Fe ubicadas 

principalmente en los departamentos 9 de Julio, General Obligado, La Capital y General Lopez. El sistema 

de áreas protegidas vigente no cubre la totalidad de las especies, protege un porcentaje muy bajo de su 

rango de distribución y no se solapa con las áreas de mayor adecuabilidad climática de las mismas. Al 

igual que otros antecedentes en Santa Fe (Arzamendia y Giraudo, 2004) y en la región (ej. Giraudo y col., 

2003; Etchepare y col., 2017) un sistema de áreas protegidas poco planificado caracteriza a la provincia. A 

su vez, gran parte de las áreas seleccionadas son congruentes con actividades humanas que incurren en 

mayores costos para el ejercicio de acciones de conservación. Con motivo de minimizar conflictos con 

actividades humanas, y aumentar la factibilidad de su implementación proponemos un sistema de áreas 

con parches de importante extensión ubicados principalmente en los Bajos Submeridionales y la Cuña 

Boscosa, pero también ubicados al sur en General López y parches con potencial de corredor de 

conectividad ubicados principalmente en San Javier y General Obligado. Sin embargo, proponer un SAC 

con una gran cantidad de parches, de diversos tamaños y con formas inapropiadas comprometería su 

efectividad. Nuestros resultados refuerzan la necesidad de futuros estudios que permitan analizar variables 

como el efecto de borde o el área mínima requerida para garantizar la viabilidad de las poblaciones y de 

complementar el establecimiento de áreas protegidas con acciones de conservación alternativas en la 

provincia de Santa Fe de manera de conectar el paisaje y disminuir las posibilidades de extinción local de 

las especies raras y amenazadas de aves y serpientes. A su vez, muchas de las áreas detectadas no 

corresponden a las regiones núcleo de las especies, sino a zonas de intersección. Este hallazgo refuerza la 

necesidad de estudios para determinar si las poblaciones resultan viables protegiendo las poblaciones 
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periféricas o las del núcleo, pero también la necesidad de pensar la conservación como una acción a 

escalas. Finalmente, si bien las aves raras y amenazadas constituyen el grupo con una mayor riqueza 

específica  en la provincia, los patrones de priorización espacial respecto de la intesercción y áreas núcleo 

de especies raras y amenazadas no se solapa enteramente con el de las serpientes, un grupo menos 

conocido y carismático. Aunque existen áreas que se superponen claramente entre ambos grupos como las 

correspondientes al nordeste y nororeste de la provincia. Por tanto, ante la necesidad de priorizaciones 

urgentes en una jurisdicción con gran porcentaje de su superficie ocupadas por elementos antrópicos, 

considerar los diferentes grupos de interés disminuiría sesgos en las prioridades espaciales para la 

conservación.       

11.1. Modelos de distribución de especies 

Los MDEs permiten estimar la distribuciones de las especies debido a que identifican regiones con 

condiciones ambientales similares a las localidades donde se obtienen los registros, tanto a escala espacial 

como temporal (Guillera-Arroita y col., 2015). Los modelos contribuyen a descubrir las variables 

ambientales asociadas a las distribuciones geográficas de las especies y actúan como métodos de inter y 

extrapolación al proyectar en un espacio y tiempo determinados sus predicciones (Heikkinen y col., 2012; 

Morán-Ordóñez y col., 2017). A partir de las variables de WorldClim y altitud obtuvimos inferencias 

acorde con los requerimientos ecológicos de las especies. Las especies asociadas a determinadas regiones 

biogeográficas presentaron MDEs consistentes con tales requerimientos ambientales. Las predicciones de 

distribución potencial de especies cuya distribución se halla infra-muestrada en el área de referencia y/o 

las especies migratorias presentaron valores de desempeño superior al aleatorio. Las variables climáticas y 

topográficas constituyen variables no-interactivas que definen el nicho fundamental o Grinnelliano 

(Soberón, 2007). Las variables bioclimáticas y topográficas inciden en la distribución y la disponibilidad 

de los recursos fundamentales primarios como luz, calor, agua y minerales, que a su vez influyen tanto en 

la fisiología de los animales como en la productividad y estructura de la vegetación a la que los animales 

recurren para refugio y alimento (Mackey y Lindenmayer, 2001).  

En la evaluación de los MDEs empleamos una medida independiente de un umbral ampliamente utilizada 

pero muy controversial. Generalmente el número de puntos del AR es alto comparado con el número de 

presencias, lo que implica una baja prevalencia en la muestra; donde la prevalencia de muestreo se define 

como el número de presencias relativo al total de la muestra. Para evaluar el desempeño de modelos, el 

valor de AUC es independiente de la prevalencia de muestreo cuando se aplica con datos de presencia-

ausencia (ver McPherson y col., 2004). Sin embargo, cuando se aplica dentro del contexto de modelos de 

solo presencia, el uso de valores AUC está ampliamente criticado por tal desbalance entre presencias y 

ausencias, ya que al incluir más ausencias que son ambientalmente más distantes de las presencias de las 

especies incrementa la fracción de ausencias predichas correctamente (especificidad), resultando en 
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valores de AUC mayores (Lobo y col., 2008). A su vez, cuando se emplea una base de datos balanceada, 

el óptimo valor de AUC no es 1, sino 1-a/2, donde “a” representa la fracción del área cubierta por la 

distribución real de la especie, lo cual generalmente se desconoce. Así, cuando la curva ROC se aplica con 

modelos de solo presencia, el máximo valor de AUC depende de la prevalencia y por tanto, un valor de 

0.7 como indicativo del desempeño de los modelos ya no es aceptable (Raes y Ter Steege, 2007). El AUC 

como medida para evaluar el desempeño de modelos predictivos ha sido ampliamente criticada, ya que: i) 

ignora los valores de probabilidad y la bondad de ajuste del modelo, ii) resume las medidas de desempeño 

incluyendo regiones del espacio “ROC” que raramente se emplean para predicción, iii) la omisión y la 

comisión presentan igual pesos, iv) no brinda información acerca de la distribución espacial de los errores 

del modelo, v) la extensión del área a la que los modelos se generan influye en la tasa de predicción de 

ausencias y los valores AUC (Jiménez-Valverde, 2012; Lobo y col., 2008). Frente a tales críticas evaluar 

el desempeño de un MDE únicamente con AUC es no recomendable y por ello empleamos el índice 

Boyce y los valores de la matriz de confusión en el umbral de corte que maximiza la sensibilidad y la 

especificidad.  

La importancia del conocimiento de expertos en la construcción y como alternativa de evaluación de 

MDEs ha sido reportada en la literatura científica. Tognelli y col. (2009) y Fourcade y col. (2013) 

encontraron amplia superficie de solapamiento entre polígonos construidos a partir del conocimiento de 

expertos y las inferencias de los MDEs. Fourcade (2016) demostró la importancia de los rangos de 

distribución delimitados por expertos como fuente de pseudo-presencias para generar MDEs. Y 

finalmente, Merow y col. (2017), estimaron la distribución geográfica de dos especies de aves 

aprovechando la información complementaria entre las bases de datos y los rangos de distribución 

delimitados por expertos. Los mapas de expertos son útiles a una resolución baja, pero la confiabilidad de 

la predicción es desigual a lo largo del mapa, mientras que los puntos geo-referenciados proveen 

información de presencias a una escala más fina pero no representan el rango ambiental y geográfico 

ocupado por las especies (Merow y col., 2017). En este trabajo también recurrimos al conocimiento de 

expertos para mejorar el desempeño de los MDEs. Primero, a diferencia de los datos derivados de 

muestreos sistemáticos y no sistemáticos, de colecciones de museos y de bases de datos regionales 

disponibles online, como Ecoregistros y Xenocanto, los datos derivados de GBIF no pudieron ser 

revisados. Para estos registros la experticia permitió eliminar de la base de datos aquellos registros 

ubicados en regiones poco probables de encontrar las especies analizadas, un error ampliamente reportado 

para la base de datos de GBIF (Beck y col., 2014; Noguera-Urbano y Escalante, 2014). Segundo, 

decidimos la extensión del área de referencia. El uso de datos restringidos a un espacio geográfico 

arbitrariamente seleccionado no permite representar la totalidad de la variabilidad ambiental que afecta la 

distribución de las especies. No capturar completamente el rango ambiental de la especie reduciría las 
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combinaciones de las condiciones ambientales bajo las cuales los modelos son calibrados y por tanto, 

sesgaría la capacidad predictiva de las extrapolaciones a nuevas condiciones ambientales (Carretero y 

Sillero, 2016; Raes, 2012; Thuiller y col., 2004; Zurell y col., 2012). Los efectos de considerar 

distribuciones parciales pueden ser mayores hacia los extremos del rango ambiental (Thuiller y col., 

2004). Muchas de las especies analizadas presentan un rango geográfico que excede el área de referencia 

como Geothlypis aequinoctialis, cuya distribución cubre gran parte de América del Sur o las especies del 

género Calidris, las cuales son migrantes neárticos. La extensión del AR la determinamos respecto de la 

factibilidad de completar una base de registros representativa de la distribución geográfica de las especies. 

Preferimos una muestra representativa para una parte de la distribución geográfica de las especies en lugar 

de una muestra sesgada para cubrir todo el rango geográfico ocupado, lo cual también genera sesgos en las 

estimaciones en las curvas de respuesta de las especies (Ranc y col., 2016; Stolar y Nielsen, 2014).  

Sin embargo, focalizamos en determinar la distribución potencial y no la “real” de las especies, y por 

tanto, explícitamente los errores de omisión pesan más fuertemente que los errores de comisión al 

momento de evaluar el desempeño del algoritmo (Anderson y col., 2003). Una sensibilidad inferior a 0.7 

para el 6% de las especies de aves y para Phalotris bilineatus  (la única especie de serpiente con baja 

capacidad de discriminación) podría explicarse a partir de: 

1) Muestra desbalanceada:  

Un desbalance en una muestra que represente la variabilidad climática en la que sobrevive una especie 

(regiones supra e infra-muestradas) afecta la calibración y la discriminación del modelo (Varela y col., 

2014). El filtrado sistemático de una muestra espacialmente desbalanceada incrementa el desempeño del 

MDE independientemente de la especie o el tipo de sesgo (Fourcade y col., 2014; Kramer-Schadt y col., 

2013). Consideramos que las muestras de especies como Asio clamator, Cistothorus platensis y Elanus 

leucurus permanecieron desbalanceadas tras el filtro espacial de datos. Un radio muy pequeño por debajo 

del cual se eliminan los puntos podría no balancear la muestra si la densidad de puntos en la región sobre-

representada resulta excesivamente mayor que los sitios infra-muestrados; mientras que un radio muy 

grande acorde con la región infra-muestreada podría generar la pérdida de información climática o 

geográfica relevante (Varela y col., 2014). No obstante, Fourcade y col. (2013) lograron homogenizar el 

esfuerzo de muestreo y así, mejorar la estimación de la distribución potencial de una especie migratoria de 

amplia distribución en Europa y Asia al delimitar áreas de referencias según el patrón de dispersión de 

puntos y realizar luego, un filtrado sistemático de los datos.   

2) Amplia distribución en el área de referencia:  
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Delimitamos un área de referencia común a todas las especies de manera de abarcar una escala espacial 

que contenga muestras representativas de la distribución de las especies y que permita evaluar las 

predicciones de acuerdo con el conocimiento de expertos y no solamente con las medidas de desempeño. 

Sin embargo, la opción con mayor consenso consiste en delimitar el área de referencia según las regiones 

que presentan altas posibilidades de resultar accesibles para la especie (Acevedo y col., 2012; Owens y 

col., 2013). La mayoría de las especies con una sensibilidad menor a la considerada presentaron registros 

dispersos en gran parte del área de referencia. El área accesible para estas especies excede nuestra área de 

estudio y por consiguiente, no brindamos información climática suficiente para lograr un modelo con alta 

capacidad de discriminación. 

3) Tamaño de muestra:  

Los bajos valores de sensibilidad obtenidos por las especies como Egretta caerulea y Phalotris bilineatus 

podrían explicarse por un pequeño tamaño de muestra (Hernández y col., 2006; Wisz y col., 2008). Los 

niveles de incertidumbre asociado con la estimación de los parámetros (ejemplo, media, modas, medianas, 

probabilidades de ocurrencia predicha) se incrementan con muestras pequeñas (Dormann y col., 2013). 

Los valores extremos adquieren mayor “peso” ya que se requiere de una gran cantidad de datos para 

amortiguar sus efectos. Debido a la alta dimensionalidad de los nichos ecológicos de las especies 

(Hutchinson, 1957), se requiere de gran cantidad de información para una descripción exhaustiva del 

rango de condiciones en la que la especie ocurre. Además, estudios empíricos han mostrado que las 

respuestas a los gradientes ambientales pueden ser multimodales (Austin, 2002).  

4) Predictores climáticos: 

Las variables climáticas constituyen predictores de la distribución potencial de las especies (Deblauwe y 

col., 2016; Waltari y col., 2014). No obstante, la distribución potencial también está asociada a predictores 

como diversidad de hábitat, tamaño y forma de parches naturales, distancia a cuerpos de agua, salinidad, 

humedad relativa, humedad del suelo, morfología del sustrato, entre otros que han permitido mejorar el 

desempeño de los MDEs (Ferrer-Sánchez y Rodríguez-Estrella, 2016; Oke y col., 2014; Weber y col., 

2017). Si bien hemos encontrado patrones de asociación entre las variables climáticas del Worldclim y la 

distribución de las especies, resta un amplio espectro de variables para testear. A su vez, el uso de 

variables climáticas obtenidas a partir de la interpolación estadística de estaciones meteorológicas como 

predictores para la construcción de MDEs puede ser problemático, principalmente en regiones donde las 

estaciones meteorológicas son escasas o se encuentran muy dispersas. Esto podría impedir capturar las 

características espaciales del clima (Daly, 2006) y, por tanto, añadir incertidumbre a los modelos (Soria-

Auza y col., 2010). Pese a estas limitaciones, las variables climáticas de WorldClim han permitido estimar 

la distribución geográfica de las especies, principalmente a amplias escalas (Elith y Leathwick, 2009), y 
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en la actualidad se siguen testeando junto a un espectro más amplio de predictores provenientes de 

diversas fuentes (Deblauwe y col., 2016). 

Estas posibles fuentes de sesgos en las predicciones de los MDEs, principalmente para las especies con 

baja tasa de sensibilidad, si bien las exponemos por separado, estarían incidiendo de manera conjunta dado 

que por ejemplo para Asio clamator, Cistothorus platensis, Elanus leucurus y Parabuteo uncinctus 

presentamos muestras desbalanceadas que se proyectan en gran parte del área de referencia. A. clamator 

presenta mayor densidad de registros en el sudeste santafecino, nordeste de buenos aires y todo el límite 

provincial entrerriano, C. platensis muestra mayor densidad de datos al sur del área de referencia, 

fundamentalmente en Buenos Aires, E. leucurus muestra desbalance hacia el sur de la provincia de Santa 

Fe, este y sur de Buenos Aires y gran parte de Entre Ríos y P. uncinctus presenta mayor densidad hacia la 

provincia de Entre Ríos y nordeste de Buenos Aires. Por otra lado, tanto E. caerulea como P. bilineatus 

están entre las especies con menor cantidad de registros ubicados muy dispersos en el área de referencia. 

11.2. Priorización Espacial para la Conservación: datos de Presencias (PEC-P) vs. Áreas Núcleo (PEC-
AN) 

No fue posible hacer comparaciones exactas entre ambos algoritmos. Primero, aunque ambos paquetes 

aplican el principio de complementariedad para cubrir la totalidad de las especies, difieren en el problema 

a resolver: PEC-P tiende a buscar las zonas de intersección entre los rangos de distribución de las 

diferentes especies para maximizar la representatividad y PEC-AN máximiza la representatividad 

buscando las regiones núcleo de todas las especies. Segundo, PEC-P funciona con presencias, por lo que 

considera que todas las presencias tienen el mismo “peso” dentro del rango de distribución de las especies, 

a diferencia de PEC-AN, en el que las regiones con mayor adecuación ambiental resultan más probables 

de ser seleccionadas. Tercero, trabajamos con resoluciones de grillado diferentes acorde con las aptitudes 

de cada algoritmo. Utilizamos un grillado de 0.5° para PEC-P debido a que corresponde al tamaño de 

grilla en el que Fandiño y Giraudo (2012) demostraron que la riqueza específica estimada por diferentes 

índices no paramétricos fue similar o menor a la riqueza observada. Aunque para serpientes la resolución 

del grillado no ha sido evaluada, obtuvimos un patrón de selección similar a priorizaciones previas 

(Arzamendia y Giraudo, 2004). Como PEC-AN trabaja con las distribuciones de las especies por 

separado, modelamos con una resolución de 1km*1km aproximadamente debido a que consideramos 

adecuada la resolución para las predicciones y en efecto, hemos obtenido predicciones con altas tasas de 

sensibilidad y especificidad. Cuarto, PEC-P genera una priorización espacial de carácter binario, esto es, 

celda seleccionada vs celda no seleccionada, mientras que PEC-AN realiza la priorización en todo el 

paisaje. En PEC-P el valor de conservación de una celda puede considerarse en términos de la secuencia 

de selección de celdas o bien, toda la selección se ubica al mismo nivel debido a que todas aportan 

especies nuevas para el sistema de áreas prioritarias. En PEC-AN el valor de conservación está 
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determinado por la presencia del área núcleo de al menos una especie, por ende, diferentes celdas en 

diferentes partes del paisaje pueden presentar el mismo valor de conservación. Quinto, PEC-P busca 

conformar un sistema de áreas prioritarias con un mínimo de área para incrementar la eficiencia y 

disminuir costos de implementación en el “mundo real”, mientras que PEC-AN enfatiza en obtener un 

sistema de áreas prioritarias con mayores niveles de conectividad, es decir, focaliza en la efectividad del 

SAC. Pese a tales diferencias, ambos algoritmos produjeron patrones espaciales de selección similares al 

priorizar áreas de los departamentos 9 de Julio, General Obligado, La Capital y General López  

El Chaco es una región biogeográfica confirmada en múltiples estudios para diferentes grupos 

taxonómicos (Ferretti y col., 2014; Giraudo y Arzamendia, 2017; Sandoval y Barquez, 2013; Szumik y 

col., 2012). Giraudo y Arzamendia (2017) diferenciaron las subregiones Chaco Seco y Chaco Húmedo a 

partir de la distribución de serpientes en Argentina. Obtuvimos altos valores de prioridad para conservar 

en el norte de Santa Fe debido a la presencia de serpientes asociadas al Chaco Seco como Boa constrictor 

occidentalis, Erythrolamprus sagittifer, Philodryas baroni, Philodryas psamophidea y Phimophis vittatus 

y a las regiones Chaco Húmedo y Valle de inundación como Eunectes notaeus y Phylodryas olfersii  

(Arzamendia y Giraudo, 2004; Giraudo y Arzamendia, 2017). También el alto valor de conservación es 

debido a la presencia de especies que presentaron los valores de adecuabilidad más altos en dichas 

regiones como Philodryas mattogrossensis y Xenodon pulcher en Chaco Seco y Clelia clelia, 

Mastigodryas bifossatus, Oxyrhopus guibei, Thamnodynastes chaquensis, T. strigatus, Tomodon ocellatus 

y Amerotyphlops brongersmianus en Chaco Húmedo y Valle de Inundación. Con las aves también 

obtuvimos áreas de alta prioridad en el Chaco debido a una mayor densidad de puntos y valores de 

adecuabilidad de especies como Chunga burmeisteri, Furnarius cristatus, Myrmorchilus strigilatus, 

Nystalus maculatus, Rhinocripta lanceolata, Strix chacoensis, Nothoprocta cinerascens, Stigmatura 

budytoides asociadas al Chaco Seco y especies como Anhinga anhinga, Botaurus pinnatus, Catharthes 

burrovianus, Crotophaga major, Dendrocygna autumnalis, Falco rufigularius, Herpetotheres cachinnans, 

Megarynchus pitangua, Milvago chimachima, Nomonyx dominicus fuertemente asociadas a Chaco 

Húmedo-Valle de Inundación (Giraudo y Arzamendia, 2017; Rabinovich y Rapoport, 1975; Szumik y 

col., 2012). El Chaco es una región biogeográfica caracterizada por un paisaje heterogéneo y multi-

estratificado que sustenta una alta biodiversidad (Kuemmerle y col., 2017). No obstante, ha perdido gran 

parte de su superficie debido al avance de la frontera agrícola (Clark y col., 2010; Gasparri y Grau, 2009; 

Giraudo, 2009), lo que ha incentivado recientes priorizaciones espaciales (Nori y col., 2016). Gran parte 

de la provincia de Santa Fe pertenece a esta región biogeográfica, por lo que nuestra priorización podría 

constribuir con su conservación. Además, el Río Paraná actúa como un corredor de biota tropical hacia 

latitudes templadas (Arzamendia y Giraudo, 2009; Jose De Paggi, 1990; Menalled y Adamoli, 1995; 

Morrone y Lopretto, 1994; Rabinovich y Rapoport, 1975; Ringuelet, 1975) debido a la existencia de un 
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microclima en los bancos de ríos, el desarrollo de bosques riparios húmedos y numerosos humedales que 

permiten la supervivencia de especies animales y vegetales en latitudes templadas (Cabrera, 1994; 

Menalled y Adamoli, 1995). Al igual que Arzamendia y Giraudo (2004) y Rabinovich y Rapoport (1975) 

obtuvimos celdas con alta riqueza específica a lo largo del Valle de Inundación del Río Paraná y en las 

celdas contiguas hacia el oeste. Tanto para serpientes como para aves, la primera celda estuvo ubicada en 

el Valle de Inundación. La presencia de elementos tropicales junto a una alta heterogeneidad de hábitats 

modelados por el pulso de inundación confieren al Valle de inundación de una alta riqueza específica en 

relación a las regiones adyacentes no inundables (Arzamendia y Giraudo, 2009; Contreras y col., 2017; 

Espínola y col., 2017; Lorenzón y col., 2017). 

El área prioritaria ubicada principalmente en el dpto. General Obligado fue confirmada en priorizaciones 

anteriores con metodologías, granos y escalas espaciales diferentes (Arzamendia y Giraudo, 2004, 2012). 

Arzamendia y Giraudo (2012) destacaron el eje fluvial Paraguay-Paraná, que se extiende desde la 

provincia de Formosa hasta los 29° de latitud sur aproximadamente (provincia de Santa Fe). Las 

superficies de dicho eje fluvial que abarcan las provincias de Chaco y Santa Fe fueron declaradas Sitios 

Ramsar “Humedales Chaco y Jaaukanigás”, respectivamente. Sin embargo, ninguna de las provincias 

cuenta con áreas que tengan una protección efectiva en este sector (Arzamendia y Giraudo, 2004), debido 

a que los Sitios Ramsar tienen escasa implementación.  

Los pastizales de la Pampeana constituyen un paisaje con una estructura y dinámica diferente respecto de 

los bosques del norte santafecino y también ha sido confirmada su identidad como región biogeográfica 

(Ferreira y Boldrini, 2011; Löwenberg-Neto y De Carvalho, 2009; Roesch y col., 2009). A diferencia de 

las serpientes, las áreas prioritárias obtenidas em General López e Iriondo estuvieron asociadas a especies 

como Asthenes hudsoni, Anas sibilatrix, Cisthotorus platensis, Fulica rufifrons, Mimus patagonicus, 

Oxyura vittata, Sturnella defilipii, Theristicus melanopis, Thinocorus rumicivorus y Upucerthia dumetaria 

que presentaron mayor densidad de registros y ambientes climaticamente más adecuadosen esta región. 

No obstante, la agricultura amenaza a las especies nativas a través de la destrucción, fragmentación y 

pérdida de calidad de hábitat original, la introducción de especies competidoras y el impacto humano 

directo como cacería y aplicación de pesticidas (Medan y col., 2011). Entre las especies amenazadas, S. 

defilipii está categorizada como vulnerable y ha reducido su rango de distribución en esta región debido a 

que prefiere pastizales naturales (Fernández y col., 2004; Gabelli y col., 2004) o, con menor frecuencia, 

pastizales con leves intervenciones antrópicas y vegetación similar a los parches naturales (Cozzani y col., 

2004). A su vez, la región ha experimentado procesos de extinción como el retroceso del rango geográfico 

de Alectrurus risora, actualmente restringido a las provincias de Corrientes y Formosa (Di Giacomo y Di 

Giacomo, 2004). Pese a recientes esfuerzos de conservación al sur de la provincia con el establecimiento 
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de reservas hídricas y el sitios Ramsar Laguna Melincué, estas áreas protegidas se solapan muy 

parcialmente con nuestras priorizaciones (Biasatti y col., 2015). 

Las áreas prioritarias obtenidas en La Capital, Las Colonias y San Justo deberían ser consideradas con 

cautela debido a que podrían haber sido seleccionadas producto de un mayor esfuerzo de muestreo 

histórico y actual respecto del resto de la superficie provincial. En estos departamentos se congregan la 

mayor cantidad de ornitólogos que han trabajado o residido en las ciudades de Santa Fe, Esperanza y 

Rosario y sus alrededores. Este patrón se evidencia en la mayor cantidad de trabajos publicados en estas 

localidades (ver de La Peña 2013 y Fandiño y Giraudo 2010 para una revisión) y en mayor número de 

especímenes colectados en museos (e.g., Ordano y Bosisio, 2001). Pese a reportarse una alta riqueza 

específica, estas áreas no presentarían factores bio-ecológicos (e.g., calidad y diversidad de sus hábitats, 

productividad, disponibilidad de áreas de alimentación o nidificación, geomorfología, latitud) particulares 

que la justifiquen (Fandiño y Giraudo, 2012). Giraudo y Arzamendia (2017) postularon en base a análisis 

biogegráficos cuantitativos realizados con serpientes, que el Espinal no tendría entidad como una región 

biogeográfica independiente por no constituir un área de endemismo. Estos hallazgos están de acuerdo con 

Cabrera (1994) quién propuso primero esta región estableciendo que el Espinal podría considerarse como 

un Chaco “empobrecido” en especies debido a la ausencia del género Schinopsis que caracteriza la región 

chaqueña y también con el aporte de otros autores que analizaron otros grupos taxonómicos (Acosta, 

1991; Ferretti y col., 2014;  Nori y col., 2011; Morrone, 2014). Giraudo y Arzamendia (2017) proponen al 

Espinal  como un área transicional entre el Chaco y la Pampa.  

En PEC-P obtuvimos una selección que focaliza en la representatividad y la eficiencia (Araújo y 

Williams, 2001; Gaston y col., 2001; Whittaker y col., 2005); mientras que con PEC-AN obtuvimos un 

SAC que focaliza en la representatividad y la efectividad (Moilanen y col., 2005; Rodrigues y col., 2000a, 

2000b). Las soluciones eficientes (inversamente relacionado al área total seleccionada, en Rodrigues y 

col., 2000b) son entendiblemente deseables debido a: 1) la escasez de recursos destinados a acciones de 

conservación y 2) el impacto sobre el resto de la sociedad, esto es, sistemas eficientes reducen la 

competencia con otros usos de la tierra, incrementando las posibilidades de aceptación social y política 

(Watson y col., 2011). Pero la eficiencia no siempre es una cualidad de los SAC que permita alcanzar 

objetivos de conservación. Margules y col. (1994), Rodrigues y col. (2000b) y Virolainen y col. (1999) 

demostraron que las estrategias de selección más eficientes solían perder especies a lo largo del tiempo. 

Por ello, (Rodrigues y col., 2000a, 2000b) establecieron la necesidad de proponer SAC más robustos al 

recambio temporal de las especies. 

En PEC-AN focalizamos en la efectividad del SAC de manera indirecta al considerar los áreas núcleo 

donde las especies presentarían las condiciones ambientales más adecuadas, con una configuración 
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espacial anidada o más compacta (ESCENARIO_1 y ESCENARIO_2) y con el mínimo de impacto social 

de manera de evitar las áreas con mayores niveles de actividad humana (ESCENARIO_3) (Araújo y col., 

2002; Cabeza y col., 2004; Moilanen y col., 2005).  

Considerando las regiones núcleo como zonas en las que las especies encuentran las condiciones 

climáticamente más adecuadas (Gapare y col., 2005; Gapare y Aitken, 2005) de acuerdo a las predicciones 

de los MDEs, priorizamos espacialmente la provincia de Santa Fe. Las condiciones ambientalmente 

óptimas para las especies debido a que suelen estar fuertemente asociadas a regiones en las que se registra 

mayor diversidad genética (Diniz-Filho y col., 2015; Russell y col., 2014) y desarrollo de caracteres 

fenotípicos (Gapare y col., 2005; Smith y col., 2017; Wittmann y col., 2016). Weber y col. (2017) han 

demostrado que los MDEs (basados en solo presencia, como en este estudio) podrían ser descriptores 

(“proxy”) útiles de la abundancia poblacional. Por tanto, áreas con altos valores de adecuabilidad y/o 

probabilidad de ocurrencia podrían albergar poblaciones más grandes porque cuanto más favorables 

resultasen las condiciones locales, se incrementaría la tasa de nacimiento y supervivencia y decrecería la 

tasa de extinción (Weber y col., 2017). La autocorrelación espacial en los datos de presencia ocurre 

porque las especies exhiben mayor agregación (esto es, alta abundancia) donde el ambiente es más 

adecuado (Araújo y col., 2002).  

No obstante, una especie puede ser rara o estar ausente en un sitio que resulta climáticamente adecuado. 

La presencia y abundancia de una especie depende de condiciones abióticas (nicho Grinnelliano), de 

interacciones de especies (Eltonian niche), la historia y dispersión de la especie (Peterson y Soberón, 

2012; Soberón, 2007; Soberón y Peterson, 2005). Un sitio puede ser asignado conmo una adecuabilidad 

alta para una especie pero un competidor superior o la ausencia de un recurso fundamental podría impedir 

la ocurrencia de la especie allí o disminuir su abundancia. Además, una barrera geográfica podría impedir 

que una especie colonice un sitio adecuado, o una especie podría no colonizar áreas climáticamente 

adecuadas porque es reciente en la filogenia y no ha tenido tiempo suficiente para expandir su rango a 

sitios más adecuados (Weber y col., 2014). Por consiguiente, nuestras estimaciones de distribución 

potencial podrían introducir un alto riesgo de falsos positivos o comisión, lo cual conduciría a destinar 

fondos para áreas donde las especies podrían estar verdaderamente ausentes (Elith y col., 2006; Rondinini 

y col., 2006; Segurado y Araújo, 2004). En nuestras priorizaciones este riesgo fue bajo debido a que: 1) 

realizamos las proyecciones de las predicciones en el área en la cual se encuentran las presencias con las 

que se construyeron los modelos y 2) seleccionamos las áreas núcleo obtenidas tras haber sido 

consideradas como pertinentes para una priorización espacial por expertos (Tognelli y col., 2011). No 

obstante, Thuiller y col. (2014) observaron fuertes asociaciones positivas entre la probabilidad de 

ocurrencia y el tamaño poblacional y la capacidad de carga, pero también encontraron asociaciones 

negativas entre la probabilidad de ocurrencia y la tasa de crecimiento intrínseca de poblaciones de árboles 
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en Canadá, Francia y Nueva Zelanda. Por tanto, a pesar de que la adecuabilidad ambiental esté 

positivamente correlacionada con los niveles de heterocigosis, el desarrollo de caracteres fenotípicos y la 

densidad poblacional (importantes razones para la búsqueda de áreas prioritarias), podría no ser suficiente 

para generar una priorización espacial efectiva si en las áreas climáticamente óptimas las especies están 

ausentes o pese a ser abundantes, la tasa intrínseca de crecimiento poblacional es baja.  

Por otro lado, uno de los más grandes debates en Biogeografía de la Conservación consiste en focalizar 

sobre las poblaciones núcleo o las periféricas al proponer una priorización espacial (Whittaker y col., 

2005). Las poblaciones núcleo estarían mejor adaptadas a las condiciones ambientales actuales, mientras 

que las poblaciones periféricas estarían sujetas a presiones selectivas que podrían favorecer los genotipos 

con mayor capacidad para sobrevivir en condiciones subóptimas producto de fluctuaciones ambientales 

(Whittaker y col., 2005). Si las extinciones son determinadas principalmente por factores demográficos, 

sería importante conservar las poblaciones núcleo, de lo contrario, si las extinciones son determinadas por 

factores extrínsecos, deberían conservarse las poblaciones periféricas para garantizar la supervivencia a 

largo plazo (Araújo y Williams, 2001). Idealmente, tanto las poblaciones periféricas como las poblaciones 

núcleo deberían ser conservadas, pero podrían requerirse redes de reservas poco eficientes (Araújo, 2002).  

La configuración espacial de un sistema de reservas es otro aspecto relevante que influye en su efectividad 

(Cabeza y Moilanen, 2001; Williams y col., 2005). Primero, la extensión del sistema de áreas determina la 

proporción del área de distribución de la especie que es protegido. En PEC-P, las celdas 1, 2, 6, 7, 8, 10, 

13, 15, 19, 37, 41, 44, 47, 48 y 56 conformaron el mínimo de celdas para representar la totalidad de 

especies raras y amenazadas de Santa Fe y por tanto, la superficie protegida ascendería al 28.19% 

provincial en caso de implementación. Recientes priorizaciones han estado basadas en la cobertura total de 

las especies respecto de registros de presencia (Arzamendia y Giraudo, 2004; Etchepare y col., 2017), 

áreas de endemismos (Ferretti y col., 2014) y la identificación de nodos que constituyen regiones con 

componentes bióticos de diversos orígenes (Arzamendia y Giraudo, 2012). Estos aportes muestran los 

sitios con componentes bióticos deseables para conservar, pero no permiten estimar el porcentaje de 

cobertura de las distribuciones de las especies. Al igual que en nuestra PEC-P, el uso de grillas por parte 

de Arzamendia y Giraudo (2004) y Etchepare y col. (2017) permitiría cuantificar el área protegida si las 

especies habitasen uniformente dentro del conjunto de celdas en las que fueron registradas. No obstante, 

esto podría conducir a una sobre-estimación de la protección (Rondinini y col., 2006).  

En PEC-AN a partir de priorizar en base a la adecuabilidad climática de las celdas proponemos un SAC 

que protegería más del 13% de la superficie de distribución potencial para todas las especies consideradas. 

Aunque determinamos el SAC siguiendo el umbral de superficie sugerido por un acuerdo internacional 

(CDB, 2010), estos resultados tienen que ser interpretados con cautela. La biodiversidad no se encuentra 
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homogéneamente distribuida en el mundo y por tanto, las reservas tampoco deberían estarlo. Esto limita el 

valor de los umbrales de representación de la biodiversidad uniformes (Rodrigues y col., 2004b). Además 

no es posible garantizar la viabilidad de las poblaciones a proteger porque nuestra priorización se basa en 

adecuabilidad del ambiente y no, a partir de información demográfica (Guillera-Arroita y col., 2015). Ante 

la falta de información acerca de las ausencias y la detectabilidad de las especies en el área de referencia, 

no es posible predecir la ocurrencia de las especies dentro del área de su distribución potencial (Dorazio, 

2014; Koshkina y col., 2017).  

Segundo, consideramos la forma del sistema de reservas dado que contribuiría a disminuir el efecto de 

borde (Cabeza y Moilanen, 2001; Murcia, 1995; Williams y col., 2005). Al igual que Nori y col. (2013), 

en los ESCEANRIO_3 encontramos que el SAC propuesto se constituyó de una mayor cantidad de 

parches de diferentes tamaños y por consiguiente, de un mayor perímetro respecto del ESCENARIO_1. 

No obstante, la conservación de estos parches podría permitir la persistencia de las especies raras y 

amenazadas de Santa Fe. Los remanentes más grandes podrían albergar poblaciones más grandes y 

presentar mayores probabilidades de sostener las poblaciones en el tiempo (Brooks y col., 1999; Lindborg 

y Eriksson, 2004). También permitirían la conservación de especies sensibles, especialmente aquellas con 

grandes requerimientos de área (Ferraz y col., 2007) o con estrictos requerimientos de hábitat, cuya 

supervivencia es particularmente problemática en el presente paisaje fragmentado (Aleixo, 1999). En 

Santa Fe, grandes remanentes están ubicados principalmente al norte, en los Bajos Submeridionales y la 

Cuña Boscosa, al sur, en el dpto. General Lopez y al este, en el dpto. San Javier y Garay. Por otro lado, la 

conservación de los parches más pequeños podrían contribuir con la conectividad entre los parches más 

grandes, esto es, podrían funcionar a modo de “pasaderas” (“stepping sotnes”) (Saura y col., 2014), o 

formando redes de áreas funcionalmente conectadas, que permitiría ciertas especies persistir en paisajes 

modificados (Martensen y col., 2008). Tanto para las aves como para las serpientes, obtuvimos gran 

cantidad de parches rodeando el límite entre el dpto. Vera y San Javier. Los potenciales parches más 

grandes dentro del dpto. Gral Lopez están rodeados de pequeños parches que podrían fomentar la 

conectividad entre los primeros. Además, aunque encontramos cambios en los niveles de representación 

entre los diferentes escenarios, todas las especies superaron el 14% de cobertura de su distribución 

potencial. No obstante, un sistema con mayor cantidad de parches y con mayor perímetro podría presentar 

una menor efectividad debido a que incrementaría el efecto de borde y disminuiría la conectividad del 

SAC (Murcia, 1995; Taylor y col., 1993).  

Tercero, la identificación de regiones de amortiguamiento contribuiría a mitigar el impacto negativo de las 

actividades humanas desarrolladas por fuera de las áreas protegidas (Moilanen, 2012; Williams y col., 

2005). En Argentina existen aportes que si bien no tienen por objeto encontrar áreas de amortiguamiento, 

emplean algoritmos que realizan priorizaciones en todo el paisaje (ej. (Nori y col., 2016; Tognelli y col., 
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2011). Sin embargo, la importancia de estas áreas es reconocida en Argentina dado que existen ejemplos 

de zonas de amortiguamiento determinadas arbitrariamente (ej. (Pasian y col., 2015). En el 

ESCENARIO_1 de PEC-AN obtuvimos una priorización espacial anidada en la que identificamos como 

potenciales zonas de amortiguamiento aquellas ubicadas dentro del rango superior al 50% protegido. Esta 

superficie abarca los departamentos Vera, San Javier, San Jerónimo, Constitución y Caseros. Las 

diferencias entre las zonas núcleo y aquellas de amortiguamiento consistirían principalmente en las 

estrategias de manejo y el uso de la tierra, formando parte del diseño del SAC (Williams y col., 2005). El 

grado de antropización presente en la provincia impondría severas restricciones a las prácticas de 

producción sostenible. No obstante, las decisiones políticas de las jurisdicciones ubicadas dentro del 50% 

de mayor prioridad podrían optar por acciones de manejo de los ambientes urbanos y agrícolas que 

promuevan la colonización de especies nativas susceptibles a estos ambientes antropizados (Cristaldi y 

col., 2017; Suri y col., 2017; Vignoli y col., 2013). 

No obstante, la conversión del hábitat natural a paisajes antropogénicos es considerado entre las 

principales amenazas a la biodiversidad en el mundo (Murphy y Romanuk, 2014; Newbold y col., 2015). 

Este contexto impone incertidumbre acerca de si las áreas protegidas asegurarán la persistencia de las 

poblaciones y el funcionamiento de los ecosistemas (ej., Laurance y col., 2012). Al aplicar el índice de 

influencia humana en PEC-AN obtuvimos marcadas diferencias respecto del ESCENARIO_1. Acorde con 

Delavenne y col. (2013) y Zwiener y col. (2017) el nivel de antropización cambió la localización de las 

áreas de mayor prioridad. En el ESCENARIO_3 la desaparición de áreas dentro del SAC en los 

departamentos 9 de Julio y General Obligado podría atribuirse a una mayor cantidad de rutas y caminos 

provinciales que los atraviesan comparado con Vera que comprende gran parte de dos regiones de baja 

densidad poblacional como los Bajos Submeridionales y la Cuña Boscosa (Caila y col., 2012). En General 

Obligado la actividad agrícola está representada principalemnte por el cultivo de caña de azúcar, algodon 

y la soja. En 9 de Julio, la población desarrolla una ganadería extensiva principalmente en los parches de 

montes y los cultivos más importantes corresponden a la soja y girasol, aunque también algodón y sorgo 

(Castignani, 2011). Los Bajos Submeridionales constituyen pajonales generalmente anegados y con suelos 

salinos, lo que limita el avance de la frontera agrícola en estas zonas y se practica una ganadería extensiva 

en pastizales inundados (Castignani, 2011; Pautasso, 2003). La principal actividad de los pobladores 

rurales corresponde a la ganadería extensiva y cultivos, como el sorgo o el girasol, además de la 

canalización de humedales que ha interrumpido y modificado sus ciclos hidrológicos de inundación. Por 

otro lado, pese a la intensa deforestación que se desarrolla en la Cuña Boscosa principalmente por el 

“corrimiento” de la actividad ganadera frente al avance de la frontera agrícola y por la extracción de miles 

de toneladas de leña para las industrias regionales, aún persisten parches que mantienen la heterogeneidad 

estructural de sus bosques (Alzugaray y col., 2016; Barberis y col., 2005).  



83 
 

En sectores del centro provincial, una baja densidad poblacional (hasta 10 hab/km2) y cultivos de soja, 

maíz, sorgo, trigo y arroz no tan desarrollada como en otros departamentos explicarían la alta prioridad de 

áreas ubicadas en mayormente en los bajos de los Saladillos, un área heterogenea, inundable y con aptitud 

agrícola variable por la salinidad de sus tierras, en el departamento de Garay y y San Javier (Castignani, 

2011; Martín, 2011). En el sur, la persistencia de superficies prioritarias respecto del ESCENARIO_1 en 

General López correspondería al aporte de especies únicas como Asthenes hudsoni, Eudromia elegans, 

Fulica armillata, Larus dominicanus, Mimus patagonicus, Neoxolmis rufiventris, Oreopholus ruficapillus, 

Podiceps occipitalis, Stunella defilippii, Sturnella loyca, Theristicus melanopis, Thinocorus rumicivorus y 

Upucerthia dumetaria pese al mayor desarrollo industrial, de la red vial provincial y de la actividad 

agrícola intensiva, principalmente, con los cultivos de soja, maíz y trigo (Caila y col., 2012; Castignani, 

2011; MAyDS, 2016). 

Pese a emplear estrategias, resoluciones espaciales y supuestos diferentes, obtuvimos priorizaciones 

espaciales solapadas fundamentalmente entre los ESCENARION_1 y ESCENARIO_2 de PEC-AN y las 

celdas ubicadas en 9 de Julio, General Obligado y General López en PEC-P para los tres grupos 

analizados. La provincia de Santa Fe no nos permitiría discernir entre regiones núcleo y de intersección 

debido a que constituye en sí misma un área de transición entre climas subtropicales y templados, y 

diferentes eco-regiones que aportan sus elementos florísticos y faunísticos característicos (Fandiño y 

Giraudo, 2010; Giraudo, 2008), sumado a otros factores ecológicos e históricos como el efecto del río 

Paraná como corredor faunístico (Arzamendia y Giraudo, 2004, 2009, 2012). Para muchas especies raras y 

amenazadas de la provincia de Santa Fe grandes superficies de su distribución potencial con los mayores 

valores de adecuabilidad climática fueron estimados por fuera de la provincia como Buteo brachyurus, 

Amazona aestiva, Antrostomus rufus con valores altos de adecuabilidad en el extremos noreste provincial, 

Asthenes hudsoni hacia el sur, Chunga burmeisteri hacia el noroeste y Basileuterus culicivorus hacia el 

este. En cuanto a las serpientes, Helicops leopardinus presentó valores de adecuabilidad altos hacia el este 

provincial pero que no se ubicaron entre los mayores valores y sucedió lo mismo con Oxyrhopus guibei, 

pero hacia el noreste provincial. A su vez, en la provincia convergen aves de distintos sistemas 

migratorios como aves patagónicas que migran durante el invierno hacia el norte alcanzando la provincia 

de Santa Fe (ej. Anas sibilatrix y Charadrius modestus), aves que migran en el centro-norte de Sudamérica 

y se reproducen en la región (ej., Ictinia plúmbea, Elaenia parvirostris), migrantes neárticos que invernan 

en Sudamérica (Tringa spp. y Calidris spp.) y aves que realizan desplazamientos regionales altitudinales o 

longitudinales aún poco conocidos desde el oeste al este de Argentina (ej., Poospiza ornata) y desde el 

este y sur del Brasil hacia el nordeste de Argentina (ej., Euphonia cyanocephala) (Areta y Bodrati, 2010).  

Estas observaciones refuerzan la necesidad de priorizaciones espaciales para la conservación a diferentes 

escalas de modo de considerar patrones y procesos ecológicos y evolutivos y no, limites políticos 
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(Arzamendia y Giraudo, 2012; Cowling y col., 1999). En este sentido, la provincia podría generar 

esfuerzos de conservación con baja efectividad si muchas de las especies que intenta proteger requieren de 

las poblaciones núcleo o de las múltiples regiones a las que recurren para cumplir su ciclo de vida y que 

no se ubican en la provincia. En la República Argentina, las provincias ejercen el dominio de los recursos 

naturales existentes en sus territorios, es decir, el dictado de las normas referentes a la regulación de los 

mismos y al ordenamiento territorial (Preámbulo, Art. 41, 121 y 124 Constitución Nacional). La Nación 

solo puede dictar normas sobre presupuestos mínimos para la preservación, protección y gestión adecuada 

y sustentable del ambiente (Art. 41 Constitución Nacional, ley 25675/02). Por tanto, estos límites socio-

políticos podrían imponer costos sustanciales a la conservación de la biodiversidad y los ecosistemas al 

fragmentar la propiedad, la soberanía y la gestión. Mientras exista una falta de coordinación a ambos lados 

de una frontera, la eficiencia y la efectividad de la gestión de los ecosistemas podría verse comprometida 

(Dallimer y Strange, 2015; Pouzols y col., 2014). No obstante, el solapamiento de priorizaciones basadas 

en supuestos diferentes confirmaría las áreas prioritarias que la provincia, al menos, requiere para 

conservar las especies raras y amenazadas de aves y serpientes.  

11.3. Evaluación de las áreas protegidas de Santa Fe 

Uno de los objetivos principales del establecimiento de áreas protegidas consiste en cubrir la totalidad de 

las especies de interés (Rodrigues y col., 2004b). Las áreas protegidas se encontraron entre las celdas con 

mayor riqueza específica pero no resultaron complementarias debido a que no alcanzaron a cubrir la 

totalidad de las especies. Estos resultados sugieren que los criterios utilizados para la selección de estas 

áreas no fueron suficientes para proteger las especies raras y amenazadas de aves y serpientes de Santa Fe. 

Las áreas protegidas existentes no suelen captar la gama completa de los atributos de los objetos de 

conservación que son analizados y muestran poca superposición con las áreas prioritarias detectadas 

(Araújo, 1999; Araújo y col., 2007; Cowling y col., 1999; De Carvalho y col., 2017; Etchepare y col., 

2017; Fajardo y col., 2014; Iojâ y col., 2010; Jenkins y col., 2015; Nori y col., 2013; Oldfield y col., 2004; 

Tognelli y col., 2011; Yue Xu y col., 2017). Además, pese a importantes “vacíos” de conservación a lo 

largo de la provincia, al igual que Arzamendia y Giraudo (2004) encontramos un desbalance espacial en la 

distribución de las áreas protegidas vigentes. En Santa Fe las áreas protegidas se concentran todo a lo 

largo del este provincial, cubriendo la biota principalmente del Valle de Inundación, mientras que el 

noroeste y el sur provincial carecen de reservas. Pese a que muchos estudios reportan diferencias de 

caudal de fondos y/o esfuerzos de conservación como Cavieres y col. (2002) en Chile y Zhang y col. 

(2014) en China, solamente encontramos a Fajardo y col. (2014) quienes intentan brindar posibles 

explicaciones acerca del mayor destino de fondos para proteger las especies amazónicas respecto de las 

andinas y de la costa peruana. Tales diferencias serían producto de diferencias en la densidad poblacional 

humana del país y la factibilidad de conseguir fondos internacionales para proyectos de conservación 
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(Fajardo y col., 2014). Si bien escapa a los objetivos de este estudio, lo anterior alerta para conocer 

intereses y valores sociales que permitan determinar la influencia del “apoyo” social sobre la 

conformación e implementación de proyectos de conservación (Bakaki y Bernauer, 2016; Karimi y col., 

2017).    

Aunque la mayoría de las reservas se ubicaron en las celdas con alta riqueza específica, la eficiencia en la 

selección de celdas fue menor al incluir las áreas protegidas. En un mundo de recursos limitados para la 

conservación, esto reduce la posibilidad de asegurar la sostenibilidad de los componentes de la 

biodiversidad (Pressey, 1994). Por tanto, si el gobierno provincial continúa agregando reservas ad hoc, 

incrementará el área requerida para asegurar la representatividad del SAC de las especies raras y 

amenazadas y por consiguiente, disminuirá la posibilidad de alcanzar tales metas de conservación (Nori y 

col., 2016; Pressey y Tully, 1994). A su vez, las áreas protegidas de Argentina tiene falencias o carencia 

absoluta de infraestructura, planes de manejo, presupuesto y personal para que sean conservadas 

efectivamente (Giraudo y col., 2005), por lo que un conjunto de áreas menos efienciente, complica esta 

situación.  

No obstante, las áreas protegidas no constituyen una estrategia efectiva de conservación si solamente 

cubren la totalidad de los taxa de interés, también es necesario proteger una proporción relevante del rango 

de su distribución geográfica (Rodrigues y col., 2004a). Acorde con el bajo nivel de representación 

obtenido para todas las especies y la elevada similitud entre los ESCENARIO_1 y ESCENARIO_2 en 

PEC-AN, las áreas protegidas vigentes cubren una superficie muy pequeña respecto la distribución 

potencial de las especies. Arzamendia y Giraudo (2004) han reportado un bajo porcentaje de superficie 

pese haber analizado 19 áreas protegidas de la provincia en lugar de las 7 aquí analizadas (0.28%). Al 

respecto, en la literatura es posible encontrar situaciones diferentes. En México, Ceballos (2007) demostró 

que el sistema de reservas cubría gran parte de las especies de mamíferos del país pero su extensión era 

insuficiente para sostener poblaciones viables. Contrariamente en Costa Rica, uno de los países con mayor 

superficie protegida, casi la totalidad de las especies de mamíferos del país estuvieron representadas 

aunque con una proporción relativamente baja de su rango de distribución (González-Maya y col., 2015). 

En China, al analizar diferentes grupos taxonómicos y servicios ecosistémicos encontraron que la 

cobertura de superficie de hábitat varió según el objeto de interés: las aves y mamíferos estaban entre los 

mejores representados, mientras que los reptiles y las plantas, entre los menos protegidos  (Xu y col., 

2017). Pese a no poder estimar el mínimo de área requerido para garantizar la viabilidad de las 

poblaciones, el porcentaje de protección en Santa Fe está muy lejos del 17% acordado en la Convención 

Internacional sobre la Diversidad Biológica (CDB, 2010).  
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11.4. Priorización espacial para la conservación: objetos de conservación 

Tanto PEC-P como la PEC-AN estuvieron afectadas por el objeto de conservación. En PEC-P, las celdas 

2, 13, 15 y 41 fueron seleccionadas para todos los grupos. No obstante, las celdas 3, 17, 30 y 32 fueron 

seleccionadas únicamente para las aves, la celda 16 únicamente para las serpientes y las celdas 10,19 y 44 

únicamente para las aves y serpientes. En concordancia con Ilg y Oertli (2017), Stewart y col. (2017) y 

Hughes (2017) observamos que la selección de áreas prioritarias en base a un grupo taxonómico no se 

solapa completamente con los sitios prioritarios de otros grupos. Aunque es posible encontrar en la 

literatura ejemplos de fuerte solapamiento (Sauberer y col., 2004). A su vez, seleccionar en base a grupos 

por separado implicó una pérdida de eficiencia. En total 13 celdas no coincidieron entre las selecciones de 

aves y serpientes. Esto supera la cantidad de celdas seleccionadas para uno y otro grupo.  

Las priorizaciones espaciales a partir de datos extrapolados suelen preferirse respecto de aquellas 

obtenidas mediante datos de campo porque es posible analizar la congruencia en regiones poco 

muestradas (Rodrigues y Brooks, 2007). Pese a ciertas excepciones (Sauberer y col., 2004; Yong y col., 

2016), la mayoría de los estudios reportan débiles asociaciones positivas entre patrones biogeográficos 

para diferentes grupos taxonómicos (Rodrigues y Brooks, 2007; Wolters y col., 2006), y particularmente 

para priorizaciones espaciales para la conservación (Hughes, 2017; Ilg y Oertli, 2017; Stewart y col., 

2017). También obtuvimos congruencias débiles entre las priorizaciones espaciales de aves y serpientes y 

el solapamiento entre los SAC comprendió principalemnte el norte de 9 de Julio, el sur de General 

Obligado, Garay y La Capital. No obstante, el bajo valor de similitud debería interpretarse con cuidado 

debido a diferentes razones. Primero, la falta de solapamiento en los departamentos San Jerónimo, norte 

de General Obligado, General Lopez, y centro de 9 de Julio en los ESCENARIO_1 y ESCENARIO_2. No 

obstante, en ESCENARIO_3 la mayor congruencia observada podría deberse a que la actividad humana 

impone restricciones para conservar los sitios más adecuados para la totalidad de las especies analizadas 

(Nori y col., 2013). Segundo, ambos grupos taxonómicos presentan diferencias en el número de especies. 

Cuanto más disímil es este número menor podría ser el solapamiento. En efecto, las priorizaciones 

espaciales para las aves y aves y serpientes presentaron valores de similitud más altos. Tercero, las 

serpientes raras y amenazadas de Santa Fe están ausentes en regiones que aportan especies diferentes 

cuando se estudia a las aves, afectando las proporciones de superficies prioritarias para uno y otro grupo. 

Nuestros resultados sugieren que la designación de sitios prioritarios para la conservación en relación a un 

grupo taxonómico no necesariamente proveerá protección para el otro grupo de interés. Al igual que Ilg y 

Oertli(2017), Larsen y col. (2012), Stewart y col. (2017) y Yang y col. (2016) consideramos una mejor 

opción priorizar en base a aves y serpientes pese a las diferencias del nivel de conocimiento que se posea. 

Esto provocaría la aparición de sitios nuevos complementarios a los taxa más carismáticos y mejor 

muestrados y mejoraría tanto la eficiencia y la efectividad del SAC propuesto (Roll y col., 2017). 
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11.5. Consideraciones a futuro 

Aunque nuestros análisis focalizan en la importancia de establecer áreas protegidas para la conservación 

de procesos ecológicos y evolutivos, las áreas protegidas se mantienen dentro de las estrategias de 

conservación más importantes debido a que también tienen el potencial de ralentizar las tasas de 

transformación del paisaje, principalmente por la deforestación, la caza, el fuego y el pastoreo (Bruner y 

col., 2001; Naughton-Treves y col., 2005) y de contribuir con proyectos de desarrollo social de poblados 

humanos a nivel local (Naughton-Treves y col., 2005). A modo de ejemplo, en Camboya Clements y col. 

(2014) demostraron que los hogares que bordeaban las AP estaban significativamente mejor debido a un 

mayor acceso a mercados y servicios. Los recolectores de productos forestales no madereros (PFNM) 

dentro de las AP estaban significativamente mejor que los controles y tenían mayores cosechas de arroz, 

porque tenían un acceso más seguro a la tierra y los recursos forestales. La eficacia del parque se 

correlaciona con las actividades básicas de gestión, como la aplicación, la demarcación de límites y la 

compensación directa a las comunidades locales, lo que sugiere que incluso aumentos modestos en el 

financiamiento aumentarían directamente la capacidad de los parques para proteger la biodiversidad 

(Bruner y col., 2001). Todas estas consitutuyen razones para que las áreas protegidas de Argentina y 

particularmente, de Santa Fe, sean apoyadas políticamente y así, intentar superar las falencias o carencia 

de infraestructura, planes de manejo, presupuesto y personal para que alcancen objetivos de conservación 

(Giraudo y col., 2005). 

Una manera de evitar el impacto que generan las actividades humanas es su ubicación en áreas que 

presenten bajo valor de conservación (Kareksela y col., 2013). En Zonation lo anterior corresponde al 

extremo de menor prioridad en el mapa de gradiente de prioridad. Si una zona alberga sólo un pequeño 

número de especies ampliamente distribuidas y no hay especies raras, la actividad perjudicial para el 

ambiente tiene menores impactos negativos que el desarrollo en áreas de alta riqueza de especies y / o 

rareza (Moilanen, 2012). En Santa Fe, en todas las priorizaciones espaciales, los dptos. Castellanos, San 

Martín y Belgrano se ubicaron dentro del 50% de menor prioridad para la conservación respecto de 

especies raras y amenazadas. Cuando solo se priorizan con serpientes aparecen también los dptos. Caseros 

y General López. Sin embargo, el sur provincial aportó celdas de alto valor de conservación cuando 

Arzamendia y Giraudo (2004) consideraron la riqueza específica de serpientes total, esto es, incluyendo 

especies con mayor rango de distribución o mayor abundancia en la priorización. Por tanto, pese a 

presentar baja prioridad para la conservación de especies raras y amenazadas podrían albergar valores 

ecológicos importantes (Moilanen, 2012). La abundancia y la biomasa de muchas especies dominantes 

tanto en abundancia como en rango de distribución están declinando a una tasa mayor que las especies 

raras (Kamp y col., 2015; Xu y col., 2017). Dicho declive es producto principalmente de la intensificación 

agrícola y sobre-explotación de las especies, muchas veces ilegal (Kamp y col., 2015; Spasov y col., 
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2017). Esto es particularmente preocupante ya que por definición las especies más comunes son más 

numerosas y así declives en estas especies tienen un mayor impacto en términos de la función de los 

ecosistemas y los servicios que ellos proveen (Inger y col., 2015). Los cambios en la distribución de la 

biomasa tendrán impactos sobre los servicios ecosistémicos provistos por las especies comunes ya que los 

niveles de muchos de estos servicios están ligados con tasas de consumo (ejemplo, control de plagas, 

servicios de remociones), lo cual son dirigidos por tasas metabólicas, y consecuentemente, son una 

función de la biomasa (Gaston, 2010; Winfree y col., 2015). Por tanto, si bien nuestra priorización 

espacial permite visualizar las regiones que congregan las especies potencialmente más susceptibles a la 

actividad humana, advertimos sobre la necesidad de futuros estudios para determinar la importancia 

ecológica de las regiones que se ubican por fuera del 50% prioritario.  

Finalmente, las priorizaciones espaciales no representan una medida cuantitativa para las prioridades de la 

biodiversidad. Un mapa de áreas prioritarias es un primer e importante paso en el planeamiento 

sistemático para la conservación (Margules y Pressey, 2000), pero la conservación es un proceso dinámico 

e iterativo. Un mapa final de prioridades de conservación es el resultado de una discusión entre todas las 

partes involucradas en el proceso de conservación  y frecuentemente este mapa está sometido a cambios 

para adaptarse mejor a los lineamientos socio-económicos y políticos de la sociedad (Ribeiro y col., 

2017). Priorizar especies no clarifica qué acciones deberían desarrollarse para contrarrestar el declive de 

las especies. Santa Fe es una provincia con elevados niveles de antropización principalmente por el 

crecimiento de las ciudades, la actividad agrícola y ganadera, por lo que son escasos los remanentes 

naturales y nulos los espacios exentos de “la mano del hombre”. Por tanto, las áreas protegidas si bien 

constituyen una alternativa de conservación atractiva no debería considerarse como única acción de 

conservación a desarrollar en las áreas prioritarias debido a que solo las áreas protegidas no aseguran la 

viabilidad de las poblaciones salvajes en un paisaje fragmentado y transformado (Giraudo y col., 2012). 

Cada acción de conservación presenta diferentes costos y posibilidades de éxito. Si ignoramos estos 

últimos aspectos, los planes de conservación resultarán ineficientes (Brown y col., 2015; Game y col., 

2013).  
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13. Anexo 

13.1. Matriz de presencia (1) y ausencia (0) de registros de las aves y serpientes raras y amenazadas de Santa Fe (desde la celda 1 hasta la 31)  

Especie 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 25 26 27 28 29 30 31 

Aves 
                              

  
Rheidae 

                              
  

Rhea americana 1 1 1 1 1 0 0 1 0 1 1 1 1 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 1 1 1 1 1 

Tinamidae 
                              

  
Crypturellus 

tataupa 0 1 1 1 1 1 1 1 0 1 0 1 1 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 
Eudromia elegans 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 

Nothoprocta 
cinerascens 0 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 1 1 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
Rhynchotus 
rufescens 0 1 1 1 1 0 0 1 1 1 1 1 0 0 1 1 1 1 0 0 1 0 1 0 1 1 1 1 0 0 1 
Anatidae 

                              
  

Anas sibilatrix 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 
Cairina moschata 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 

Dendrocygna 
autumnalis 0 1 1 1 1 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 1 0 1 1 
Nomonyx 
dominicus 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 

Sarkidiornis 
melanotos 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 
Cracidae 

                              
  

Crax fasciolata 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Penelope obscura 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phoenicopteridae 

                              
  

Phoenicoparrus 
andinus 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 

Podicipedidae 
                              

  
Podiceps major 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 0 1 0 1 0 

Podiceps 
occipitalis 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Tachybaptus 
dominicus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Columbidae 
                              

  
Columbina 
talpacoti 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 1 1 0 0 0 1 1 

Patagioenas 
cayennensis 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Cuculidae 

                              
  

Coccycua cinerea 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 0 0 1 
Coccyzus 

americanus 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 
Crotophaga major 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Piaya cayana 0 1 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Nyctibiidae 

                              
  

Nyctibius griseus 0 1 1 1 0 1 0 1 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 
Caprimulgidae 

                              
  

Antrostomus rufus 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Chordeiles minor 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Eleothreptus 
anomalus 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Hydropsalis 
torquata 1 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 1 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 0 1 1 1 0 1 0 

Nyctidromus 
albicollis 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Setopagis parvula 0 1 1 0 0 1 0 1 0 1 1 1 1 0 1 0 0 0 1 0 1 1 0 1 0 0 1 0 0 0 1 
Systellura 

longirostris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 
Apodidae 

                              
  

Chaetura 
meridionalis 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Trochilidae 

                              
  

Heliomaster 
furcifer 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 1 1 0 1 1 0 0 1 1 1 1 0 0 1 1 1 1 0 1 0 

Leucochloris 
albicollis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Rallidae 
                              

  
Aramides cajaneus 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Coturnicops 
notatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Fulica rufifrons 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 0 0 1 1 
Laterallus 

melanophaius 0 1 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 1 1 
Mustelirallus 

albicollis 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 
Mustelirallus 

erythrops 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 
Pardirallus 
maculatus 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 0 1 0 0 0 1 1 
Porphyrio 
martinica 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 1 0 0 1 1 
Porzana 

flaviventer 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 
Porzana spiloptera 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 

Charadriidae 
                              

  
Charadrius 
falklandicus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Charadrius 
modestus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Charadrius 
semipalmatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Oreopholus 

ruficollis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Scolopacidae 

                              
  

Calidris alba 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Calidris bairdii 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Calidris canutus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Calidris 
himantopus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Calidris 
subruficollis 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 1 
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Limosa haemastica 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 
Phalaropus 

tricolor 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 1 
Tringa solitaria 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 1 1 1 0 1 1 0 0 0 1 1 
Thinocoridae 

                              
  

Thinocorus 
rumicivorus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rostratulidae 
                              

  
Nycticryphes 
semicollaris 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 1 0 1 0 0 0 

Laridae 
                              

  
Gelochelidon 

nilotica 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Larus dominicanus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sterna trudeaui 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 1 1 1 0 0 1 0 
Sternula 

superciliaris 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 
Anhingidae 

                              
  

Anhinga anhinga 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 1 1 0 0 0 1 0 
Ardeidae 

                              
  

Botaurus pinnatus 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 
Egretta caerulea 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 

Ixobrychus 
involucris 0 0 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 1 0 0 1 1 

Threskiornithidae 
                              

  
Mesembrinibis 

cayennensis 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Theristicus 

caerulescens 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 
Theristicus 
melanopis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cathartidae 
                              

  
Cathartes 

burrovianus 1 1 1 1 0 0 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 1 0 0 1 1 1 0 0 1 1 
Pandionidae 
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Pandion haliaetus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Accipitridae 

                              
  

Accipiter bicolor 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Accipiter striatus 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 

Busarellus 
nigricollis 1 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Buteo brachyurus 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Buteogallus 
coronatus 0 0 1 1 1 0 1 0 0 1 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 1 1 0 1 0 0 1 1 0 0 0 

Chondrohierax 
uncinatus 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Circus cinereus 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 
Elanus leucurus 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 1 1 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 

Geranoaetus 
albicaudatus 0 1 1 0 1 1 0 1 0 0 1 0 1 0 0 1 1 0 1 0 1 0 0 1 0 1 0 0 1 0 0 
Geranoaetus 
melanoleucus 0 0 1 1 1 1 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 1 0 0 1 1 0 1 
Geranoaetus 
polyosoma 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Geranospiza 
caerulescens 0 0 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Ictinia 
mississippiensis 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Ictinia plumbea 0 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Leptodon 
cayanensis 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Parabuteo 
unicinctus 0 1 0 0 0 0 1 1 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 1 0 1 0 1 1 
Strigidae 

                              
  

Asio clamator 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Asio flammeus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 

Bubo virginianus 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 1 1 0 1 1 0 1 0 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Glaucidium 
brasilianum 0 1 1 1 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 

Glaucidium nana 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Strix chacoensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Trogonidae 

                              
  

Trogon surrucura 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Alcedinidae 

                              
  

Chloroceryle 
amazona 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 1 1 0 1 0 1 1 

Chloroceryle 
americana 1 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 0 0 0 1 1 

Bucconidae 
                              

  
Nystalus 

maculatus 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Ramphastidae 

                              
  

Ramphastos toco 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Picidae 

                              
  

Campephilus 
leucopogon 0 1 1 1 1 0 1 1 1 1 0 0 1 0 1 1 0 0 0 1 1 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 

Celeus lugubris 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Dryocopus schulzi 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Piculus 
chrysochloros 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Veniliornis 
passerinus 1 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cariamidae 
                              

  
Cariama cristata 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 

Chunga 
burmeisteri 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Falconidae 

                              
  

Falco peregrinus 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 0 0 0 1 1 
Falco rufigularis 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Herpetotheres 
cachinnans 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Micrastur 
ruficollis 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Micrastur 

semitorquatus 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Milvago 
chimachima 0 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Spiziapteryx 
circumcincta 0 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
Psittacidae 

                              
  

Amazona aestiva 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 
Aratinga nenday 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Forpus 
xanthopterygius 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Pionus 
maximiliani 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Psittacara 

leucophthalmus 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pyrrhura frontalis 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Thamnophilidae 

                              
  

Myrmorchilus 
strigilatus 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Thamnophilus 
doliatus 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Melanopareiidae 
                              

  
Melanopareia 
maximiliani 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rhinocryptidae 
                              

  
Rhinocrypta 
lanceolata 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Furnariidae 
                              

  
Asthenes hudsoni 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Campylorhamphus 
trochilirostris 1 1 1 1 0 0 1 1 0 1 0 1 1 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 1 0 
Cranioleuca 
sulphurifera 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 

Furnarius cristatus 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Geositta 

cunicularia 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Leptasthenura 0 0 0 1 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 1 0 0 0 1 1 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 1 
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platensis 
Sittasomus 

griseicapillus 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Spartonoica 
maluroides 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 
Syndactyla 

rufosuperciliata 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Upucerthia 
dumetaria 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Xiphocolaptes 
major 0 1 1 1 1 0 1 1 0 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tyrannidae 
                              

  
Agriornis 

micropterus 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 
Agriornis murinus 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Anairetes 
flavirostris 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Arundinicola 
leucocephala 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 

Casiornis rufus 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Cnemotriccus 

fuscatus 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Culicivora 
caudacuta 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Elaenia albiceps 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Elaenia 

flavogaster 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Elaenia mesoleuca 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Elaenia 
parvirostris 0 1 1 1 0 1 0 1 0 1 0 1 1 0 1 1 1 0 0 1 1 1 1 0 1 1 1 1 0 1 1 

Empidonomus 
varius 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Euscarthmus 
meloryphus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
Knipolegus 
aterrimus 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
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Knipolegus 
cyanirostris 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 
Knipolegus 
striaticeps 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Lathrotriccus 
euleri 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Megarynchus 
pitangua 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Muscisaxicola 
maclovianus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Myiarchus ferox 1 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Myiarchus 
swainsoni 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 1 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 
Myiarchus 
tyrannulus 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 

Myiodynastes 
maculatus 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 1 1 1 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 
Myiopagis 
viridicata 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Neoxolmis 
rufiventris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Polystictus 
pectoralis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Pseudocolopteryx 
acutipennis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 

Pseudocolopteryx 
dinelliana 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 

Pseudocolopteryx 
flaviventris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 

Pseudocolopteryx 
sclateri 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 

Serpophaga 
griseicapilla 0 0 1 1 1 0 1 0 1 1 1 1 1 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 
Serpophaga 

nigricans 0 1 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 1 0 1 1 0 0 0 1 1 
Stigmatura 
budytoides 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 
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Sublegatus 
modestus 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 1 1 1 1 0 1 1 1 1 0 0 1 
Tachuris 

rubrigastra 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 
Tolmomyias 

sulphurescens 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Xolmis cinereus 1 1 1 1 1 1 0 1 0 0 0 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 
Xolmis rubetra 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tityridae 
                              

  
Pachyramphus 

validus 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pachyramphus 

viridis 0 1 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Xenopsaris 
albinucha 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 
Corvidae 

                              
  

Cyanocorax 
chrysops 1 1 1 1 0 1 0 1 1 1 0 0 1 0 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cyanocorax 
cyanomelas 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Hirundinidae 
                              

  
Progne elegans 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 1 
Pygochelidon 
cyanoleuca 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 

Riparia riparia 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 
Stelgidopteryx 

ruficollis 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Tachycineta 
leucopyga 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 

Troglodytidae 
                              

  
Cistothorus 

platensis 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Donacobiidae 

                              
  

Donacobius 
atricapilla 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Mimidae 
                              

  
Mimus 

patagonicus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Motacillidae 

                              
  

Anthus chacoensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Anthus furcatus 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 

Anthus hellmayri 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 
Thraupidae 

                              
  

Conirostrum 
speciosum 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Coryphaspiza 
melanotis 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Diuca diuca 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Donacospiza 

albifrons 0 1 1 1 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 
Emberizoides 

herbicola 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 1 1 
Emberizoides 
ypiranganus 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Gubernatrix 

cristata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 1 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 
Poospiza ornata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Poospiza torquata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Saltator similis 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 1 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 1 0 

Sporophila 
cinnamomea 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 
Sporophila 

hypochroma 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 
Sporophila 
hypoxantha 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 1 1 1 1 
Sporophila 
leucoptera 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sporophila lineola 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila 
palustris 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Sporophila 
ruficollis 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 1 1 0 0 1 

Tachyphonus rufus 1 1 1 1 0 0 1 1 1 1 0 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 
Thlypopsis sordida 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tiaris obscurus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Emberizidae 

                              
  

Arremon 
flavirostris 1 1 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Rhynchospiza 
strigiceps 0 1 1 0 0 0 1 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 

Cardinalidae 
                              

  
Piranga flava 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 

Parulidae 
                              

  
Basileuterus 
culicivorus 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Geothlypis 

aequinoctialis 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 0 1 0 1 1 0 0 0 1 1 
Myiothlypis 

leucoblephara 1 1 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Setophaga 
pitiayumi 1 1 1 0 0 0 1 1 0 1 1 0 1 1 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 1 
Icteridae 

                              
  

Agelasticus thilius 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 1 1 1 0 1 1 
Cacicus 

chrysopterus 1 1 1 1 0 1 0 1 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 1 0 
Cacicus 

haemorrhous 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Dolichonyx 
oryzivorus 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 1 

Gnorimopsar 
chopi 1 1 1 1 1 1 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Pseudoleistes 
guirahuro 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sturnella defilippii 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sturnella loyca 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Fringillidae 
                              

  
Euphonia 
chlorotica 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 
Euphonia 

cyanocephala 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Serpientes 

                              
  

Typhlopidae 
                              

  
Amerotyphlops 
brongersmianus 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Leptotyphlopidae 
                              

  
Epictia albipuncta 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 

Boidae 
                              

  
Boa constrictor 

occidentalis 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 
Eunectes notaeus 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 

Colubridae 
                              

  
Chironius 

maculoventris 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 
Mastigodryas 

bifossatus 1 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Tantilla 

melanocephala 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Dipsadidae 

                              
  

Boiruna maculata 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Clelia clelia 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Erythrolamprus 
sagittifer 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Helicops 

infrataeniatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Lygophis dilepis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 

Oxyrhopus guibei 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Oxyrhopus 
rhombifer 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phalotris 
bilineatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Philodryas 
agassizii 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Philodryas baroni 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Philodryas 

mattogrossensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Philodryas olfersii 

latirostris 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 
Philodryas 

psammophidea 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phimophis guerini 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phimophis vittatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Psomophis obtusus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 1 0 0 1 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 

Taeniophallus 
occipitalis 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Thamnodynastes 
chaquensis 1 1 1 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Thamnodynastes 
strigatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 

Tomodon ocellatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Xenodon pulcher 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

 

13.1. Continuación. Matriz de presencia (1) y ausencia (0) de registros de las aves y serpientes raras y amenazadas de Santa Fe (desde la celda 32 hasta la 60) 

Especie 32 33 34 35 36 37 38 39 40 41 42 43 44 45 46 47 48 49 50 51 52 53 54 55 56 57 58 59 60 

Aves 
                            

  
Rheidae 

                            
  

Rhea americana 1 1 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 

Tinamidae 
                            

  
Crypturellus tataupa 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Eudromia elegans 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Nothoprocta cinerascens 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rhynchotus rufescens 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 1 0 
Anatidae 
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Anas sibilatrix 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 1 1 0 0 0 1 0 0 1 1 1 1 0 1 
Cairina moschata 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dendrocygna autumnalis 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Nomonyx dominicus 0 0 0 0 1 1 1 1 0 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sarkidiornis melanotos 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Cracidae 

                            
  

Crax fasciolata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Penelope obscura 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phoenicopteridae 

                            
  

Phoenicoparrus andinus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 1 0 
Podicipedidae 

                            
  

Podiceps major 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 1 0 1 1 0 0 1 0 1 0 0 1 0 1 1 1 1 1 1 
Podiceps occipitalis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 

Tachybaptus dominicus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
Columbidae 

                            
  

Columbina talpacoti 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Patagioenas cayennensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cuculidae 
                            

  
Coccycua cinerea 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 

Coccyzus americanus 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Crotophaga major 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Piaya cayana 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Nyctibiidae 

                            
  

Nyctibius griseus 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Caprimulgidae 

                            
  

Antrostomus rufus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Chordeiles minor 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Eleothreptus anomalus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Hydropsalis torquata 0 1 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 

Nyctidromus albicollis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Setopagis parvula 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
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Systellura longirostris 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Apodidae 

                            
  

Chaetura meridionalis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Trochilidae 

                            
  

Heliomaster furcifer 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Leucochloris albicollis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rallidae 
                            

  
Aramides cajaneus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Coturnicops notatus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Fulica rufifrons 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 1 0 1 1 0 1 0 0 1 0 0 1 0 1 1 1 1 0 1 

Laterallus melanophaius 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Mustelirallus albicollis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Mustelirallus erythrops 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pardirallus maculatus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 
Porphyrio martinica 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Porzana flaviventer 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Porzana spiloptera 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 

Charadriidae 
                            

  
Charadrius falklandicus 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 

Charadrius modestus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 
Charadrius semipalmatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Oreopholus ruficollis 0 0 1 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 
Scolopacidae 

                            
  

Calidris alba 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 
Calidris bairdii 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 
Calidris canutus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 

Calidris himantopus 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 
Calidris subruficollis 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 
Limosa haemastica 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 
Phalaropus tricolor 1 0 0 0 1 1 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 1 1 0 

Tringa solitaria 1 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 
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Thinocoridae 
                            

  
Thinocorus rumicivorus 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 

Rostratulidae 
                            

  
Nycticryphes semicollaris 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 1 0 1 1 1 0 0 0 

Laridae 
                            

  
Gelochelidon nilotica 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 

Larus dominicanus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 1 1 1 
Sterna trudeaui 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 

Sternula superciliaris 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Anhingidae 

                            
  

Anhinga anhinga 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Ardeidae 

                            
  

Botaurus pinnatus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Egretta caerulea 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 

Ixobrychus involucris 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 
Threskiornithidae 

                            
  

Mesembrinibis cayennensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Theristicus caerulescens 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 

Theristicus melanopis 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 
Cathartidae 

                            
  

Cathartes burrovianus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pandionidae 

                            
  

Pandion haliaetus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Accipitridae 

                            
  

Accipiter bicolor 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Accipiter striatus 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 

Busarellus nigricollis 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Buteo brachyurus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Buteogallus coronatus 0 1 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Chondrohierax uncinatus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Circus cinereus 0 0 0 1 1 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
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Elanus leucurus 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 0 1 1 1 1 0 1 1 1 1 1 1 1 1 1 
Geranoaetus albicaudatus 1 0 1 0 1 1 1 1 0 1 1 1 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 
Geranoaetus melanoleucus 1 1 0 0 1 1 1 1 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 

Geranoaetus polyosoma 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
Geranospiza caerulescens 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Ictinia mississippiensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Ictinia plumbea 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Leptodon cayanensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Parabuteo unicinctus 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Strigidae 
                            

  
Asio clamator 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 
Asio flammeus 1 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 

Bubo virginianus 1 1 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Glaucidium brasilianum 0 1 0 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Glaucidium nana 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Strix chacoensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Trogonidae 
                            

  
Trogon surrucura 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Alcedinidae 
                            

  
Chloroceryle amazona 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Chloroceryle americana 1 0 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 
Bucconidae 

                            
  

Nystalus maculatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Ramphastidae 

                            
  

Ramphastos toco 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Picidae 

                            
  

Campephilus leucopogon 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Celeus lugubris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dryocopus schulzi 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Piculus chrysochloros 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Veniliornis passerinus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Cariamidae 
                            

  
Cariama cristata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Chunga burmeisteri 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Falconidae 

                            
  

Falco peregrinus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Falco rufigularis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Herpetotheres cachinnans 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Micrastur ruficollis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Micrastur semitorquatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Milvago chimachima 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Spiziapteryx circumcincta 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Psittacidae 

                            
  

Amazona aestiva 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Aratinga nenday 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Forpus xanthopterygius 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pionus maximiliani 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Psittacara leucophthalmus 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pyrrhura frontalis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Thamnophilidae 

                            
  

Myrmorchilus strigilatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Thamnophilus doliatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Melanopareiidae 
                            

  
Melanopareia maximiliani 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Rhinocryptidae 
                            

  
Rhinocrypta lanceolata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Furnariidae 
                            

  
Asthenes hudsoni 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 1 1 

Campylorhamphus 
trochilirostris 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cranioleuca sulphurifera 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Furnarius cristatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Geositta cunicularia 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 
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Leptasthenura platensis 1 1 1 0 1 1 1 1 0 1 1 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sittasomus griseicapillus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Spartonoica maluroides 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 1 0 1 0 0 1 1 1 1 0 1 1 

Syndactyla rufosuperciliata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Upucerthia dumetaria 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Xiphocolaptes major 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tyrannidae 
                            

  
Agriornis micropterus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 

Agriornis murinus 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 
Anairetes flavirostris 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Arundinicola leucocephala 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Casiornis rufus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cnemotriccus fuscatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Culicivora caudacuta 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Elaenia albiceps 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Elaenia flavogaster 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Elaenia mesoleuca 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Elaenia parvirostris 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Empidonomus varius 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Euscarthmus meloryphus 1 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Knipolegus aterrimus 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 

Knipolegus cyanirostris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Knipolegus striaticeps 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Lathrotriccus euleri 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Megarynchus pitangua 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Muscisaxicola maclovianus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Myiarchus ferox 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Myiarchus swainsoni 0 1 0 0 1 1 1 0 1 1 1 1 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Myiarchus tyrannulus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Myiodynastes maculatus 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Myiopagis viridicata 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Neoxolmis rufiventris 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 1 1 0 0 1 
Polystictus pectoralis 0 1 0 0 1 0 0 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 

Pseudocolopteryx 
acutipennis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 1 0 1 0 0 0 0 1 0 1 1 1 0 0 0 

Pseudocolopteryx dinelliana 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pseudocolopteryx 

flaviventris 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 
Pseudocolopteryx sclateri 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 
Serpophaga griseicapilla 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Serpophaga nigricans 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 
Stigmatura budytoides 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sublegatus modestus 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Tachuris rubrigastra 1 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 1 0 1 

Tolmomyias sulphurescens 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Xolmis cinereus 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
Xolmis rubetra 0 1 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 1 0 

Tityridae 
                            

  
Pachyramphus validus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pachyramphus viridis 0 0 0 0 1 1 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Xenopsaris albinucha 0 1 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Corvidae 
                            

  
Cyanocorax chrysops 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Cyanocorax cyanomelas 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Hirundinidae 

                            
  

Progne elegans 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 
Pygochelidon cyanoleuca 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 1 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 

Riparia riparia 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Stelgidopteryx ruficollis 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Tachycineta leucopyga 0 0 0 0 1 1 0 0 1 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 1 

Troglodytidae 
                            

  
Cistothorus platensis 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 1 

Donacobiidae 
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Donacobius atricapilla 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Mimidae 

                            
  

Mimus patagonicus 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 1 
Motacillidae 

                            
  

Anthus chacoensis 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Anthus furcatus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 0 0 1 

Anthus hellmayri 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 1 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 
Thraupidae 

                            
  

Conirostrum speciosum 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Coryphaspiza melanotis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Diuca diuca 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 
Donacospiza albifrons 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Emberizoides herbicola 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Emberizoides ypiranganus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Gubernatrix cristata 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Poospiza ornata 0 1 0 0 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Poospiza torquata 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Saltator similis 0 0 0 0 1 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila cinnamomea 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila hypochroma 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila hypoxantha 1 1 0 0 1 1 1 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila leucoptera 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sporophila lineola 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila palustris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sporophila ruficollis 1 1 0 0 1 1 1 0 1 1 1 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 
Tachyphonus rufus 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Thlypopsis sordida 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tiaris obscurus 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Emberizidae 

                            
  

Arremon flavirostris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Rhynchospiza strigiceps 1 0 0 0 0 1 1 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Cardinalidae 
                            

  
Piranga flava 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Parulidae 
                            

  
Basileuterus culicivorus 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Geothlypis aequinoctialis 1 0 0 0 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 
Myiothlypis leucoblephara 0 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Setophaga pitiayumi 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
Icteridae 

                            
  

Agelasticus thilius 0 0 0 0 1 1 0 0 0 1 1 0 1 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 1 1 0 1 1 
Cacicus chrysopterus 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Cacicus haemorrhous 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Dolichonyx oryzivorus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Gnorimopsar chopi 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Pseudoleistes guirahuro 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Sturnella defilippii 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 
Sturnella loyca 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 

Fringillidae 
                            

  
Euphonia chlorotica 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Euphonia cyanocephala 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Serpientes 

                            
  

Typhlopidae 
                            

  
Amerotyphlops 
brongersmianus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Leptotyphlopidae 
                            

  
Epictia albipuncta 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Boidae 
                            

  
Boa constrictor occidentalis 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Eunectes notaeus 1 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Colubridae 

                            
  

Chironius maculoventris 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Mastigodryas bifossatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Tantilla melanocephala 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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Dipsadidae 
                            

  
Boiruna maculata 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Clelia clelia 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Erythrolamprus sagittifer 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Helicops infrataeniatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Lygophis dilepis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Oxyrhopus guibei 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Oxyrhopus rhombifer 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phalotris bilineatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Philodryas agassizii 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Philodryas baroni 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Philodryas mattogrossensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Philodryas olfersii latirostris 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Philodryas psammophidea 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Phimophis guerini 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Phimophis vittatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Psomophis obtusus 0 1 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Taeniophallus occipitalis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Thamnodynastes chaquensis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Thamnodynastes strigatus 0 0 0 0 1 0 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Tomodon ocellatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
Xenodon pulcher 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
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13.2. Mapas de distribución potencial y proyección de los registros de presencias (cruces) de las 
especies raras y amenazadas de Santa Fe. Las especies se muestran en orden alfabético. 

Aves 
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