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Capı́tulo 1  

 

Introducción General 

 

1.1 Biología de la Conservación 
Los profundos y rápidos cambios socioeconómicos ocurridos en el planeta durante el 

siglo XX han modificado la estructura y el funcionamiento de los ecosistemas generando la 

grave crisis ecológica global que vivimos actualmente. Uno de los reflejos de esta crisis es el 

aumento de las tasas de extinción de especies que está dando lugar a lo que se ha llamado la 

Sexta Extinción (Myers 1993; Pimm et al. 1995; Pimm y Raven 2000; Barnosky et al. 2011). El 

crecimiento de la población humana, es en sí mismo, parcialmente responsable de la pérdida 

de diversidad biológica (Ehrlich y Holdren 1971; Forester et al. 1996; Maurer 1996; Vitousek et 

al. 1997; Krebs et al. 1999; McKee et al. 2004), ya que repercute a través de causas próximas 

concretas como la sobreexplotación de las poblaciones de animales y plantas, la 

transformación de hábitats naturales en tierras agrícolas o urbanas y la introducción de 

especies foráneas (Holdren y Ehrlich 1974; Stearns y Stearns 1999; Brook et al. 2003; Harte 

2007; Storkey et al. 2012). Entre estas causas es sin duda la pérdida, transformación y 

fragmentación de los hábitats la principal amenaza para la mayoría de especies en peligro de 

extinción, ya que desencadena múltiples procesos ligados como son la reducción de la 

supervivencia de los individuos, el aumento de la mortalidad no natural o el aumento de las 

molestias externas, que aceleran el proceso de extinción de las poblaciones (Primack y Ros 

2002; Fahrig 2003). La pérdida de especies podría tener graves consecuencias en el 

mantenimiento de servicios ecosistémicos esenciales para la población humana, que asociado 

a otros problemas ambientales como el aumento de las concentraciones de gases efecto 

invernadero en la atmósfera o la degradación y agotamiento de los recursos naturales, podría 

conducir a un colapso de la humanidad (Ehrlich y Ehlrich 2013).  

Hacia mediados del siglo XX, la preocupación por la pérdida de diversidad y las 

consecuencias de la crisis ambiental comenzaron a tomar forma en la sociedad, primero con 

organizaciones de defensa de la naturaleza y posteriormente con iniciativas legislativas desde 

diferentes gobiernos. La necesidad de afrontar la conservación de las especies y los hábitats 

desde un punto de vista científico condujo a la aparición de la “biología de la conservación”. 
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Esta ciencia surgió como una “disciplina de crisis” que a partir del conocimiento integrado de 

varias materias como la biología, la ecología, la economía, la sociología o el derecho, establece 

herramientas destinadas a la protección, conservación y recuperación de especies desde una 

perspectiva científica (Soulé 1985; Primack 1998).  

La biología de la conservación tiene tres objetivos principales: a) investigar y describir 

la diversidad del mundo vivo, b) entender los efectos de las actividades humanas sobre las 

especies, comunidades y ecosistemas y c) desarrollar métodos interdisciplinarios prácticos 

encaminados a la protección y recuperación de la diversidad biológica (Primack y Ros 2002).  

Durante los años 80 y 90 del siglo pasado, la biología de la conservación tuvo un 

importante desarrollo, se fundaron revistas científicas como “Biological Conservation”, 

“Conservation Biology” o “Biodiversity and Conservation” y se crearon departamentos 

universitarios y centros de investigación especializados en este campo, lo que impulsó 

definitivamente esta disciplina. Actualmente, la biología de la conservación muestra un fuerte 

desarrollo como ciencia y su implantación en la sociedad ha permitido tomar importantes 

decisiones de gestión del medio natural que incluso han influido en aspectos cotidianos de 

nuestro modo de vida (Norris 2004). Pero a pesar que ha tenido una importante repercusión 

en algunos temas, lamentablemente el desfase entre la producción de conocimiento científico, 

(del que España es uno de los principales líderes en el mundo en base al número de 

publicaciones científicas), y la aplicación de las propuestas es muy notorio. De hecho, la mayor 

parte de las acciones de conservación se deciden en base a experiencias previas o 

presunciones del propio gestor y no como resultado de evidencias extraídas de investigaciones 

científicas (Pullin et al. 2004).  

 

 

1.2 Los procesos de intensificación y la demanda energética  
Los seres humanos han cambiado los ecosistemas en los últimos 50 años más rápida y 

extensamente que durante cualquier otro período anterior de nuestra corta vida como especie 

(Vitousek et al. 1997; Millennium Ecosystem Assessment 2005; Speidel et al. 2009). El explosivo 

crecimiento mundial, que nos ha hecho pasar de 2,6 mil millones en 1950 hasta más de 7 mil 

millones actuales, acompañado por el aumento en el consumo per cápita de recursos 

naturales, (por ejemplo, sólo entre los años 1950 y 2000 el producto bruto mundial casi se 

multiplicó por siete, Assadourian 2003; Speidel et al. 2009), han conducido a una fuerte 

transformación del medio natural en todo el planeta (Vitousek et al. 1997). Durante siglo XX se 
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produjo una fuerte transformación de los usos del suelo, convirtiendo amplias zonas forestales 

en zonas agrícolas. Además, como consecuencia de los avances tecnológicos producto de la 

revolución industrial, se produjo un crecimiento exponencial en las tasas de producción y 

extracción de recursos, las prácticas agrícolas se “industrializaron”, se inició la urbanización y 

construcción de infraestructuras a gran escala y se impulsó el desarrollo de la industria de 

generación y producción de energía eléctrica. A este proceso se le conoce como intensificación 

de los usos del suelo, la cual tiene como consecuencias directas y más graves, la pérdida, 

transformación y fragmentación de los hábitats naturales que produje la extinción y 

aislamiento de las poblaciones locales, entre otros efectos. Lejos de estabilizarse, algunas 

predicciones señalan que en las próximas dos décadas más del 70 % de la superficie de la tierra 

se verá sometida a cambios por la intensificación de los usos del suelo o el desarrollo de las 

infraestructuras (Millenium Ecosystem Assessment 2005) y en año 2050 más del 70% de la 

población mundial vivirá en las ciudades (UN 2012).  

 

Intensificación agrícola 

Durante casi 5.000 años las prácticas agrícolas se mantuvieron prácticamente 

inalteradas, hasta que en el siglo XX las nuevas tecnologías aplicadas a la agricultura 

permitieron transformar tierras anteriormente improductivas en zonas cultivadas y la 

obtención de altísimos rendimientos económicos en zonas ya cultivadas a través del regadío, la 

mecanización y la aplicación de fertilizantes y pesticidas (Green et al. 2005). Se estima que 

gracias a la intensificación, el rendimiento de los cultivos por unidad de área ha aumentado en 

el mundo un 106% entre 1961 y 1999 (Green et al. 2005). Esta intensificación de la producción 

agraria ha provocado la drástica transformación del paisaje, la simplificación de los cultivos, el 

empobrecimiento y contaminación de los suelos y el agua, la aceleración de la erosión y como 

resultado final una pérdida de biodiversidad (Stoate et al. 2001). Los mecanismos por los que 

la intensificación agrícola afecta a la biodiversidad son la reducción y fragmentación de los 

hábitats naturales producto del aumento de las infraestructuras y del transporte de recursos, 

la contaminación y las molestias humanas. El aumento de las infraestructuras, como son las 

líneas de transporte de energía o las vías de transporte y comunicación, afectan tanto directa 

como indirectamente a la supervivencia de las especies, aumentando la mortalidad y aislando 

las poblaciones (Mader 1984; Van Dyke et al. 1986; Mech et al. 1988; Spellerberg 1998; 

Benítez-López et al. 2010). Ejemplos de las consecuencias de este proceso sobre la 

biodiversidad es la dramática disminución, en el norte y el centro de Europa, durante las 
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últimas décadas del área de distribución y la abundancia de diversos animales y plantas que 

habitan en los agroecosistemas (Hole et al. 2005). También ha tenido una repercusión en la 

estructura social ya ha llevado a la ruptura de las relaciones entre la agricultura, la cultura rural 

y el medio físico (Matson et al. 1997; Benton et al. 2003; Kleijn y Shutherland 2003; Kirby et al. 

2008; Storkey et al. 2012; Burel et al. 2013).  

 

El crecimiento urbano 

Los cambios socioeconómicos producidos durante el siglo pasado impulsaron el 

crecimiento y desarrollo de nuevos núcleos urbanos (Antrop 2004). La urbanización es uno de 

los procesos de transformación del territorio que más rápidas y profundas consecuencias 

puede tener sobre los ecosistemas y la biodiversidad (McKinney 2008; McDonald et al. 2008; 

Nuissl et al. 2009). Se ha evidenciado que produce efectos adversos sobre el ciclo hidrológico 

(Arthur-Harstranft et al. 2003), contaminación de aire y agua (Gillies et al. 2003; Ren et al. 

2003), alteraciones microclimáticas (Carlson y Traci-Arthur 2000), fragmentación de hábitats 

naturales (Gibb y Hochuli 2002), pérdida de suelos agrícolas y forestales (Morello et al. 2000; 

Imhoff et al. 2004), así como el sellado de suelos (Scalenghe y Ajmone-Marsan 2009). Sobre la 

biodiversidad, el incremento de las zonas urbanizadas produce descensos en la riqueza, 

abundancia y diversidad de especies y aumenta la homogenización tanto taxonómica como 

funcional (Miller y Hobbs 2002). 

  

La generación de energía 

La energía eléctrica es fundamental para el desarrollo de las sociedades humanas 

actuales, de hecho, el consumo de energía por habitante constituye uno de los indicadores 

más fiables del grado de desarrollo económico de una sociedad y se asocia con el producto 

interior bruto de un país, con su capacidad industrial y con el nivel de vida alcanzado por sus 

habitantes (Barrachina et al. 1993; Amestoy 2000). Desde mediados del siglo XIX, con la 

revolución industrial, la creciente población mundial comenzó a incrementar de forma drástica 

su consumo energético. Algunas previsiones indican que el consumo energético mundial, a 

pesar de la ralentización sufrida por la situación económica actual, crecerá aproximadamente 

una media de 3,5% anual de media para el periodo 2010-2035 (World Energy Outlook 2012), y 

destacan que la demanda mundial de electricidad aumenta casi dos veces más rápido que el 

consumo total de energía (World Energy Outlook 2012). 
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La extracción y generación de energía es una de las actividades humanas más 

impactantes para el medio ambiente, aunque, por otro lado, es indispensable para el 

funcionamiento de la civilización. Los efectos de las actividades generadoras de energía se 

pueden producir durante cualquier etapa de su ciclo de vida y sus consecuencias sobre el 

medioambiente pueden ser múltiples y complejas (Rahman y de Castro 1995; Dincer 1999; 

Tsoutsos et al. 2005; Bhat y Prakash 2009). En el caso de las energías primarias, 

principalmente, combustibles fósiles como el carbón, el gas natural y el petróleo, se producen 

importantes impactos durante la fase de extracción, transporte y transformación de los 

combustibles, produciendo emisiones atmosféricas, vertidos de sustancias tóxicas y pérdida y 

transformación de hábitat (Salovarov y Kuznetsova 2006). Las fuentes energéticas primarias, 

son utilizadas para la producción de energía intermedia, principalmente electricidad, 

generando impactos ambientales como el aumento de las emisiones de gases de efecto 

invernadero, compuestos orgánicos volátiles COV’s y otras partículas en suspensión (Miller y 

Van Atten 2005). La energía nuclear es una de las formas de generación de energía eléctrica 

más controvertida, los principales problemas medioambientales son la contaminación 

radioactiva, producida durante la extracción o si ocurre algún escape, la generación de 

residuos peligrosos y la contaminación térmica de las aguas (Maul et al. 1993; Beck 1999; MIT 

2003; Lavado Contador 2005). La generación de energía eléctrica mediante fuentes renovables 

también causa problemas ambientales. La energía solar ocupa y/o transforma hábitats, a la vez 

que genera residuos en su construcción, tiempo de operación y fin de vida (Tsoutsos et al. 

2005; Denholm y Margolis 2008). La hidroeléctrica altera la dinámica hidrológica causando 

problemas en muchas especies riparias (McAllister et al. 2000; Dudgeon et al. 2006). Los 

biocombustibles generan importantes emisiones a la atmósfera durante la generación de la 

electricidad (Sagar y Kartha 2007; Koh y Ghazoul 2008), así como cambios en el uso del 

territorio para aumentar la superficie destinada al cultivo de las especies energéticas 

(Searchinger et al. 2008; Kim et al. 2009; McDonald et al. 2009; Plevin et al. 2010). La 

geotérmica puede generar problemas de contaminación térmica y por el transporte de 

residuos peligrosos a la superficie (MIT 2006). Por último, la energía eólica causa impactos 

directos sobre la avifauna y los quirópteros debido a la colisión contra las palas de los 

aerogeneradores (Stewart et al. 2005; Drewitt y Langston 2006; Smallwood 2007; Arnett et al. 

2008; de Lucas et al. 2007; Carrete et al. 2009). Además, genera residuos en las etapas de 

construcción, operación, mantenimiento y fin de vida de las instalaciones, asi como un impacto 

visual sobre el paisaje (Schleisner 2000). 
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Por otra parte, todos los métodos de producción de energía generan un impacto 

paisajístico, en algunos casos, como las minas de carbón a cielo abierto, o los parques eólicos, 

muy importante, mientras que, en otras como la energía solar, la geotérmica o los biofuels el 

impacto sobre el paisaje es menor (Gordon 2001; Tiwary 2001; Tsoutsos et al. 2005).  

  

1.3 Las infraestructuras de transporte eléctrico y su impacto en el 
medio ambiente 

La energía generada debe ser transportada desde los centros de generación a los lugares 

de consumo mediante una tupida red de líneas eléctricas. Las líneas eléctricas consisten, 

básicamente, en una serie de apoyos metálicos que sostienen unos cables, conocidos como 

conductores, por los que circula la energía. Las líneas eléctricas son trifásicas, es decir, constan 

de 3 cables o fases y a su conjunto se denomina circuito. Una misma línea eléctrica puede 

tener uno o dos circuitos montados juntos. Sólo en las líneas de transporte se pueden 

encontrar más circuitos montados a la vez. Se denominan líneas de transporte o de alta 

tensión, aquellas líneas que conducen la electricidad desde los centros de producción a las 

subestaciones eléctricas donde se transforma. En España, la tensión de estas líneas varía entre 

37,5 kV y 400 kV, aunque en otros países como Estados Unidos o Brasil son comunes líneas de 

750 kV e incluso en países como Japón, Kazajistán o China se pueden encontrar líneas que 

superen los 1.000 kV (Lings 2005). Las líneas de distribución son las que llevan la electricidad 

desde las subestaciones de transformación a los centros de consumo. Se clasifican en dos 

tipos, líneas de media tensión cuando el voltaje varía entre 1-37,5 kV y de baja tensión cuando 

tienen voltajes menores a 1kV.  

Desde que en 1909 se construyera la primera gran línea para el transporte de la energía 

eléctrica en España, la cual iba desde el salto del Molinar, en el río Júcar, hasta Madrid 

recorriendo 240 km, la situación ha cambiado enormemente. Durante las primeras décadas del 

siglo XX la instalación fue lenta y centrada en la conexión de los centros de producción a las 

grandes urbes como Madrid, Barcelona y Bilbao. Tras el parón que supuso la guerra y la 

posguerra, se inició, en la década de los 50, un aumento de la construcción de líneas de 

transporte eléctrico, fomentando la electrificación de las zonas rurales, y una década más 

tarde la red de distribución eléctrica por tendido aéreo alcanzaba los 121.000 kilómetros. 

Durante las décadas siguientes el crecimiento fue sostenido, hasta el auge de la construcción y 

de la intensificación agrícola a finales de los años 90 (MIET 2013; ver Figura 1), donde se 

produjo un incremento en la tasa de crecimiento de líneas de transporte eléctrico. 
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Un siglo después de que se instalara la primera línea de trasporte eléctrico, se 

contabilizan un total de 870.252 km de líneas aéreas y 145.939 km de líneas subterráneas (ver 

Tabla 1). Actualmente, su presencia en el paisaje es casi omnipresente convirtiéndose en un 

elemento más del mismo, incluso, pasan desapercibidas (Ferrer 2012). 

 

Figura 1. Longitud de líneas eléctricas aéreas instaladas en España en los últimos 60 años. 

Fuente: Estadística de la industria Eléctrica, Ministerio de Industria, Energía y Turismo 2013. 

www.minetur.gob.es/energia/  
 

Tabla 1. Tipo y extensión de la red de transporte y distribución de energía eléctrica en España 

para el año 2009. Fuente: Estadística de la industria Eléctrica, Ministerio de Industria Energía y Turismo 

(2013). www.minetur.gob.es/energia/  
 

 Tensión Eléctrica Longitud líneas  Transformadores  

nominal 
(kv) 

normalizada 
(kv) 

aéreas 
(Km) 

subterráneas 
(Km) 

número 
capacidad 
total (kVA) 

Red de transporte 
> 300 380 17.954 56 172 76.880.000 

176,1 - 300 220 24.369 343 928 74.014.972 

Red de 
distribución 

 

de alta 
tensión 

99,1 - 176 132 28.468 450 1.593 56.366.728 
55,6 - 99 66 22.3 864 1.385 30.790.220 

37,6 – 55,5 45 16.198 1.027 1.167 15.748.137 

de 
media 

tensión 

25,1 – 37,5 30 12.612 997 2.561 4.027.955 
17,6 - 25 20 221.278 49.482 179.767 70.022.234 

12,6 – 17,5 15 102.328 25.222 107.366 36.955.483 
8,1 – 12,5 10 18.509 4.769 19.072 7.263.137 

4,6 - 8 6 3.183 270 1.613 466.624 
1 - 4,5 3 279 10 118 24.417 

de baja 
tensión 

< 1 .. 402.774 62.449 0 0 

Total   870.252 145.939 315.742 372.559.907 
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Las líneas de transporte y distribución de la energía eléctrica provocan cuatro tipos de 

impactos potenciales sobre la biodiversidad y el territorio (Negro 1999):  

a) Impactos paisajísticos. Las líneas eléctricas, principalmente las de alta tensión, causan un 

notable efecto sobre la calidad visual del territorio, lo cual, no solo ocurre por la presencia de 

elementos antrópicos como torres y cables, sino que además, la instalación de líneas conlleva 

una pérdida de la cubierta vegetal natural y la creación de líneas de división en el paisaje 

(Arriaza et al. 2004).  

b) Contaminación atmosférica. Las líneas eléctricas generan fuertes campos magnéticos 

cuando transportan energía. El efecto de estos campos electromagnéticos es aún 

controvertido, aunque se sospecha que pueden generar ciertos problemas de salud y de 

alteración del comportamiento. Además de problemas de contaminación electromagnética las 

grandes líneas de transporte también generan contaminación acústica y aumentan el riesgo de 

incendios forestales (Tenforde 1992; Hass et al. 2005; Ferrer 2012). 

c) Cambios en la estructura del hábitat. La eliminación de la cubierta vegetal existente, 

produciendo discontinuidades en el paisaje y la fragmentación los parches naturales de 

vegetación (Luken et al. 1992; Forrester et al. 2005). Por otra parte, se ha comprobado que 

esta fragmentación del hábitat provoca graves efectos barrera sobre algunas especies, como 

en el reno (Rhandifer tarandous), cuyas migraciones se ven afectadas por la presencia de líneas 

eléctricas (Reimers et al. 2007; Vistnes et al. 2004). A pesar de los ejemplos anteriormente 

descritos, los cambios en el hábitat pueden provocar efectos indirectos positivos, por ejemplo, 

algunas aves de matorral se benefician del aclareo de los hábitats forestales cuando son 

atravesados por líneas eléctricas (Askins et al. 2012). 

d) Interacciones con la fauna. Sin duda, son los impactos ambientales más graves que 

producen los tendidos eléctricos. Los accidentes por colisión o electrocución con tendidos 

eléctricos causan la muerte de un importante número de aves cada año (Boeker y Nickerson 

1975; Benson 1980; Ferrer et al. 1991, Ferrer y Negro 1992; Bevanger 1994; 1998; Bevanger y 

Broseth 2001; Lehman 2001; APLIC 2006; Lehman et al. 2007; Prinsen et al. 2011a), que 

además del impacto directo sobre los individuos, tienen una repercusión negativa sobre otros 

aspectos de la ecología de las especies como el patrón de ocupación (Sergio et al. 2004) o la 

dinámica de las poblaciones (Schaub et al. 2010). Por otra parte, las líneas eléctricas pueden 

beneficiar a determinadas especies sirviendo como posaderos para cazar, proporcionar lugares 

de descanso, o incluso como lugar de nidificación para especies como la cigüeña blanca 
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(Ciconia ciconia) en España (Infante y Peris 2003) o el águila marcial (Polemaetus bellicosus) en 

Sudáfrica (de Goede y Jenkins 2001).  

La electrocución ocurre principalmente cuando un animal hace contacto simultáneo 

entre dos conductores o, más frecuentemente, un conductor y el apoyo metálico que hace 

derivación a tierra (Boeker y Nickerson 1975; Haas 1980; Olendorff et al. 1981; Ferrer y Negro 

1992; Bevanger 1994). A veces, no es necesario el contacto físico, ya que en circunstancias de 

elevada humedad se puede producir un arco voltaico. Dado que la electrocución sólo es 

posible en aquellos apoyos cuyas dimensiones son tales que un animal puede tocar los cables y 

el apoyo, este tipo de accidentes ocurren casi exclusivamente en tendidos de media tensión (< 

66 Kv). Aunque este impacto afecta principalmente a aves, también pueden encontrarse 

mamíferos y reptiles (APLIC 1996; 2006; Pérez-García 2009).  

La colisión ocurre cuando un ave en vuelo impacta contra alguno de los cables (tanto 

conductores como el cable de tierra) de la línea eléctrica. En estos casos la mayoría de las aves 

no muere instantáneamente sino que cae herida, aunque muere poco después (Heijnis 1980; 

Bevanger 1994; 1998). Las colisiones se pueden producir en cualquier tipo de línea eléctrica, e 

incluso en otros tipos de líneas como las telefónicas o las catenarias ferroviarias (Bevanger 

1994). 

Además de la colisión y la electrocución, se pueden producir otro tipo de accidentes 

menos frecuentes entre líneas eléctricas y aves. Un ejemplo son los enganches en los apoyos. 

Este problema ocurre cuando las aves quedan atrapadas por las patas en la estructura del 

amarre de los conductores con las torres de alta tensión. Aunque este tipo de interacciones 

han sido descritas como anecdóticas, sus efectos pueden llegar a ser localmente importantes 

como en el caso del guirre (Neophron pernocterus majorensis) en Canarias (Gangoso y Palacios 

2002).  

 

La electrocución de la avifauna 

El estudio de los efectos de las líneas eléctricas sobre las aves comenzó en Estados 

unidos en los años 60 (Turcek 1960), aunque no fue hasta finales de los años 70 cuando 

comenzaron a generalizarse los trabajos de investigación (p.e. Peacock 1970; Benson 1980; 

Olendorff et al. 1981). En España, los primeros trabajos se desarrollaron principalmente en la 

década de los 80 (p.e. Negro y Mañez 1989; Múgica y Negro 1989; Ferrer et al. 1991; Negro y 

Ferrer 1992; VV.AA. 1995). Actualmente, España se encuentra entre los países que más 
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estudios científicos ha realizado sobre este tema a nivel mundial, únicamente superado por 

EEUU (Lehman et al. 2007; Ferrer 2012).  

La electrocución en líneas eléctricas es uno de los principales problemas de 

conservación para un gran número de especies de aves en el mundo (Faanes 1987, Bevanger 

1994; 1998; Ferrer y Janss 1999; Lehman et al. 2007). Las aves rapaces son especialmente 

sensibles, debido a que generalmente poseen una gran envergadura y una mayor predilección 

a utilizar posaderos para cazar (Ferrer et al. 1991; Janss y Ferrer 1999; 2001). Algunos estudios 

han señalado a la electrocución como una de las principales causas de la disminución de las 

poblaciones de algunas especies en todo el planeta, como por ejemplo, el buitre del Cabo 

(Gyps capensis) en Sudáfrica (Ledger y Arnnergarn 1981; Ledger y Hobbs 1999), el alimoche 

común (Neophron pernopterus) en el este de África (Nikolaus 1984; Angelov et al. 2011), los 

buitres leonados (Gyps fulvus) en Israel (Leshem 1985), el búho real (Bubo bubo) en Francia 

(Bayle 1999) e Italia (Rubolini et al. 2001) o el águila real (Aquila chrysaetos) y el pigargo 

americano (Haliaetus leucocephalus) en EE.UU. (Harness y Wilson 2001) y Canadá (Wayland et 

al. 2003). En España, la mortalidad en tendidos eléctricos contribuyó al declive del águila 

imperial ibérica (Aquila adalberti), una de las rapaces más amenazadas del mundo, (Ferrer et 

al. 1991; Ferrer y Negro 1992; González et al. 2007; Ortega et al. 2009) y del águila perdicera 

(Aquila fasciata) (Garza y Arroyo 1994; Real y Mañosa 1997; Real et al. 2001; Carrete et al. 

2002; Hernández-Matías et al. 2013). 

Como se explicó anteriormente, la electrocución ocurre cuando un ave hace contacto 

simultáneo entre dos conductores o cuando se produce una derivación a tierra (Haas 1980; 

Olendorff et al. 1981; Negro 1987; APLIC 1996). El grado de peligrosidad de un poste concreto 

está determinado por la interacción de varios factores (Benson 1980; Ferrer 1991; Bevanger 

1994):  

1) Características biológicas de las especies implicadas: Estas características englobarían 

el tamaño y el comportamiento, así como así como la abundancia de la especie. 

2) Características ambientales del área: especialmente importante son el tipo de hábitat 

y uso del suelo y la topografía.  

3) Diseño técnico y materiales de construcción de los apoyos. 

4) Factores externos: como las condiciones meteorológicas. 

El diseño del apoyo y los materiales empleados en su construcción son características 

esenciales para determinar el riesgo de electrocución (Negro y Ferrer 1995). La mortalidad en 
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postes de madera es mucho menor que en los de acero u hormigón dado que en estos sólo se 

puede producir accidentes por el contacto de los dos conductores (Haas 1980; Olendorff 

1993). Los apoyos que poseen conductores por encima de las crucetas son los que muestran 

un riesgo de electrocución más elevado (Haas 1980; Mañosa 2001). Se ha estimado que los 

apoyos con aisladores rígidos provocan 15 veces más accidentes por apoyo que los aisladores 

suspendidos, igual ocurre, si los apoyos tienen elementos especiales, como es el caso de 

transformadores, interruptores y seccionadores (Haas 1980; Olendorff et al. 1981; Ferrer et al. 

1991; APLIC 1996).  

Desde finales de los años 90 y durante toda la primera década del siglo XXI se puso 

especial énfasis en el diseño y la implementación de medidas de mitigación para reducir o 

evitar la muerte de las aves (Negro et al. 1989; Ferrer et al. 1991; Negro y Ferrer 1995; 

Guzmán y Castaño 1998; Bevanger 1999; Janss y Ferrer 1999; Mañosa 2001; Real y Tintó 2004; 

Lehman et al. 2007; Dwyer y Mannan 2007). Las medidas más ampliamente utilizadas para la 

prevención o corrección de las electrocuciones han sido a) los disuasores de posada o 

antiposadas, que evitan que las aves se apoyen en un apoyo eléctrico o les obligan a posarse 

en las partes seguras de este o proporcionando sitios alternativos y seguros en el apoyo, b) 

modificación del diseño de los apoyos, aumentando la distancia entre los conductores o de 

estos con el apoyo metálico, y c) el aislamiento de los apoyos o de las crucetas para asegurar 

que no hay contacto entre el ave y los conductores (Harness y Garrett 1999; Haas et al. 2005; 

APLIC 2006; Prinsen et al. 2011b). El enterramiento de la línea es la modificación más segura 

para las aves, ya que además de evitar las electrocuciones, es la única de las soluciones que 

además elimina el riesgo de colisión contra los cables. Pero, lamentablemente, esta medida es 

muy cara y únicamente puede llevarse a cabo en determinadas condiciones (localización y de 

terreno apropiado, líneas de media o baja tensión, etc.), por lo que es escasamente empleada, 

al menos en España (Ferrer 2012). 

Una vez determinados que factores son importantes en el riesgo electrocución se 

aplicó este conocimiento en la identificación de apoyos peligrosos con el fin de optimizar las 

acciones de mitigación. En este sentido, destacan los trabajos de Janss (2001) y Mañosa 

(2001), en los que elaboran modelos de riesgo en base a la combinación de diseño de apoyos y 

configuración de hábitat. Más elaborados son los modelos predictivos de Tintó et al. (2010) y 

recientemente de Guil et al. (2011) y Dwyer et al. (2013). Estos modelos elaborados en función 

del apoyo permiten determinar la peligrosidad del poste en función del hábitat aledaño y del 

diseño del mismo, pero es necesario tener caracterizados todos los postes para su utilización.  
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La corrección de tendidos eléctricos se ha mostrado como un método eficaz para la 

reducción de la mortalidad en apoyos peligrosos (Negro et al. 1989; Janss y Ferrer 1999; 

Harness y Garret 1999; Guil et al. 2011), incluso se ha comprobado cómo ha contribuido a 

frenar el declive de una especie muy amenazada como el águila imperial ibérica (López-López 

et al. 2011). A pesar de esto, las medidas de corrección siguen aplicándose de manera puntual 

y no existe una normativa y estrategia de corrección a gran escala en Europa (Bevanger 1994; 

Bayle 1999; Lehman 2001; Sergio et al. 2004; Haas et al. 2005). Los tendidos eléctricos 

continúan siendo una importante causa de mortalidad no natural para una gran parte de las 

rapaces en muchos países desarrollados (Bayle 1999; Rubolini et al. 2005; Lehman et al. 2007), 

entre ellos España (Madroño et al. 2004), debido principalmente a la gran cantidad de apoyos 

peligrosos todavía por detectar y corregir.  

 

La colisión de la avifauna 

Existen registros de colisiones entre aves y cables aéreos desde hace más de un siglo 

(Coues 1876; Cohen 1896), aunque no fue hasta finales de los 70 cuando el problema comenzó 

a ser tomado en cuenta por los científicos (p.e. Cornwell y Houchbaum 1971; Anderson 1978; 

Avery 1979; James y Haak 1979; McNeil et al. 1985). En el caso de España, los primeros casos 

de colisión entre aves y líneas eléctricas en España se comenzaron a registrar a mediados de 

los años 80, pero no fue hasta los años 90 cuando comenzaron a realizarse estudios específicos 

(Alonso et al. 1994; Alonso y Alonso 1999; Janss y Ferrer 1998; 2000; Prinsen et al. 2011a).  

Existen estimaciones basadas en extrapolaciones de trabajos pilotos, que indican que 

las colisiones pueden llegar a ser responsables de la muerte de más de un millón de aves al 

año en algunos países como Holanda (Koops 1987), mientras que en Estados Unidos se estimó 

una mortalidad entre 100 mil a 175 mil aves al año (Manville 2005). Además, se ha 

comprobado que afecta a más de 350 especies diferentes (Manville 2005; Priensen et al. 

2011a). En concreto, en España afecta a más de la mitad de las especies de aves reproductoras 

(Pérez-García y Botella 2012) y en Italia, al 17% del total de especies registradas en este país 

(Rubolini et al. 2005). A pesar de que la mayoría de las estimaciones globales pueden estar 

sesgadas al alza debido a la selección no aleatoria de los lugares de muestreo (Bevanger 1999; 

Jenkins et al. 2010), no existen dudas que este impacto se encuentra entre las principales 

causas del declive de las poblaciones de algunas especies en peligro de conservación, bien a 

escala local o global (Bevanger 1998; APLIC 2006), como la avutarda (Otis tarda) o el sisón 

(Tetrax tetrax) (Madroño et al. 2004; BirdLife International 2004). A pesar de que algunos 
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estudios señalan que las colisiones no afectan a la tendencia de las poblaciones de aves de 

Norteamérica (Arnold y Zink 2011), otros autores señalan que hasta que no se realice una 

evaluación global de los efectos acumulativos de la mortalidad, la magnitud del impacto y los 

efectos sobre las poblaciones seguirán siendo inciertos (Manville 2005).  

Aunque el problema está muy extendido, la incidencia de las colisiones, por lo general, 

parece ser relativamente baja y éstas suelen concentrarse espacialmente en determinadas 

áreas con un mayor riesgo como zonas húmedas o de concentración de especies sensibles 

(APLIC 2006; Jenkins et al. 2010; Prinsen et al. 2011a). Se ha señalado que la incidencia de la 

colisión depende de la presencia en el área de determinadas especies más propensas a los 

choques. De este modo las aves con baja capacidad de maniobra, es decir, aquellos con alta 

carga alar (por ejemplo, avutardas, grullas, cigüeñas, pelícanos, aves acuáticas), con campos 

visuales estrechos y que vuelan en bandos son las especies más propensos a chocar con los 

cables eléctricos (Bevanger 1998; Janss 2000; Martin y Shaw 2010; Martin 2011). Otros 

factores que intervienen en el riesgo de colisión son las características y la localización del 

tendido, así como las condiciones meteorológicas de la zona (Bevanger 1994; 1998; Janss y 

Ferrer 1998; Prinsen et al. 2011a).  

Dada información acumulada a lo largo de las últimas décadas se ha impulsado el 

desarrollo de estrategias y medidas para evitar la colisión. Entre las más extendidas se 

encuentran el marcaje del cable de tierra y/o de los conductores para que sean más visibles 

(salvapájaros), y la retirada del cable de tierra, que concentra la mayor parte de las colisiones 

en las líneas eléctricas de alta y muy alta tensión (Bevanger y Brøseth 2001; Prinsen et al. 

2011b). Hasta el momento los estudios de campo que se han realizado tanto en España como 

en otros países, han estimado una efectividad de los sistemas anticolisión diversa. Algunos 

estudios no encuentran diferencias significativas en las tasas de colisión antes y después de la 

instalación (p.e. Scott et al. 1972; Janss et al. 1999; Anderson 2001) mientras que otros indican 

una reducción aproximada de entre el 60% y el 80% (por ejemplo Alonso et al. 1994; Bevanger 

y Brøseth 2001). Aunque recientemente, el trabajo más extenso desde el punto de vista 

temporal y con un seguimiento más intensivo, solamente constata un descenso del 9 % de la 

mortalidad por colisión tras la corrección de los tendidos (Barrientos et al. 2012). Dado que la 

colocación de los desviadores de vuelo de aves es caro, por ejemplo en EE.UU. y en Sudáfrica 

entre 1.100 y 2.600 $/km y alrededor de 6.000 €/km en España (Barrientos et al. 2012), la 

selección de lugares de riesgo y la realización de estudios robustos para comprobar su eficacia 

son muy necesarios para la optimización de los recursos. 
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Gestión del impacto de los tendidos eléctricos sobre las aves en España: 
Marco legislativo 

En un primer momento, debido a la elevada mortalidad detectada en algunos puntos 

negros, tanto las administraciones como las propias compañías eléctricas entendieron la 

necesidad de realizar correcciones y modificaciones. En un primer momento las correcciones 

se realizaron de manera puntual, principalmente en las zonas que habían sido estudiadas y que 

se había detectado alta mortalidad. Pero con el aumento de las investigaciones que mostraron 

que era un problema ampliamente extendido en España, se hizo necesario adoptar una 

legislación que promoviera una serie de medidas preventivas para minimizar los accidentes 

(Ferrer 2012). Dicho esfuerzo se vió reflejado en la aprobación, por algunas comunidades 

autónomas, de disposiciones legales que determinaban una serie de normas técnicas 

destinadas a reducir la mortalidad. A pesar de la gravedad del problema, sólo siete las 

comunidades autónomas (Andalucía, Aragón, Castilla-La Mancha, Extremadura, Madrid, 

Navarra y La Rioja) contaban con una normativa antes de la aprobación de la ley nacional en el 

año 2008.  

El día 13 de septiembre del año 2008 se publicó el Real Decreto 1432/2008, por el que 

se establecen medidas para la protección de la avifauna contra la colisión y la electrocución en 

líneas eléctricas de alta tensión. Este decreto instó a las Comunidades Autónomas a designar 

unas Zonas de Protección en las que se obliga a la corrección de los tendidos peligrosos para 

las aves por electrocución y a elaborar un inventario de las líneas eléctricas que provoquen una 

significativa y contrastada mortalidad por colisión de aves, especialmente las incluidas en el 

Catálogo Español de Especies Amenazadas (CEEA).  

Según el RD las Zonas de Protección establecidas serían: 1) las Zonas de Especial 

Protección para las Aves (ZEPA), 2) las áreas incluidas en los Planes de Conservación o Planes 

de Recuperación de Especies Amenazadas, y 3) las Zonas Prioritarias, las cuales serán 

designadas a partir de los lugares de alimentación, reproducción, dispersión o concentración 

de especies catalogadas. Estas últimas son las únicas que serán específicamente delimitadas 

por cada Autonomía para corregir los tendidos eléctricos peligrosos. 

Este es el primer reglamento estatal para la corrección de tendidos eléctricos 

peligrosos lo que supone un paso muy importante en la conservación de las aves en nuestro 

país, especialmente para algunas de las rapaces más amenazadas, sobre todo porque fue 

acompañado de un plan de inversiones, que entre 2011 y 2013 contó con un total 
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presupuestado de 45 Mill. de euros, para la corrección de los tendidos eléctricos situados en 

estas zonas (http://www.lamoncloa.gob.es/ActualidadHome/2008/220208-enlaceaves.htm) 

 

Selección de áreas prioritarias para la corrección de tendidos eléctricos 

peligrosos 

El RD 1432/2008 insta a las comunidades autónomas a seleccionar unas áreas 

prioritarias para la corrección de tendidos eléctricos. Estas áreas deben cumplir el siguiente 

criterio, deben ser lugares de nidificación, alimentación, dispersión y concentración de las 

aves, incluidas en los catálogos de especies amenazadas, tanto en el nacional como en los 

autonómicos. La delimitación de estas zonas no es sencilla, ya que es necesario seleccionar las 

zonas prioritarias buscando un equilibrio entre la probabilidad de que un ave protegida se 

electrocute o choque contra un cable y el coste que supone modificar estas líneas, de este 

modo se reducirá el coste de modificar tendidos en lugares en los cuales es poco probable que 

se produzcan accidentes y se priorizará en aquellas con una elevada probabilidad de accidente. 

Es conocido que no todos los apoyos tienen igual peligrosidad, la mortalidad se 

concentra en unos apoyos concretos (Mañosa 2001) y además, estos apoyos se encuentran 

agregados espacialmente en unas líneas con elevada mortalidad (Guil et al. 2011). Estas 

características nos permiten pensar que sería posible modelar espacialmente este riesgo a 

gran escala con el fin de localizar áreas de mayor riesgo y concentrar allí la búsqueda de 

apoyos peligrosos. Además, partiendo desde esta metodología, se puede evaluar la prioridad 

de unas zonas a corregir con respecto a otras dependiendo de las especies susceptibles de 

morir electrocutadas, para ello es necesario disponer de información detallada de la 

distribución, las áreas de campeo, dispersión y nidificación de las especies sensibles. Por otra 

parte, para la correcta consecución de este objetivo es esencial la aplicación de modelos 

estadísticos espaciales que nos permitan modelar estas variables y actuar en consecuencia.  

 

1.4 Modelos espaciales y su uso en conservación  
Los procesos naturales ocurren en un sistema espacio-temporal determinado, del 

estudio de los patrones espaciales y cómo éstos intervienen en procesos naturales se ocupa la 

ecología espacial. Esta disciplina proporciona soluciones a aspectos conceptuales clásicos de la 

ecología como son los estudios de coexistencia de especies (Levin 1977), dinámicas de 
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huésped-parasitoide (Hassell y Wilson 1997), genética de poblaciones (Antonovics et al. 1997) 

o la teoría de metapoblaciones (Hanski 1999).  

La ecología espacial se basa en la formulación de modelos que son representaciones 

matemáticas simplificadas de la realidad. Los modelos espaciales se dividen en dos grandes 

grupos, los modelos espacialmente implícitos y espacialmente explícitos. Los primeros son 

modelos más simples que consideran los análisis espaciales sin considerar la localización 

específica o la geometría de los elementos o procesos analizados. Por el contrario, los modelos 

espacialmente explícitos sí incorporan reglas detalladas en el modelo espacial de tal forma que 

cada especie y/o proceso ecológico posee coordenadas o restricciones espaciales 

determinadas (Zavala et al. 2006). Los modelos espacialmente explícitos han tenido un notable 

crecimiento en las últimas décadas debido principalmente a la mejora en los sistemas de 

captación de información y por la mejora en las herramientas de tratamiento estadístico e 

informático de los datos. En este punto tiene gran importancia el desarrollo de los sistemas de 

información geográfica SIG y su aplicación a los procesos ecológicos. Estas herramientas son 

básicas para los estudios en ecología espacial ya que permiten almacenar, ver, manipular y 

analizar una gran cantidad de datos georreferenciados de una forma eficaz y rápida (Zavala et 

al. 2006).  

Un tipo particular de modelos espacialmente explícitos son los modelos de distribución 

de especies o SDM (Species Distribution Models). Estos modelos también se han denominado 

de diferentes maneras, modelos de nicho (niche models), modelos de idoneidad (suitability 

models), modelos predictivos del hábitat (predictive habitat distribution models) aunque a 

pesar de pequeñas diferencias se refieren al mismo tipo de análisis. También se han conocido 

como modelado ecológico (ecological modelling) cuando no sólo se modelan especies sino 

otro tipo de eventos o casos (accidentes, enfermedades, predación, etc…). El resultado de 

estos modelos se conocen como mapas de idoneidad de hábitat o de hábitat potencial (habitat 

suitability maps) (Kearney 2006). Las técnicas empleadas pueden utilizar datos de sólo 

presencias (Zaniewski et al. 2002; Ottaviani et al. 2004; Olivier y Wotherspoon 2006; Tsoar et 

al. 2007), de presencias y ausencias (Manel et al. 2001; Elith et al. 2006; Graham et al. 2008) o 

datos de abundancia (Guisan et al. 1998; Guisan y Harrell 2000; Leathwick 2001; Pearce y 

Ferrier 2001; Cawsey et al. 2002). Los algoritmos matemáticos utilizados en el modelado son 

variados y están en continuo desarrollo. Entre las herramientas más frecuentemente 

empleadas destacan las técnicas discriminantes, aquellas que necesitan datos de presencia y 

ausencia, como por ejemplo, las técnicas de clasificación CART (Breiman 1993), los modelos 

lineales generalizados GLM (McCullagh y Nelder 1989), los modelos aditivos generalizados 
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GAM (Hastie y Tibshirani 1986) y los recientes modelos Bayesianos (Chakraborty et al. 2010). 

Por otra parte, dentro de las técnicas discriminantes algunos programas utilizan sólo datos de 

presencias, pero generan sus propias pseudo-ausencias para modelar, como es el caso del 

modelo de máxima entropía MaxEnt (Phillips et al. 2006). El otro gran grupo de métodos de 

modelado son aquellos que sólo necesitan datos de presencia, se conocen como técnicas 

descriptivas, pueden basarse en investigaciones previas o en la opinión de expertos. Entre ellas 

encontramos las envueltas geográficas (Worton 1995), los estimadores de densidad kernel 

(Seaman y Powell 1996), las envueltas ambientales como BIOCLIM (Busby 1986), los métodos 

de distancia como DOMAIN o MADIFA (Calenge et al. 2008) y, uno de los más utilizados, el 

análisis de Nicho Ecológico ENFA (Hirzel et al. 2002). Además de estas dos técnicas básicas 

(análisis discrimiantes y descriptivos) existen otras que combinan ambas aproximaciones como 

son los algoritmos genéticos GARP (Stockwell y Peterson 1999) o las técnicas multirrespuesta, 

que utilizan como ausencias aquellos lugares en donde no se ha encontrado la especie 

estudiada pero están presentes otras especies relacionadas, como son los MARS-

multirrespuesta o las redes neuronales multirrespuesta (Elith y Leathwick 2009).  

Los modelos de distribución de especies son una herramienta con amplias aplicaciones 

en problemas de ecología general, por ejemplo en el estudio de la riqueza de especies 

(Cumming 2000; Lehmann et al. 2002; Hortal et al. 2004), de la distribución potencial de 

comunidades (Ferrier y Guisan 2006), de la distribución de especies en el pasado (Benito-

Garzón et al. 2007), de los patrones de diversidad (Ortega-Huerta y Peterson 2004; Ferrier et 

al. 2007), entre otras. Su versatilidad ha sido aprovechada en problemas de conservación 

como por ejemplo para evaluar el riesgo potencial por la introducción de especies invasoras 

(Kolar y Lodge 2002; Peterson 2003; Fitzpatrick et al. 2007; Richardson y Thuiller 2007; 

Broennimann y Guisan 2008; Gormley et al. 2011), los posibles efectos del cambio climático 

(Iverson et al. 1999; Peterson et al. 2002; Araújo et al. 2005; Araújo et al. 2006; Schwartz et al. 

2006; Botkin et al. 2007; Pearman et al. 2008; Benito-Garzón et al. 2008), en el diseño de 

espacios protegidos (Araújo y Williams 2000; Margules y Pressey 2000; Ortega-Huerta y 

Peterson 2004; Hannah et al. 2007) o para la determinación de lugares óptimos para la 

reintroducción de especies amenazadas (Wiser et al. 1998; Hirzel et al. 2004). 

En este sentido, la aplicación de los modelos espaciales al estudio de los patrones de 

mortalidad de aves en tendidos eléctricos, nos permitirá evaluar en qué manera se relaciona la 

configuración espacial del paisaje y la presencia de especies sensibles en el riesgo de 

electrocución en tendidos peligrosos. Además, permitirá elaborar un mapa predictivo sobre el 

área de estudio con el fin de obtener las zonas de riesgo potencial. Estos modelos pueden ser 
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utilizados con el objetivo de diseñar áreas de protección y focalizar las acciones de 

conservación con el fin de optimizar la inversión de los recursos.  

 

1.5 Objetivo de la Tesis  
Esta tesis plantea abordar desde el punto de vista de la biología de la conservación el 

estudio de los efectos de las infraestructuras humanas sobre las poblaciones de especies 

amenazadas, el desarrollo de medidas encaminadas a la minimización de los impactos y de la 

protección y recuperación de las mismas. 

El objetivo general es estudiar factores espaciales relacionados con la electrocución de 

la avifauna en tendidos eléctricos, construir un modelo para identificar las áreas prioritarias 

para la corrección de tendidos eléctricos y optimizar los métodos de muestreo.  

Los objetivos específicos son:  

- Estudiar los patrones espaciales de la ocurrencia de los casos de electrocución en 

relación a los espacios protegidos actualmente declarados. 

- Construir modelos predictivos del riesgo de electrocución para la determinación de 

las áreas prioritarias para la implementación de las medidas de mitigación. 

- Evaluar la sensibilidad temporal y la sensibilidad dependiente del modelo 

estadístico en los modelos predictivos de las áreas prioritarias. 

- Validar con datos reales los resultados de los modelos predictivos y estudiar las 

variables que mejoran las predicciones 

- Evaluar el uso de los análisis de redes sobre los patrones de electrocución de una 

comunidad de aves como método para valorar e identificar especies indicadoras 

de la mortalidad 
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Figura 1.2. Esquema de la estructura y del contexto general de esta tesis. 

 

1.6 Estructura de la Tesis 
Para abordar los objetivos, general y específicos, de esta memoria, el cuerpo del 

documento se estructura en una introducción (Capítulo 1), cinco capítulos y un capítulo de 

discusión general y conclusiones. De este modo, en el Capítulo 2 se evalúan los patrones 

espaciales de mortalidad de aves por electrocución con respecto a las zonas de especial 

protección para las aves (ZEPA), con el fin de evaluar si la red de áreas protegidas incluye las 

zonas de mayor mortalidad. En el Capítulo 3 se elaboran los modelos espaciales para la 

identificación de las áreas prioritarias para la corrección de tendidos eléctricos. En el Capítulo 

4 se realiza una evaluación de la sensibilidad del modelo comparando la estabilidad de las 

predicciones con las obtenidas utilizando una metodología diferente y con un conjunto de 

datos tomados en un periodo de tiempo distinto. En el Capítulo 5 se realiza una validación en 

el campo de las áreas prioritarias seleccionadas en los modelos del Capítulo 3 y se evalúa que 

variables descriptoras del área y de la red de tendidos eléctricos de cada área permiten 

mejorar la predicción de los modelos. Finalmente, en el Capítulo 6 se estudia la posibilidad de 

identificar especies indicadoras que describan el patrón de electrocución de una comunidad de 

aves con el fin de optimizar el trabajo de seguimiento de la mortalidad. 
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1.7 Áreas de Estudio 

El presente estudio se realizó a dos niveles, para evaluar los tres primeros objetivos de 

la tesis se utilizó como área de estudio toda la Comunidad Valenciana, mientras que para 

estudiar el problema de los tendidos sobre las población de búho real y sobre los patrones de 

la comunidad de aves se utilizó como área de estudio la Sierra de Escalona y la Dehesa de 

Campoamor. 

 

La Comunidad Valenciana  

Esta región ocupa una extensión de 23.655 km2 en el este de la Península Ibérica 

(Figura 1). Es una región relativamente montañosa, la altitud media es de 396 msnm y la 

máxima 1.839 msnm. La mayor parte del área de estudio muestra un clima mediterráneo 

típico, salvo en el área interior dónde es mediterráneo continental y en el extremo sur que es 

mediterráneo seco. La precipitación media anual se encuentra entre los 200 a 850 mm (Pérez-

Cueva 1994).  

 

Figura 1.3. Localización de la Comunidad Valenciana en la Península Ibérica. 
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La litología de la Comunidad Valenciana está compuesta fundamentalmente por 

calcarenitas y margas, aunque también hay una proporción importante de calizas y materiales 

sedimentarios cuaternarios. La comunidad cuenta con una costa de 518 km. La red hidrológica 

destaca las cuencas de los ríos Júcar y Segura. Las cadenas montañosas que delimitan por el 

oeste la Comunidad Valenciana son los sistemas Ibérico y Bético. El sistema Ibérico es el que 

ocupa más extensión de la frontera oeste abarcando las provincias de Castellón, Valencia y 

buena parte de Alicante. En este sistema nacen los ríos que aportan más recursos hídricos a la 

Comunidad Valenciana, Mijares, Turia y Júcar. La frontera oeste del sur de la provincia de 

Alicante está ocupada por la parte final del sistema Bético. 

La vegetación natural es predominante xerófila mediterránea, dominada por pinares 

de Pinus halepensis y P. sylvestris y matorral mediterráneo. Actualmente, el 30% de la 

superficie es cultivable, unas 700.000 hectáreas, mientras que el 1% está dedicado a pastos y 

pastizales. Dentro de la superficie cultivada, los leñosos suponen un 75% del total 

(principalmente cítricos 50%) y los herbáceos, el 11% (MAGRAMA 2012). Espacialmente, los 

cultivos de regadío ocupan una parte muy importante de las zonas bajas y de relieves llanos de 

toda la región, mientras que las zonas urbanas dominan la zona litoral. Durante las últimas tres 

décadas, la intensificación agraria y la transformación de los usos del territorio, han sido tanto 

por su extensión como por su importancia socioeconómica, los mayores cambios acaecidos en 

el levante peninsular. En este proceso, ha sido particularmente decisivo la situación de esta 

región en la península ibérica y la presencia de amplias zonas cultivadas. La transformación de 

los usos agrarios tradicionales (cultivos mixtos de frutales de secano como almendros, olivo y 

algarrobos) con parcelas de cereal y viñas a otros usos más intensivos (cítricos y otros cultivos 

en regadío) ha sido propiciada por la llegada de recursos de otras regiones geográficas.  

 

 Sierra Escalona y su entorno 

La segunda área de estudio se sitúa en el sur de la provincia de Alicante, en la comarca 

de la Vega Baja del Segura, lindando con la provincia de Murcia. Se trata de una extensión de 

420 km² aproximadamente, que incluye los montes, campos y cabezos situados al sur de la 

ciudad de Orihuela hasta la costa de Torrevieja y Pilar de la Horadada. (Figura 1.4).  

La Sierra Escalona se encuentra en el sureste de la Península Ibérica, la región más 

árida del continente europeo (Capel 2000). El clima es Mediterráneo xérico oceánico (Mexo), 

el piso bioclimático es de termotipo termomediterráneo superior y ombrotipo semiárido 

(Rivas-Martínez et al. 2004). Muestra una escasa precipitación media (280 ± 40 mm/año), 
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elevada insolación media (6200 ± 100 MJ/ m-2 año-1), temperatura media moderadamente 

elevada (18 ± 1 ºC) y práctica ausencia de heladas durante todo el invierno (Pérez-Cueva 

1994). 

 

 

Figura 1.4. Situación del Área de Estudio en el sur de la Comunidad Valenciana. 

 

La zona está constituida por materiales de origen sedimentario (areniscas, margas y 

yesos), formando parte de la Cuenca Neógena del Mar Menor. El paisaje es suave con algunas 

pequeñas elevaciones que apenas sobrepasan los 300 m.s.n.m. La vegetación natural está 

formada por pinares de pino carrasco (Pinus halepensis) y matorral mediterráneo formado 

principalmente por espino negro (Rhamnus lycioides), lentisco (Pistacea lentiscus), romero 

(Rosmarinus officinalis), jaras (Cistus albidus y C. monspelliensis), esparto (Stipa tenacissima), 

Globularia halipum, Thymelaea hirsuta y los tomillares, comunidades de caméfitos de escasa 

cobertura formados por especies como la albaida (Anthyllis cytisoides), el rabo de gato (Sedum 

sediforme) y el cantueso (Thymus moroderi); y en zonas más termófilas palmitos (Chamaerops 

humilis) (Pedauyé 2010).  

Respecto a la fauna, sin duda el principal valor de este espacio es la abundante 

población de conejo de monte (Oryctolagus cuniculus), ya que su presencia es clave para el 
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mantenimiento de una rica y variada comunidad de depredadores. Destaca especialmente por 

ser una de las zonas más importantes en la Península para el asentamiento temporal de 

ejemplares juveniles y no reproductores de águila real y águila perdicera. En el caso del águila 

perdicera, se ha podido comprobar que el área acoge individuos no reproductores 

procedentes de Alicante y Murcia, pero también de otras zonas de Europa como Cataluña y Sur 

de Francia. (Sánchez-Zapata et al. 2003). Támbien es muy importante la población 

reproductora de búho real, recientes estudios indican que en esta zona se alcanzan densidades 

muy elevadas de individuos territoriales nunca antes descritas para la especie (Pérez-García et 

al. 2012). Además, la zona alberga una importante población nidificante de busardo ratonero 

(Buteo buteo) y algunas parejas reproductoras e invernantes de águila calzada (Aquila 

pennata) y culebrera europea (Circaetus gallicus) (Sánchez-Zapata et al. 2003). Pero no sólo es 

importante para grandes aves, esta sierra alberga poblaciones nidificantes de otras pequeñas 

especies, como la curruca rabilarga (Sylvia undata), el alcaraván (Burhinus oedicnemus) o la 

cogujada montesina (Galerida theklae), incluidas en la Directiva Aves” (79/409/CEE). Con 

respecto a los mamíferos, la zona mantiene una población muy abundante de gato montés 

(Felis sylvestris) además de gineta (Genetta genetta), tejón (Meles meles) y zorro (Vulpes 

vulpes). 

Estas características fueron suficientes para que la zona fuera designada como Área de 

Importancia para las Aves (IBA nº 168 Monte del Valle y las Sierras de Altaona y Escalona. 

Murcia y Alicante), donde se incluyeron un total de 24.000 ha, de las cuales 14.800 ha 

pertenecen a Murcia y 9.200 has a Alicante. Además, esta zona figura en el Atlas Mundial de 

Áreas Importantes para las Rapaces Migradoras desde el año 1993. En el año 2001 fue 

declarado Lugar de Interés Comunitario LIC de la Unión Europea por la Generalitat Valenciana 

en aplicación de la Directiva Europea de Hábitats. En septiembre del año 2006 se aprobó el 

inicio de los procedimientos para la declaración de la Sierra Escalona y Dehesa de Campoamor 

como Parque Natural de la Comunidad Valenciana, máxima figura de protección que 

contempla la Ley de Espacios Naturales de la Comunidad Valenciana, y en junio del año 2009, 

fue declarada como Zona de Especial Protección para las Aves (ZEPA), ocupando una extensión 

de 10.407 ha.  

El paisaje de Sierra Escalona se caracteriza por un marcado uso agrícola, 

principalmente cítricos y, en menor medida, algunas parcelas de cultivos tradicionales en 

secano (almendros, olivos y algarrobos) los cuales frecuentemente son acompañados por 

cereal con fines cinegéticos (Figura 1.5). En la zona de sierra aparece una importante masa 

forestal, que se entremezcla con parcelas agrícolas. Tras la construcción, a principios de los 
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años 80, del Embalse de la Pedrera y del Canal de Cartagena, se produjo un notable 

incremento de la superficie regable en el sur de esta comarca. De este modo, la necesidad de 

energía eléctrica para estos nuevos cultivos, junto a la fuerte expansión del turismo, fueron los 

responsables de la instalación de gran número de líneas eléctricas en la década de los 80 y 

principios de los 90. La conjunción de estas dos características: elevada presencia de rapaces y 

la instalación de una densa red de tendidos eléctricos, han convertido este espacio en uno de 

los principales puntos negros de mortalidad por electrocución en España (Izquierdo et al. 1996; 

1997; Sánchez-Zapata et al. 2003; Pérez-García 2009; Pérez-García et al. 2011; 2012). 

 

 

Figura 1.5. Vista Panorámica del piedemonte de la Sierra de Escalona. Los cultivos de 

secano se concentran principalmente en la pedanía de Torremendo.  
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Capı́tulo 2 

 

Conservar fuera de Espacios Protegidos: el efecto 

borde y la electrocución de avifauna en la periferia 

de las Zonas de Especial Protección para las Aves1 

 
  

2.1 Introducción 

En 1979, la Comunidad Europea adoptó una Directiva específicamente destinada a la 

conservación de las aves silvestres, la “Directiva Aves” (79/409/CEE). Esta normativa instó a los 

países miembros a la declaración de Zonas de Especial Protección para las Aves (ZEPAs), 

destinadas fundamentalmente a la preservación de aquellas especies catalogadas como raras 

o vulnerables en el ámbito comunitario (ver Anexo I de dicha normativa). Años más tarde, en 

1992, se aprobó la “Directiva Hábitats” (92/43/CEE), que vino a complementar y consolidar la 

anterior mediante, entre otras herramientas, la integración de las ZEPAs en una red de 

espacios protegidos coordinados internacionalmente, denominada “Red Natura 2000”. Como 

resultado, la red europea de ZEPAs se ha convertido en el estandarte de las reservas para la 

avifauna a escala continental, absorbiendo buena parte de los recursos económicos, 

legislativos y humanos destinados a la conservación de las aves.  

La electrocución en líneas de transporte y distribución eléctrica es una de las amenazas 

más importantes para la avifauna a escala mundial (Ferrer y Janss 1999; APLIC 2006; Lehman 

et al. 2007), afectando muy significativamente a las grandes rapaces (Ferrer et al. 1991; Janss y 

Ferrer 1999; Ledger y Hobbs 1999; Janss y Ferrer 2001; Sergio et al. 2004; González et al. 2007; 

Moleón et al. 2007; Tintó et al. 2010), un grupo faunístico globalmente amenazado (BirdLife 

International 2004). España es uno de los países líderes en investigación aplicada y de gestión 

en relación con el impacto de la electrocución en la avifauna (Ferrer y Janss 1999; Lehman et 

al. 2007), pero la legislación relativa a la protección de las aves contra electrocución ha sido 
                                                           
1 Una versión de este artículo fue publicada en la revista “Bird Conservation International” con el título: “Conserving 

outside protected areas: avian electrocutions in the periphery of Special Protection Areas for birds”. Pérez-García et 

al. 2011 
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débilmente desarrollada, salvo en algunas comunidades autónomas, y no fue hasta 2008 

cuando se adoptó una legislación nacional (RD 1432/2008).  

De acuerdo con la tradición europea de conservación basada en reservas, la última 

normativa española designa a las ZEPAs como las áreas prioritarias para la corrección de las 

infraestructuras de transporte eléctrico, pero estas áreas no son las únicas incluidas en el 

reglamento nacional, ya que este también incluye las zonas contenidas en los planes de acción 

para especies amenazadas, así como otras áreas importantes para la reproducción, 

alimentación, dispersión y asentamiento temporal de especies catalogadas. A pesar de esto, 

las ZEPAs son las únicas áreas explícitamente definidas y protegidas por la ley y la delimitación 

de las áreas en base a los otros criterios depende enteramente de la variable aplicación, por 

parte de los gobiernos regionales, en la identificación de las mismas, lo que en muchos casos 

puede reducir el énfasis en aquellas áreas que se encuentren fuera de la red. Aunque las ZEPAs 

son sin duda muy importantes para la conservación de las aves, se desconoce si estas zonas 

son las más adecuadas para dirigir la acción preventiva contra este problema, es decir, en 

términos de conservación si son las áreas que mejor optimizan la inversión en recursos frente 

a la reducción en el número de víctimas por electrocución. Desafortunadamente, carecemos 

de una evaluación sobre la eficacia real de las ZEPAs como instrumentos para combatir las 

electrocuciones existentes. 

En este trabajo exploramos a escala regional la incidencia de la electrocución de aves 

en tendidos eléctricos dentro y fuera de las ZEPAs con el objetivo de determinar la idoneidad 

de estos espacios como dianas de la estrategia estatal española. 

 

2.2 Material y Métodos 

El área de estudio fue la Comunidad Valenciana (CV) que ocupa una superficie de 

23.655 km2 y está situada en la costa este de la Península Ibérica. La red ZEPA de esta 

comunidad está formada por un total de 43 reservas que ocupan el 31% del territorio terrestre 

valenciano (DOGV 2009/6699). 

Entre enero del año 2000 a abril del año 2010 se recopilaron todos los registros aves 

muertas o heridas por electrocución procedentes de (a) los Centros de Recuperación de Fauna 

(CRF) de la Comunidad de Valencia y (b) la compañía eléctrica Iberdrola S.A., De las aves que 

ingresaron en los CRF con indicios de electrocución, se comprobó la causa de la lesión o la 
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muerte mediante inspección visual o necropsia realizada por el personal cualificado de los 

centros (Haas 1993).  

Iberdrola S.A., es la compañía eléctrica más grande de la región, con cerca del 90% de 

las líneas eléctricas de media y baja tensión. Por lo general, cuando un ave se electrocuta, si la 

intensidad de la descarga eléctrica es media-alta y su duración es superior a 2 segundos, se 

produce un fallo en la fuente de alimentación que queda registrado por la empresa. Cuando 

esto ocurre la empresa envía un equipo de campo al lugar para determinar la causa y registrar 

los detalles de cada incidente, incluyendo la identificación de la especie en el caso que las 

interrupciones hayan sido causadas por aves. Dado que no dependen de que alguien 

azarosamente se encuentre el ave y que además llame al CRF, los datos de la compañía 

eléctrica pueden ser considerados espacialmente no sesgados. Para ambas fuentes de datos, 

únicamente se utilizaron aquellos registros que contenían las coordenadas del lugar donde se 

produjo la electrocución. Los registros se agruparon según dos grupos taxonómicos: “rapaces” 

(tanto diurnas como nocturnas) y “no rapaces” (resto de especies). Para cada registro se anotó 

si se encontraba dentro o fuera de una ZEPA y se calculó la distancia al borde de la ZEPA más 

cercana utilizando un sistema de información geográfica (ArcGIS 9, ESRI 2009). Antes de 

realizar los análisis, se comprobó que no existieran datos duplicados entre los CRF y la 

compañía eléctrica (hecho que ocurre con relativa frecuencia). Los datos duplicados fueron 

eliminados de la serie de datos de los CRF (a priori la fuente de datos sujeta a un mayor sesgo 

espacial). 

Se utilizaron pruebas de la Chi-cuadrado (α = 0,05; utilizando la corrección de Yates 

para la continuidad en caso de necesitarse) para explorar las diferencias en la frecuencia de 

electrocución entre (a) los grupos taxonómicos, rapaces vs no rapaces, independientemente 

de su origen geográfico, (b) dentro y fuera de ZEPA sin distinguir grupos taxonómicos y (c) 

dentro y fuera de las ZEPA, distinguiendo entre grupos taxonómicos. Después de agrupar los 

registros en las bandas 2,5 kilómetros tanto dentro como fuera de la ZEPA más cercana 

(contabilizados desde el borde), se comparó la distribución de d) la frecuencia de aves 

electrocutadas observada frente a la distribución esperada. 

Para las comparaciones de b) y c), el número total de electrocuciones fue 

estandarizado frente al área ocupada por cada una de las dos áreas consideradas (dentro vs 

fuera de las ZEPA). Para la comparación d), la frecuencia esperada se calcula en función de (1) 

la superficie abarcada en cada intervalo de 2,5 km y (2) de la longitud de la red de líneas de 

distribución (de segunda y tercera categoría, 30-66 kV y <30 kV respectivamente), las que 
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poseen un mayor riesgo de electrocución. Esta longitud se obtuvo a partir de los datos de 

distribución de las líneas proporcionados por las compañías eléctricas en cada uno de los 

intervalos espaciales considerados. Todos los análisis se realizaron en forma conjunta y por 

separado para cada una de las dos fuentes de datos, CRF y la compañía eléctrica para evaluar 

si existen sesgos en las fuentes. 

 

2.3 Resultados 

Se recopilaron un total de 400 registros de aves electrocutadas, 286 (71,5%) 

procedentes de los centros de recuperación de fauna y 114 (28,5%) de la compañía eléctrica 

(Tabla 2.1). Las rapaces fueron significativamente el grupo taxonómico afectado en mayor 

medida, de modo que protagonizaron el 82,5 % del total de electrocuciones frente al 16,0% 

correspondiente a aves no rapaces (principalmente ciconiformes, láridos y columbiformes; χ6
2 

= 25,7; p <0,01); el 1,5% de los ejemplares no pudo ser identificado. Sin embargo, se 

encontraron diferencias en el porcentaje de rapaces encontrado entre las dos fuentes de 

datos; los incidentes que afectaban a rapaces constituían menos del 60% en los registros de la 

compañía eléctrica, mientras que, en los datos del CRF esta cifra aumentó hasta 91,3% (χ1
2 = 

49,60, p <0,01). Esta discrepancia probablemente se deba al hecho de que la información 

recogida en los CRF se encuentra sesgada hacia las especies de mayor interés para la 

conservación (por ejemplo las aves rapaces). 

Las electrocuciones fueron más frecuentes fuera de las ZEPAs, tanto para el conjunto 

total de datos (82,5% vs 17,5%; χ1
2 = 18,22, p<0,001), como separados por fuente de 

procedencia: CRF (80,4% vs 19,6%; χ1
2 = 9,86, p<0,01) y compañía eléctrica (86,0% vs 14,0%; 

χ1
2= 9,40, p<0,01). También se encontraron diferencias en la tasa de electrocución 

comparando dentro y fuera de las ZEPAs por grupos taxonómicos, ya sea para ambas fuentes 

de datos (rapaces: χ1
2 = 14,86, p<0,001; no rapaces: χ1

2 = 2,90, p = 0,08), como por separado: 

CRF (sólo rapaces: χ1
2 = 11,57, p<0,001; no rapaces: χ1

2= 0,08, p = 0,77) o de la compañía 

eléctrica (rapaces: χ1
2 = 3,29, p = 0,07; no rapaces: χ1

2 = 7,42, p <0,01). 

No se observaron diferencias en la distribución espacial de las electrocuciones entre 

cada fuente de datos en función de las bandas de distancia a las ZEPAs (χ6
2 = 7,45, p = 0,3). 

Esto sugiere que no existió un sesgo en los datos recogidos por el centro de recuperación de 

aves y la compañía eléctrica, y permite validar la utilización los datos de ambas fuentes de 

manera combinada en los análisis espaciales.  
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Tabla 2.1 Número de electrocuciones de aves en la Comunidad Valenciana (España) dentro y 

fuera de la red ZEPA, recopiladas de datos proveniente de la red autonómica de Centros de Recuperación 

de Fauna (CRF) de la CV y de la compañía eléctrica Iberdrola SA (CE). También se indica si la especie está 

incluida en el Anexo I de la “Directiva Aves” (79/409/CEE). 

Especie Anexo I 
Fuera de ZEPA Dentro de ZEPA 

Total 1+2 
CRF CE Total1 CRF CE Total2 

Águila pescadora (Pandion haliaetus) Si 1 - 1 - - - 1 
Buitre leonado (Gyps fulvus) Si 10 4 14 2 4 6 20 
Culebrera europea (Circaetus gallicus) Si 6 4 10 - - - 10 
Aguilucho cenizo (Circus pygargus) Si - 1 1 - - - 1 
Águila real (Aquila chrysaetos) Si 7 1 8 1 - 1 9 
Águila-azor perdicera (Aquila fasciata) Si 7 2 9 7 1 8 17 
Aguililla calzada (Aquila pennata) Si 15 1 16 6 1 7 23 
Busardo ratonero (Buteo buteo) no 22 4 26 4 1 5 31 
Gavilán europeo (Accipiter nisus) no 1 - 1 - - - 1 
Azor común (Accipiter gentilis) Si 1 - 1 - - - 1 
Halcón peregrino (Falco peregrinus) Si 1 - 1 - - - 1 
Cernícalo vulgar (Falco tinnunculus) no 41 6 47 5 - 5 52 
Búho real (Bubo bubo) Si 94 31 125 17 4 21 146 
Mochuelo europeo(Athene noctua) no 1 1 2 - - - 2 
Cárabo común (Strix aluco) no - - - 1 - 1 1 
Lechuza blanca (Tyto alba) no 1 1 2 1 - 1 3 
Rapaz no identificada - 1 - 1 2 1 3 4 
Total rapaces  209 56 265 46 12 58 323 
Garceta común (Egretta garzetta) Si - 1 1 - - - 1 
Garza real (Ardea cinerea) no 1 1 2 1 - 1 3 
Ardea sp. - 1 - 1 - 1 1 2 
Cigüeña blanca (Ciconia ciconia) Si 3 10 13 4 - 4 17 
Cigüeña negra (Ciconia nigra) Si 1 - 1 - - - 1 
Pavo real (Pavo cristatus) no - 1 1 - - - 1 
Larus sp. - - 2 2 - - - 2 
Paloma bravía (Columba livia) no 1 12 13 - 1 1 14 
Columba sp. - 1 - 1 - - - 1 
Tortola turca (Streptopelia decaocto) no - 1 1 3 - 3 4 
Abubilla (Upupa epops) no - 1 1 - - - 1 
Cuervo común (Corvus corax) no 5 4 9 1 - 1 10 
Grajilla (Corvus monedula) no - 1 1 - - - 1 
Urraca europea (Pica pica) no 2 - 2 - - - 2 
Chova piquirroja (Pyrrhocorax pyrrhocorax) Si - - - 1 - 1 1 
Gorrión común (Passer domesticus) no - 1 1 - - - 1 
Curruca capirotada (Sylvia atricapilla) no 1 - 1 - - - 1 
Turdus sp. no - 3 3 - - - 3 
Sturnus sp. no 3 - 3 - 1 1 4 
Total no rapaces  19 38 57 10 3 13 70 
Aves no identificadas  2 4 6 - 1 1 7 

Total   230 98 328 56 16 72 400 
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Analizando la distribución espacial de la electrocuciones con respecto al borde de las 

ZEPAs, detectamos importantes diferencias entre las tasas de electrocución observadas y 

esperadas entre las diferentes bandas espaciales analizadas (χ6
2 = 44,75, p <0,01). En 

particular, se observó que fuera de los límites de las ZEPAs se producía una menor mortalidad 

de aves frente a la esperada dentro de los límites de la ZEPA (intervalo entre > 2,5-2,5 km: 

χ1
2=28,60, p = 0,001), mientras que en el exterior en la misma, en la banda de 2,5-5 km fuera 

de la ZEPA, se producía el efecto contrario una mayor mortalidad observada frente a la 

esperada (χ1
2 = 18,29, p <0,001, Figura 2.1). 

También se observaron diferencias entre la distribución de la frecuencia de aves 

electrocutadas en cada una de las bandas en función de la longitud de las líneas eléctricas (χ6
2 

= 75,47, p < 0,001). Una vez más, el intervalo de 2,5 a 5 km fuera de las ZEPAs acumuló una 

frecuencia de electrocución particularmente alta (χ1
2 = 18,29, p <0,001). Aunque en este caso, 

la banda de 2,5 km hacia el interior de las ZEPAs también mostró una mayor tasa de 

electrocución de lo esperado (χ1
2 = 12,69, p = 0,001). Por el contrario, entre los intervalos de 5-

7,5 y 7,5-10 km fuera de la ZEPA, las electrocuciones se redujeron por debajo de lo esperado 

(intervalo 5-7,5 km: χ1
2 = 7,89, p = 0,005; intervalo de 7,5-10 km: χ1

2 = 6,08, p = 0,01; Figura 

2.1). 

 

 

Figura 2.1 Comparación entre las frecuencias observadas y esperadas de las entradas de aves 

electrocutadas (estandarizado en función del área y de la longitud de tendido eléctrico; ver texto para 

más detalles) recogidas en los Centros de Recuperación de Fauna de la Comunidad Valenciana y de la 

compañía eléctrica Iberdrola SA con respecto a la distancia al borde de la ZEPA más cercana.  

* Diferencias significativas (p < 0,05) entre las frecuencias observadas y esperadas (test X2) 

      0 



Zonas de especial protección de aves y electrocución 
 

 

 

 43 

 

2.4 Discusión 
Los esfuerzos invertidos en la gestión de los problemas de conservación causados por 

la electrocución de aves en tendidos eléctricos promovidos por el Real Decreto 1432/2008, son 

claramente ineficientes a la hora de corregir el problema a gran escala si únicamente se aplica 

en la red de ZEPAs. Nuestros resultados mostraron como sólo una pequeña fracción de las 

víctimas (17,5%) se producen dentro de estas áreas protegidas. Incluso atendiendo 

exclusivamente a la riqueza de especies afectadas, fuera de las ZEPAs se encontraron más del 

doble de especies que en el interior (ndentro = 16 vs nfuera = 31; ver Tabla 2.1). Para ser eficaz, la 

normativa española de protección contra la electrocución debería reorientarse espacialmente. 

Las electrocuciones fuera de las ZEPAs no están distribuidas al azar, sino que tienden a 

concentrarse cerca de los bordes del espacio, lo que permite focalizar el esfuerzo. Si las 

actividades de corrección se centran en las ZEPAs la reducción máxima en el número de 

electrocuciones es de aproximadamente un 18 %, mientras que si el mismo esfuerzo se realiza 

en la banda de 5 kilómetros contigua a cada ZEPA, esta reducción alcanzaría un 60 %. Además, 

en términos de superficie, la banda propuesta de actuación ocupa una superficie incluso 

menor a la red de ZEPAs (el 31% frente a 42% de la superficie total de CV respectivamente). En 

un estudio llevado a cabo recientemente en Cataluña (NE de España), Tintó et al. (2010) 

encontraron más aves electrocutadas en los alrededores de espacios protegidos que dentro de 

los mismos, apoyando la hipótesis de que esto no es sólo un patrón o un problema regional. 

Estos casos de estudio son un ejemplo claro de que las estrategias regionales o estatales 

contra la electrocución deben basarse en estudios detallados y sistemáticos a partir de 

registros de mortalidad obtenidos dentro de todo el área de actuación.  

Uno de los factores que podrían determinar el desequilibrio espacial en la frecuencia 

de electrocución podría estar relacionado con la mayor presencia relativa de líneas eléctricas 

el exterior de las ZEPAs que dentro de las mismas (χ10
2 = 5699,33, p <0,001), lo que a su vez es 

un reflejo de las políticas de conservación dentro de estos espacios naturales. Sin embargo, la 

distribución espacial de las líneas eléctricas no explica por completo el patrón observado, ya 

que como hemos dicho, la frecuencia de electrocución fue superior a la esperada por el 

número de líneas eléctricas. Este patrón puede ser el resultado de la interacción de dos 

factores fundamentales: (1) una mayor presencia de aves en las zonas de borde de las ZEPA 

y/o (2) un mayor uso de las torres de alta tensión en las zonas limítrofes (Janss y Ferrer 1999; 

Mañosa 2001; APLIC 2006; Tintó et al. 2010). La mayoría de las ZEPAs se delimitaron en base a 
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un único criterio, como es la localización de áreas de nidificación de especies incluidas en el 

Anexo I de la Directiva Aves. Tradicionalmente, los hábitats de reproducción de gran parte de 

estas especies están o han sido asociados con áreas relativamente naturales y con baja 

influencia humana, de tal manera que la inclusión de áreas agrestes, tales como montañas o 

áreas forestales, se vieron favorecidas sobre otros hábitats, como por ejemplo las zonas 

agrícolas, durante el proceso de selección de las ZEPAs. Sin embargo, los estudios de selección 

de hábitat de rapaces en el Mediterráneo han demostrado que la mayoría de las especies que 

asociadas a zonas forestales seleccionan preferentemente, a nivel de paisaje, áreas que tengan 

ecotonos de vegetación natural y espacios agrícolas (Sánchez-Zapata y Calvo 1999; 

Bustamante y Seoane 2004), donde sus presas son más abundantes. Además, también se ha 

demostrado cómo las rapaces que se reproducen en el interior de ZEPAs utilizan con 

frecuencia áreas de campeo situadas fuera de ellas (p.e. Carrete y Donázar 2005; Martínez et 

al. 2007; Calvo et al. 2012). De este modo, las áreas limítrofes a las ZEPAs constituyen un área 

de ecotono entre los hábitats naturales presentes en el interior y las zonas más transformadas 

del exterior (principalmente campos agrícolas), dónde la presencia y utilización por las aves es 

elevada. Por otra parte, la relativa escasez de posaderos naturales fuera de las ZEPAs, debido a 

que estas zonas suelen ser más llanas y con menos arbolado, conduce a un mayor uso de 

perchas artificiales (como por ejemplo, postes eléctricos), lo que aumenta el riesgo de 

mortalidad por electrocución, y puede convertir a estas zonas en trampas ecológicas (Gates y 

Gysel 1978). 

Varios factores podrían sesgar nuestros resultados (Ferrer y Janss 1999; Lehman et al. 

2007), por ejemplo, que se hayan realizado programas anteriores de corrección de líneas 

eléctricas o que las líneas eléctricas dentro de las ZEPAs sean menos peligrosas que las 

instaladas en el área adjunta inmediatamente. Sin embargo, hasta la fecha no ha habido 

ningún programa general de corrección de tendidos eléctricos en la Comunidad Valenciana 

(salvo algunas excepciones en líneas muy concretas y en tramos de pequeña longitud), y 

aunque no disponemos de los datos reales, no hay indicios de que la configuración de la 

cruceta de los apoyos eléctricos sea en promedio, diferente entre las líneas situadas dentro y 

fuera de la ZEPAs. La ausencia de diferencias en la configuración de los apoyos dentro y fuera 

de las reservas podría deberse a que la gran mayoría de los tendidos eléctricos se instalaron 

antes de que estos espacios fueran declarados, y más aún, si tenemos en cuenta que el uso de 

un diseño u otro (al menos durante el período estudiado, y antes de la entrada de las nuevas 

normas anti-electrocución) dependía de criterios no relacionados con las políticas de 

conservación, sino estrictamente técnicos o económicos.  
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Por otra parte, el que se produjeran sesgos en los registros de aves electrocutadas 

entre las dos fuentes de datos también podría invalidar las conclusiones. Sin embargo, los 

datos de los centros de recuperación de fauna no difirieron espacialmente de los recogidos por 

la compañía eléctrica, que se consideraban imparciales en términos espaciales (ver Métodos). 

Además, dado que una gran proporción de los individuos electrocutados registrados en los 

centros de recuperación se encontraron aún con vida (41%), y otra gran parte eran cadáveres 

muy recientes, y que las aves encontradas por la compañía eléctrica debido a las incidencias en 

el servicio siempre fueron recogidas en un plazo corto de tiempo, indican que gran parte de los 

datos fueron localizados rápidamente, por lo que se minimizan los sesgos potenciales debido a 

una desaparición diferencial de los cadáveres por carroñeo (por ejemplo, debido al contraste 

de densidades entre áreas). También reduce este sesgo el que las aves más propensas a sufrir 

electrocuciones son las aves de mediano y gran tamaño (como las aves rapaces), las cuales son 

más fáciles de encontrar por los observadores y muestran una menor tasa de eliminación de 

cadáveres por carroñeros comparado con aves de tamaño pequeño (APLIC 2006; Ponce et al. 

2010). 

En conclusión, nuestros resultados parecen ilustrar un problema clásico de efecto 

borde asociado a un área protegida (Janzen 1986), donde la influencia humana exrerna puede 

afectar directamente a la persistencia de las especies protegidas dentro de las reservas 

(Suáreaz-Seoane y García-Rovés 2004; Loveridge et al. 2007). Del mismo modo, nuestros 

resultados apoyan la idea de que las estrategias de gestión dentro de los espacios naturales 

protegidos no pueden ser independientes de las actividades humanas que se realiza en el área 

colindante que lo rodea (Wells y Brandon 1992; Hansen y DeFries 2007). En el caso de líneas 

eléctricas con elevado riesgo de electrocución para las aves, incluso parece más valioso (en 

términos de conservación) invertir en el trabajo de corrección fuera de los espacios protegidos 

(en nuestro caso las ZEPAs) en lugar de en el interior de los mismos. Por lo tanto, es muy 

recomendable que las estrategias de conservación de la biodiversidad se adopten basadas en 

una evaluación previa de su eficacia, lo que se conoce como acciones de gestión basadas en 

evidencias (Sutherland et al. 2004). 
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Capı́tulo 3 

 

Uso de modelos predictivos espacialmente 

explícitos para la identificación a gran escala de 

áreas para la protección de las aves frente a la 

electrocución. 
 

3.1 Introducción 

En el contexto general de crisis ambiental que afecta al planeta, las áreas protegidas 

han sido reconocidas como unas herramientas eficaces para frenar la pérdida de biodiversidad 

(Lovejoy 2006). Generalmente, los criterios utilizados para su establecimiento se han basado 

en la protección de determinadas especies en función de su grado de amenazada, de 

endemicidad o incluso por ser emblemáticas o carismáticas (Lambeck 1997; Williams 1998; 

Carroll et al. 2001). También se han utilizado otros criterios como la riqueza de especies 

(Polasky et al. 2001;) o la protección de los procesos y servicios ecosistémicos (Chan et al. 

2006). La identificación y el establecimiento de las áreas protegidas es un proceso complejo 

(Vane-Wrigth et al. 1991), ya que generalmente las áreas con mayores necesidades de 

conservación no se corresponden con las áreas con mayor riqueza de especies o con las zonas 

de distribución de especies más sensibles o específicas (Pressey y Nicholls 1989; Rodrigues et 

al. 2004; Pressey 2004; Orme et al. 2005). Por este motivo, en las últimas dos décadas han 

tenido un gran auge la utilización de procesos sistemáticos de selección de espacios 

(Possingham et al. 2001). La utilización de estos procesos en el diseño de espacios protegidos 

permite optimizar las acciones de conservación sobre las áreas prioritarias a partir de criterios 

científicos, evitando subjetividades y sesgos de información (Wilson et al. 2006; Schmolke et 

al. 2010), por ejemplo, zonas más exploradas o conocidas frente a otras menos estudiadas 

(Groves et al. 2002). Estos modelos pueden estar basados en el análisis de la idoneidad de 

hábitat de las especies (USFWS 1981), análisis selección multi-criterio (Phua y Minora 2004; 

Zucca et al. 2008) o en algoritmos matemáticos (Cocks y Baird 1989; Williams y ReVelle 1997; 

Margules y Pressey 2000; Pressey y Cowling 2001; Kingsland 2002; Leslie et al. 2003; Urbina-

Cardona y Flores-Villela 2010; Rodríguez-Soto et al. 2011).  
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Los modelos predictivos son herramientas muy empleadas en ecología, ya que 

permiten responder y plantear cuestiones muy importantes y diversas tales como; la 

distribución de especies poco conocidas (Guisan y Thuiller 2005; Pearson et al. 2007), la 

distribución de las especies en el pasado (Benito-Garzón et al. 2007), los patrones de 

diversidad (Ortega-Huerta y Peterson 2004; Ferrier et al. 2007), los efectos del cambio global 

sobre la distribución de especies (Peterson et al. 2002; Thuiller et al. 2008) o incluso para 

predecir los niveles de flujo genético entre las poblaciones (Tolley et al. 2010) entre otras 

aplicaciones. Los modelos de distribución de especies (SDM) son técnicas numéricas que 

relacionan las observaciones de presencia de las especies con la información ambiental y / o 

espacial, con el objetivo de predecir su distribución en función del paisaje en un área 

determinada (Elith y Leathwick 2009). Estos modelos pueden ayudar en la estimación espacial 

de la riqueza específica, que puede ser útil para el diseño de espacios protegidos (Carroll et al. 

2001; Raxworthy et al. 2003; Ortega-Huerta y Peterson 2004; Nur et al. 2011; Arcos et al. 2012, 

O’Brien et al. 2012). Por otra parte, una aplicación mucho menos extendida ha sido la 

localización de lugares de elevado riesgo de mortalidad para especies a causa de impactos 

humanos, como por ejemplo en carreteras (Malo et al. 2004; Langen et al. 2009; Gomes et al. 

2009) o en parques eólicos (Carrete et al. 2012; Santos et al. 2013). 

La electrocución de aves en tendidos eléctricos es una de las causas de mortalidad no 

natural más importantes para diversas especies de aves en todo el planeta (Bevanger 1994; 

1998; APLIC 1996; 2006; Lehman et al. 2007; Prinsen et al. 2011a). Son especialmente 

sensibles las aves rapaces (Ferrer et al. 1991; Janss y Ferrer 1999, Bayle 1999; Janss 2000), un 

grupo que incluye numerosas especies amenazadas (BirdLife International 2004). Durante los 

últimos años se han realizado avances en el conocimiento de los factores que influyen en el 

riesgo de electrocución (Janss y Ferrer 2001; Lehman et al. 2007), concluyendo que el tamaño 

y comportamiento del ave, el diseño y el material del apoyo, y el hábitat circundante son 

algunos de los factores de riesgo más relevantes (Janss 2000; Janss y Ferrer 2001; Mañosa 

2001; Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011).  

Actualmente existe un amplio consenso entre los científicos y gestores sobre cuáles 

son las medidas de mitigación más efectivas y cómo se deben establecer para corregir este 

impacto. Consiste en la identificación de los postes más peligrosos y su corrección mediante la 

sustitución por otros de diseño seguro o mediante el aislamiento de las partes donde 

potencialmente se pueden producir las electrocuciones. Estas medidas ha dado muestras 

probadas de reducir significativamente el número de víctimas por electrocución, a la vez que 

optimiza el uso de los recursos económicos (Tintó et al. 2010; López-López et al. 2011; Guil et 
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al. 2011; Ferrer 2012). Generalmente, el proceso de identificación de apoyos peligrosos se ha 

realizado siguiendo una evaluación de riesgo basada en la caracterización apoyo por apoyo 

modelando las características técnicas junto a variables de hábitat, con el fin de obtener 

modelos de riesgo basados en el poste (Izquierdo et al. 1997; Janss y Ferrer 2001; Mañosa 

2001; Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011; Dwyer et al. 2013). Pero la aplicación de este esquema 

de selección es inasumible a una escala espacial grande, ya que implica elevados costes, tanto 

de tiempo como de recursos económicos, debido a la necesidad de caracterización de todas las 

líneas instaladas y a la inviabilidad económica de cambiar todos los apoyos con diseño 

peligroso existentes. Por este motivo, parece necesario diseñar un procedimiento que permita 

detectar las áreas de mayor riesgo sobre las que aplicar las medidas de mitigación. Varios 

estudios han detectado que los accidentes no se distribuyen al azar sino que se concentran en 

un porcentaje muy bajo de apoyos (William y Colson 1989; Mañosa 2001; Guil et al. 2011). 

Estos postes se caracterizan por a) tener un diseño calificado como “peligroso”, por ejemplo 

por la presencia de aisladores o puentes sobre el travesaño superior que aumentan el riesgo 

de electrocución (Olendorff et al. 1981; APLIC 1996; Janss y Ferrer 1999; Janss y Ferrer 2001; 

Mañosa 2001), y b) estar ubicado en una zona de alto uso o presencia de aves sensibles 

(Fernández-García 1998; Mañosa 2001; Real y Tintó 2004; Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011). 

Por lo tanto, combinando la elaboración de modelos espaciales de riesgo de electrocución, a 

partir de la información de mortalidad en tendidos eléctricos, y de la presencia de aves 

sensibles a este impacto, podríamos predecir las zonas de mayor riesgo. De hecho, esta 

herramienta sería especialmente útil para la localización de las áreas prioritarias designadas en 

la reciente normativa estatal -RD1432/2008- de protección de la avifauna contra la 

electrocución en tendidos eléctricos en España. Esta normativa obliga a las Comunidades 

Autónomas al establecimiento de unas zonas prioritarias para la protección contra el impacto 

de los tendidos eléctricos, en las cuales se prohibirá la instalación de nuevos tendidos 

peligrosos y se focalizarán las acciones de corrección y mitigación del impacto de los tendidos.  

La Comunidad Valenciana es una de las áreas dónde se ha detectado una mayor 

mortalidad de aves por electrocución de la Península Ibérica (Izquierdo et al. 1997; Pérez-

García 2009) Hasta el año de entrada en vigor de la normativa estatal no existía ninguna 

estrategia de mitigación a escala regional y únicamente se habían realizado trabajos de 

carácter local (Pérez-García 2009). En este contexto, los objetivos del presente capítulo son: i) 

analizar la relación entre los registros de electrocución y la configuración del paisaje, ii) diseñar 

un mapa de riesgo de electrocución a gran escala. Y dado que los resultados del presente 

estudio se podrían emplear en la selección de las zonas prioritarias del RD 1432/2008, el 
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último objetivo es iii) seleccionar las áreas prioritarias de protección en función del mapa de 

riesgo de electrocución.  

 

3.2 Material y Métodos 

Para la identificación de las áreas prioritarias en la Comunidad Valenciana, se procedió 

a la construcción de dos modelos espaciales. Uno evalúa el riesgo de electrocución en función 

de la topografía, los usos del suelo y la mortalidad de aves en cuadrículas 1x1 km2. El segundo, 

asigna un valor de sensibilidad a cada cuadrícula en función de la presencia de especies 

consideradas sensibles por su riesgo potencial de electrocución y status de conservación. 

Mediante la integración de ambos modelos, la incorporación de los criterios indicados en la 

norma estatal RD 1432/2008 y de otros datos adicionales como la localización de registros de 

mortalidad de especies seleccionadas y la información de campo de expertos, se identificaron 

dos grupos de áreas prioritarias. Uno de estos grupos se incorporó directamente a la 

propuesta final de áreas prioritarias al existir información de campo sobre electrocuciones, 

mientras que el segundo grupo fue considerado como áreas de información insuficiente y se 

procedió a la realización de un muestreo para determinar la incorporación de estas áreas a la 

propuesta final de áreas prioritarias (Ver figura 3.1). 

 

Figura 3.1. Diagrama general del proceso de identificación de las áreas prioritarias en la 

Comunidad Valenciana 
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Registros de mortalidad por electrocución  

Entre enero del año 2000 y julio de 2009 se recopilaron un total de 1.098 registros de 

electrocuciones de 51 especies de aves diferentes, procedentes de los Centros de 

Recuperación de Fauna (CRF) y de las principales compañías eléctricas. Previamente, se 

depuraron y eliminaron losregistros duplicados entre las fuentes.  

Del total de registros, el 19 % (n= 419) disponían de la localización exacta de la 

electrocución (georreferenciada), mientras que para el resto de datos sólo se disponía del 

término municipal. Las rapaces diurnas y nocturnas supusieron más del 80% de las 

electrocuciones totales, seguidos por garzas y similares (6,1%), córvidos (4,1%) y palomas 

(3,5%).  

 

Variables ambientales 

El área de estudio se dividió en cuadrículas de 1km2, en las cuales se caracterizaron 

variables topográficas, relacionadas con el uso o el aprovechamiento del suelo y variables de 

intensificación del territorio (en la tabla 3.1 se incluye la descripción de cada variable utilizada). 

Para el cálculo de las variables ambientales se utilizó el sistema de información geográfica 

ArcGIS 9.0 (ESRI 2009) y la extensión Hawth's Analysis Tools (Beyer 2004). La distribución de 

los tendidos eléctricos de media y baja tensión (< 66 kv) fue cedida por las dos empresas 

eléctricas que operan mayoritariamente en el área de estudio (Iberdrola S.A. y Eléctrica del 

Maestrazgo S.A.). No fue posible incluir las líneas eléctricas de los propietarios particulares, 

debido a que la mayoría de ellas no se encuentran disponibles en formato digital. La 

información de los usos del suelo se obtuvo del Corine Land Cover 2006 y de la Generalitat 

Valenciana (Servidor cartográfico de la GVA) y la información de alturas y pendientes se 

obtuvo de un Modelo Digital de Elevaciones con resolución de 30 m (Ver tabla 3.1).  

Además, con el fin de evaluar la autocorrelación espacial de los datos ambientales, se 

incluyó como variables las coordenadas espaciales (x, y) del centro de la cuadrícula más un 

conjunto de siete co-variables que permiten el análisis de superficie de tendencia “trend 

surface analysis” (x2, y2, x3, y3, xy x2y, xy2; Legendre 1990; Legendre y Legendre, 1998; Anadón 

2007). Posteriormente, se evaluó la colinealidad de todas las variables ambientales mediante 

el cálculo de los coeficientes de correlación de Spearman. Cuando los pares de variables 
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predictoras se correlacionaron fuertemente (|rs|> 0,7) se descartó una de las variables 

redundantes (Anadón 2007). 

 

Tabla 3.1. Descripción de las variables ambientales utilizadas en los análisis por grupos. 

Topográficas, Uso y Fragmentación e Intensificación antrópica. Las variables de porcentajes o medias se 

calcularon sobre la cuadrícula 1km2 y las variables de distancia se calcularon desde el punto central de la 

cuadrícula hasta la frontera del uso evaluada más cercana. 

Topográficas 

COTA Altura media (m) 
PEND_MED Pendiente Media (%) 

 Uso y Fragmentación 

PINAR Porcentaje de cobertura de pinar (%) 
QUERC Porcentaje de quercíneas (encinares, quejigares…) (%) 
MAT Porcentaje de matorral (%) 
REG_FRUT Porcentaje de cultivos de frutales en regadío (%) 
SEC_FRUT Porcentaje de cultivos de frutales en secano (%) 
REG_HERB Porcentaje de cultivos de herbáceas en regadío (%) 
SEC_HERB Porcentaje de cultivos de herbáceas en secano (%) 
REG_TOT Porcentaje de cultivos en regadío (%) 
SEC_TOT Porcentaje de cultivos en secano (%) 
HUM Porcentaje de humedales o ríos (%)  
ERIAL / SIN VEG Porcentaje de erial o áreas sin vegetación (%) 
URB Porcentaje de uso urbano (%) 
DIST_PIN Dist. al pinar más cercano (m) 
DIST_MAT Dist. al matorral más cercano(m) 
DIST_SEC Dist. al cult. de secano (frut + herb) más cercano (m) 
DIST_REG Dist. al cult. de regadío (frut + herb) más cercano (m) 
DIST_CARR Dist. a la carretera o camino asfaltado más cercano (m) 
DIST_URB Dist. al núcleo urbano más cercano (m) 

Tendidos 

TEND Longitud de líneas eléctricas (media / baja tensión) en cada cuadrícula 1 km2 (km) 
DIST_TEND Dist. al tendido de media/ baja tensión más cercano (m) 

Espacial 

Coord_Y Latitud (Coordenada Y) 
Coord_X Longitud (Coordenada X) 

 

Construcción de los modelos de riesgo 

Se utilizaron Modelos Lineales Generalizados GLM’s (McCullagh y Nelder 1989) para el 

análisis del patrón en la mortalidad de aves por electrocución. Este tipo de modelos de 

regresión logística permite relacionar la variable de interés, en este caso presencia o ausencia 

de mortalidad en cada cuadrícula, con variables ambientales tanto continuas como discretas.  
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En una primera fase, se construyeron modelos univariantes para estudiar la relación de 

la mortalidad con cada una de las variables que no fueron excluidas del análisis de 

colinealidad. En este análisis se estudiaron tanto las relaciones lineales como las cuadráticas o 

unimodales. El resultado muestra la relación existente entre la presencia de electrocuciones y 

la variable ambiental (positiva +, negativa -, unimodal positiva +- o unimodal negativa -+) junto 

con la significación (* cuando p < 0,05 y ** cuando p < 0,01) y el porcentaje de deviance 

explicada (D2) de cada relación (Anderson y Grible 1998; Cushman y MacGarigal 2002). Para 

cada análisis se comprobó la sobredispersión de los datos, en el caso de encontrarse se 

utilizaron modelos de cuasi-verosimilitud (binomial) para la construcción de los mismos 

(Cameron y Trivedi 1998; Hinde y Demétrio 1998).  

En la segunda fase, se elaboró un modelo multivariante del riesgo de electrocución en 

función de las variables ambientales. El objetivo es encontrar el modelo que mejor explique la 

mortalidad en cada cuadrícula en función de la combinación de las variables ambientales. Para 

ello se construyó un modelo con la totalidad de los datos del área de estudio (modelo CV). El 

análisis de los patrones de mortalidad se realizó comparando una muestra del 75% de las 

cuadrículas con mortalidad con un número igual de cuadrículas sin mortalidad (Jones 2001). El 

25% restante se utilizó para la validación posterior del modelo (Anadón 2007). La elección de 

las cuadrículas se realizó mediante una selección al azar dentro del área de estudio. El modelo 

multivariante se obtuvo mediante la eliminación de variables paso a paso (step by step 

backward) y como medida para la selección de variables se utilizó el criterio de información de 

Akaike (AIC, Burnham y Anderson 2002).  

Posteriormente, se calculó el peso relativo de cada grupo de variables (topográficas, 

usos del suelo y antrópicas) sobre el modelo multivariante, mediante el análisis de partición de 

la deviance (Bocard et al. 1992). Para ello, se calculó la deviance explicada por la combinación 

de cada uno de los tres modelos y se obtuvo el porcentaje de la deviance puras para cada una 

de las tres familias siguiendo los pasos descritos en Anderson y Grible (1998) y en Cushman y 

MacGarigal (2002). 

Tanto para los análisis univariantes como para los modelos multivariantes se utilizó la 

función de enlace (logit) de error Binomial y se empleó el programa de software libre R 

(versión R 2.14; http://www.r-project.org/).  

 

http://www.r-project.org/
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Validación de los modelos predictivos 

Para la validación del modelo se utilizaron el 25% de las cuadrículas no seleccionadas 

en los análisis anteriores. La capacidad predictiva del modelo multivariante fue estimada 

mediante el cálculo del valor del Área Bajo la Curva (AUC) en un análisis ROC (Reciver 

Operating Characteristics; Fielding y Bell 1997; Manel et al. 2001). En este análisis se 

representan la especificidad, definida como porcentaje de ausencias (en este caso cuadrículas 

sin electrocución) correctamente predichas, y la sensibilidad del modelo, definida como 

porcentaje de presencias correctamente predichas (en este caso cuadrículas con 

electrocución). Valores de AUC de 0,5 a 0,7 indican baja capacidad predictiva, AUC entre 0,7 y 

0,9 moderada y AUC mayores de 0,9 muy alta (Swets 1988; Boyce et al. 2002). 

Para ayudar a interpretar las diferentes zonas de riesgo predichas por el modelo se 

calcularon dos valores umbrales (uno medio y otro alto), lo que permitió clasificar el riesgo de 

electrocución en tres categorías baja, media y alta (Pearson et al. 2004). Se utilizó como valor 

umbral medio el valor de prevalencia del modelo (Liu et al. 2005), este valor maximiza la suma 

de la sensibilidad y la especificidad. Mientras que como valor umbral alto se utilizó el 90 % de 

las sensibilidades (Pearson et al. 2004)  

Para el cálculo de las curvas ROC, del AUC y de los valores umbrales se utilizó la librería 

p.ROC en el programa estadístico R (Robin et al. 2011).  

 

Elaboración del Mapa de Sensibilidad Específica 

El mapa de sensibilidad se obtuvo mediante la aplicación de un método de valoración 

objetiva de la información espacial de especies sensibles utilizadas como especies indicadoras/ 

focales (Andelman y Fagan 2000; Favreau et al. 2006; Brigth et al. 2006). Para cada una de 

estas especies se construyó un mapa en cuadrículas de 1km2 con las áreas sensibles. Estas se 

definieron en base a la normativa estatal (RD 1430/2008) como los lugares donde las aves se 

reproducen, buscan alimento, donde los juveniles y los individuos no reproductores se 

dispersan o donde se producen altas concentraciones de individuos. Para cada una de estas 

zonas se calculó el valor de sensibilidad en función del estado de conservación de la especie y 

del uso que haga de la zona (Brigth et al. 2006).  

Las especies modelo se eligieron en base a dos criterios, a) su estado de conservación 

en el Catálogo Nacional de Especies Amenazadas (CNEA; RD 439/1990) y b) su sensibilidad a la 

electrocución (Janss 2001;). Siguiendo estos criterios las especies seleccionadas fueron el 
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buitre leonado (Gyps fulvus), el águila real (Aquila chrysaetos), el águila perdicera (Aquila 

fasciata) y el búho real (Bubo bubo). Para cada especie se recopiló la información disponible 

sobre las zonas nidificación y de concentración de individuos a partir de bibliografía 

especializada y de los datos de los censos oficiales de la Consellería de Territorio y Vivienda de 

la Comunidad Valenciana. Uno de los criterios que justificaron la selección de estas especies es 

que para tres de ellas (águila real, buitre leonado y águila perdicera) se realizan seguimientos 

detallado de su distribución y tamaño poblacional. En el caso del búho la calidad de la 

información difiere entre zonas, pero la elevada sensibilidad de la especie a la electrocución la 

hace, a priori, una buena candidata como especie indicadora (Rubolini et al. 2001; Martínez et 

al. 2006; Pérez-García et al. 2012; ver Capítulo 6) 

Las áreas de campeo se asignaron a partir de los trabajos de radio-seguimiento 

realizados en la Comunidad Valenciana o áreas mediterráneas semejantes. De este modo se 

seleccionaron los siguientes tamaños de radios con centro en el nido ocupado más reciente: 

águila real 5 km (Fraguas et al. 2001; GVA datos propios), águila perdicera 4 km (Sanz et al. 

2005; Pérez-García et al. 2012), búho real 2 km (León et al. 2008; Delgado et al. 2009; 

Campioni et al. 2013; autores datos propios). Para el buitre leonado sólo hemos considerado 

un área de protección de 1 km alrededor de las colonias dado que muestra un área de campeo 

enorme, > 4.000 km2 (García-Ripollés et al. 2011; Zuberogoitia et al. 2012). Por otra parte, para 

la obtención de las zonas de dispersión se ha utilizado la información proporcionada por 

ejemplares juveniles marcados de águila perdicera (Cadahía et al. 2005; 2010) y águila real 

(Soutullo et al. 2006a; 2006b) en esta Comunidad.  

La valoración de las áreas sensibles de cada especie se realizó en función del estado de 

conservación en el Catálogo Nacional de Especies Amenazadas (Real Decreto 439/1990). El 

valor por área de nidificación se aplicó a la cuadrícula 1x1 km donde se localiza el nido y el área 

de nidificación a los radios seleccionados en el apartado anterior (Brigth et al. 2006). La 

valoración del área de campeo fue: águila perdicera 4 puntos, águila real 3, buitre leonado y 

búho real 2. La valoración del área de nidificación fue: águila perdicera 3 puntos, águila real 2, 

buitre leonado y búho real 1. El valor aplicado a las áreas de dispersión, tanto para águila real, 

como para el águila perdicera, ha sido de 2 puntos. El índice de sensibilidad específica (ISe) de 

cada cuadrícula se obtuvo mediante la suma de todos valores de sensibilidad para las cuatro 

especies (ISe = ∑sp (A. nidificación + A. campeo + A. dispersión)). Finalmente, el mapa de 

sensibilidad total se clasificó según el siguiente rango de valores: Nulo 0; Bajo 1-3; Medio 4-6; 

Alto > 6. 
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Cuadro 1. Especies seleccionadas: 

           

  Águila real (Aquila chrysaetos)                           Águila perdicera (Aquila fasciata) 

 

          

Búho real (Bubo bubo)                                   Buitre leonado (Gyps fulvus) 
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Selección de las Áreas Potenciales  

Para la selección de las áreas potenciales se superpuso el mapa de riesgo de 

electrocución y el de sensibilidad específica. Del mapa obtenido se eliminaron aquellas 

cuadrículas que mostraron bajos valores de riesgo de electrocución (< valor del umbral) o de 

sensibilidad (< 4), ya que se consideró que estas cuadrículas tenían escasa probabilidad de 

electrocución o de ser utilizadas por alguna de las especies sensibles evaluadas, y las áreas 

designadas como Zona de Especial Protección para la Aves ZEPA (DOGV 2009/6699). Estas son 

las únicas zonas de la Comunidad Valenciana que se encuentran directamente incluidas en el 

Real Decreto 1432/2008, dado que, tanto los Planes de Acción, como en los Planes de 

Conservación y Recuperación de Especies Amenazadas no incluyen espacios fuera de esta red. 

 

Verificación y Delimitación Áreas Prioritarias 

Sobre el mapa de áreas potenciales se realizó una evaluación de las áreas a incluir en la 

propuesta final de áreas prioritarias. Este proceso se realizó utilizando como base la 

información de mortalidad de aves electrocutadas a dos escalas, por una parte las 

localizaciones exactas de las especies elegidas como sensibles y por otra, un mapa de 

electrocución con el total de electrocuciones a escala de municipio (n = 679). Para la valoración 

de estos mapas de mortalidad, se contó con la opinión de 5 personas con experiencia en la 

distribución de aves amenazadas, modelado ecológico, electrocución de aves, diseño de 

espacios protegidos y gestión del medio natural (Arcos et al. 2012). Los expertos valoraron de 

0 a 2 todas áreas potenciales según los datos de mortalidad, tanto por localizaciones exactas, 

como por municipio, así como el conocimiento previo disponible por ellos sobre presencia de 

especies amenazadas o registros previos de mortalidad que no han sido reportados por los 

registros oficiales de los Centros de recuperación o de la empresa Eléctrica. La incorporación 

del conocimiento de expertos se ha demostrado un método adecuado para complementar 

procesos de selección de reservas basados en modelos matemáticos (Cowling et al. 2003; 

Store y Kangas 2001). Mediante este proceso se evaluó tanto la ausencia de zonas concretas 

con elevada concentración de aves electrocutadas y que no fueron incluidas en el modelo de 

áreas prioritarias, como la presencia de zonas en los que no existían registros de mortalidad ni 

presencia de especies sensibles. Aquellas áreas potenciales cuyo valor medio fue superior a 1 

se incluyeron en la propuesta final. 
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Las zonas con elevada mortalidad no presentes en el mapa de áreas potenciales se 

incluyeron en la propuesta final como Áreas de Elevada Mortalidad, y las zonas incluidas en el 

mapa de áreas potenciales, para las cuales no se cuenta con registros de mortalidad se 

determinaron como Áreas con Información Insuficiente. En estas zonas se realizaron 

muestreos de campo para comprobar si la falta de información se debió a un error de 

predicción del modelo o a una falta de datos de campo. Los muestreos se realizaron entre 

noviembre del año 2009 y mayo del 2010. En cada uno de ellos se recorrió al menos el 70 % de 

las líneas existentes en búsqueda de individuos o restos de cadáveres. Las inspecciones debajo 

de los postes y su entorno duraron de 3 a 5 minutos, dependiendo de la presencia de 

cobertura arbustiva. Una vez realizados los recorridos de campo, las áreas en las que se 

localizó alguna electrocución que involucrase especies incluidas en el Catálogo Nacional de 

Especies Amenazadas se incorporaron en la propuesta final, el resto se desestimaron.  

 

3.3 Resultados 

Los 419 registros de electrocuciones georreferenciadas (listado en detalle y 

distribución espacial de los registros en el Anexo 3) se localizaron en 187 cuadrículas de 1 km2. 

La mortalidad media fue de 2,01 ± 1,37 registros/cuadrícula (rango min 1 y Max 45) aunque el 

63,9 % sólo registraron un caso de electrocución (ver figura 3.2).  

 

Figura 3.2. Distribución del número de registros de electrocuciones por cuadrícula. 

Modelo de riesgo de electrocución  

La presencia de aves electrocutadas en cada cuadrícula se relacionó significativamente 

con 11 variables ambientales (ver tabla 3.2). Se eliminaron dos variables que correlacionaban 
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fuertemente con otras cuatro variables: la Distancia a Núcleo Urbano que correlacionaba con 

Distancia al tendido eléctrico más cercano (0,77) y con Distancia a carreteras (0,64), y la Altura 

media que a su vez correlacionaba con Porcentaje de cultivo de regadío (0,73) y con Distancia 

al cultivo de regadío (0,73). 

La probabilidad de que se encuentre una electrocución en las cuadrículas de 1 km2 fue 

mayor cuanto más próximo a cultivos de regadío y cuando la superficie estuvo ocupada por 

cultivos de regadío mezclados con pinares o eriales. Las áreas ocupadas principalmente por 

matorrales y quercíneas mostraron una baja probabilidad de accidentes. De acuerdo a lo 

esperado, las cuadrículas que se encontraban más próximas a tendidos eléctricos mostraron 

una mayor probabilidad de electrocución, así como aquellas que tenían una densidad de líneas 

eléctricas (kilómetros de tendidos eléctricos por cuadrícula) situadas en valores medios. La 

latitud entró en el modelo con una respuesta cúbica, mientras que la longitud no mostró 

relación significativa. La probabilidad de electrocución fue mayor en zonas bajas y sin 

pendiente y lejos de áreas urbanas y de carreteras.  

 

Tabla 3.2. Modelos logísticos univariantes que relacionan la ocurrencia de electrocuciones en una 

cuadrícula 1x1 km con variables de paisaje. D2= deviance explicada. Tipo de respuesta: “-“= negativa, 

“+”= positiva, “+-”= cuadrática positiva, “-+”= cuadrática negativa y “-+-” cúbica negativa. Significación 

(Sig) = * p < 0,05 y ** p < 0,01. 

Variables Explicativas Respuesta D2 (%) Sig 
Dist. Regadío (Frut. + Herb.) -+ 16,9 ** 
Dist. Tendido eléctrico - 12,8 ** 
Coord Y -+- 11,8 ** 
% de Regadío (Frut. + Herb.) +- 8,9 ** 
Longitud tendido eléctrico +- 8,0 ** 
Pendiente Media - 7,1 ** 
Dist. Carreteras - 4,5 ** 
% de Matorrales - 2,8 ** 
% de Erial / Sin Veg. +- 2,3 * 
% de Quercíneas - 1,8 * 
% de Pinares +- 1,3 * 

 

El modelo logístico multivariante alcanzó una deviance explicada del 26,9 %, y estuvo 

formado por 4 variables (Dist. Reg. + Dist. Tend. + Coord. Y + % Querc.). La partición de la 

deviance indicó que la mayor parte de la variación (22,2%) se explicó por la combinación de la 

interacción entre los usos del suelo y topografía con los otros dos grupos, tendidos eléctricos y 
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tendencias espaciales. El porcentaje de variación explicada por los efectos puros de la 

tendencia espacial (5%) evidenció un importante efecto de agregamiento espacial en las 

cuadrículas con mortalidad. Mientras que el escaso efecto por separado que mostraron los 

grupos de usos del suelo /topografía y tendidos eléctricos confirmaron que la presencia de 

tendido eléctrico sin tener en cuenta el entorno no sirve para predecir la electrocución. El 

efecto puro de la topografía fue prácticamente residual, aunque si explicó parte de la variación 

de la deviance en interacción con los usos del suelo (Figura 3.3). 

 

 

Figura 3.3. Partición de la deviance explicada entre los grupos de variables incluidos en el modelo de 

presencia de aves electrocutadas en cuadrículas de 1x1km en la Comunidad Valenciana. 

 

El modelo mostró una capacidad predictiva moderada (AUC 0,78; la gráfica ROC se 

incluye en el Anexo 3). El mapa predictivo de riesgo de electrocución calculado a partir de los 

umbrales en las curvas ROC consiguió clasificar correctamente un 66% de las cuadrículas en las 

que se encontró alguna ave electrocutada, y el 81% de las cuadrículas sin datos de mortalidad 

en el umbral de riesgo medio (0,42), mientras que en el umbral alto (0,63) el modelo 

clasificaba correctamente el 76% de las cuadrículas dónde se encontró un ave electrocutada y 

el 62 % de las cuadrículas sin mortalidad. El mapa de riesgo de electrocución clasificó un 42,1 

% del territorio con riesgo bajo, un 21,1% con riesgo medio y un 36,8 % con riesgo alto (figura 

3.4).  
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Figura 3.4. Proyecciones de los modelos multivariantes del riesgo de electrocución en la Comunidad 

Valenciana. Modelo (Dist. Reg + Dist. Tend + Coord. Y + % Querc); Deviance =26,9%. Mapa predictivo del 

riesgo de mortalidad por electrocución en la Comunidad Valenciana obtenido a partir del Modelo 1. Se 

muestran las áreas de riesgo alto, medio y bajo. 

 

Modelo de Sensibilidad y Selección de áreas potenciales 

El mapa de sensibilidad clasificó el 38,4% del área de estudio con un valor de 

sensibilidad medio y el 13,6 % con un valor alto (figura 3.5). El mapa de áreas potenciales, 

obtenido del cruzamiento entre el mapa de riesgo de electrocución y el mapa de sensibilidad, 

mostró que un total de 7.020 km2 son zonas sensibles a la electrocución, lo que representa un 

29,0 % de la superficie de la Comunidad Autónoma Valenciana (figura 3.6). El 39,6 % se 

encontraban dentro de las zonas designadas en la normativa estatal de protección contra 

tendidos (RD1432/2008), el 29,0% en un buffer de 2,5 km alrededor de las ZEPA y el 15,7% 

entre 2,5 - 5 km. 

 

 

Mapa probabilidad de electrocución Mapa de riesgo de electrocución 
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Figura 3.5. Mapa del índice de sensibilidad en la Comunidad Valenciana basado en los valores de las 

áreas de reproducción, campeo y dispersión de las cuatro especies sensibles elegidas águila real, águila 

perdicera, buitre leonado y búho real. 

 

Para la selección de las áreas prioritarias se recopilaron un total de 176 

electrocuciones de especies sensibles, de las cuales 128 (72,7%) pertenecieron a búho real, 19 

(10,8%) a águila perdicera, 19 (10,8%) a buitre leonado y 10 (5,7%) a águila real. Los registros 

aparecieron agrupados, destacando especialmente el área al sur de la Comunidad Valenciana 

que coincide con una zona de dispersión de grandes águilas y alta densidad de búho real 

(Sánchez-Zapata et al. 2003; Pérez-García et al. 2012).  

La verificación de las áreas potenciales por los expertos permitió identificar un total de 

24 áreas potenciales de las cuales 2 fueron seleccionadas por elevada mortalidad no incluidas 

en el modelo y 7 fueron determinadas como áreas con información insuficiente (figura 3.6).  

En las 7 áreas de información insuficiente se revisaron un total de 2.352 apoyos, 

encontrándose un total de 24 aves electrocutadas en cuatro áreas. Entre las especies 

encontradas destacaron 5 búhos reales, 2 busardos ratoneros (Buteo buteo) y 2 culebreras 

europeas (Circaetus gallicus). Sólo en tres de ellas se localizaron especies incluidas en el 

catálogo nacional y fueron incluidas en la propuesta final. Finalmente, la propuesta incluyó un 

total de 20 áreas prioritarias para la electrocución que ocupan un total de 3.937 km2 y 

representan el 16,3% de la Comunidad Valenciana (ver figura 3.6). 

Mapa sensibilidad 
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Figura 3.6. Solapamiento de las zonas con alto valor de riesgo de mortalidad y de sensibilidad (a) y las 

zonas de especial protección para las aves ZEPA (b). Localización de las áreas prioritarias propuestas por 

el modelo, las áreas con información insuficiente y las áreas seleccionadas por mortalidad. Propuesta 

final de áreas prioritarias contra la electrocución 

Mapa riesgo + sensibilidad Solapamiento ZEPAS vs Area Riesgo Mapa ZEPAs 

Mapa selección áreas prioritarias Mapa propuesta áreas prioritarias 
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3.4 Discusión 

El uso combinado de modelos predictivos de riesgo y modelos de sensibilidad en la 

Comunidad Valenciana ha mostrado ser un método sencillo y útil para la identificación de las 

zonas prioritarias para la corrección o protección de las aves frente a la electrocución. Además, 

los modelos permitieron identificar las variables implicadas en los accidentes de electrocución 

a escala de paisaje. 

A pesar de que, debido a la naturaleza de los datos utilizados en este trabajo, no es 

posible obtener tasas de mortalidad por tendidos eléctricos para comparar el área evaluada 

con otras zonas y que según aconsejan varios trabajos se debería evitar hacer generalizaciones 

sobre las tasas de mortalidad para áreas geográficas grandes (Moleón et al. 2007; Guil et al. 

2011), sí podemos asegurar que la incidencia de la electrocución (1,8 aves 100 km2 y año), al 

menos en algunas zonas es elevada. Por ejemplo, en las cuadrículas situadas en el sur de la 

Comunidad dónde se han encontrados valores máximos, de hasta 45 electrocuciones en un 

km2 y tasas de mortalidad de 102 indv /100 apoyos (izquierdo et al. 1997), lo que supone uno 

de los valores de mortalidad más elevados detectados hasta el momento en España (Ferrer et 

al. 1991; Guzmán y Castaño 1998; Guil et al. 2011). 

A gran escala, la probabilidad de electrocución se relacionó principalmente con una 

configuración del paisaje formado por un mosaico de cultivos de regadío mezclado con 

manchas de pinar y zonas de eriales o sin vegetación. Resultados similares han sido descritos 

en trabajos realizados a escala de apoyo (Mañosa 2001; Janss y Ferrer 2001; Tintó et al. 2010; 

Guil et al. 2011). Nuestros resultados mostraron que una gran parte de la mortalidad se explica 

por el efecto conjunto de la distribución de tendidos eléctricos y las variables de uso del suelo 

y la topografía de la zona. El escaso efecto por separado que mostraron los grupos de usos del 

suelo /topografía y tendidos eléctricos confirmaron que la presencia de tendido eléctrico sin 

tener en cuenta el entorno es poco efectivo para predecir la electrocución. Por lo tanto, La 

relación entre los usos del suelo y los accidentes está muy influenciada por el tipo de especies 

que mayoritariamente mueren, de hecho, Izquierdo et al. (1997) observaron que las aves 

realizaban un uso diferente del poste en función del hábitat que lo rodea. En el presente 

trabajo, el 77 % de las aves electrocutadas son rapaces, de las cuales gran parte explotan zonas 

de ecotono entre hábitat de cultivos y zonas naturales dónde encuentran gran abundancia de 

presas como el conejo (Izquierdo et al. 1997; Sánchez-Zapata y Calvo 1999; Angulo 2003; 

Calvete et al. 2004). La presencia de presas alrededor de los apoyos ha sido determinada en 
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varios trabajos previos como una variable importante en la probabilidad de electrocución 

(Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011).  

La probabilidad de electrocución aumentó lejos de áreas urbanas y de carreteras, 

resultado opuesto al descrito por Guil et al. (2011) y Dwyer et al. (2013). En nuestro caso 

podría explicarse por las características de las especies que mayoritariamente mueren en el 

áreas de estudio, siendo especies que seleccionan áreas alejadas de zonas antrópicas 

(Sánchez-Zapata y Calvo 1999). Mientras que por ejemplo en el caso de Dwyer et al. (2013), 

una gran proporción de las electrocuciones las sufren córvidos, aves que se encuentran 

asociados a hábitats antrópicos. Por otra parte, dado que la densidad de tendidos eléctricos es 

una medida indirecta de intensificación en el uso del territorio, nuestros resultados sugieren 

que el mayor riesgo ocurre en paisajes con una intensificación media dónde coexisten tendidos 

eléctricos y especies sensibles, esto se explica porque si hay pocos tendidos la probabilidad de 

encontrar un apoyo peligroso es baja, mientras que zonas con gran cantidad de tendidos 

serían áreas muy intensificadas que son evitadas por la mayor parte de la comunidad de 

rapaces (Sánchez-Zapata y Calvo 1999; Palomino y Carrascal 2007).  

La autocorrelación detectada en las cuadrículas con mortalidad a escala 1km2 

concuerda con lo encontrado en estudios previos a nivel de apoyo eléctrico (Williams y Colson 

1989; Mañosa 2001; Guil et al. 2011). Este patrón, respondería a un efecto conjunto de la 

propia configuración del paisaje y la presencia de especies sensibles, que en muchos casos 

muestra una distribución agregada, como por ejemplo especies de reproducción en colonias 

como el buitre leonado, o con áreas de dispersión definidas donde se concentran gran número 

de individuos, como en el águila perdicera o el águila real. Este patrón agregado a escala de 

paisaje, apoyaría el uso de la metodología que se ha seguido en este trabajo, basada en la 

detección de áreas de elevada mortalidad por electrocución mediante la construcción de 

mapas predictivos de riesgo y de mapas de sensibilidad de especies.  

Las áreas seleccionadas por el modelo potencial concuerdan con los resultados de  Guil 

et al. (2011), que encontraron que las áreas de agregamiento de la mortalidad mostraron unos 

tamaños medios entre 20-40 km2. La mayor parte de las áreas potenciales de electrocución 

identificadas en el mapa predictivo de riesgo de mortalidad se encontraron fuera de las zonas 

de especial protección para las aves ZEPA, confirmando que estas áreas no se corresponden 

con las zonas objetivo para la aplicación de la normativa de corrección de tendidos (Pérez-

García et al. 2011; Tintó et al. 2010). Esto podría estar relacionado con la forma en la que se 

han declarado gran parte de las zonas protegidas en España, donde se han potenciado las 
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áreas agrestes y naturalizadas, menos conflictivas en términos de gestión y de protección. Por 

otra parte, se han excluido las zonas mixtas entre las áreas naturales y las zonas agrícolas 

intensificadas, que muchas de las especies incluidas en esta normativa utilizan como áreas de 

campeo y dónde según el modelo se encuentran las zonas de mayor riesgo (Pérez-García et al. 

2011). 

A pesar de los buenos resultados obtenidos por el modelo, algunas limitaciones 

podrían sesgar los resultados. Por un lado el 49% de las electrocuciones corresponde a dos 

especies de rapaces, el cernícalo vulgar y el búho real. Esto podría suponer un sesgo en la 

localización de las áreas de riesgo debido a la selección específica de hábitat y a la distribución 

de estas especies. Por otro, la selección de especies sensibles dirigida podría invalidar parte del 

resultado. La elección y utilización de especies indicadoras ha sido discutida ampliamente, 

pero son escasos y contradictorios los trabajos evalúan su efectividad (Simberloff 1998; 

Andelman y Fagan 2000; Lindenmayer et al. 2002). A pesar de eso, algunos trabajos destacan 

que la utilización de especies indicadoras permiten mejorar la capacidad predictiva de los 

modelos de riqueza de especies (Nally y Fleishman 2002; 2004; Fleishman et al. 2005). En 

nuestro caso, el hecho de que las cuatro especies seleccionadas para los análisis son 

principalmente rupícolas y muy ligadas a zonas de montaña (del Hoyo et al. 1994; 1999; 

Sánchez-Zapata 1999), podría condicionar el mapa de sensibilidad obtenido.  

Por último, la concentración de trabajos de seguimiento en el sur del área de estudio 

también podría sesgar parte de los resultados. De hecho, los principales trabajos sobre 

electrocución, se han realizado en el sur de la provincia de Alicante, en la Sierra de Escalona 

(Izquierdo et al. 1996; 1997; Pérez-García 2009). Esta zona es una de las principales áreas de 

dispersión y concentración de juveniles y adultos no reproductores de dos especies protegidas, 

el águila perdicera y el águila real, y acoge la población de búho real más densa de Europa 

(Pérez-García et al. 2012).  

 

Implicaciones para la Conservación 

La Comunidad Valenciana es uno de los principales lugares de reproducción para 

algunas de las especies de aves más amenazadas de Europa, como el águila perdicera (del 

Moral 2006), y conseguir detectar y corregir las zonas de elevada mortalidad es una 

importante forma de contribuir a la recuperación de especies amenazadas (López-López et al. 

2011). Hasta el momento las acciones de mitigación se han focalizado en lugares puntuales 

sobre los que se conocía a priori la alta mortalidad (Janss 2000; Tintó et al. 2010; Guil et al. 
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2011; López-López et al. 2011), aunque de esta forma se pueden quedar fuera zonas menos 

accesibles o que simplemente no han sido exploradas y que tengan elevada mortalidad. 

La realización de modelos predictivos, como el presente estudio, ha mostrado ser 

eficaz a la hora de seleccionar zonas prioritarias para la rectificación de tendidos eléctricos y 

para el diseño de las líneas de transporte eléctrico de acuerdo a la normativa estatal RD 

1432/2008. Por otra parte, es interesante destacar que el mapa de áreas potenciales para la 

corrección indica que las zonas prioritarias en las que se deben invertir los esfuerzos de 

conservación no coinciden con las zonas ZEPA.  

La correcta identificación de las áreas prioritarias para la conservación es esencial para 

la optimización de los recursos invertidos en ellas (Vane-Wright et al. 1991; Margules y Pressey 

2000). El proceso propuesto en este trabajo se mostró como un método sencillo para la 

identificación de áreas de elevada mortalidad en tendidos eléctricos, y que podría ser utilizado 

como un método complementario a otros modelos y procesos de selección de áreas de riesgo 

en otras infraestructuras como parques eólicos o carreteras (Langen et al. 2009; Santos et al. 

2013). Entre las ventajas destaca que permite establecer con rapidez prioridades de actuación 

en las áreas seleccionadas. A partir de los mapas de riesgo de mortalidad y de sensibilidad se 

pueden jerarquizar los trabajos de corrección en cada una de las zonas de actuación 

seleccionadas. Por ejemplo, calculando un índice basado en los valores riesgo de 

electrocución, sensibilidad y del número de electrocuciones registradas. Por otra parte, 

permite determinar zonas con información insuficiente, que debido a una falta de muestreo, a 

su inaccesibilidad o su escasa presencia humana, muestren desviaciones entre la predicción de 

mortalidad y los registros de aves electrocutadas. Sería altamente recomendable realizar una 

posterior validación de las áreas determinadas como prioritarias por el modelo para 

comprobar la mortalidad real en el campo y establecer medidas de mitigación específicas para 

cada una de ellas. Finalmente, es interesante señalar que los modelos potenciales de riesgo de 

electrocución no son estáticos (Rothley 2002), sino que podrían cambiar con el tiempo debido 

a transformaciones en el uso del suelo, cambios en la distribución de especies y/o cambios en 

la configuración de la red de transporte eléctrico. Por este motivo, es necesario reanalizar los 

datos con cierta periodicidad para evaluar los cambios en la localización de las áreas 

potenciales de riesgo de electrocución y detectar nuevos hot spot de mortalidad. 
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Anexo Capítulo 3 

 

Tabla 3.3. Resumen del número de electrocuciones georreferenciadas por especie utilizadas 

para la elaboración de los modelos predictivos.  

 
Especie n  Especie n 
Botaurus stellaris 1  Bubo bubo 128 
Bubulcus ibis 7  Strix aluco 1 
Ciconia ciconia 14  Tyto alba 2 
Ciconia nigra 1  Larus michahellis 2 
Gyps fulvus 19  Chroicocephalus ridibundus 1 
Falco peregrinus 2  Columba livia 2 
Falco tinnunculus 47  Columba palumbus 6 
Aquila chrysaetos 10  Columba sp 23 
Aquila fasciata 19  Picus viridis 1 
Aquila pennata 4  Corvus corone 4 
Buteo buteo 43  Corvus corvus 1 
Circaetus gallicus 13  Corvus monedula 21 
Circus pygargus 1  Pica pica 1 
Circus sp 1  Pyrrhocorax pyrrhocorax 2 
Accipiter gentilis 6  Lanius meridionalis 2 
Accipiter nisus 2  Streptopelia deacaocto 1 
Pandion haliaetus 2  Sturnus vulgaris 1 
Accipitridae sp 11  No identificado 14 
Athene noctua 3  TOTAL 419 
 
 

 
Figura 3.7. Ejemplar juvenil de águila perdicera marcado en Tarragona y  

electrocutado en el sur de Alicante. 
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Figura 3.9 Distribución espacial de las electrocuciones registradas en la Comunidad Valenciana 

en el periodo 2000-2009. (Izquierda: Total registros; derecha: Especies seleccionadas) 
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Figura 3.9 Curva ROC para el modelo de riesgo de electrocución. El gráfico muestra la 

sensibilidad del modelo (Sensitivy) frente a la especificidad (Specifity). La curva que obtiene, es 

utilizada como una medida de la capacidad predictiva del modelo (AUC). En este caso el AUC = 

0,78. 
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Capı́tulo 4 

 

Evaluación de la sensibilidad de modelos 

predictivos para la identificación a gran escala de 

áreas para la protección de las aves frente a la 

electrocución 
 

 

4.1 Introducción  
 

La evaluación crítica de la robustez de las predicciones es un paso fundamental en el 

modelado predictivo, máxime cuando los modelos son utilizados directamente en acciones de 

conservación (Loiselle et al. 2003; Guisan et al. 2006), como por ejemplo en la identificación de 

áreas a incluir en la red de espacios protegidos (p.e. Araújo y Williams 2000; Margules y 

Pressey 2000; Ortega-Huerta y Peterson 2004; Hannah et al. 2007), la reintroducción de 

especies amenazadas (p.e. Wiser et al. 1998; Hirzel et al. 2004) o el riesgo potencial de 

introducción de especies invasoras (p.e. Kolar y Lodge 2002; Peterson 2003; Broennimann et 

al. 2007; Fitzpatrick et al. 2007; Richardson y Thuiller 2007; Gormley et al. 2011).  

A pesar del gran auge en la utilización de los modelos predictivos, el análisis de la 

incertidumbre, esto es, la robustez en las predicciones, ha sido desigualmente investigada (ver 

revisión en Barry y Elith 2006; Pearson et al. 2006). La incertidumbre en los resultados de los 

modelos, están condicionados por dos tipos de error, los propios de los métodos estadísticos y 

los asociados a los datos (Stoms et al. 1992; Barry y Elith 2006). Gran número de trabajos se 

han centrado en evaluar el error derivado del algoritmo estadístico elegido para modelar los 

datos, tanto a través de trabajos teóricos, como de la comparación con datos reales (ver 

revisiones en Barry y Elith 2006 y en Elith y Leathwick 2009). Por el contrario son escasos los 

trabajos que evalúan el efecto del cambio en el conjunto de datos, por ejemplo variaciones 

temporales o después de cambios ambientales (Elith y Leathwick 2009; Smith et al. 2013). Es 

cierto que los modelos de distribución de especies, y por lo tanto los modelos predictivos 

basados en ellos, son fotografías fijas de un instante y no reflejan ningún proceso histórico ni 
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pueden contemplarlo en sus reglas ni en sus clasificaciones (Mateo et al. 2011), por este 

motivo es interesante evaluar su sensibilidad utilizando un conjunto de datos tomados en un 

tiempo diferente y con distintos algoritmos para evaluar a su vez la sensibilidad al tipo de 

herramienta estadística. El estudio del comportamiento temporal de los modelos predictivos, 

mediante la comparación de las estimaciones predichas con modelos independientes tomados 

con intervalos de tiempo moderados, ha sido escasamente realizado (Elith y Leathwick 2009).  

Por otra parte, en los últimos años se han diseñado un gran número de algoritmos 

para la construcción de modelos de distribución de especies. Entre los que mayor acogida han 

tenido se encuentran los modelos que utilizan datos de sólo presencias, como ENFA o MaxEnt 

(Elith et al. 2006). Actualmente no existe un consenso sobre que algoritmos muestran un 

mejor rendimiento predictivo (Loiselle et al. 2003; Thuiller et al. 2003; Segurado y Araújo 2004; 

Brotons et al. 2004; Elith et al. 2006; Barry y Elith 2006, Tsoar et al. 2007; Jiménez-Valverde y 

Lobo 2008; Elith y Graham 2009; Pineda y Lobo 2009; Elith y Leathwick 2009; Oppel et al. 

2012), de hecho es bastante frecuente que al utilizar diferentes algoritmos se obtengan 

respuestas desiguales y posiblemente contradictorias (Araújo y New 2007; Elith y Leathwick 

2009). Varios autores advierten que la proliferación del uso de los modelos predictivos de 

distribución y sus diferentes aplicaciones en conservación, únicamente serán provechosas si se 

implementan métodos para cuantificar y evaluar la incertidumbre en las predicciones durante 

los diferentes pasos del proceso (Pearson et al. 2006; Dormann et al. 2008; Buisson et al. 

2010).  

La evaluación de la sensibilidad, temporal y metodológica, de los modelos predictivos 

podría ayudar a mejorar los resultados de nuestras predicciones (van Niel et al. 2004), lo que 

incidiría, posteriormente, en una mejora en el diseño y la planificación de las acciones e 

inversiones destinadas a la gestión y conservación (Yoccoz et al. 2001; Pullin et al. 2004; 

Sutherland et al. 2004; Nichols y Williams 2006; Gastón y Fuller 2007). Esto permitiría ir 

adaptando las medidas de gestión a las necesidades de conservación, lo que se conoce como 

gestión adaptativa (Walters y Hilborn 1978; McDonald-Madden et al. 2010). 

En el presente capítulo pretendemos, 1) evaluar la robustez de los modelos predictivos 

de mortalidad de aves en tendidos eléctricos (ver Capítulo 3), mediante su comparación con un 

nuevo modelo calculado a partir de un conjunto de datos colectados en un periodo de tiempo 

diferente. Y, 2) comparar los modelos predictivos del riesgo de mortalidad de aves mediante el 

método de presencias-ausencias frente a un modelo de sólo presencias (o pseudo-ausencias) 

en los dos periodos de tiempo. Los resultados obtenidos nos permitirán, a nivel metodológico, 
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evaluar la robustez del modelo de riesgo de electrocuciones frente a variaciones en los datos 

de partida y al método estadístico utilizado, y a nivel aplicado nos permitirá determinar qué 

áreas se mantienen con elevado riesgo en todos los casos evaluados, y por lo tanto deben 

priorizarse para su corrección.  

 

4.2 Material y Métodos 
Para el presente trabajo se recopilaron un total de 487 registros georreferenciados de 

mortalidad por electrocución de 30 especies ocurridos entre enero del año 2009 y diciembre 

del año 2012. Los registros procedieron de Centros de Recuperación de Especies Amenazadas 

de la Generalitat Valenciana y de las principales compañías eléctricas (Iberdrola S.A., y Eléctrica 

del Maestrazgo S.A.). Se comprobó que no existieran datos duplicados entre los registros 

aportados por los Centros de Recuperación y las compañías eléctricas. Los datos duplicados 

fueron eliminados de la serie de datos. 

 

Construcción Modelos de presencia- ausencia  

Para la construcción de los modelos predictivos de presencia/ausencia se utilizó la 

misma metodología que en el capítulo 3. El análisis de los patrones de mortalidad se realizó 

comparando una muestra del 75% de las cuadrículas con mortalidad con un número igual de 

cuadrículas sin mortalidad (Jones 2001). El 25% restante se utilizó para la validación posterior 

del modelo (Anadón 2007). La elección de las cuadrículas se realizó al azar dentro del área de 

estudio. Primero se analizó la relación entre la presencia de mortalidad de aves en cuadrículas 

1 km2 con las mismas variables ambientales utilizadas en el capítulo anterior, mediante 

modelos univariantes GLM. Para cada variable se estudiaron tanto las relaciones lineales como 

las cuadráticas o unimodales. (Anderson y Grible 1998; Cushman y MacGarigal 2002). Después 

se construyó un modelo multivariante de respuesta (Mod_12) mediante la inclusión de 

variables paso a paso (step by step) y utilizando el criterio de información de Akaike (AIC) como 

medida para la selección de variables (Burnham y Anderson 2002). Para la validación del 

modelo se utilizaron el 25% de las cuadrículas no seleccionadas en los análisis anteriores. La 

capacidad predictiva del modelo multivariante fue estimada mediante el cálculo del valor del 

Área Bajo la Curva (AUC) en un análisis ROC (Reciver Operating Characteristics; Fielding y Bell 

1997; Manel et al. 2001). Valores de AUC de 0,5 a 0,7 indican baja capacidad predictiva, AUC 

entre 0,7 y 0,9 moderada y AUC mayores de 0,9 muy alta (Swets 1988; Boyce et al. 2002). Para 

el cálculo de la curva ROC y del AUC se utilizó la librería p.ROC en el programa estadístico R 
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(Robin et al. 2011). Tanto para los análisis univariantes como para los modelos multivariantes 

se utilizaron modelos lineales generalizados GLM con error Binomial y función de enlace 

(logit), y se empleó el programa de software libre R (versión 2.14; http://www.r-project.org/).  

 

Construcción Modelo de pseudo-ausencias (MaxEnt)  

El modelo de máxima entropía (MaxEnt; Phillips et al. 2006) se ha convertido en uno 

de los métodos más usados en el modelado de la distribución de especies (Parisien y Moritz 

2009), aunque también ha sido aplicado en otras muchas disciplinas, por ejemplo en ecología, 

evolución o conservación (Elith et al. 2011). Esto se debe probablemente a que ha demostrado 

ser una herramienta muy útil para analizar datos escasos y / o con cobertura limitada (Elith et 

al. 2006; 2010; Hernández et al. 2006; Rebelo y Jones 2010) y porque además su rendimiento 

predictivo, según algunos autores, supera a otros métodos de modelado (Elith et al. 2006; 

Hernández et al. 2006; Wisz et al. 2008; Rebelo y Jones 2010).  

El principio básico del enfoque estadístico implementado en MaxEnt es la estimación 

de la probabilidad de una distribución con máxima entropía, es decir, la distribución más 

extendida o la más uniforme, dado un conjunto de observaciones y las características 

ambientales del sitio donde se detecta cada observación (Phillips et al. 2006). Se utilizó la 

versión 3.3.0 del software disponible para su descarga gratuita 

(http://www.cs.princeton.edu/~schapire/maxent/). Se calcularon dos modelos de MaxEnt, uno 

con el conjunto de registros de mortalidades utilizados para la construcción del Modelo de 

riesgo del capítulo 9, obtenido con datos hasta 2009 (Max_09) y otro con el del conjunto de 

datos hasta 2012 (Max_12). Para calcular los ajustes del modelo, los parámetros de MaxEnt se 

ajustaron a los valores recomendados por defecto para el umbral de convergencia (1.025), el 

máximo iteraciones (500) y los puntos de fondo (10.000). 

 

Comparación de los Modelos 

La validación los modelos se abordó en dos etapas. Primero se evaluó la estabilidad 

temporal comparando los modelos obtenidos con el mismo algoritmo pero con conjuntos de 

datos de periodos diferentes (Mod_09 vs Mod_12; Max09 vs Max_12). Posteriormente, se 

evaluó la sensibilidad de las predicciones a los métodos de modelado comparando los modelos 

GLM y MaxEnt calculados con el mismo conjunto de datos (Mod_09 vs Max 09; Mod_12 vs 

Max_12). La comparación de la calidad y la precisión de los modelos se realiza, generalmente, 

http://www.r-project.org/
http://www.cs.princeton.edu/~schapire/maxent/
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mediante la comparación del éxito de predicción (AUC), sin embargo, esto representa una 

visión muy limitada de la precisión de los modelos (Austin 2007). En nuestro caso la 

comparación de los modelos se ha realizado mediante tres métodos (Aguirre-Gutiérrez et al. 

2013): a) la comparación del ajuste general de los modelos, utilizando el valor de AUC, b) la 

comparación de la contribución de las distintas variables ambientales a los diferentes modelos 

para evaluar la consistencia de la selección y la contribución en cada algoritmo, y c ) la 

comparación de la consistencia geográfica de los mapas producidos por cada uno de los 

algoritmos para evaluar la congruencia espacial en los valores de riesgo de las predicciones. 

Para ello se realizó la comparación de las predicciones espaciales mediante el cálculo de los 

coeficientes de correlación de Spearman, la diferencia absoluta entre los valores predichos por 

cada modelo y el error cuadrático medio (RMSE). Este último valor es utilizado frecuentemente 

para medir las diferencias entre los valores pronosticados por un modelo y los valores 

observados, estandarizando el error de predicción (Armstrong y Collopy 1992).  

 

4.3 Resultados  
Los modelos de presencia-ausencia (GLM) construidos con los datos de mortalidad de 

aves por electrocución entre 2009 y 2012 (Mod_12) mostraron que todas las variables 

analizadas salvo tres, tienen un efecto significativo. Las tres variables que no mostraron 

relación con la mortalidad de aves por electrocución fueron la longitud (coord. X), el 

porcentaje de cultivos de secano y el porcentaje de eriales y zonas sin vegetación, mientras 

que la variable cota (altura) fue eliminada previamente de los análisis por estar altamente 

correlacionada con otras dos variables (porcentaje de cultivo de regadío y distancia al cultivo 

de regadío). Las variables que explican un mayor porcentaje de varianza de los datos fueron la 

longitud de tendidos eléctricos de media tensión en cada cuadrícula (14,4%), distancia a los 

tendidos eléctricos (11,8%) y el porcentaje de cultivos de regadío (9,2%) (Tabla 4.3).  

La comparación entre los resultados de las respuestas de la mortalidad de aves 

calculada con los datos hasta 2009 y de 2009- 2012 y las variables ambientales, reveló que 10 

de las 13 variables incluidas en los análisis univariantes mostraron una respuesta similar. 

Únicamente tres variables cambiaron de una respuesta lineal a unimodal, lo que 

probablemente se deba a un sobreajuste de la respuesta y no a un cambio en el patrón.  

Las diferencias en el porcentaje de varianza explicada por las variables entre el modelo 

de 2012 y el modelo de 2009 fueron menores al 4% para todas las variables, salvo en tres 

casos. La longitud de tendidos aumentó un 6,4% el porcentaje de varianza explicada en el 
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modelo 2012, la variable de distancia al regadío disminuyó un 10,6 % en el modelo 2012 y la 

latitud (coord. Y) cayó un 8,5% en el nuevo modelo.  

El modelo multivariante de 2009-2012 (Mod_12) alcanzó una deviance explicada de 

23,9% y mostró una capacidad predictiva moderada (AUC 0,76). Ambos valores fueron 

menores que los que mostró el modelo construido con los datos hasta 2009, siendo la 

diferencia de un 3% y 2% respectivamente (ver tabla 4.4).  

 

Tabla 4.3. Variables Ambientales relacionadas significativamente con la presencia de aves 

electrocutadas en las escalas de estudio 1km. Se indica el estimador (+ positiva, - negativa, -+ 

unimodal positiva o -- unimodal negativa); el porcentaje de la varianza de los datos explicada 

(D2) y la significación (*p < 0.05; ** p < 0.01). 

 

Variables 
Mod_12 Mod_09 

Esti D2 (%) Signif Esti D2 (%) Signif 

Long. Tendido +- 14,4 ** +- 8,0 ** 
Dist. Tendido -+ 11,8 ** - 12,8 ** 
% Regadío (Frut + Herb) +- 9,2 ** +- 8,9 ** 
Dist. Regadío -+ 6,3 ** -+ 16,9 ** 
Pendiente Media - 6,0 ** - 7,1 ** 
% de Pinar - 5,0 ** +- 1,3 * 
Dist. a Carreteras - 4,9 ** - 4,5 ** 
Latitud -+- 5,2 ** -+- 11,7 ** 
% de Humedales +- 2,5 ** +- 0,9 NA 
% Quercíneas - 2,2 ** - 1,8 * 
% de Matorrales - 0,9 * - 2,8 ** 
% de Zonas Urbanas +- 1,7 ** - 2,5 ** 
% de Erial / Sin Veg. +- 1,6 NA +- 2,3 * 

 

 

Tabla 4.4 Modelos multivariantes de mortalidad según diferentes conjuntos de datos de 

mortalidad. Se indican las variables que componen el modelo más parsimonioso y el porcentaje 

de la varianza explicada (% D2). 

 

Modelo Variables Incluidas % D2 AUC 

Mod_12 
Lat (Y) + Long (X) + Long Tend + % Hum + % Urb + Pend Media 

+ Dist carr + % Reg 
23,9 % 0,76 

Mod_09 Lat (Y) + Dist. Tend + Dist. Reg + % Querc 26,9% 0,78 
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Figura 4.1 Proyecciones de los modelos multivariantes del riesgo de electrocución mediante 

GLM en la Comunidad Valenciana (Mod_09 izquierda; Mod_12 derecha). 

 

Las variables con mayor porcentaje de contribución en ambos modelos fueron la 

longitud y la distancia a los tendidos eléctricos de media tensión y la longitud espacial (coord. 

Y) (ver tabla 4.3). La capacidad predictiva de ambos modelos fue moderada, el modelo MaxEnt 

2009 proporcionó un valor de AUC de 0,83 ± 0,03 mientras que el modelo MaxEnt 2012 

mostró un valor de 0,79 ± 0,02. La proyección de ambos modelos únicamente mostró como 

área de elevada mortalidad el sur de Alicante. Además el modelo de 2012 (Max_12) predijo un 

área de elevada mortalidad en el norte de Castellón y otra en el interior de Valencia (ver figura 

4.2).  

 

  

Mod_09 Mod_12 
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Figura 4.2. Mapas de probabilidad de riesgo de electrocución en la Comunidad Valenciana. 

MaxEnt 2009 izquierda y MaxEnt 2012 derecha.  

 

Tabla 4.3. Contribución de las variables al Modelo MaxEnt. % de contribución de la variable (% 

contrib.) e importancia en la permutación (Perm. Imp.) 

 

Variable 
Max_09 Max _ 12 

% contrib. 
Perm. 
imp. 

% contrib. 
Perm. 
imp. 

Longitud 30,0 5,2 11,8 15 
Dist. Tendido 20,9 14,1 14,2 4,6 
Long. Tendido 12,5 9,4 43,5 18,7 
Dist. Urbano 7,0 11,6 1,4 5,1 
Cota 5,5 6,8 3,5 6,4 
Dist. Reg 5,4 3,1 0,8 1,5 
% Pinar 3,1 10,1 2,2 9,8 
% Erial 2,4 1,0 0,7 0,9 
% Humedales 2,3 4,3 1,7 2,1 
% Matorral 2,1 8,0 2,6 7,4 
% Cult. secano 2,1 1,7 2,4 4,8 
Latitud 1,8 3,1 7,9 10,8 
Dist. carretera 1,2 3,0 0,2 0,6 
% Urbano 1,1 3,3 3,1 5,3 
% Quercíneas 0,9 7,7 0,5 0,7 
% Cult. Regadío 0,9 3,2 0,3 1,9 
Pend. media 0,7 4,4 3,1 4,4 

Max_09 

Max_12 
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Comparación entre tipos de modelos  

La sensibilidad temporal para los modelos GLM mostró una cierta correlación en los 

valores predictivos (rs= 0,53) y un error cuadrático medio de 0,19 ± 0,12. Mientras que los 

modelos MaxEnt mostraron una correlación baja (rs= 0,13), pero un error cuadrático medio 

menor que los GLM, (RSME = 0,16 ± 0,15) (ver tablas 4.4 y 4.5). El análisis de congruencia 

espacial de los modelos GLM mostró importantes diferencias en las predicción del riesgo de 

mortalidad en el interior de la provincia de Valencia (Requena – Utiel – Fuenterrobles y Ayora), 

Sur del Cabo de San Antonio y en el noroeste y límite de sur de la provincia de Castellón (ver 

figura 4.3). Por el contrario los modelos MaxEnt no mostraron una congruencia espacial en las 

diferencias de las predicciones, salvo una pequeña área en el norte de Castellón, y el sur de 

Alicante (ver figura 4.3).  

El análisis de la sensibilidad por el algoritmo mostró importantes diferencias en las 

predicciones entre algoritmos para cada conjunto de datos. Mientras que para el conjunto de 

datos hasta 2009 los modelos GLM y MaxEnt mostraron una correlación de rs =0,03, en el 

periodo siguiente la correlación fue de rs=0,19. A pesar de este aumento, los valores de 

correlación entre las predicciones fueron bajos. En ambos casos el valor de RSME es mayor 

que los encontrados para la sensibilidad temporal de los modelos (todos =0,21, ver tabla 4.5). 

Las diferencias espaciales (Dif) entre modelos fue más evidente que en el caso anterior, 

probablemente empujado por los modelos GLM. En ambos modelos se percibe que los 

modelos GLM alcanzaron mayores valores de riesgo en toda la costa, sur de Alicante y la 

huerta de Valencia. Por el contrario los modelos MaxEnt predijeron mayor riesgo en las zonas 

de interior de las tres provincias (ver figura 4.4) 
 

Tabla 4.4 Matriz de correlaciones de Spearman (rs) entre los modelos calculados. 
 

 Mod_09 Mod_12 Max_09 Max_12 
Mod_09 1,0    

Mod_12 0,53 1,0   

Max_09 0,04 0,03 1,0  

Max_12 0,13 0,19 0,13 1,0 
 

Tabla 4.5 Matriz de diferencias en la capacidad predictiva de los modelos AUC (%) y en el error 

cuadrático medio de las predicciones (RSME, media y desv. estándar). 
 

 Mod_09 Max_12 
AUC RSME AUC RSME 

Max_09 5% 0,21 ± 0,15 7% 0,16 ± 0,15 

Mod_12 2% 0,19 ± 0,12 3% 0,21 ± 0,13 
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Figura 4.3. Mapas de las diferencias y el error cuadrático medio RMSE de la probabilidad de 

riesgo de electrocución en la Comunidad Valenciana calculada a partir de los modelos GLM 

(Mod_09 y Mod_12) y MaxEnt (Max_09 y Max_12) para los dos conjuntos de datos analizados 

(hasta 2009 y 2009-2012). 

  

Dif (Max_09 - Max_12) Dif (Mod_09 - Mod_12) 

RMSE (Max_09 - Max_12) RMSE (Mod_09 - Mod_12) 
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Figura 4.4. Mapa de la diferencias y el error cuadrático medio RMSE de la probabilidad de 

riesgo de electrocución en la Comunidad Valenciana calculada a partir de los modelos GLM 

(Mod_09 y Mod_12) y MaxEnt (Max_09 y Max_12) para los dos conjuntos de datos analizados 

(hasta 2009 y 2009-2012). 

. 

 

Dif (Mod_12 - Max_12) Dif (Mod_09 - Max_09) 

RMSE (Mod_09 - Max_12) RMSE (Mod_09 - Max_12) 
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4.4 Discusión 
Los resultados de los análisis mostraron que el modelo utilizado para identificar los 

valores de riesgo de mortalidad de aves en la Comunidad Valenciana resultó más sensible a la 

utilización de algoritmos estadísticos diferentes que al uso de datos tomados en diferentes 

periodos de tiempo. Por su parte, el efecto e importancia de las variables ambientales sobre el 

riesgo de electrocución se mostró muy robusta, ya que, no varió ni entre los dos periodos de 

tiempo analizados, ni al utilizar diferentes algoritmos matemáticos. El riesgo de mortalidad por 

electrocución se relacionó con la distancia y densidad de los tendidos eléctricos de media y 

baja tensión, como era esperable, y con la presencia de cultivos de regadío. Además mostró un 

patrón con una fuerte tendencia espacial, lo que se había sugerido en el capítulo anterior 

como un reflejo del patrón agregado que muestra la mortalidad en tendidos eléctricos 

(Mañosa 2001; Guil et al. 2011), como consecuencia, por ejemplo, del agregamiento en las 

zonas de reproducción de algunas rapaces o de la concentración de ejemplares juveniles 

(Mañosa et al. 1998; Sánchez-Zapata et al. 2003; Pérez-García et al. 2012). 

La elevada sensibilidad a la utilización de diferentes algoritmos fue inesperada. Los 

modelos GLM y los modelos MaxEnt mostraron valores muy similares de capacidad predictiva 

aunque ligeramente superiores para los modelos MaxEnt (AUC entre un 3% y un 5% mayor). A 

pesar de esto todos los valores de AUC fueron superiores a 0,75, lo que se considera adecuado 

para su uso en la planificación de acciones de conservación (Pearce y Ferrier 2001). En cambio, 

la salida espacial de las predicciones difirió fuertemente entre ellos. Mientras que los modelos 

GLM, mostraron una salida espacial definida, los modelos MaxEnt, fueron altamente variables 

en escalas pequeñas, por lo que las proyecciones del modelo no permitían identificar con 

claridad áreas de elevada mortalidad. Asimismo, se observó una baja correlación entre la 

predicción de los modelos MaxEnt, tanto con los modelos GLM (rs < 0,13); como entre ellos (rs 

= 0,19). Por su parte, los dos modelos basados en técnicas de regresión se mostraron 

coherentes en la distribución de las áreas de riesgo a pesar de las diferencias en el rango de los 

valores predictivos.  

La elección de los modelos estadísticos podría determinar una parte importante de las 

variaciones en las proyecciones de los modelos de distribución de especies (Dormann et al. 

2008; Buisson et al. 2010). Por ejemplo, en nuestro caso el enfoque basado en la modelización 

de la presencia y pseudo-ausencias de datos parecía, a priori, especialmente adecuada, dado 

que gran parte de las electrocuciones no se detectan debido a sesgos en el muestreo de las 
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zonas, de la estructura del hábitat o debido al consumo por carroñeros (Bevanger 1999; Ponce 

et al. 2012). Recientes trabajos han aplicado esta técnica satisfactoriamente a problemas de 

conservación dónde la información disponible es escasa o incompleta, o la capacidad de 

detección de la presencia u ocurrencia de los registros es limitada, como es la localización de 

eventos de intoxicación de fauna (Mateo-Tomás et al. 2012) o el muestreo de algunos taxones 

como los quirópteros (Santos et al. 2013). Pero esta característica propia, a su vez, puede ser 

un defecto de este tipo de modelos, y tal y como se señala en algunos trabajos, pueden 

incurrir en una elevada proporción de falsos negativos que generen a su vez una elevada 

incertidumbre en las predicciones (i.e. Peron et al. 2010). Proporcionalmente los modelos de 

sólo presencias sufren un mayor sobreajuste que los modelos GLM (Hastie et al. 2001; 

Dormann et al. 2008), y desequilibrio en la selección de los puntos de fondo (background) 

elegidos, los cuales pueden afectar fuertemente los resultados (Elith et al. 2006; 2010; 

Chefaoui y Lobo 2008; Jiménez- Valverde et al. 2009; Phillips et al. 2009; Lobo y Tognelli 2011). 

Generalmente, este último problema, se puede solucionar realizando una selección dirigida de 

las áreas que menos probabilidad tienen de presencia de la especie (u ocurrencia de un 

evento). Pero nuestro caso no podíamos excluir ninguna zona a priori como pseudo-ausencia. 

Intentar seleccionar puntos de fondo, por ejemplo en cuadriculas con tendidos eléctricos ya 

construidos, podría mejorar la predicción de los modelos MaxEnt (Phillips et al. 2009). A pesar 

de esto, el uso de pseudo-ausencias dirigidas, condiciona el valor predictivo de los modelos, 

reduciéndolo debido a una baja calibración y menor poder de discriminación (Chefaoui y Lobo 

2008; Millar y Blouin-Demers 2012).  

Por su parte, aunque son ampliamente aplicados en los estudios ecológicos, los 

modelos lineales generalizados GLM, también muestran varias debilidades en la predicción. 

Por una parte si las ausencias tienen asociado una elevada tasa de falsas ausencias, esto puede 

comprometer fuertemente los resultados del modelo. Además, estas técnicas muestran más 

dificultades para hacer frente a las relaciones ecológicas complejas (Elith et al. 2006).  

En nuestro caso los modelos GLM se mostraron altamente estables en el tiempo, tanto 

en los valores de correlación (rs=0,56) como en los valores de RMSDE y las diferencias de 

predicción espacial. En este punto es interesante destacar que gran parte de las áreas de 

elevado riesgo identificadas en el modelo GLM con los datos de 2012 (Mod_12), coincidían 

perfectamente con las áreas de elevada mortalidad señaladas durante la revisión de expertos 

realizada durante el proceso de selección de áreas propuestas para la corrección de tendidos 

eléctricos (Capítulo 3). Este hecho confirma que incluir la opinión de expertos en los procesos 

de selección de áreas protegidas puede ser un buen método complementario a los modelos 
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predictivos estadísticos que permite identificar áreas no detectadas por el modelo (Cowling et 

al. 2003; Anadón et al. 2009; Elbroch et al. 2011). Por estos motivos el método de modelado 

mediante GLM, a pesar de que mostró AUC ligeramente más bajos, fue el que mejor se ajustó 

a nuestros datos y a nuestros objetivos. 

Aunque la utilización de varios algoritmos es bastante frecuente en la evaluación de las 

incertidumbres de las predicciones de los modelos (Elith y Graham 2009), el uso de datos 

independientes es muy escaso, y como consecuencia, trabajos que combinen ambas 

aproximaciones para evaluar la sensibilidad de los modelos son, prácticamente, inexistentes 

(Elith y Leathwick 2009). Uno de los escasos artículos es el trabajo publicado por Cianfrani et 

al. (2010), en el que se evalúa los modelos de predicción del área de recolonización por la 

nutria (Lutra lutra) en el sureste de Italia. En este caso encontraron una moderada correlación 

entre set independientes de datos, p.e. en el modelo de solo presencias rs = 0,73 y en el 

modelo de presencia/ausencia rs=0,59. Estos resultados son muy similares al obtenido en 

nuestros caso para el modelo de sólo presencia, pero difieren enormemente en le caso de los 

modelos de sólo presencia.  

 

Implicaciones para el diseño de las áreas prioritarias en la CV 

Varias zonas se mostraron especialmente estables durante el proceso de evaluación de 

incertidumbre de las predicciones. Por una parte, zonas con baja mortalidad como amplias 

áreas en el centro de Valencia y de Castellón, que suelen ser superficies llanas y de regadío. 

También las zonas de elevado riesgo se mostraron concordantes entre los modelos evaluados 

en el sur de Alicante (Sierra Escalona) y el interior de Valencia (Fuenterrobles). Esto puede 

deberse a que son zonas con una elevada y constante mortalidad de aves, y ambientalmente 

semejantes, formadas por pinares abiertos mezclados con secanos, lo que podría ser la causa 

de que haya más especies de grandes rapaces y, por lo tanto, mayor riesgo. Entre las zonas 

que aparecen con una mayor diferencia entre métodos, se sitúa el norte y el interior de 

Castellón. Esto puede ser debido a que en estas zonas se localiza un menor número de aves 

electrocutadas, y además son ambientalmente muy diferentes al resto del área de estudio. 

 

Conclusiones y Recomendaciones para la validación de modelos 

Evaluar la sensibilidad de un modelo, mediante el análisis del grado de incertidumbre 

en las predicciones, es un paso esencial en la construcción y validación de los mismo, y permite 
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mejorar los modelos futuros, paso especialmente importante cuando son aplicados 

directamente en la toma de decisiones o en la gestión ambiental (Loiselle et al. 2003; Guisan et 

al. 2006). En el presente trabajo hemos analizado la sensibilidad de los modelos de 

electrocución utilizando conjunto de datos independientes y algoritmos matemáticos 

diferentes. Los resultados nos han permitido detectar las diferencias en los ajustes de 

predicción de cada modelo y la estabilidad en la contribución de las variables ambientales al 

riesgo de electrocución de aves a gran escala en la Comunidad Valenciana.  

Nuestros resultados, además, sugieren que la utilización de conjuntos independientes 

de datos podría ayudar a la evaluación de la incertidumbre en las predicciones de los modelos 

predictivos. Por último, la utilización tanto de las diferencias brutas en las predicciones (Dif) 

como el error medio cuadrático (RMSE), se mostró como una herramienta muy adecuada para 

identificar espacialmente las fuentes de incertidumbre en las predicciones, y así poder evaluar 

la contribución de la configuración de las características ambientales locales o de la 

distribución de las observaciones (presencias, ausencias o falsas ausencias), sobre ellas. La 

proyección de los mapas de errores cuadráticos permite identificar las zonas de mayor 

incertidumbre de los modelos y así dirigir las esfuerzos de muestreo con el fin reducir la 

ausencia de datos, causa probable de los errores de predicción. 

Hasta este momento no existe consenso sobre que técnicas o algoritmos muestran 

resultados con un mejor ajuste a la realidad, y se desconoce por qué las salidas de los modelos 

predictivos realizados con datos similares pueden mostrar enormes diferencias (Elith y Graham 

2009). Por este motivo, cada vez está siendo más aceptada la construcción de modelos de 

ensamble utilizando conjuntamente las predicciones de varios algoritmos (Araújo y New 2007; 

Marmion et al. 2009; Jones-Farrand et al. 2011). Este método podría ser aplicado en un futuro 

en la construcción de modelos de riesgo de electrocución, para evaluar las áreas de alta 

mortalidad. 
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Anexo Capítulo 4 

 
Figura 4.5 Distribución espacial de las electrocuciones registradas en la Comunidad Valenciana 

en el periodo 2009-2011.(Izquierda: Total registros; derecha:  Especies seleccionadas) 

 

 
Figura 4.6 Gráfica de los ajustes de las predicciones del Mod_09 al Mod_12 (rs = 0,56)  
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Capı́tulo 5 

 

Validación de modelos predictivos para la 

identificación a gran escala de áreas para la 

protección de las aves frente a la electrocución 

 

5.1 Introducción  

Durante las últimas décadas se ha producido un incremento muy notable en el empleo 

de complejas técnicas de modelado ecológico aplicado a la biología de la conservación. No 

obstante, se invierte mayor esfuerzo en la elaboración de sofisticados procedimientos 

estadísticos destinados a obtener mejores resultados de inferencias sobre áreas no incluidas 

en la muestra (por ejemplo Zuur et al. 2007; Elphick 2008) que en el esfuerzo dedicado a 

validar los modelos predictivos mediante la comparación de las estimaciones con datos de 

campo (Oreskes et al. 1994; Rykiel 1996). Tal y como explican Blanco et al. (2012), los sesgos y 

errores cometidos durante el muestreo y la obtención de datos pueden aumentar la 

incertidumbre de cuando se realizan inferencias y cálculos sofisticados para la predicción de 

parámetros biológicos a gran escala. Existe una escasa tendencia a la validación de los modelos 

predictivos mediante la toma de nuevos datos en campo (James y MacCullogh 2002; Elith et al. 

2006) aunque existen algunos ejemplos (p.e. Ferrier y Watson 1997, Elith y Burgman 2002; 

Raxworthy et al. 2003, Peterson 2005; Cianfrani et al. 2010), pero la validación es crucial si 

deseamos calcular el ajuste de nuestras predicciones y evaluar los factores implicados en el 

desajuste Varios autores han proporcionado directrices para la validación de modelos, aunque 

las decisiones metodológicas deben estar supeditadas a la intención del usuario (Araújo y 

Peterson 2012).. Por lo tanto, resulta esencial la realización de un proceso de validación 

posterior en el campo para sustentar la aplicación de modelos predictivos en la toma de 

decisiones (Oreskes et al. 1994; Rykiel 1996; Yoccoz et al. 2001; Pullin et al. 2004; Sutherland 

et al. 2004; Nichols y Williams 2006; Gaston y Fuller 2007; McDonald-Madden et al. 2010).  

La combinación de modelos predictivos de riesgo y mapas de sensibilidad de especies 

mostró ser una herramienta útil para optimizar el proceso de identificación de zonas de alta 

mortalidad de aves en tendidos eléctricos (Cap 3), evidenciando una elevada estabilidad 

http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b26
http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b24
http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b82
http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b75
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temporal (Cap 4). De hecho, este proceso ha sido utilizado por la administración regional para 

el establecimiento de las zonas de protección de la avifauna contra la electrocución, y se han 

ordenado medidas para la reducción de la mortalidad de aves en líneas eléctricas de alta 

tensión de la Comunidad Valenciana (DOGV 2010/11759). En esta resolución se incluían la red 

de zonas ZEPA publicadas en el DOGV 2009/ 6699 y once áreas prioritarias designadas por la 

elevada mortalidad y o riesgo de electrocución de especies catalogadas a partir del modelo 

calculado en el Capítulo 3 de la presente tesis.  

Dado que los resultados de los modelos predictivos han tenido una repercusión 

importante sobre las acciones de conservación, es necesario realizar una validación de los 

datos predictivos en el campo, detectar las áreas no coincidentes e investigar las causas de las 

disconformidades entre el modelo y los datos de campo. Por lo tanto el objetivo de este 

capítulo es la realización de una validación de las zonas prioritarias seleccionadas en el modelo 

de riesgo de electrocución en la Comunidad Valenciana y a partir del muestreo in situ de los 

tendidos eléctricos, analizar la correspondencia entre la mortalidad detectada y las 

predicciones del modelo de riesgo. 

 

5.2 Material y Métodos 

Entre enero 2009 y diciembre 2012 se revisaron los tendidos eléctricos en 8 de las 11 

áreas prioritarias aprobadas en el decreto valenciano de áreas prioritarias DOGV 2010/11759 

(ver Figura 5.1) con el objetivo de evaluar la mortalidad de aves por electrocución. Estas áreas 

son una parte de la propuesta de áreas prioritarias que se identificaron en el Capítulo 3. La 

selección de estas zonas fue realizada por parte de gobierno regional según criterios políticos y 

administrativos.  
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Figura 5.1. Mapa de las 

zonas de protección (áreas 

prioritarias y zonas ZEPA) 

aprobadas en el DOGV 

2010/11759 para corrección 

de tendidos eléctricos en la 

CV. En el presente estudio se 

muestrearon 8 de las 11 

áreas prioritarias (todas 

excepto la 5, 6, y 8). 

1- Rosell y Canet Lo Roig 
2- Sierra de Espadán 
3- Vall d’Uxo-Sagunto-Marjal de la 
Almenara 
4- Fuenterrobles 
5- Montdúver- Marjal de la Safor 
6- Montesa 
7- Umbria del Benicadell 
8- Montnegre –Cabeço d’Or 
9- Monforte del Cid 
10- Sierra del Coto 
11- Sierra Escalona – Dehesa de 
Campoamor 

 

Caracterización de los apoyos 

En cada una de las áreas se caracterizaron más del 90% de los apoyos instalados. No se 

pudo muestrear el 100% de los apoyos instalados principalmente debido a la falta de permiso 

para acceder a algunas fincas privadas. Para cada apoyo se anotaron las características 

técnicas básicas: tipo de cruceta (por ejemplo: bóveda, cruz, horizontal, tresbolillo…), número 

de aisladores rígidos, nº de aisladores suspendidos, derivaciones, interruptores, medidas anti 

electrocución, tipo de material de construcción y toma de tierra (Mañosa 2001; Tintó et al. 

2010; Guil et al. 2011; Dwyer et al. 2013). Dependiendo de las características anteriores, y 

conforme a los estudios previos de mortalidad y la normativa española de tendidos eléctricos 

(RD 1432/2008), cada uno de los postes se clasificó como potencialmente peligroso o no 

peligroso. Se revisó la mortalidad de aves mediante inspecciones debajo de los postes y su 

entorno (aprox. 10 m alrededor del poste). Cada revisión duró normalmente de 3 a 5 minutos, 

dependiendo de la presencia de cobertura arbustiva. Este tiempo se consideró como suficiente 
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para encontrar incluso los restos escasos y fragmentados de un cadáver antiguo en zonas con 

elevada cobertura vegetal. Cuando se localizó un cadáver se anotó, siempre que fue posible, la 

especie, la edad, el sexo y estado del cadáver (en tres categorías: reciente, viejo, muy viejo 

dependiendo del estado del cadáver o los restos). La causa de la muerte se determinó primero 

mediante una aproximación visual en el campo y después se enviaron los cadáveres al Centro 

de Recuperación de Especies Amenazadas de la Comunidad Valenciana para su necropsia y 

confirmación. 

Fiabilidad del modelo y tasas de electrocución 

Se calculó la fiabilidad del modelo a partir del porcentaje de áreas en las que se verificó 

mortalidad de alguna especie incluida en la “Directiva Aves” (79/409/CEE). En cada una de las 

áreas se calculó la tasa de mortalidad como el número de individuos electrocutados 

registrados por cada 100 apoyos muestreados. También se calculó el número de apoyos 

muestreados en cada área hasta que se localizó la primera electrocución.  

Con el objetivo de comparar entre el modelo de riesgo elaborado en el capítulo 3 

(Mod_09) y en los modelos de evaluación de la sensibilidad del capítulo 4 (Mod_12, Max_09 y 

Max_12), se calcularon para cada una de las áreas muestreadas los valores descriptores de 

cada uno de los modelos de probabilidad de riesgo (media, desviación estándar y valores 

máximo y mínimo del valor predictivo de riesgo de electrocución en cada cuadrículas 1x1 km2).  

Análisis estadísticos 

Para evaluar la relación entre tasa de electrocución (nº individuos electrocutados 

estandarizado por el número de apoyos muestreados) y las variables incluidas en los 

muestreos, se estudió la relación entre a) el porcentaje de apoyos con electrocución y el 

número de apoyos total muestreados y b) la tasa de mortalidad con respecto al tamaño de las 

áreas prioritarias, el número de apoyos muestreados, el nº apoyos muestreados hasta la 

primera electrocución y la densidad de apoyos en el área (nº apoyos/km2). Para estos análisis 

se utilizaron regresiones lineales ajustadas para muestras pequeñas (Zar 1999). 

Se estudió la relación entre la composición y la peligrosidad de las líneas instaladas en 

cada una de las áreas, con la mortalidad detectada en cada una de ellas y con el riesgo 

predicho por los modelos mediante técnicas de regresión. Antes de comenzar a construir los 

modelos, se procedió a la evaluación de la colinealidad entre todas las variables incluidas 

mediante el cálculo de los coeficientes de correlación de Spearman (ver Material y Métodos 

del Capítulo 3). Se elaboraron tres modelos multivariantes que relacionaron la mortalidad de 

cada área en función de tres grupos de variables: 1) características de los apoyos, 2) tamaño 
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del área y nº apoyos muestreados y 3) los cuatro modelos de riesgo (Mod_09; Mod_12; 

Max_09 y Max_12). Para ello se utilizaron modelos lineales simples LM’s (Searle 1971). Cada 

modelo fue construido extrayendo las variables paso a paso (step by step) utilizando el criterio 

de información de Akaike corregido para muestras pequeñas (AICc; Burnham y Anderson 

2002). Además calculamos el valor del delta AICc (∆ AIC) y el peso relativo de AIC (Weight AIC) 

para determinar el mejor modelo (Burnham y Anderson 2002). 

Tanto para los análisis de regresiones simples como para los modelos lineales 

multivariantes se empleó el programa de software libre R (http://www.r-project.org/).  

 
Tabla 5.1 Descripción de las variables utilizadas en los modelos. Unidades de medida (Unid).  

Variable  Descripción Unid 

Características Apoyos   

Tipos de 
Cruceta 

T Porcentaje de apoyos con cruceta horizontal % 
TR Porcentaje de apoyos con cruceta en tresbolillo % 
B Porcentaje de apoyos con cruceta en bóveda % 

CR Porcentaje de apoyos con cruceta en cruz % 
CT Porcentaje de apoyos con caseta de trasformación % 

Material 
poste 

N_Met Porcentaje de postes no metálicos % 
Mad Porcentaje de postes de madera % 
Hor Porcentaje de postes de hormigón % 

Extra en la 
Cruceta 

Ant_elec Porcentaje de apoyos con antielectrocución % 
Secc Porcentaje de apoyos con seccionadores % 

Interr Porcentaje de apoyos con interruptores % 
Trans Porcentaje de apoyos con transformador % 
Deriv Porcentaje de apoyos con derivaciones % 

Ais_rig Porcentaje de apoyos con aisladores rígidos % 

Peligro Peligr Porcentaje de apoyos clasificados como peligrosos RD1432/2008 % 

Descripción del área   

Superficie Área Área total de la zona muestreada km2 

Tendidos 
Apoy_km2 Densidad de apoyos en el área ap./km2 

N total Número total de apoyos muestreados n 
Ap_mort Porcentaje de apoyos con mortalidad % 

Modelos de Riesgo   

Modelos  

Mod 09 
Valor del modelo de riesgo en cada área. Para cada una de estas 
variables se calculó media (mod _med), desviación estándar (mod_sd) y 
sumatorio de todas las cuadrículas (mod_sum) 

coef. 
 

Mod 12 

Max 09 

Max 12 

 

 

http://www.r-project.org/
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Cuadro 2. Características técnicas de los apoyos eléctricos 

 Material del apoyo    

                   
Metálico                     Madera      Hormigón 

Tipo de cruceta y elementos extras 

     
Bóveda                        Cruz              Horizontal 

              
Tresbolillo   Caseta de transformación   Transformador 

            
  Seccionadores e interruptores            Derivación              Antielectrocución         

 
Más informaciónsobre apoyos y estrucutras de los tendidos ver Glosario 
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5.3 Resultados  

Se revisaron un total de 3.973 apoyos en áreas prioritarias, localizando un total de 128 

aves electrocutadas de 21 especies diferentes, siendo el 61,3 % aves rapaces (listado detallado 

en el Anexo 5.1). Las especies más afectadas fueron el búho real (Bubo bubo), 31 ejemplares, 

el cernícalo vulgar (Falco tinnunculus), 11 ejemplares, el águila calzada (Aquila pennata), 9 

ejemplares, y la culebrera europea (Circaetus gallicus) con 6 ejemplares. 

En 6 de las 8 áreas muestreadas se registró, al menos, un ejemplar electrocutado. 

Únicamente en la Sierra del Coto y en San Rafael no se localizó ningún ejemplar. Por lo tanto, 

la fiabilidad del modelo de delimitación de áreas propuesto se estima en un 75%. 

En el 50% de las áreas con electrocución se confirmó la presencia de aves 

electrocutadas con menos de 15 apoyos muestreados, mientras que el 100% se alcanzó con 

tan solo 67 apoyos muestreados (Figura 5.2). El número de apoyos muestreados hasta la 

primera electrocución no se relacionó con la tasa de electrocución (R2= 0,07, F4=1,39, p=0,30), 

aunque si mostró relación parcialmente significativa con el tamaño de cada una de las áreas 

(R2= 0,47, F4=5,50, p=0,079).  

 
Figura 5.2 Curva de acumulación entre el porcentaje de áreas y el número de apoyos 

muestreados hasta detectar la primera electrocución. 

 

En las áreas dónde se detectaron electrocuciones el porcentaje de apoyos con 

mortalidad varió entre 0,7% a 7%. Este porcentaje fue independiente del número de apoyos 
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muestreados (R2 =-0,14, F6= 0,10, p= 0,76). La tasa de mortalidad varió entre los 1,2 indvs/100 

apoyos del Tabayal a los 8,6 indvs/100 apoyos detectado en Sierra Escalona (Tabla 5.1). La tasa 

de mortalidad no se relacionó con el número de apoyos muestreados (R2=-0,15, F6= 0,09, p= 

0,78), ni con la densidad de apoyos (R2=-0,04, F6= 0,71, p= 0,43), ni con el porcentaje de apoyos 

peligrosos (R2=-0,09, F6= 0,43, p= 0,53). Únicamente se relacionó con el tamaño de las áreas 

estudiadas (R2= 0,57, F6= 10,29, p <0,05; Figura 5.3).  

 

Tabla 5.2 Tabla descriptora de las áreas muestreadas y de las electrocuciones detectadas. Se 

indican la superficie de cada área (km2), el número de apoyos muestreados, el porcentaje de 

apoyos con mortalidad, el total de individuos electrocutados, el porcentaje del total de rapaces 

electrocutadas, la tasa de mortalidad (nº individuos por cada 100 apoyos muestreados), y los 

resúmenes  

Zonas  
Área 
km2 

Apoyos Mortalidad 

% Peligr. 
% 
Antielec. 

% con 
mort 

Total 
muestr. 

indvs % rap ind/100 

San Rafael / Canet lo Roig 59 41,8 4,9 0,0% 111 0 0 0,0 

Sitjar / Sierra Espadán 78 46,4 0,6 1,7% 518 12 90,9 2,1 

Vall de Uxio - Sagunt 175 41,9 8,6 3,5% 919 33 38,2 3,7 

Fuenterrobles 148 43,9 3,8 4,3% 232 12 45,4 5,2 

Benicadell 97 44,3 0,7 2,1% 285 6 50,0 2,1 

Tabayal - Monforte del Cid 146 62,3 0,1 0,7% 690 9 55,6 1,2 

Sierra del Coto 130 58,3 0,4 0,0% 647 0 0 0,0 

Sierra Escalona  231 63,0 0,2 7,0% 571 54 72,2 8,6 

 

 

Figura 5.2 Relación entre la tasa de mortalidad de aves (indvs/100 apoyos) y el tamaño de las 

áreas prioritarias muestreadas (R2= 0,57, F6= 10,29, p <0,05). 
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Los valores de probabilidad de riesgo de electrocución de cada área muestreada (Tabla 

5.3) no mostraron ninguna relación estadística significativa con la tasa de aves encontrada en 

los modelos de GLM Mod_09, Mod_12 ni en el modelo de MaxEnt Max_12 (todas las p > 0,05). 

Únicamente el modelo Max_09 (valor medio de riesgo) mostró una relación estadísticamente 

significativa con la tasa de mortalidad (R2= 0,63, F6= 13,25, p < 0,05) 

 

Tabla 5.3. Valores del índice de riesgo estimado de los modelos de riesgo calculados en el 

Capítulo 3 y 4. Los valores de mortalidad se miden en indv /100 apoyos muestreados, mientras 

que los valores para los modelos de riesgo se muestran como media ± desv. estándar y entre 

paréntesis los valores mínimo y Máximo. 

 

Zonas Mort 
ind/100 

Mod 09 Mod 12 Max 09 Max 12 

San Rafael / 
Canet lo Roig 

0,0 50,6 ± 29,0 (3,1-98,0) 60,6 ± 14,3 (36,4-89,3) 30,3 ± 21,1 (0 - 0,9) 45,7 ± 31,5 (0 - 0,9) 

Sitjar / Sierra 
Espadán 

2,1 56,9 ± 9,0 (35,1-73,0) 55,5 ± 19,6 (7,1 – 93) 30,1 ± 20,8 (0,1-0,9) 35,8 ± 16,8 (0,1-0,9) 

Vall de Uxio - 
Sagunt 

3,7 49,1 ± 13,4 (7,1-72,0) 55,6 ± 23,4 (18,9-94,8) 30,8 ± 19,6 (0,1-0,9) 38,7 ± 18,6 (0,1-0,9) 

Fuenterrobles 5,2 15,7 ± 16,7 (0,0-65,8) 71,9 ± 16,1 (0 - 92,7) 32 ± 23,7 (0 - 0,9) 45,9 ± 28,2 (0 - 0,9) 
Benicadell 2,1 30,9 ± 14,4 (5,1-61,0) 56 ± 21,9 (8,8 - 93,3) 28,2 ± 22 (0,1 - 0,9) 42,2 ± 22 (0,1 - 0,9) 
Tabayal - 
Monforte  

1,2 51,9 ± 18,8 (1,0-87,2) 69,7 ± 14,2 (32,7-94,7) 32,1 ± 19,9 (0,1-0,9) 31,7 ± 18,8 (0,1-0,9) 

Sierra del 
Coto 

0,0 31,1 ± 19,0 (0,5-66,0) 63,7 ± 14,7 (27,8-88,9) 31,7 ± 25,8 (0 - 0,9) 33,8 ± 23 (0 - 0,9) 

Sierra 
Escalona  

8,6 79,8 ± 10,1 (38,3-95,9) 82,9 ± 15,6 (0 - 98) 50,9 ± 21,1 (0 - 0,9) 52,6 ± 19,9 (0 - 0,9) 

 

Los modelos multivariantes mostraron que la combinación de las características de los 

apoyos junto con los valores de predicción de riesgo del modelo MaxEnt elaborado con los 

datos de 2009 (Max_09) fue la combinación que mejor se ajustó a los datos de mortalidad de 

campo. En segundo lugar, el modelo GLM de 2009 (Mod_09) junto con los apoyos y las 

características de las áreas. El modelo multivariante utilizando únicamente las características 

de los apoyos mostró un pobre ajuste de los datos, al igual que el modelo Mod_09 analizado 

por separado (Tabla 5.4). 
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Tabla 5.4. Selección de los modelos lineales entre la electrocución detectada en cada 

área y las variables estudiadas. Modelos evaluados (Modelo), mínimo modelo ajustado (Min. 

Mod. Aj.), número de variables (K); coeficiente de regresión ajustado (R2), Akaike corregido 

(AICc), Delta de Akaike (∆ AICc) y peso estandarizado de cada modelo (W AIC) 

 

Modelo Min. Mod. Aj. K R2  AICc ∆ AICc W AIC 
Apoyos + Mod_09 + Áreas mod09 mean + T + TR + area 4 0.96 59.59 0 0.50 
Áreas + Mod_09 mod09 mean + sd + area 3 0.94 62.98 3.39 0.09 
Áreas + Max_12 max 12 media + sd + area 3 0.89 64.14 4.55 0.05 
Apoyos + Max_12 + Áreas max 12 media + sd + area 3 0.89 64.14 4.55 0.05 
Max_12 max 12 media + sd 2 0.75 65.05 5.46 0.03 
Apoyos + Max_12 max 12 media + sd 2 0.75 65.05 5.46 0.03 
Áreas + Max_09 max 09 media + area 2 0.75 65.11 5.52 0.03 
Apoyos + Max_09 + Áreas max 09 media + area 2 0.75 65.11 5.52 0.03 
Apoyos + Mod_12 + Áreas area 1 0.66 65.14 5.55 0.03 
Áreas  area 1 0.66 65.14 5.55 0.03 
Apoyos + Áreas area 1 0.66 65.14 5.55 0.03 
Áreas + Mod 12 area 1 0.66 65.14 5.55 0.03 
Apoyos + Max_09 max 09 media + sd + T 3 0.87 65.48 5.89 0.03 
Mod_12 mod 12 media + sd 2 0.68 67.02 7.43 0.01 
Apoyos + Mod_12 mod 12 media + sd 2 0.68 67.02 7.43 0.01 
Max_09 max 09 media + sd 2 0.71 69.12 9.53 <0.01 
Apoyos + Mod_09 mod 09 sd + area 2 0.57 69.52 9.93 <0.01 
Mod_09  mod 09 sd 1 0.48 70.95 11.36 <0.01 
Apoyos TR + No met + CT 3 0.67 72.88 13.29 <0.01 

 

 

5.4 Discusión 

La evaluación posterior en campo es un paso fundamental en el modelado predictivo, 

máxime cuando éste es utilizado para la toma de decisiones en acciones de conservación 

(Loiselle et al. 2003; Guisan y Thiller 2005; Guisan et al. 2006; Barry y Elith 2006; Elith et al. 

2006). En este trabajo se ha mostrado el proceso de validación en el campo de la selección de 

áreas prioritarias para la corrección de electrocuciones basado en los modelos predictivos de 

riesgo y cómo los datos tomados en el campo podrían ayudar a mejorar el modelo y por lo 

tanto las predicciones de las áreas de riesgo. 

En dos de las ocho áreas muestreadas no se detectó ningún ave electrocutada, por lo 

que la fiabilidad del modelo fue del 75%. Las tasas de mortalidad de aves en las áreas que se 

registraron electrocutados variaron bastante. Cuatro áreas mostraron mortalidad baja (1,2 – 

3,7 indv/100 apoyos) y dos áreas mortalidad moderada (5,2-8,6 indvs/100 apoyos). 

Comparadas con otros estudios previos de electrocución de aves, se puede considerar que las 
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tasas fueron muy inferiores a las detectadas en otras áreas de elevada mortalidad en España. 

Este es el caso de Sierra Morena y el Campo de Montiel (28,2 indvs /100 apoyos; Guzmán y 

Castaño 1998), Secanos de Lérida (19,9 indvs/ 100 apoyos muestreados; Mañosa 2001), Ciudad 

Real y Albacete (15,1 rapaces/ 100 apoyos; Guil et al. 2011) o incluso dentro de la Comunidad 

Valenciana, dónde en el interior de la Sierra Escalona (Alicante) antes de su intervención se 

detectó una de las mayores tasa de mortalidad registradas hasta este momento en España 

(102,2 indvs /100 apoyos; Izquierdo et al. 1997).  

La relación entre el tamaño de las áreas y la tasa de mortalidad encontrada puede 

estar vinculada con varios factores no excluyentes. La primera hipótesis es que las áreas más 

pequeñas podrían estar peor identificadas que las grandes, y por lo tanto, el modelo habría 

mostrado mayor eficacia en la predicción de áreas grandes, las cuales son menos sensibles a 

variaciones en la configuración local o a la presencia de especies que en áreas pequeñas. La 

segunda hipótesis, relacionada en cierta medida con el punto anterior, es que las áreas más 

grandes acogerían una mayor diversidad y cantidad de especies e individuos (Williamson et al. 

2001), aumentando las probabilidades de producirse electrocuciones. La no correspondencia 

entre la tasa de mortalidad detectada y los modelos de probabilidad de riesgo se puede deber 

a que estos últimos sólo reflejan el peligro de electrocución en relación a la configuración del 

paisaje y la presencia de tendidos eléctricos, pero en este caso no incluyen la información 

sobre la presencia de aves y las características de los apoyos. 

Las características de los tendidos y el hábitat circundante han sido señaladas como 

uno de los factores fundamentales en la determinación del riesgo de mortalidad (Janss y Ferrer 

2001; Mañosa 2001; Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011). Por lo tanto, los modelos de riesgo 

mejoran al incluir la configuración de los apoyos instalados en el área. A pesar de eso, hay que 

señalar que a gran escala nuestra aproximación funciona relativamente bien sin incluir la 

configuración de tendidos, dado que en zonas con elevada presencia de rapaces o especies 

sensibles a la electrocución, postes considerados con menor peligrosidad provocaron un 

número de accidentes similar a otros tipos de postes considerados de alto riesgo (Izquierdo et 

al. 1997).  

Las dos áreas sin mortalidad se incluyeron en la propuesta de áreas prioritarias dado 

su elevado índice de riesgo y por la presencia de registros previos de mortalidad de aves 

sensibles, como águila perdicera y búho real (ver Capítulo 3). Estas dos áreas no muestran unas 

configuraciones ambientales similares que puedan revelar un desajuste en el modelo de 

riesgo. Tampoco la localización puede ser la explicación a este problema en el ajuste, ya que se 
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encuentran bastante alejadas, aunque una de ellas (San Rafael) se encuentra en el extremo 

norte de la provincia de Castellón, en el límite del rango de valores de muchas variables 

ambientales incluidas en el modelo, por lo que podría sufrir una reducción en el ajuste del 

modelado (Buison et al. 2007; Fitzpatrick y Hargrove 2009). En esta área, además, se da la 

circunstancia de que la compañía eléctrica es diferente al resto de la Comunidad Autónoma, lo 

que se refleja en una diferencias apreciables en los tipos y configuraciones de los apoyos, por 

ejemplo, menor número de apoyos peligrosos que en el resto de áreas, alto porcentaje de 

apoyos no metálicos y numerosos apoyos con sistemas de antielectrocución. Por otra parte, en 

el área prioritaria de la Sierra del Coto, la configuración del hábitat y de los tendidos es similar 

al resto de zonas, pero se sospecha que al ser gran parte perteneciente a un coto privado 

pueda haber algún tipo de eliminación de cadáveres. 

La validación mostró que los modelos de riesgo mostraron un ajuste moderado con los 

datos reales de campo, en este caso los modelos de presencia ausencia mostraron un valor de 

ajsute menor que los modelos de pseudo ausencia (R2 GLM= 0,48 - 0,68 frente a Maxent=0,71-

0,75). Pero la situación cambio cuando se utilizaron los modelos de riesgo en combinación con 

las variables de características de tendidos y del área. En este caso los modelos de 

presencia/ausencia (GLM) superaron alos de pseudo ausencias (MaxEnt). Son escasos los 

trabajos que validan los datos de predicción con datos reales (Elith y Burgman 2002; 

Raxworthy et al. 2003, Peterson 2005), un ejemplo es el trabajo de Cianfriani et al. (2010) 

dónde encontraron que los modelos de presencia/ausencia mostraron peores resultados que 

los modelos de sólo presencia en la identificación de las zonas recolonizadas por la nutria en 

Italia. Una vez revisada la información en las áreas discordantes detectadas, varias son las 

hipótesis que pueden explicar por qué los modelos mostraron deficiencias en el ajuste de las 

predicciones con la realidad. Estas las hemos agrupado en tres grupos: defectos metodológicos 

derivados de la selección del algoritmo, cambios espacio-temporales de las variables 

predictoras y defectos en el muestreo de los datos.  

 

Defectos metodológicos 

El método utilizado como base para la detección de mortalidad se basa en métodos 

presencia/ausencia (binarios), mientas que lo datos de cuadrículas son datos de conteos 

(poisson). Por lo tanto cuadrículas con un solo caso de mortalidad se toman igual que 

cuadrículas con 45 electrocuciones. Aunque es esperable que exista una relación positiva entre 

la probabilidad de ocurrencia y abundancia local cuando existe una fuerte relación entre la 

http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b24
http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b82
http://onlinelibrary.wiley.com/doi/10.1111/j.2006.0906-7590.04596.x/full#b75
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densidad de población y las variables ambientales (Pearce y Ferrier 2001). Sin embargo, los 

trabajos empíricos que han intentado probar la capacidad de los modelos de 

presencia/ausencia para predecir la densidad de población han obtenido pobres resultados 

(Pearce y Ferrier 2001; Nielsen et al. 2005; Jiménez-Valverde et al. 2009). Esto puede deberse 

a que otros factores distintos de entorno y que no han sido incluidos en los modelos (p.e. 

recursos tróficos), condicionen la tasa de ocurrencia, y como consecuencia, se detecten altas 

densidades en lugares dónde la probabilidad de ocupación predicha es baja (Van Horne 1983; 

Tyre et al. 2001; Nielsen et al. 2005). Esto se traduce en que a pesar de que podemos detectar 

elevado riesgo de mortalidad en una cuadrícula, nuestro modelo no nos permite discriminar si 

la mortalidad será elevada dentro de ella. En este caso sería conveniente en un futuro explorar 

la posibilidad de realizar modelos predictivos de abundancia.  

 

Cambios espacio-temporales en las variables predictoras 

Así mismo los cambios en las configuraciones locales de las variables que condicionan 

el riesgo de electrocución, y no se incluyen en los modelos, podrían tener un papel muy 

importante en los defectos de predicción. Uno de estos elementos son los cambios en las 

características de la red de tendidos eléctricos. Por defecto en la construcción del modelo se 

asumió la ausencia de variaciones en las características técnicas, a escala regional, se instalan 

en una zona. Pero si esta consideración no se cumpliera, provocaría una diferencia de 

mortalidad con respecto al resto del área de estudio, como es probable que haya ocurrido en 

el caso de la zona San Rafael, dónde se detectó una diferencia en la configuración de los 

apoyos, derivada del cambio en la titularidad de la compañía eléctrica que gestiona esa 

comarca.  

Otra de las variaciones, son los cambios en la distribución de las especies de aves, que 

a su vez son el resultado de la combinación de múltiples factores ecológicos y evolutivos, tales 

como efectos de densodependecia (Fretwell 1972; Brown 1984), interacciones intraespecíficas 

e interespecíficas (Tilman y Kareiva 1997) y escalas espaciales (Gaston y Lawton 1990). Varios 

estudios indican como la presencia o abundancia de presas es un buen predictor para la 

presencia de sus depredadores (Karanth et al. 2004; Real et al. 2009). En nuestro caso sería 

interesante estudiar si la abundancia de presas, principalmente el conejo, podría ser utilizada 

como indicador de presencia y abundancia de aves rapaces (Delibes-Mateos et al. 2007), y a su 

vez mejorar la capacidad predictiva del riesgo de mortalidad en tendidos eléctricos. Además, la 

presencia del tendido eléctrico puede ser la causa directa de la ausencia de la especie en el 
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área, debido a la electrocución de los ejemplares territoriales (Janss y Ferrer 2001). En 

resumen, cualquier cambio en las condiciones iniciales consideradas en los modelos, tanto en 

las variables ambientales como en la distribución y la abundancia de avifauna, pueden producir 

un desajuste entre las predicciones y la realidad. 

 

Defectos en el muestreo de datos  

La eliminación de cadáveres (tanto por el hombre como por carroñeros), se incluye 

dentro de los sesgos que pueden afectar a la detección de cadáveres en los seguimientos de 

líneas eléctricas. Bevanger (1999) distingue cuatro tipos de sesgos: búsqueda, incapacitación, 

hábitat y extracción por carroñeo. En nuestro caso se considera que ninguno de los tres 

primeros sesgos comprometería la comprobación de las zonas, ya que o han sido minimizados 

en el diseño de la metodología de seguimiento y monitorización de la mortalidad (como en el 

caso del sesgo de búsqueda o del hábitat) o las estimas del porcentaje de aves heridas 

afectadas que indican que son bajos (Lehman et al. 2007). En el caso del carroñeo, tal y como 

se mostró en el capítulo 2, el 40% de las aves que llegan a los CRF están aún vivas, y los datos 

procedentes de las compañías eléctricas se recogen urgentemente, por lo que los sesgos de 

carroñeo se reducen (Ponce et al. 2012), salvo en el caso de una extracción directa por el 

hombre. 

Por último, la mortalidad no es homogénea durante todo el año, sino que se acumulan 

en determinados periodos (Lehman et al. 2007). Este patrón parece estar relacionado con 

diferencias en la presencia y abundancia de aves en la zona, dependientes del estatus 

reproductor, del periodo migratorio o con la presencia de aves juveniles en periodos post-

reproductores (Benson 1980; Fernández-García 1998; Harness y Wilson 2001; Sergio et al. 

2004; Dwyer et al. 2013). Por lo tanto, si los muestreos no se realizan durante o después de los 

periodos más susceptibles, puede ser que muchos de los accidentes no sean detectados, ya 

que como hemos comentado en el apartado anterior, los cadáveres pueden desaparecer por 

acción de los carroñeros. 

 

Implicaciones para la conservación y conclusiones 

Paralelamente a las conclusiones sobre el ajuste de los modelos y la validación con 

datos reales de mortalidad, el presente estudio mostró algunos resultados interesantes que 

pueden ser aplicados en la mejora de la metodología utilizada durante los seguimientos en 
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tendidos eléctricos. Dado que nuestros resultados mostraron que la tasa de mortalidad fue 

independiente del número de apoyos muestreados, se podrían optimizar los trabajos de 

validación o identificación de áreas con alta mortalidad de aves dado que no es necesario 

muestrear una cantidad elevada de apoyos sino que con una pequeña muestra sería suficiente. 

En nuestro caso, con menos de 20 apoyos se confirmó la mortalidad en más de la mitad de las 

zonas muestreadas. 

Este trabajo confirma la necesidad de realizar verificaciones posteriores con datos 

independientes tomados en campo que permitan mejorar las predicciones y perfeccionar los 

modelos. Por ejemplo, pueden servir para detectar patrones o disconformidades espaciales 

que nos permitan sugerir la incorporación de nuevas variables al modelo de predicción, 

mejorando su capacidad predictiva. Idealmente, los modelos deben ser desarrollados y 

validados cíclicamente con el fin de investigar la coherencia ecológica de las respuestas 

modeladas y explorar los errores en las predicciones (Burgman et al. 2005; Barry y Elith 2006; 

Elith et al. 2006), lo que permitirá mejorar las acciones de conservación periódicamente, hacia 

una gestión adaptativa del problema (Walters y Hilborn 1978; Yoccoz et al. 2001; Nichols y 

Williams 2006; Gaston y Fuller 2007; Smolke et al. 2010; McDonal-Madden et al. 2010).  

.
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Anexo Capítulo 5 
 
Tabla 5.3. Especies de aves registradas en cada una de las zonas muestreadas. También se 

indica si la especie está incluida en el Anexo I de la “Directiva Aves” (79/409/CEE). 
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Águila real (Aquila chrysaetos) si      1 1 

Águila calzada (Aquila pennata) si 2     7 9 

Aquila sp (sin identificar) -      1 1 

Milano negro (Milvus migrans) si 1      1 

Culebrera europea (Circaetus gallicus) si 4  1 1   6 

Halcón abejero (Pernis apivorus) si    1   1 

Busardo ratonero (Buteo buteo) si   2   4 6 

Azor común (Accipiter gentilis) si  1 1   1 3 

Cernícalo vulgar (Falco tinnunculus) no 1 3 1   6 11 

Búho real (Bubo bubo) si 1 5  1 5 19 31 

Mochuelo europeo (Athene noctua) no 1      1 

Cárabo europeo (Strix aluco) no  2     2 

Garcilla bueyera (Bubulcus ibis) no      2 2 

Gaviota patiamarilla (Larus michahellis) no      1 1 

Paloma doméstica (Columba livia ssp dom.) no  1   2 5 8 

Pito real (Picus viridis) no      3 3 

Corneja negra (Corvus corone) no   2    2 

Cuervo común (Corvux corax) no  1 2   1 4 

Grajilla (Corvus monedula) no      1 1 

Urraca (Pica pica) no 1 15 2 2 2  22 

Roquero solitario (Monticola solitarius) no    1   1 

Estornino pinto (Sturnus vulgaris) no      2 2 

Ave sin identificar - 1 5 1    7 

 TOTAL  12 33 12 6 9 54 128 
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Capı́tulo 6 

 

Utilización de redes complejas en el análisis de 

patrones de mortalidad por electrocución en una 

comunidad de aves y su aplicación en la 

identificación de especies indicadoras 
 

 

6.1 Introducción  

La electrocución es un grave problema de conservación para un gran número de 

especies de aves en todo el mundo (Bevanger 1994; 1998; BirdLife International 2004). La gran 

extensión del impacto ha hecho necesaria la búsqueda de medidas que optimicen la 

identificación, tanto de los apoyos más peligrosos (Janss y Ferrer 2001; Mañosa 2001), como 

de las zonas en las que se concentra una mayor mortalidad (Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011; 

Cap 3 y Cap. 4 de la presente tesis). Los sucesos de electrocución muestran patrones 

agregados espacialmente (Mañosa 2001; Guil et al. 2011) y por su naturaleza son fenómenos 

estocásticos difíciles de monitorizar adecuadamente en el campo, por lo que en ocasiones, la 

detección de apoyos o zonas peligrosas mediante modelos predictivos puede estar sesgada 

por una insuficiente o ineficaz toma de datos de mortalidad (Blanco et al. 2012). En este 

sentido, determinar que especies pueden usarse como indicadoras de mortalidad permitiría 

mejorar y optimizar la identificación de apoyos y zonas de mayor mortalidad. La identificación 

de especies indicadoras usando información de un gran número de especies susceptibles de 

ser electrocutadas, permite analizar cómo está estructurada la comunidad. De este modo, 

especies comunes que son afectadas por los mismos postes que el resto de especies (especies 

con elevada co-ocurrencia) podrían considerarse candidatas a especie indicadora (Simberloff 

1998). A pesar del interés que supone la corrección del impacto de los tendidos eléctricos 

(Janss y Ferrer 1999; López-López et al. 2011), son muy escasos los estudios que abordan este 

problema desde el punto de vista de comunidades biológicas (Lehman et al. 2007; Moleón et 

al. 2007). En este sentido, uno de los pocos trabajos realizados fue llevado a cabo por Moleón 

et al. (2007) y que mostró que corrigiendo los tendidos eléctricos situados en las áreas de 
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dispersión del águila-azor perdicera se podrían beneficiar como mínimo otras seis especies de 

aves rapaces.  

El enfoque desde el punto de vista del análisis de redes, permite identificar patrones 

generales en comunidades complejas de una manera simple y facilita la identificación de los 

procesos que determinan su estructura y organización (Barrat et al. 2004; Montoya et al. 2006; 

Thomson 2006; Guimarães et al. 2006). Las herramientas de análisis de redes han sido 

ampliamente utilizadas por matemáticos, sociólogos e informáticos para explorar las 

interacciones entre diversos tipos de entidades (Proulx et al. 2005). Esta versatilidad ha hecho 

que en los últimos años estas técnicas estén adquiriendo una gran aceptación entre biólogos y 

ecólogos (Proulx et al. 2005) especialmente en el estudio de redes tróficas (Krause et al. 2003) 

y redes mutualistas (Bascompte y Jordano 2007), pero su uso no se encuentra igualmente 

extendido en otros campos de la ecología a pesar de su gran potencial, como por ejemplo en el 

estudio de la co-ocurrencia de especies; Sebastián-González et al. 2010, o en la identificación 

de especies clave (Jordán et al. 2003; 2007; Libralato et al. 2006).  

Las especies indicadoras se definen como aquellas que, por sus características 

(sensibilidad a perturbación o contaminantes, distribución amplia, elevada abundancia), 

pueden ser utilizadas como estimadoras de los atributos o estatus de otras especies o 

condiciones ambientales de interés que resultan difíciles, complicadas o costosas de medir 

directamente (Caro y O’Doherty 1999). Algunos autores, como Meffe y Carroll (1997) y Sergio 

et al. (2008), utilizan el término análogo de “especies centinela” para definirlas, mientras que 

Favreau et al. (2006) diferencia entre especies indicadoras (cuando estas especies están 

ligadas a los ecosistemas) y especies focales cuando están ligadas a cambios antropogénicos 

que amenazan su supervivencia (como sería en nuestro caso). Estas especies son utilizadas 

para la vigilancia biológica de los cambios ambientales como consecuencia de las 

perturbaciones humanas y naturales, y por lo tanto su identificación debería permitir optimizar 

las labores de seguimiento y monitorización de los impactos negativos producidos por las 

infraestructuras.  

El empleo de especies indicadoras permite un ahorro considerable de tiempo y dinero 

en comparación con trabajos de seguimiento y monitorización detallado de las especies 

presentes en cada comunidad (Simberloff 1998; Caro y O’Doherty 1999; Favreau et al. 2006; 

Regan et al. 2008). Sin embargo, la aplicación de estas especies en la planificación de acciones 

de conservación se ha debatido ampliamente (Simberloff 1998; Noss 1999; Andelman y Fagan, 

2000; Favreau et al. 2006). Algunos autores indican que no son más que artefactos que no 
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representan correctamente los procesos ecológicos más importantes y su uso no supone una 

mejora en la conservación de los sistemas biológicos naturales (Simberloff 1998; Andelman y 

Fagan 2000). Otros, a pesar de que son muy pocos los casos en los que se verifica su 

funcionamiento (Andelman y Fagan 2000), indican que son herramientas relativamente útiles 

para estudiar, monitorear y resolver problemas de conservación (Favreau et al. 2006; 

Rodrigues y Brooks 2007; Regan et al. 2008). Independientemente de este debate, su uso está 

muy extendido y por el momento se consideran una gran ayuda para la identificación de 

cambios en los ecosistemas y para la selección de espacios naturales que necesitan de 

protección (Roberge y Angelstam 2004; Sætersdal y Gjerde 2011). Dado que las implicaciones 

en la conservación derivadas de la selección de estas especies son altas, y su identificación no 

es sencilla (Caro y O’Doherty 1999; Favreau et al. 2006), su elección debe ser rigurosa a través 

de criterios explícitamente definidos de acuerdo al objetivo de conservación (Landres et al. 

1988).  

Para identificar la especie o especies más apropiadas en el seguimiento de la 

mortalidad en tendidos eléctricos, hemos establecido tres criterios previos de acuerdo con las 

características y la composición de la comunidad. 1) La especie indicadora debe ser una 

especie de distribución amplia, con el objetivo de que pueda encontrarse ampliamente en el 

territorio independientemente del hábitat. Se ha comprobado que especies indicadoras muy 

especialistas no protegen adecuadamente a otras especies co-ocurrentes (Kang et al. 2013). El 

estudio de cómo influye el hábitat en los patrones de mortalidad por electrocución de una 

comunidad de aves nos permitirá determinar que especies son más eclécticas dentro de la 

comunidad y si la co-ocurrencia de determinadas especies está relacionada con la 

configuración del hábitat alrededor de los tendidos dónde se electrocutaron. 2) Para 

determinar si alguna de las especies en una comunidad puede ser indicadora, se ha de 

comprobar antes si la comunidad está anidada. Se considera que una comunidad está anidada 

si las comunidades en las localidades más pobres en especies son subgrupos de las 

comunidades en las localidades más ricas (Atmar y Paterson 1993), esto es, si las especies 

detectadas en los apoyos con menor mortalidad son un subgrupo de las especies detectadas 

en los apoyos con mayor mortandad. Por lo tanto, si la comunidad de aves electrocutadas está 

anidada, las especies que aparecen en un mayor número de postes pueden ser utilizadas como 

predictoras de la mortalidad del resto de la comunidad. 3) La especie indicadora debería 

mostrar una elevada co-ocurrencia con el resto de componentes de la comunidad. En el 

presente trabajo se define co-ocurrencia como la presencia de registros de mortalidad de dos 

o más especies en un mismo tendido. El análisis de la co-ocurrencia puede ser evaluado a 
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través del estudio del grado de las especies de la red (Freeman 1979). Este análisis permite 

determinar el grado de co-ocurrencia de las especies en el mismo poste y por lo tanto puede 

servir para identificar las especies potencialmente indicadoras en la red (Freeman 1979; 

Newman 2003).  

El búho real (Bubo bubo) es la rapaz nocturna más grande del Paleártico (del Hoyo et 

al. 1999). Su gran tamaño, así como su comportamiento de caza a la espera desde un posadero 

(Janss y Ferrer 1999), determina que sea una especie altamente sensible a la electrocución 

(Janss 2000; Rubolini et al. 2001; Sergio et al. 2004; Martínez et al. 2006; Schaub et al. 2010; 

Figura 6.1). Varios autores la han sugerido como especie centinela de la electrocución (Sergio 

et al. 2004), pero hasta el momento, no se ha comprobado si cumple los criterios para poder 

ser seleccionada, ni se ha realizado ningún estudio empírico para evaluarla. El objetivo del 

presente capítulo es la evaluación del búho real como especie indicadora de los patrones de 

mortalidad por electrocución en una comunidad de aves a través de: a) la evaluación de sus 

patrones de abundancia y distribución de esta rapaz en el área de estudio, b) el análisis del 

ordenamiento de toda la comunidad de aves electrocutadas en función del hábitat y las 

especies, c) la evaluación del anidamiento de los patrones de mortalidad de la comunidad y la 

influencia del hábitat sobre él y d) el análisis del grado de co-ocurrencia de cada una de las 

especies de la comunidad.  

 

   
Figura 6.1. El búho real (Bubo bubo) es una especie altamente sensible a la electrocución en 

tendidos eléctricos, por lo que ha sidosugerida como una posible especie indicadora  
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6.2 Material y Métodos 

Para analizar la estructura de la comunidad de aves electrocutadas se seleccionó como 

área de estudio la Zona de Especial Protección para las Aves (ZEPA) de Sierra Escalona y la 

Dehesa de Campoamor, que ha sido descrita detalladamente en la introducción general 

(Capítulo 1). Esta zona es un área clave para las aves, especialmente para varias especies de 

rapaces amenazadas a nivel global, ya que alberga una de las poblaciones más densas de búho 

real en el mundo (Pérez-García et al. 2012), y es una de las zonas más importantes en el 

Sureste peninsular para el asentamiento temporal de jóvenes e individuos no reproductores 

de águila perdicera y águila real (Sánchez-Zapata et al. 2003).  

Composición de la comunidad de rapaces y seguimiento de mortalidad 

Para cada una de las especies de rapaces, tanto diurnas como nocturnas citadas en el 

área de estudio, se recopiló la siguiente información: tamaño de la especie, status (estival, 

residente, en paso, invernante), número medio de parejas reproductoras censadas en el área 

de estudio y número máximo de aves detectadas en cualquier periodo vital (reproducción, 

migración, invernada) y número total de especies electrocutadas. Los datos fueron obtenidos 

de censos, trabajos publicados por nuestro grupo de investigación entre los años 2002 y 2013 y 

datos propios (Navarro 2002; Sánchez-Zapata et al. 2003; Pérez-García et al. 2009; 2012). 

Entre 1996 y mayo 2013 se recopilaron todos los casos de electrocución de aves 

procedentes del área de estudio registrados en los Centros de Recuperación de Fauna (CRF), 

las compañías eléctricas y en los en trabajos de seguimiento específico de mortalidad 

(Izquierdo et al. 1996; TRAGSA 2003; Pérez-García 2009). Se seleccionaron aquellos registros 

en los que se disponía de la información exacta tanto de la localización del apoyo, como de la 

especie afectada.  

Se realizó una caracterización ambiental del entorno de cada uno de los apoyos en los 

que se registraron electrocuciones. Para ello se calcularon los porcentajes de usos del suelo en 

un radio de 100 m alrededor del mismo. Este valor es la distancia media entre apoyos en el 

área de estudio. Además, para cada apoyo se calculó la distancia a carreteras, núcleo urbano, 

humedal natural, balsa de riego y cultivo de regadío más cercanos. Las variables de distancia 

fueron transformadas mediante logaritmo neperiano. Para el cálculo de las variables 

ambientales se utilizó el sistema de información geográfica ArcGIS 9.0 (ESRI 2009) y la 

extensión Hawth's Analysis Tools (Beyer 2004). La información de los usos del suelo se obtuvo 
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del SIOSE 2010 y la información de alturas y pendientes se obtuvo de un modelo digital de 

elevaciones (MDT) con resolución de 5 m proporcionado por el geoportal de descargas de 

datos espaciales del Ministerio de Fomento (www.idee.es ).  

Análisis de la mortalidad 

Para comprobar que la especie seleccionada, es una buena indicadora, en un primer 

análisis exploratorio evaluamos la relación entre las características biológicas y el tamaño 

poblacional con la mortalidad de la comunidad de aves rapaces en tendidos eléctricos. Se 

decidió utilizar únicamente las rapaces puesto que han sido descritas como buenas indicadoras 

(Sergio et al. 2008) y son las especies más sensibles a la electrocución en la Comunidad 

Valenciana (Pérez-García et al. 2011). Para cada una de las especies se recopiló la siguiente 

información de su morfología y biología: envergadura máxima (del Hoyo et al. 1999), estatus 

de la población en el área de estudio (Sánchez-Zapata et al. 2003; Pérez-García et al. 2009), 

número máximo de parejas reproductoras registrados en la última década y la valor estimado 

de población flotante máxima registrado en el mismo periodo (ver referencias en tabla 6.2). 

Para relacionar la mortalidad con cada una de las características biológicas relacionadas se 

utilizaron modelos lineales generalizados univariantes utilizando una distribución de error de 

poisson y una función de enlace log (McCullagh y Nelder 1989). Para evaluar el porcentaje total 

de explicación de los modelos y si existen diferencias entre la utilización como estimador de la 

abundancia de aves la población reproductora o la población flotante se construyeron sendos 

modelos multivariantes, se calculó la deviance explicada por cada uno y se compararon 

utilizando un análisis de la varianza (ANOVA) (Dobson 2003). Tanto para los análisis 

univariantes como para los modelos multivariantes se empleó el programa de software libre R 

(versión R 2.14; http://www.r-project.org/).  

Análisis de ordenación  

Los análisis de ordenación son una técnica descriptiva diseñada para analizar bases de 

datos que contienen alguna medida de correspondencia entre filas y columnas (Legendre y 

Legendre 1998). Estos análisis permiten estudiar cuando se da una correspondencia máxima 

entre especies y variables (Prodon 1992), en nuestro caso, presencia de especies 

electrocutadas y apoyos. Para evaluar qué tipo de análisis de ordenación es el más adecuado, 

dependiendo de la naturaleza de nuestros datos, primero se realizó un análisis de 

correspondencias sesgado (Deterrent Correspondence Analysis DCA), con el que se determinó 

la longitud del gradiente de los dos primeros ejes (Ter Braak y Prentice 1988; Lepš y Šmilauer 

2003). Si la longitud del gradientes es menor a < 3,0 SD, se realizó un análisis de redundancia 

http://www.r-project.org/
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(RDA) si la longitud fue mayor se realizó un análisis de correspondencias canónico (CCA). 

Ambos modelos se construyeron mediante la inclusión paso a paso hacia delante (stepwise 

forward) de las variables y probando la significación mediante permutaciones de Monte Carlo 

(999 permutaciones). Las diferencias se testaron estadísticamente mediante el test de F (α = 

0,05). Aquellas especies que se detectaron en menos de 3 apoyos, se incluyeron como 

especies suplementarias, para no condicionar los análisis (Ter Braak 1995).  Para los análisis de 

ordenación se utilizó el software CANOCO 5.0 (Ter Braak y Smilauer 1998). 

Análisis de anidamiento  

Para evaluar la existencia de un patrón de distribución anidado en la comunidad, se 

construyó una matriz A en la que cada fila y cada columna correspondían a una especie y un 

poste, respectivamente donde Aij = 1 cuando la especie i fue detectada electrocutada en el 

poste j y 0 cuando no fue detectada. Se utilizó el software ANINHADO (Guimarães y Guimarães 

2006). Este programa utiliza una métrica denominada NODF, acrónimo de métrica de 

anidamiento basada en la superposición y la disminución del relleno de la matriz (Almeida-

Neto et al. 2008). Esta métrica es más robusta para la identificación del anidamiento en 

comparación con otras anteriormente usadas como la Temperatura (Almeida-Neto et al. 

2008). La significación del anidamiento de la matriz se calculó comparándola con el 

anidamiento de matrices aleatorias generadas usando dos modelos nulos. ANINHADO utiliza 

primero un modelo nulo (I) sobre la base de una distribución aleatoria de las presencias 

asignadas a cualquier celda dentro de la matriz. También usamos un segundo modelo nulo (II) 

donde la presencia de la especie i en el apoyo j fue la media aritmética de la probabilidad de 

presencia en el apoyo j (la proporción de presencias en la fila j) y especies i (la proporción de 

presencias en la columna i). Se calculó el anidamiento de 1.000 matrices para cada uno de los 

dos modelos nulos utilizando simulaciones de Monte Carlo. Por último, comparamos el 

anidamiento de nuestra matriz con la distribución de los grados de anidamiento simulados 

para probar la significación del patrón. Cuando el anidamiento en la matriz observada cayó 

dentro del rango de variación de cualquiera de los modelos nulos, el patrón no se consideró 

anidado.  

Para identificar las causas que pueden estar generando el anidamiento en nuestra 

comunidad, ordenamos los apoyos en la matriz de electrocución en orden decreciente 

teniendo en cuenta las variables de hábitat que fueron identificadas como potencialmente 

importantes para la mortandad de aves en el análisis de correspondencias canónico anterior 

(CCA/RDA). Posteriormente, calculamos de nuevo el valor de anidamiento de la matriz. Si la 
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matriz ordenada, siguiendo alguna de estas variables está significativamente anidada sugiere 

que la variable podría estar causando el anidamiento en la comunidad. 

Análisis del grado de cada especie 

Para evaluar la co-ocurrencia de cada una de las especies de la comunidad se utilizó 

como índice el grado de la especie (Freeman 1979), medida que ha sido utilizada previamente 

para la identificación de especies indicadoras (Jordán et al. 2003; 2007). Este índice indica el 

número de co-ocurrencias en el mismo poste de cada especie con el resto de especies de la 

red. Además, se calculó el grado normalizado que es el porcentaje del grado de cada especie 

frente al máximo grado posible de la red (Borgatti y Everett 2006). Ambos índices fueron 

calculados mediante el programa UCINET 6.4 para Windows (Borgatti et al. 2002). Para graficar 

la estructura de la red se utilizó el programa NetDraw 2.1 (Borgatti 2006).  

 

6.3 Resultados 

Se recopilaron un total de 335 registros de aves electrocutadas de 29 especies en un 

total de 190 apoyos. Las rapaces (familias Accipitridae, Falconidae, Pandionidae y Strigidae) 

fueron el grupo más numeroso, tanto por especies como por número de registros. En el grupo 

de las “no rapaces” destacaron palomas y tórtolas (fam. Columbidae), con el 11,3% de los 

registros, y córvidos (fam. Corvidae) con el 7,2% (Ver tabla 6.1).  

 

Tabla 6.1. Número total de registros de aves por grupos de especies y número de 

especies detectadas en cada grupo.  

Grupos Sps n total % 
Rapaces 14 253 75,5% 
Acuáticas 3 13 3,9% 
Colúmbidos 5 38 11,3% 
Córvidos 3 24 7,2% 
Otros paseriformes 4 7 2,1% 
Total general 29 335  

 

Composición de la comunidad de rapaces 

 El búho real fue la rapaz más abundante en el área como reproductora (70 pp) y la 

segunda, por detrás del mochuelo común, como por su población flotante estimada. Además 
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supuso casi el 40% de todas las especies electrocutadas, superando en tres veces a la siguiente 

especie con mayor número de electrocuciones, el ratonero (tabla 6.2). 

El número de individuos electrocutados se relacionó de manera significativa tanto con 

el tamaño (GLM; p< 0,05), el estatus (GLM; p< 0,05), el número de individuos flotantes (GLM; 

p< 0,01) y el de parejas reproductoras (GLM; p< 0,01). Los modelos multivariantes GLM (uno 

con parejas reproductoras y el otro con población flotante) mostraron una elevada explicación 

de la deviance de los datos (D2 reprod. = 72,3%; D2 flot. = 69,1%), y no se encontraron 

diferencias entre ellos (ANOVA; p> 0,05) 

 

Tabla 6.2 Características biológicas, estatus, población reproductora y número de 

electrocuciones de las rapaces presentes en el área de estudio entre 2002 y 2013. Envergadura 

(cm); Status: Residente (R), Estival (E), Invernante (I) y Migrante / En paso (M), en paréntesis y 

minúscula cuando una fracción menor de la población también muestra otro estatus.  

 

Especie Enverg. 
(cm) Status Max pp 

reprod 
Max pobl. 
flotante 

Electrocución 
indvs nº apoyos 

Bubo bubo 168 R 70 (2) 450 (2) 100 79 
Asio otus 100 R 10 (1) 50 (1) 0 0 
Athene noctua 59 R 60 (1) 480 (1) 2 2 
Otus scops 64 E 30 (1) 120 (1) 0 0 
Tyto alba 99 R 6 (1) 24 (1) 0 0 
Buteo buteo 118 R (i) 27 (3) 110 (3) 37 31 
Aquila chrysaetos 220 I (r) 0 (4) 20 (4) 6 6 
Aquila fasciata 180 I (r) 0 (4) 30 (4) 27 22 
Aquila pennata 132 I (r) 1 (3) 35 (3) 17 16 
Accipiter gentilis 127 I (r) 1 (3) 10 (3) 7 6 
Accipiter nisus 80 R (m) 8 (3) 40 (3) 1 1 
Circaetus gallicus 195 E (i) 2 (3) 5 (3) 9 7 
Circus pygargus 115 M (e) 0 (4) 2 (5) 0 0 
Circus cyaneus 122 M 0 4) 8 (5) 0 0 
Circus aeroginosus 130 M (i) 0 (4) 5 (5) 0 0 
Milvus migrans 150 M (e) 1 (3) 3 (5) 0 0 
Elanus caeruleus 95 E 1 (5) 3 (5) 0 0 
Falco tinnunculus 82 R (i) 40 (4) 240 (5) 30 25 
Falco subbuteo 84 E (m) 1 (1) 5 (5) 1 1 
Falco peregrinus 117 R 0 (4) 5 (5) 1 1 
Pandion haliaetus 170 I 0 (5) 2 (5) 1 1 
Gyps fulvus 280 M 0 (4) 0 (5) 3 3 

Referencias: (1) Navarro 2002; (2) Pérez-García et al. 2012; (3) Pérez-García et al. 2009; (4) Sánchez-
Zapata et al. 2003; (5) datos propios. 
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Análisis de ordenación en la comunidad  

El DCA indicó un fuerte gradiente en la composición de las especies electrocutadas en 

los apoyos (longitud de gradiente = 6,7), es decir que existe poca similitud entre las especies 

detectadas y los apoyos en que aparecen a lo largo de los gradientes ambientales. El CCA 

incluyó 5 variables ambientales con un efecto significativo sobre la ordenación de la 

comunidad que alcanzaron una inercia total de 8,8% (Tabla 6.3). Los dos primeros ejes 

alcanzaron un porcentaje de inercia explicada de 3,4% y 5,8% para las especies y un 39,4% y un 

68,6% para la relación entre especies y variables ambientales respectivamente. El primer eje se 

relacionó con zonas de mayor porcentaje de pinar y el segundo eje con zonas sin pinar, sin 

regadío y situadas en áreas en zonas elevadas (Tabla 6.4).  

El gráfico de ordenación mostró cómo la comunidad de aves se ordenó en tres grupos 

(Figura 6.2). Uno de ellos muy definido y los otros dos más laxos. El grupo más homogéneo 

aparece en zonas más naturalizadas, con altos porcentajes de pinar y alejadas de carreteras. 

Un segundo grupo se sitúa en zonas de relieve sin pinar y cultivos de regadío, y el último grupo 

en zonas humanizadas, áreas llanas cerca de carreteras y con cultivos de regadío.  

Tabla 6.3. Ordenación canónica de la comunidad de aves muertas por electrocución en 

apoyos eléctricos. Ejes y porcentaje de varianza explicado en cada uno de ellos. 

 Ejes 
Inercia total 

1 2 3 4 
Autovalores 0,29 0 ,22 0 ,10  0,08 8,78 
Correlaciones Especie-Hábitat 0,61 0,54 0,37 0,34  
Porcentaje de varianza acumulada por  
     especies  3,4% 5,8%  7,0% 7,9%  
     especies / hábitat 39,4% 68,6% 82,5% 93,3%  
Suma de todos los autovalores   8,78 
Suma de todos los autovalores canónicos   0,75 

 

Tabla 6.4. Correlación entre los cuatro principales ejes de ordenamiento de la 
comunidad y las variables ambientales que entraron en el modelo.  

Variables F-ratio p Eje1 Eje 2 Eje 3 Eje 4 
% Pinar   5,23 0,001   0,39  -0,51   0,05   0,13 
Pendiente media 3,50 0,003   0,14   0,12   0,03   0,38 
% Regadíos  2,21 0,009  -0,15  -0,31   0,12   0,08 
Altura media 2,06 0,016   0,14   0,25   0,18  -0,34 
Dist. carreteras  2,05 0,023   0,12  -0,04  -0,31  -0,02 
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Figura 6.2. Gráfico de dispersión del análisis de correspondencias canónico CCA entre las 

variables ambientales y la comunidad de aves muertas en los tendidos eléctricos. Se muestran 

los valores canónicos de las especies y las variables de hábitat en los dos ejes de mayor explicación. 

Especies: Ard_cin: Ardea cinerea; Pic_vir: Picus viridis; Cor_cor: Corvux corax, Cor_mon: Corvux monedula; Bub_ibi: 

Bubulcus ibis, Col_liv: Columba livia; Col_pal: Columba palumbus; Stu_uni: Sturnus unicolor; Stre_dec Streptoptelia 

decaocto; Gyp_ful: Gyps fulvus; Aqu_pen: Aquila pennata; Aqu_crh: Aquila chrysaetos; Aqu_fas: Aquila fasciata; 

Cir_gal: Circaetus gallicus; But_but: Buteo buteo; Acc_gen: Accipiter gentilis; Fal_tin: Falco tinnunculus; Bub_bub: 

Bubo bubo. Variables: Pend: pendiente en 100 m; Carr: distancia a la carretera más cercana; Pinar: porcentaje de 

Pinar en 100 m; Alt: Altura media en 100 m.; Reg: porcentaje de cultivos de regadío en 100 m. 

 

Anidamiento de la comunidad 

La comunidad de aves electrocutadas estudiada presentó un patrón significativamente 

anidado, de modo que las especies de aves encontradas en apoyos con una menor riqueza de 

especies resultó ser un subconjunto de la comunidad de aves encontradas en apoyos con una 

riqueza de especies mayor (Tabla 6.4). El valor de NODF total de la matriz ordenada fue de 

10,9, mientras que por apoyos fue de 11,1 y por especies de 3,2. La estructura de la 

comunidad también presentó un patrón significativamente anidado cuando fue ordenada en 

función de 4 de las 5 variables ambientales significativas en el análisis de ordenación. Sólo la 
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variable distancia a las carreteras no resultó en un patrón anidado (Tabla 6.4). Este resultado 

indica que las diferencias de hábitat parecen estar relacionadas con la estructura anidada de la 

comunidad (Tabla 6.5). 

 

Tabla 6.5. Valores de anidamiento y significancia del patrón para la comunidad de aves 

electrocutada. Se representa el valor del anidamiento por especies (que es constante porque no 

cambia el orden) y por apoyos (que cambia según la ordenación de la matriz) usando la métrica 

NODF. Presentamos también los valores de anidamiento medio de las 1.000 matrices 

simuladas siguiendo la normal de los modelos nulos, así como la proporción de matrices 

generadas por los modelos con un valor de anidamiento mayor que el anidamiento de los 

datos.  

Matrix NODF 
apoyos 

NODF 
especies 

NODF 
nulo  

P 

Ordenada 11,1 3,17 6,41 <0,001** 
% Pinar 5,04 3,12 3,54 0,016* 
% Regadío 4,99 3,12 2,65 <0,001** 
Pendiente media 4,94 3,12 3,58 0,019* 
Altura media 4,53 3,12 3,59 0,064   
Dist. Carretera 4,15 3,12 3,54 0,154   

 

Estructura de la red 

El análisis de co-ocurrencias de mortalidad de especies en apoyos mostró que el 29,6% 

de las especies se registraron en apoyos donde no aparecían electrocutados otros individuos 

de otras especies. La red mostró una media para el valor de grado de 2,81 ± 3,67, mientras que 

el grado normalizado medio fue de 10,83 ± 12,30%. La especie con mayor grado normalizado 

fue el búho real que co-ocurrió con la mitad (50%) de todas las especies encontradas (figura 

6.2). la segunda especie fue el cernícalo vulgar con un 34,6%, seguido por el busardo ratonero 

con un 30,7%. Las rapaces mostraron un grado marginalmente mayor a las no rapaces (Kruskal 

– Wallis, X2
1= 2,97, p = 0,08), de hecho 7 de las 10 especies con mayor grado son rapaces (tabla 

6.6).  
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Figura 6.2 Representación gráfica del patrón de co-ocurrencia de mortalidad de especies en los 

apoyos eléctricos. El tamaño del nodo representa el número de individuos muertos y la 

anchura de los conectores es proporcional al número de casos de co-ocurrencia. Las especies 

que no tienen conectores aparecieron solas Especies: Ard cin: Ardea cinerea; Pic vir: Picus viridis; Cor cor: 

Corvux corax, Cor mon: Corvux monedula; Bub ibi: Bubulcus ibis, Col liv: Columba livia; Col pal: Columba palumbus; 

Stu uni: Sturnus unicolor; Stre dec Streptoptelia decaocto; Gyp ful: Gyps fulvus; Aqu pen: Aquila pennata; Aqu crh: 

Aquila chrysaetos; Aqu fas: Aquila fasciata; Cir gal: Circaetus gallicus; But but: Buteo buteo; Acc gen: Accipiter 

gentilis; Fal tin: Falco tinnunculus; Bub bub: Bubo bubo. 

 

6.4 Discusión 
Seleccionar especies que cumplen con los atributos necesarios para ser consideradas 

especies indicadoras no resulta una tarea sencilla, y depende fundamentalmente de la 

cantidad de información disponible sobre las especies candidatas y el objetivo que se persigue 

(Simberloff 1998; Andelman y Fagan 2000; Dale y Beyeler 2001; Lindenmayer et al. 2002). Son 

muchas las estrategias que se han utilizado para seleccionar estas especies, y la mayoría ha 

sido fuertemente criticada por basarse en atributos cualitativos y no cuantitativos (Carignan y 

Villard 2002; Rodrigues y Brooks 2007).  
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Tabla 6.6. Grado y Grado Normalizado (%) de cada una de las especies de la 

comunidad de aves muerta por electrocución.  

Especie Código Grado Grado Norm. 
(%) 

Búho real (Bubo bubo) Bub bub 13,00 50,00 

Cernícalo vulgar (Falco tinnunculus) Fal tin 9,00 34,62 

Busardo ratonero (Buteo buteo) But but 8,00 30,77 

Águila perdicera (Aquila fasciata) Aqu fas 6,00 23,08 

Culebrera europea (Circaetus gallicus) Cir gal 6,00 23,08 

Grajilla (Corvus monedula) Cor mon 5,00 19,23 

Águila real (Aquila chrysaetos) Aqu chr 4,00 15,39 

Garcilla bueyera (Bubulcus ibis) Bub ibi 4,00 15,39 

Paloma torcaz (Columba palumbus) Col pal 3,00 11,54 

Azor común (Accipiter gentilis) Acc gen 3,00 11,54 

Águila calzada (Aquila pennata) Aqu pen 3,00 11,54 

Corneja negra (Corvus corone) Cor cor 2,00 7,69 

Gavilán común (Accipiter nisus) Acc nis 2,00 7,69 

Paloma bravía /doméstica (Columba livia) Col liv 2,00 7,69 

Tórtola turca (Streptopelia decaocto) Str dec 2,00 7,69 

Buitre leonado (Gyps fulvus) Gyp ful 1,00 3,85 

Alcotán (Falco subbuteo) Fal sub 1,00 3,85 

Estornino negro (Sturnus unicolor) Stu uni 1,00 3,85 

Pito real (Picus viridis) Pic vir 1,00 3,85 

Mochuelo europeo (Athene noctua) Ath noc 0,00 0,00 

Halcón peregrino (Falco peregrinus) Fal per 0,00 0,00 

Garza real (Ardea cinerea) Ard cin 0,00 0,00 

Águila pescadora (Pandion haliaetus) Pan hal 0,00 0,00 

Gorrión común (Passer domesticus) Pas dom 0,00 0,00 

Chova piquirroja (Phyrrocorax phyrrocorax) Pyr pyr 0,00 0,00 

Alcaudón meridional (Lanius meridionalis) Lan mer 0,00 0,00 

Gaviota patiamarilla (Laurs michahellis) Lar mic 0,00 0,00 

 

En este trabajo se evaluaron todas las especies de rapaces y se utilizó información 

detallada relacionada con la biología de la especie, la estructura de la comunidad y el patrón 

de ocurrencia. En la primera evaluación, confirmamos que en el área de estudio, la 

electrocución de aves rapaces se relacionó con el tamaño, el estatus y el número de parejas, 

por lo que una especie residente, con gran tamaño y con una abundante población 

reproductora como el búho real cumple las condiciones de ser una especie de elevada 

sensibilidad a la electrocución y ser candidata a especie indicadora. En la segunda 

aproximación, nuestros resultados indicaron que, aunque la comunidad mostró un patrón de 



Redes e identificación de especies indicadoras de la electrocución 
 

 

 

 125 

ordenación, las características del hábitat no están muy relacionadas con la susceptibilidad de 

las especies a ser electrocutadas en un determinado poste. Por lo tanto, el patrón de 

ordenación respondía a una agrupación propia de las especies. A pesar de esto, el patrón 

mostraba grupos de especies ligadas a áreas más naturales (vegetación natural, mayor relieve 

y alejadas de carreteras), y otras ligadas a zonas más bajas y con usos más intensivos. Las 

especies que fueron candidatas a especies indicadoras se encontraron cerca de la intersección 

de los ejes, indicando independencia de las variables de hábitat y de grupos de especies muy 

definidos. El tercer criterio evaluado fue el anidamiento de la comunidad de aves. Este criterio 

es importante para asegurar que las especies más frecuentes (las que generalmente aparecen 

en todos los apoyos con varias víctimas), son representativas del total de las especies que se 

han encontrado en los apoyos. La existencia de este patrón permite la elección de especies 

indicadoras. Hasta nuestro conocimiento nunca antes se había utilizado los análisis del patrón 

de anidamiento en la caracterización de especies indicadoras. Por último, el análisis de la co-

ocurrencia de especies a través del análisis del grado actuó como análisis complementario al 

anterior. Dentro de las especies más frecuentes o que aparecen en más apoyos es conveniente 

identificar a aquellas que aparecen junto a un mayor número de especies diferentes. Este 

análisis confirmó cómo el búho real aparece con la mitad de las especies detectadas en los 

seguimientos de mortalidad, por lo que puede considerarse como la mejor indicadora de 

mortalidad de la comunidad de aves en los apoyos eléctricos.  

El proceso llevado a cabo ha confirmado que el búho real cumple todos los criterios 

identificados a priori para justificar su elección como especie indicadora de electrocución. Al 

tratarse de una rapaz de gran tamaño, es fácilmente detectada en los muestreos de campo 

(Bevanger 1999) y está sometida a una menor pérdida de cadáveres por carroñeo (Bevanger 

1999; Ponce et al. 2012). El búho real es una especie muy carismática, que genera bastantes 

simpatías en la población local, y por lo tanto, no sólo actuaría como indicadora sino también 

como “especie bandera” (Simberloff 1998; Caro y O’Doherty 1999; Andelman y Fagan 2000; 

Favreau et al. 2006). En este sentido, podría ser utilizada para atraer la atención de la 

ciudadanía sobre el problema de los tendidos eléctricos, y para movilizar la búsqueda de zonas 

de alta mortalidad. Otra característica interesante de esta especie, es que está sufriendo un 

proceso de recuperación muy fuerte de sus poblaciones a gran escala en toda la Península 

(Martínez y Zuberogoitia 2003), y en concreto en la Comunidad Valenciana (Pérez-García et al. 

2012). Esto hace que actualmente sea una especie relativamente común en todo el territorio, y 

por lo tanto se pueda utilizar de centinela en zonas dónde se ausentan otras especies 

potencialmente utilizables como indicadoras (p.e. Aquila fasciata en Moleón et al. 2007).  
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En ocasiones, las especies indicadoras no han sido efectivas en la consecución de los 

objetivos para las que fueron seleccionadas, debido principalmente por tratar de utilizarlas en 

escalas espacio-temporal o hábitats diferentes para las cuales no fueron escogidas (Favreau et 

al. 2006). En otras ocasiones las especies indicadoras seleccionadas no señalan correctamente 

la ocurrencia o el estado de especies raras, endémicas o amenazadas (Reyers et al. 2000), 

debido principalmente al escaso solapamiento en la selección de hábitat que existe entre ellas. 

Mientras que las indicadoras son especies generalistas, las especies raras y endémicas 

seleccionan, por lo general, hábitats muy específicos (Lindenmayer et al. 2002; Ricketts et al. 

2002). Esta probablemente sea la razón de por qué la especie seleccionada como indicadora 

en nuestro estudio no alcanzó el 100% de co-ocurrencia con el total de las especies 

detectadas. De hecho, las especies que no co-ocurren con la especie indicadora o son especies 

que seleccionan hábitats muy específicos (p.e. águila pescadora o garza real), o son especies 

raras o de distribución muy restringida en el área de estudio (p.e. halcón peregrino, chova 

piquirroja o buitre leonado).  

Finalmente, debemos recordar que el método propuesto de selección de especies 

indicadoras depende fuertemente de las condiciones espacio-temporales del proceso que se 

estudia y por lo tanto, su extrapolación a otras áreas debería ser probada mediante una 

validación. La especie indicadora puede responder de manera diferente a una nueva 

configuración de hábitat o a una diferente composición de la comunidad de aves, como por 

ejemplo, puede ocurrir en humedales o zonas costeras. Por lo tanto, en cierta medida, este 

proceso es dependiente de la configuración de hábitat y de la comunidad de aves estudiada. 

Por ejemplo, en este caso, el búho real es inusualmente abundante en la zona de estudio 

(Pérez-García et al. 2012), lo que puede no ocurrir en otras zonas. A pesar de esto, la 

utilización de la metodología descrita en este trabajo se muestra como un método sencillo que 

permite optimizar los trabajos de seguimiento del impacto de infraestructuras de origen 

antrópico sobre la comunidad de aves, como por ejemplo en el seguimiento de 

aerogeneradores o de atropellos en carreteras. 
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Capı́tulo 7 

 

Discusión General y Conclusiones 
 

7.1 Discusión General  
Los avances tecnológicos y el fuerte crecimiento de la población humana producido 

durante el siglo XX han conducido al planeta a una acelerada transformación. El aumento de la 

intensificación de los usos del suelo y de las infraestructuras, ha conllevado una pérdida y 

fragmentación de los hábitats naturales. Este hecho, ha producido un incremento paralelo en 

las interacciones de las infraestructuras sobre las poblaciones animales, convirtiéndose, en 

muchos casos, en la principal causa de mortalidad no natural, y por lo tanto, en el factor 

principal de amenaza para su supervivencia (Avery 1979; Martínez-Abraín et al. 2009; 2013; 

Bech et al. 2012). Entre las infraestructuras humanas, los sistemas de transporte y distribución 

de la energía eléctrica destacan por su elevado impacto en las poblaciones de muchas especies 

de aves a lo largo de todo el planeta. Actualmente, nadie pone en duda que tanto la 

electrocución como la colisión en líneas eléctricas son un grave problema, especialmente 

importante para algunas especies más sensibles cuya supervivencia puede ponerse en peligro 

si no se actúa minimizando o eliminando este impacto. En concreto, en el caso de la 

electrocución, los conocimientos actuales muestran que con una correcta identificación de los 

postes más peligrosos sobre los que intervenir, se puede contribuir a corregir 

satisfactoriamente el problema (Tintó et al. 2010; López-López et al. 2011; Guil et al. 2011; 

Dwyer et al. 2013). De hecho, la estrategia de identificación de apoyos peligrosos se ha 

realizado a escala pequeña con un elevado porcentaje de efectividad, tal y como han mostrado 

Mañosa (2001), Tintó et al. (2010), Guil et al. (2012) o más recientemente, Dwyer et al. (2013). 

La inversión de recursos humanos y económicos necesaria para realizar un muestreo y 

caracterización de todos los apoyos es inicialmente alta. Pero, ¿qué ocurre en áreas muy 

grandes dónde es inviable realizar esa caracterización previa?, o ¿cómo establecer 

preventivamente áreas protegidas en las que actualmente no hay tendidos eléctricos pero 

serían muy sensibles a este impacto?. Para poder responder a estas cuestiones la utilización 

del modelado predictivo se presenta como una herramienta muy adecuada.  

Los modelos predictivos son cada vez más importantes en la biología de la 

conservación, ya que permiten abordar problemas complejos desde un punto de vista espacial 
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con herramientas relativamente simples. La aplicación de los modelos predictivos al estudio de 

riesgo de los impactos humanos sobre la fauna tiene un elevado potencial, que hasta el 

momento ha sido escasamente desarrollado. Gran parte de los estudios se han centrado en la 

mortalidad por atropello. Entre los primeros trabajos cabe destacar el realizado por Malo et al. 

(2004) quien evaluó la mortalidad en carreteras en España, pero sin realizar una validación y 

una proyección espacial. Posteriormente Gomes et al. (2009) modelaron los registros de 

mortalidad por atropello de rapaces nocturnas en Portugal. En otras estructuras como 

aerogeneradores, generalmente se han realizado modelos predictivos espaciales del riesgo de 

colisión, a partir de la probabilidad de presencia de especies sensibles mediante valoración de 

expertos (Brigth et al. 2009; Santos et al. 2013), a partir de modelos de los patrones de 

migración (Liechti et al. 2013) y menos frecuentemente el análisis de datos de mortalidad 

(Barrios y Rodríguez 2004; Band et al. 2005; Carrete et al. 2010). Entre otras aplicaciones se 

encuentra el trabajo publicado por Mateo-Tomás et al. (2012) en el que modelan los sucesos 

de mortalidad de fauna por intoxicación y el de Nielsen et al. (2004) en el que se modela la 

mortalidad por causas antrópicas de grizzly (Ursus arctos horribilis) en Canadá. En tendidos 

eléctricos, Heck (2007) realizó un mapa de riesgo de colisión con tendidos eléctricos utilizando 

un método de valoración objetivo a partir de datos bibliográficos, sin modelar la mortalidad. 

Por otra parte Rollán et al. (2010) modelaron el riesgo de colisión del águila perdicera con 

cables eléctricos a partir del análisis de los patrones y alturas de vuelo de ejemplares 

radiomarcados. En el caso de la electrocución, como se ha comentado anteriormente, la 

mayoría de modelos se han centrado en el estudio de apoyos (Mañosa 2001; Tintó et al. 2010; 

Guil et al. 2011; Dwyer et al. 2013).  

En la presente tesis se ha investigado cómo identificar las áreas potencialmente 

peligrosas por electrocución mediante el uso de modelos predictivos con el fin de establecer 

áreas de protección y mejorar los protocolos de seguimiento utilizando especies indicadoras. 

En el contexto espacial utilizado, la Comunidad Valenciana, la electrocución se ha mostrado 

como un factor de elevada mortalidad no natural para un gran número de especies. Desde 

1996 hasta abril de 2013 se han registrado una total de 2.633 electrocuciones de al menos 67 

especies diferentes de aves, entre las que podemos destacar 74 águilas perdiceras (Aquila 

fasciata), 32 águilas reales (Aquila chrysaetos) y 660 búhos reales (Bubo bubo). Dentro de esta 

Comunidad destaca la presencia de uno de los puntos negros a nivel nacional, la Zona de 

Especial Protección para las Aves de Sierra Escalona y Dehesa de Campoamor, dónde se 

detectó una de las mayores tasas de mortalidad hasta el momento en España, 102 indvs/100 
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apoyos revisados (Izquierdo et al. 1997). Estos datos resaltan la importancia regional del 

problema y la necesidad de actuar a corto plazo y con medidas efectivas. 

 

Adecuación de la Red de Espacios Protegidos 

La Red Natura 2000 es la pieza central de la política de conservación de la 

biodiversidad en la Unión Europea. Se trata de una red de espacios naturales protegidos 

establecidos en la Directiva de Hábitats de 1992 (92/43/CEE) en el que se incluyen tanto los 

Lugares de Interés Comunitario LICs como las Zonas de Especial Protección para las Aves 

ZEPAs, designadas por la Directiva Aves (79/409/CEE). El objetivo de la red es asegurar la 

supervivencia a largo plazo de las especies y hábitats más valiosos y amenazados de Europa. En 

el caso de las ZEPAs, la mayoría se delimitaron en base a criterios de nidificación de especies 

amenazadas, excluyendo otras áreas como zonas de campeo o descanso (López-López et al. 

2007). Las áreas de nidificación están, generalmente asociadas a áreas relativamente naturales 

y con baja influencia humana. Las áreas de montaña y las áreas forestales, se vieron 

favorecidas sobre otros hábitats, como por ejemplo las zonas agrícolas. Las ZEPAs se utilizan 

como foco para realización de las acciones de conservación, y en el caso de la electrocución de 

aves en tendidos eléctricos, fueron designadas directamente como áreas de protección en la 

normativa estatal (RD 1432/2008). Dado que estas áreas son objeto de inversión en 

conservación con fondos europeos y se pretende focalizar en ellas trabajos de corrección, era 

conveniente evaluar su desempeño como “áreas diana” en la electrocución de aves.  

Nuestros resultados mostraron que estas áreas albergaron sólo una pequeña fracción 

de las electrocuciones, aproximadamente un 18% del total. Por tanto, la estrategia de 

protección contra la electrocución debería ser espacialmente reorientada. En este sentido, 

encontramos que la franja de los 5 km inmediatamente externos a las ZEPAs acumuló 

aproximadamente el 60% del total de electrocuciones, por lo que tales zonas periféricas serían 

mejores candidatas para destinar recursos contra la electrocución que las propias zonas 

protegidas. Esto apoya la necesidad de incluir las zonas de amortiguamiento (o buffer) en la 

gestión de los espacios protegidos, y en concreto, en la lucha contra la electrocución de aves 

en tendidos eléctricos. El concepto de áreas de amortiguamiento de actividades no es nuevo, 

se propuso por primera vez en la década de 1930, aunque no se popularizó como un 

instrumento de conservación hasta la década de 1970 cuando se convirtió en una parte 

integral del enfoque de gestión del programa “Man & Biosphere” de la UNESCO (UNESCO 

1974). Aún así, hubo que esperar hasta los años 90s para que se superara la idea de que los 
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espacios protegidos funcionan como islas (Janzen 1983) y se fomentaran los programas locales 

y regionales de integración de las áreas protegidas en redes conectadas entre sí (Bennet et al. 

2006), como en el caso de la propia red Natura 2000.  

Muchas de las especies de aves por las que se declaran estas reservas seleccionan 

áreas de ecotono entre los hábitats naturales del interior y las zonas de mosaico que los 

rodean y les ofrecen recursos complementarios como el alimento (Sánchez-Zapata y Calvo 

1999; Bustamante y Seoane 2004; Martínez et al. 2007; Carrete y Donázar 2005; Calvo et al. 

2012). De este modo, si no se corrigen las amenazas en estos lugares, la eficacia de las reservas 

para la supervivencia de las poblaciones de estas especies se reduce de forma considerable 

(Cabeza 2003; Rayfield et al. 2008). Por lo tanto una conservación eficaz de las reservas pasa 

por aplicar medidas de gestión ambiental y reducción de impactos no sólo en zonas naturales, 

sino también en zonas agrícolas, modificadas por el hombre o incluso áreas urbanas, 

especialmente las situadas en la periferia de los espacios protegidos (Noss et al. 1996; 

Margules y Presey 2000; Miller y Hobbs 2002; Bennet y Mulongoy 2006; Chazdon et al. 2009). 

Las áreas de amortiguación pueden jugar un papel muy importante en paisajes culturales, 

dónde es esencial el mantenimiento de las actividades tradicionales para la supervivencia de 

algunas especies amenazadas (Bennet y Mulongoy 2006). Por último, en estas zonas de 

amortiguación deben regularse los usos del suelo y sus infraestructuras asociadas de tal forma 

que sean compatibles con la conservación de las especies y de los procesos ecológicos.  

 

Modelado de mortalidad  

Dado que las correcciones en las zonas ZEPAs no son suficientes para reducir la 

mortalidad, utilizamos modelos predictivos espaciales junto con modelos de distribución de 

especies sensibles, para la identificación de áreas prioritarias para la corrección de tendidos. 

Estos modelos se basaron en mapas predictivos de riesgo de electrocución, a partir del análisis 

de la mortalidad, la configuración ambiental y de mapas de sensibilidad específicos. Además, 

realizamos un proceso de verificación de los modelos y validación de las predicciones para 

evaluar la robustez de las mismas (Oreskes et al. 1994; Rykiel 1996; James y MacCulloch 2002; 

Elith et al. 2006).  

Hasta el momento este es el primer trabajo a escala regional de la determinación de 

áreas de riesgo de electrocución. En este tipo de trabajos la selección de la resolución es un 

paso importante en la construcción de modelos predictivos (Guisan y Thuiller 2005). Algunos 

autores han señalado que los modelos de grano fino tienen menor error intrínseco y una 
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mayor capacidad predictiva que los de resolución más gruesa (Heikkinen et al. 2007; 

Kaliontzopoulou et al. 2008), aunque otros indican que el tamaño de grano no tiene un efecto 

sustancial en los modelos de distribución de especies, especialmente cuando se utilizan aves y 

se disponen de un número suficiente de muestras (Guisan et al. 2007). En el caso de esta tesis, 

sucede lo contrario, a escalas mayores los modelos mostraron una mayor explicación de la 

variabilidad de los datos (Pérez-García 2011), aunque es un probablemente consecuencia de la 

fuerte segregación en la composición paisajística a gran escala en la Comunidad Valenciana 

(mayor concentración de las zonas de regadío en la costa y de las zonas naturales en el 

interior). A pesar de esto, finalmente la escala seleccionada fue un proceso de consenso con 

los gestores entre capacidad predictiva y necesidades de aplicación del modelo.  

En nuestro caso, los modelos mostraron una importante relación con las variables 

ambientales. Los usos del suelo y la presencia y distribución de tendidos eléctricos se 

mostraron como variables íntimamente ligadas en la determinación del riesgo de 

electrocución. De hecho como discutimos anteriormente, muchas especies de aves suelen 

estar ligadas a mosaicos de hábitats que contienen usos intensivos asociados a infraestructuras 

eléctricas. 

Por otra parte los modelos exhibieron un importante componente espacial, 

probablemente relacionado con la tendencia al agregamiento en las zonas de mortalidad 

(Mañosa 2001; Guil et al. 2011).  

Al margen de las variables utilizadas, y dada la importante variabilidad no explicada 

por los modelos (GLM), sería lícito pensar que seguramente algunas variables ambientales 

relevantes no han sido incluidas en los modelos. Como se pudo confirmar a través de la 

validación en el campo (Cap 5), el tipo de apoyo o las características del área podrían explicar 

parte de la variabilidad no explicada. Las características del apoyo son uno de los principales 

factores que interviene en la electrocución (Mañosa 2001; Janss y Ferer 2001; Tintó et al. 

2010; Guil et al. 2011) pero al evaluar a gran escala el riesgo de mortalidad, el efecto de esa 

variable se diluye, mientras que adquieren importancia otras variables como la distancia de la 

cuadrícula al tendido más cercano y la longitud de líneas eléctricas instaladas. Por otra parte, 

no se pudo disponer de toda la información de la red de líneas eléctricas, en concreto de 

propietarios particulares asociados a nuevos regadíos. Otras de las variables no incluidas en el 

modelo y que probablemente esté jugando un papel muy importante sea disponibilidad de 

recursos tróficos. La distribución y abundancia de presas, principalmente el conejo, puede 

producir elevadas concentraciones locales de aves rapaces en puntos muy concretos del 
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territorio (Delibes-Mateos et al. 2007), aumentando el riesgo de mortalidad en apoyos de 

menor riesgo (Woodbridge y Garrett 1993; Izquierdo et al. 1997; Martínez et al. 2006), lo que 

podría alterar las predicciones. 

 

Análisis de Sensibilidad y Validación 

Evaluar la robustez de los modelos de riesgo es esencial para mejorar la aplicación en 

acciones de conservación y gestión ambiental. A pesar de ello son muy escasos los trabajos  

que han utilizado datos temporales independientes para la evaluación de la robustez, 

principalmente destinados a la aplicación en modelos de distribución de especies invasoras 

(Gormsley et al. 2009) y de  la recuperación de especies amenazadas (Cianfrani et al. 2010). En 

nuesto caso, los análisis de los modelos de riesgo basados en en técnicas de regresión (GLM) 

mostraron una elvada robustez temporal en las predicciones.  

Además las predicciones del modelo (GLM) del  conjunto independiente de datos 

(2009-2012) fueron muy coherentes con la evaluación por parte de los expertos durante el 

proceso de selección de zonas prioritarias para la corrección de tendidos. Este hecho supone 

una garantía de que el proceso realizado por los expertos confirma que se apoyaban en datos 

o conocimientos de campo (Cowling et al. 2003; Anadón et al. 2009; Elbroch et al. 2011). 

Han sido numerosas las revisiones y trabajos en los que se ha comparado la capacidad 

predictiva de los diferentes modelos (ver revisión en Elith y Leathwick 2009; Elith et al. 2006; 

Tsoar et al. 2007; Peterson et al. 2008; Millar y Blouin-Demers 2012). Aunque no se ha llegado 

a un consenso sobre cuál es la mejor técnica, la elección del algoritmo dependerá del objetivo 

de nuestro trabajo (Anderson et al. 2003), por ejemplo, con frecuencia modelos de sólo 

presencia han mostrado mejores resultados en la determinación de áreas de distribución de 

especies raras o con escasos datos de presencia (Pearson et al. 2003), mientras que métodos 

de presencia/ausencia podrían ser mejores para predecir fenómenos estocásticos en 

estructuras lineales (Gomes et al. 2005). Nuestros resultados confirmaron que la elección de la 

herramienta de modelado es una decisión determinante. Las predicciones realizadas con 

MaxEnt difierieron de forma considerable con los resultados previos obtenidos con GLM. 

Además MaxEnt mostró una mayor capacidad predictiva, pero no generaron una salida 

espacial adecuada que permitiera su traslado y aplicación en acciones de conservación.  Estos 

resultados sugieren que no siempre los modelos más complicados son los que permitan 

obtener mejores mapas de predicción, dado que generalmente en estas técnicas, el 

investigador tiene limitada capacidad de intervención 
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La evaluación  de los modelos predictivos a partir de datos de campo es esencial para 

controlar el ajuste a los objetivos del trabajo y realizar una adecuada re-especificación (Barry y 

Elith 2006; Elith y Leathwick 2009). La validación de campo mostró que las características de 

los apoyos, a pesar de tener una escasa importancia a gran escala como variable 

independiente, permite mejorar las predicciones si se utiliza en combinación con las variables 

ambientales y el riesgo de mortalidad. Por lo tanto podemos concluir que a escala de apoyo, la 

configuración del armado es un factor que controla la probabilidad de electrocución (Mañosa 

2001; Janss y Ferer 2001; Tintó et al. 2010; Guil et al. 2011), pero a mayor escala, otros 

factores, como la configuración de los usos del suelo, la densidad de tendidos eléctricos y la 

abundancia de presas, podrían ser más importantes.  

Cuando se utilizan los modelos de distribución de especies en conservación y 

planificación ambiental, la comprensión del error de predicción puede ser muy informativa ya 

que permite evaluar si existen errores en los datos o en las variables, o si dependen de la 

estructura del modelo (Barry y Elith 2006). La validación de campo junto con los análisis de 

sensibilidad permitirán comprender el sistema y las estrategias de toma de decisiones para 

reducir los errores de predicción en un futuro (Burgman et al. 2005). Además, la localización 

espacial de las discrepancias permiten identificar las regiones en donde se deben concentrar 

los estudios de campo para poder mejorar los conocimientos sobre el proceso estudiado 

(Hartley et al. 2006).  

 

Identificación de Especies Indicadoras 

Los procesos de verificación y validación pueden ser mejorados mediante un 

monitoreo planificado de las áreas a evaluar. En este sentido, la utilización de especies 

indicadoras o centinelas puede ser de gran ayuda para el seguimiento de procesos como la 

propagación de agentes infecciosos (p.e. Komar 2001; Halliday et al. 2007), de tóxicos (p.e. 

Bossart 2006; Basu et al. 2007) o cambios en los ecosistemas como por ejemplo la abundancia 

de presas (Furness y Camphuysen 1997). Hasta nuestro conocimiento, nunca ha sido utilizada 

para identificación de los patrones de mortalidad. La correcta elección de especies indicadoras 

en conservación debe incluir un proceso de evaluación. Se deben elegir especies para las que 

se conozca su biología en detalle, y tratar de seleccionarlas mediante modelos objetivos 

(Landres et al. 1998).  

El búho real fue la especie, que en nuestro caso, cumplió adecuadamente todos los 

criterios preestablecidos, una especie de tamaño grande, ampliamente distribuida, residente, 
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con una sensibilidad elevada a la electrocución y  con una elevada co-ocurrencia con el resto 

de especies. Para nuestra zona de estudio esta es la especie indicadora más óptima. Se 

encuentra en un proceso de recuperación muy rápido en toda la Península Ibérica, lo que le 

está llevando a colonizar áreas en las que desde hace cinco décadas no se registraban 

individuos, como en la franja norte peninsular (Zuberogoitia et al. 2003; Martínez y 

Zuberogoitia 2003; Epifanio et al. 2006), mientras que en otras zonas sus poblaciones 

reproductoras están alcanzando densidades muy elevadas, como en el caso de Montes de 

Toledo, Sierra Norte de Sevilla o el sur de Alicante y Murcia (Ortego y Díaz 2004; Delgado y 

Penteriani 2007; Pérez-García et al. 2012). De este modo, salvo en zonas dónde la no existan 

lugares de nidificación adecuados, como en el caso de la meseta castellana, o de alta montaña, 

el papel de esta especie podría ser relevante como indicadora en la mayoría de los ecosistemas 

mediterráneos. En otras zonas del norte peninsular, dónde la densidad de búho real es baja, 

una buena candidata podría ser el busardo ratonero (Buteo buteo), ya que podría cumplir con 

varios de los criterios como los de alta abundancia y elevada sensibilidad a la electrocución 

(Guzmán y Castaño, 1998; Balbás 2003; Baquedano y Peris 2003). 

El proceso de identificación de especies indicadoras podría ser trasladado para el 

estudio o monitorización del impacto de otras infraestructuras como aerogeneradores o 

carreteras. 

 

La selección y actuación en las áreas prioritarias  

A pesar de las limitaciones en la construcción y validación del modelo, los resultados 

indicaron que la utilización de modelos predicción, basados en técnicas de regresión logística, 

combinados con mapas específicos de sensibilidad, son una buena herramienta para la 

identificación de las áreas de mayor mortalidad. Varios estudios recientes que abordan la 

rentabilidad en la planificación de la conservación sugieren estrategias para estimar dónde, 

cuándo y cuánto invertir en conservación de las especies (Possingham et al. 2001; Costello y 

Polasky 2004; Davis et al. 2006). En nuestro caso abordamos el problema de la selección de 

áreas para la protección contra tendidos con el objetivo de maximizar los lugares con mayor 

mortalidad y que afecten a las especies más sensibles y con peor estado de conservación. 

Una de las ventajas de la aplicación de nuestros modelos, es que permitió la 

elaboración de un plan de priorización en las actuaciones de corrección. Para ordenar las 

prioridades de actuación en cada área se construyó un índice que reflejaba el número total de 

electrocuciones de especies amenazadas frente al número de apoyos peligrosos (Perez-García 
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2009). De este modo áreas con pocos apoyos peligrosos y alta mortalidad eran seleccionadas 

como de actuación prioritaria. Pero podrían realizarse varias mejoras a nuestro enfoque para 

optimizar los resultados. Uno de ellos es la incorporación tanto a los modelos de selección de 

áreas prioritarias como al plan de actuación un cálculo de los costes de corrección y de las 

cantidades de inversión. Para ello se necesitaría la incorporación de información más detallada 

de los costes económicos y de personal para la realización de las correcciones. Esto permitiría 

determinar el ajuste entre el tamaño de las áreas que podrían corregirse, en base a la 

financiación disponible, seleccionando las zonas más peligrosas (Naidoo et al. 2006). Este 

proceso puede realizarse de una manera iterativa que permite una planificación adaptativa 

(Walters y Hilborn 1978).  

Por otra parte, la estrategia para solucionar definitivamente el problema de los 

tendidos eléctricos, no se puede ceñir única y exclusivamente a la corrección de los apoyos 

peligrosos dentro de las áreas prioritarias, sino que se debe abogar por la prohibición de la 

instalación de nuevos tendidos peligrosos para las aves en todo el territorio. Además 

beneficiaría a corto-medio plazo a las propias empresas de distribución eléctrica, ya que 

supondría un ahorro por los problemas que provocan las aves sobre el suministro eléctrico y 

en los gastos de las correcciones en la red asociadas a la revisión de la red de espacios 

protegidos (Costello y Polansky 2004).  

 

Futuras líneas de investigación 

Durante los últimos años se ha invertido un gran esfuerzo en mejorar las técnicas 

estadísticas utilizadas en los modelos predictivos. Para ello se ha incrementado su complejidad 

con el fin de adaptarse cada vez más a la realidad de la naturaleza. Actualmente las estrategias 

de modelado avanzan hacia la utilización combinada de varios métodos (geostadísticos, sólo 

presencias y presencia/ausencia) para la elaboración de modelos más ajustados (Engler et al. 

2004; Hengl et al. 2009; Gormley et al. 2011). Pero dado que es muy frecuente que los 

modelos muestren diferencias importantes en los valores de probabilidad, y generalmente no 

se disponen de conocimientos o criterios a priori para poder elegir uno de los modelos frente 

al resto, Araújo y New (2007) propusieron la utilización de ensambles de modelos predictivos. 

Estos modelos, también llamados de consenso, se realizan solapando varios modelos 

predictivos diferentes, lo que permite fácilmente la identificación de las áreas de desacuerdo 

entre los algoritmos e incorporan una representación espacial de la incertidumbres al mapa 

predictivo (Thuiller 2004; Araújo y New 2007; Jones-Farrand et al. 2011). Para el futuro, 
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también podría ser interesante evaluar el ajuste de las predicciones, utilizado métodos de 

modelado recientemente descritos, como por ejemplo basados en las aproximaciones 

bayesianas que incorporan información previa de la distribución de los procesos (Elith y 

Leathwick 2009; Gormley et al. 2011).  

Otra línea de investigación futura es la combinación de modelos predictivos 

jerárquicos con particiones de la heterogeneidad ambiental (Osborne y Suárez-Seoane 2002) 

que combinen predicciones a escala de apoyo eléctrico (p.e. Mañosa 2001; Tintó et al. 2010; 

Guil et al. 2011) con predicciones a gran escala, como las presentadas en este trabajo.  

Por otra parte, los métodos de modelización requieren conocimientos ecológicos 

detallados del proceso evaluado (Leathwick y Whitehead 2001). Entre las nuevas variables que 

se pueden incluir podría estar la propiedad de las líneas eléctricas.  Según se ha comprobado 

en los seguimientos de campo, las líneas particulares suelen construirse con recursos 

económicos más limitados y además no están sometidas a una renovación y mantenimiento 

periódico, como ocurre con las líneas pertenecientes a las compañías eléctricas, por lo podrían 

tener mayores tasas de mortalidad. También se podrían incorporar variables descriptoras de la 

disponibilidad de recursos tróficos que influyan sobre la abundancia de las aves rapaces.  

Dado que el objetivo más importante de los trabajos de investigación sobre la 

electrocución es la reducción de la mortalidad y la recuperación de las especies, y que además 

se está realizando una importante inversión desde fondos públicos, parece fundamental una  

evaluación de la efectividad de las medidas de corrección en las áreas prioritarias. A pesar de 

esto, es sorprendente la escasez de trabajos que analicen el efecto de estas medidas de 

conservación a largo plazo (Lehman et al. 2007) y los existentes se han centrado en la 

reducción de la mortalidad (Janss y Ferrer 1999; Harness 2000; Dwyer 2004; Guil et al. 2011). 

Algunos estudios relacionan la correcciones de tendidos eléctricos con la recuperación de 

poblaciones de especies amenazadas (López-López et al 2011). En cambio, no existen estudios 

que relacionen parámetros demográficos básicos como la reproducción y la supervivencia con 

la corrección de tendidos. Sin duda este tipo de trabajos son básicos para determinar la 

efectividad y las consecuencias de las correcciones sobre la dinámica poblacional de las 

especies afectadas y optimizar las acciones de planificación y conservación de la biodiversidad.  

Por último, la electrocución puede afectar a otros grupos faunísticos distintos a aves, la 

mayoría de los trabajos los consideran como sucesos anecdóticos y no existe ningún trabajo 

específico sobre este fenómeno (APLIC 1996; Bevanger 1998; Janss y Ferrer 2001). En nuestro 

caso, durante el trabajo de seguimiento de la mortalidad de aves en tendidos eléctricos de la 



Discusión General y Conclusiones 
 

 

 

 139 

Comunidad Valenciana detectamos una la elevada incidencia regional de mortalidad de 

mamíferos y reptiles, más de 80 registros de 6 especies. Sería muy interesante realizar una 

evaluación sobre el alcance regional y estatal del impacto de la electrocución en otros grupos 

faunísticos. Además, algunos autores advierten que este tipo de interacciones podrían ser 

mucho más frecuentes en áreas dónde habiten mamíferos trepadores, como en los trópicos, 

por lo que convendría también desarrollar trabajos que estudien el fenómeno en estas 

latitudes (Negro 1999). 
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7.2 Conclusiones 
 

1. La incidencia de la electrocución en la Comunidad Valenciana afecta a 

numerosas especies de aves amenazadas, mayoritariamente rapaces, lo que 

acentúa la necesidad de identificar las áreas de mayor mortalidad con el fin de 

optimizar la implantación de medidas de corrección. 

2. Las estrategias de corrección de tendidos peligrosos basada estrictamente en la 

red de zonas de especial protección para las aves (ZEPA) es insuficiente para 

reducir significativamente la mortalidad. Para mejorar la eficacia de las 

medidas de mitigación, se deben incluir las áreas periféricas a las ZEPAs, dónde 

se concentra un porcentaje muy elevado de la mortalidad.  

3.  Los patrones espaciales a gran escala de mortalidad de aves en tendidos 

eléctricos dependen principalmente de la combinación de dos factores, la 

disposición de la red de distribución eléctrica y la configuración de los usos del 

suelo. A su vez estos factores de riesgo están íntimamente ligados, ya que 

determinados usos del suelo, como los cultivos de regadío, se asocian 

directamente con la presencia de tendidos. 

4. La combinación de modelos predictivos de riesgo y mapas de sensibilidad de 

especies permite optimizar la identificación de zonas de alta mortalidad de 

aves en tendidos eléctricos. Para maximizar el proceso de ajuste, es adecuado 

la realización de análisis de sensibilidad y la validación en el campo, que 

permitan evaluar el ajuste del modelo a los datos reales. 

5. La validación en el campo mostró, que variables no incluidas en los  modelos 

predictivos, tales como el tipo de apoyo y las características del área, limitan la 

capacidad de predicción.  
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6. Las características técnicas de la red, así como las características del área a 

evaluar, permiten mejorar la predicción de los modelos, pero no bastan para 

evaluar la peligrosidad de un área, ya que la presencia de mortalidad depende 

en primer lugar de la presencia de aves sensibles y posteriormente de tendidos 

peligrosos. 

7. Utilizando criterios pre-establecidos de características biológicas, distribución, 

abundancia y análisis de red aplicados a la mortalidad el búho real (Bubo bubo) 

se mostró como la mejor candidadta a especie indicadora de mortalidad en 

tendidos eléctricos en el sur de la provincia de Alicante. Y que podría ser una 

buena especie indicadora de la electrocución en la mayor parte de los 

ecosistemas mediterráneos de la Península Ibérica.  
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Glosario  

 

Aislador: Elemento aislante que soporta los conductores de la línea eléctrica en los apoyos, 
impidiendo el flujo de energía. Según como se encuentren sujetos al apoyo se clasifican en: 

Aislador suspendido: Aislador que cuelga de la cruceta con su eje en posición vertical y 
el conductor se encuentra en la parte inferior del mismo. 

Aislador de amarre: aislador en posición horizontal donde ha sido fijado el conductor y 
que soporta el tensado de la línea. 

Aislador rígido: aislador y conductor colocado sobre la cruceta del apoyo. 

Antielectrocución (Medidas de): Sistemas para evitar que se produzcan electrocuciones de 
fauna en los apoyos eléctricos. Son de dos tipos: 

Cambio de Diseño: Se modifica la estrucutra del armado o se instalan alargaderas en 
los aisladores, con el fin de evitar el contacto entre el ave y el conductor. 

Aislamiento: Se recubren el conductor y las grapas con materiales aislantes, en su 
mayoría polímeros y plásticos, que evita el paso de corriente entre el ave y el 
conductor 

Antocolisión (medidas): Sistemas para evitar la colisión de las aves con los conductores o el 
cable de tierra. 

Antiposada (medidas): Sistemas para evitar que las aves se posen sobre la cruceta. 

Apoyo: estructura de metal, madera, hormigón, etc., que soporta los conductores en un 
tendido eléctrico, y que está formada por el fuste, la cruceta, los aisladores, los conductores y 
el cable de tierra. 

Autoválvula: elemento de regulación de la intensidad en el circuito eléctrico. 

Cable de tierra: cable de metal puesto a tierra fijado a los apoyos, que realiza entre otras la 
función de pararrayos (se encuentran en todos los tendidos de 1ª y algunos de 2ª categoría)  

Conductores: cable de metal que transporta energía en un tendido eléctrico. 

Cruceta o armado: brazo horizontal de un apoyo en que se fijan los aisladores. Los tipos más 
comunes son:  

Bóveda: las puntas de la cruceta se mantienen a menor altura que la parte central  

Tresbolillo: los aisladores se fijan alternativamente a uno y otro lado del apoyo  
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Horizontal: Los aisladores se fijan en un brazo horizontal en el mismo plano 

Cruz: armado con forma de cruz, el aislador central es rígido y se sitúa a mayor altura 
que los externos. 

Derivación: duplicación de una línea en dos o más líneas independientes. 

Fin de línea: suelen ir provistos de un transformador a partir del cual el tendido pasa de ir en 
cable desnudo a cable aislado, aéreo o enterrando. Suelen llevar incorporados elementos de 
protección como fusibles de expulsión y electroválvulas. 

Fusibles elementos que interrumpen el circuito eléctrico en caso de sobrecarga o 
sobreintensidad. 

Puente: Unión de conductores que asegura la continuidad eléctrica de los mismos, con una 
resistencia mecánica reducida. 

Salvapájaros: dispositivo externo que se fija a los cables para su visualización a distancia por 
las aves. 

Seccionador: Aparato mecánico que permite interrumpir el circuito eléctrico. 

Transformador: Aparato que transforma un sistema de corrientes en alta tensión en otro en 
baja tensión. 
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