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La depredación es una de las interacciones ecológicas más frecuentes en el mundo natural. 
Sin embargo, hasta qué punto son capaces o no los depredadores de moldear el 
funcionamiento de los ecosistemas a través de las relaciones que mantienen con sus presas 
es una idea inmersa desde hace décadas en una intensa y continua controversia. Los 
trabajos teóricos y empíricos existentes hasta la fecha son, aunque numerosos, aún 
insuficientes para comprender las consecuencias ecológicas de la depredación. Esta 
carencia se acentúa en ambientes de clima templado o tropical, donde los sistemas 
naturales son más complejos que en latitudes septentrionales. Un interés añadido a este tipo 
de estudios es la necesidad de encontrar soluciones de conservación para las presas y, 
especialmente, los depredadores, ya que tradicionalmente los cazadores han percibido a 
éstos como competidores por un recurso compartido, circunstancia que ha originado un 
fuerte conflicto entre ambos. La “Teoría de la depredación” debería ofrecerse como marco 
de partida para el entendimiento de las interacciones depredador-presa. 

La presente tesis, organizada en seis capítulos autónomos aunque enlazados mediante 
un hilo argumental común, pretende incrementar el conocimiento de las interacciones 
ecológicas entre depredadores y presas en un medio típicamente mediterráneo. El sistema 
de estudio general está integrado por tres especies: un depredador, el águila perdicera 
(Hieraaetus fasciatus), y dos de sus principales presas, el conejo (Oryctolagus cuniculus) y la 
perdiz roja (Alectoris rufa), ambas consideradas especies cinegéticas. Los capítulos están a 
menudo dirigidos a la extracción de conclusiones aplicables a la conservación de las 
especies implicadas. 

 Resumen

General introduction. 
Predation is one of the commonest ecologial interactions in the natural world. However, its 
influence on the functioning of ecosystems through the predator-prey relationships largely 
remains unclear. The theoretical and empirical studies published to date are insufficient to 
provide comprehensive knowledge of the ecological consequences of predation. This lack 
of information is greater in milder environments such as the Mediterranean, where natural 
systems are notably more complex than those in the boreal regions. Predator-prey related 
studies are also of major interest for the conservation of prey species and particularly, the 
predators. This is mainly due to the long-term conflict which exists between game 
harvesting and predators. “Predation theory” should be the starting point in any study of 
predator-prey interactions. 

This PhD thesis, through its six main chapters, will aspire to increase the current 
knowledge of the predator-prey relationships in a typical Mediterranean environment. The 
multispecies system studied comprises a predator –the Bonelli’s eagle Hieraaetus fasciatus– 
and two of its main prey species –the European rabbit Oryctolagus cuniculus and the red-
legged partridge Alectoris rufa–, both of which are catalogued as small game species. All of 
chapters have either an ecological or conservation approach. 

Abstract
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Introducción general 
 

i.i. Antecedentes y justificación 
i.i.i. Interacciones ecológicas entre depredado-
res y presas 
Difícilmente puede entenderse el funcionamiento actual y pasado de los ecosistemas 
sin la participación de la depredación. Los depredadores interaccionan constantemente 
con infinidad de organismos y son capaces por ello, ya sea directa o indirectamente, de 
alterar las condiciones vigentes en el medio, especialmente en el contexto de las 
relaciones que mantienen con sus presas. Por definición, los depredadores cambian su 
entorno cada vez que capturan una presa, fenómeno que puede conducir –al menos 
potencialmente– a la modificación de aspectos tan relevantes para las especies presa 
como son sus comportamientos y dinámicas poblacionales (ver, revisiones en Sih et al., 
1985; Skogland, 1991; Newton, 1998; Macdonald et al., 1999; Turchin, 2003; Valkama et 
al., 2005). Además de esta presión directa, el simple riesgo a ser depredadas también 
puede inducir una respuesta en las presas (Lima & Dill, 1990; Sih, 1994; Kats & Dill, 
1998; Lima, 1998). Al mismo tiempo, determinados caracteres intrínseca o 
extrínsecamente asociados a las presas pueden causar distintos tipos de respuestas en 
los depredadores (Erlinge et al., 1984), de modo que, en conjunto, existe una intensa 
interacción entre depredadores y presas cuyas consecuencias, no obstante, 
permanecen relativamente desconocidas en la actualidad. 

El estudio de las interacciones entre depredadores y presas es, por tanto, 
fundamental para el entendimiento del mundo vivo en su conjunto. En una primera 
etapa, este estudio debe basarse en el conocimiento de cuestiones tan elementales 
como de qué se alimentan los depredadores, esto es, cuáles son sus presas y cuáles 
de ellas son consumidas con mayor asiduidad. Sin embargo, incluso este nivel de 
conocimiento esencial es, en contra de lo que pudiera parecer, insuficiente para 
muchas especies aún hoy día, a pesar de que el volumen de trabajos científicos sobre 
depredación publicados en las últimas décadas ha sido considerable (ver, por ej., 
revisiones en Newton, 1998; Macdonald et al., 1999; Turchin, 2003). 

A este respecto, es de destacar la existencia de un fuerte desequilibrio geográfico 
en el conocimiento científico de las relaciones entre depredadores y presas. Por un 
lado, los complejos procesos que ligan a unos y otros comienzan a ser relativamente 
bien conocidos en latitudes boreales, donde los sistemas naturales son 
extremadamente simples y las especies (vertebrados) de depredadores y presas son 
notablemente escasas (por ej., Keith et al., 1977; Marcström et al., 1988; Hanski et al., 
1991; Lindtrom et al., 1994; Krebs et al., 1995; Stenseth et al., 1996; O´Donoghue et al., 
1997, 1998; Boveng et al., 1998; Korpimäki & Norrdahl, 1998; Angerbjörn et al., 1999; 
Nielsen, 1999; Korpimäki et al., 2002; Gilg et al., 2006). En el otro extremo, incluso los 

i 
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aspectos más básicos son completamente desconocidos para muchas de las especies 
de vertebrados que viven en los trópicos, donde la complejidad natural en general y de 
depredadores y presas en particular es extraordinaria (Gaston, 2000; Cox & Moore, 
2005). En una posición intermedia se encontrarían las zonas de clima templado, 
también intermedias en complejidad ecológica, donde la dieta de los depredadores 
está razonablemente estudiada pero la comprensión de aspectos ecológicos más 
complicados es muy limitada. A esta tosca separación geográfica hay que yuxtaponer 
la contrariedad de que en los países menos desarrollados, paradójicamente los que 
mantienen en promedio una mayor biodiversidad, existe un menor conocimiento del 
medio natural (Cox & Moore, 2005). 

Las aproximaciones realizadas en los simples ecosistemas septentrionales tienen, 
por tanto, el principal inconveniente de que las conclusiones alcanzadas son 
difícilmente extrapolables a otros sistemas, en los que, como norma, entran en juego 
muchas más especies de depredadores y de presas, que, obviamente, interactúan de 
manera más difusa. Además, independientemente del área de estudio, muchos de los 
trabajos más complejos y, posiblemente, interesantes sobre depredación desarrollados 
hasta el momento se han centrado habitualmente en el estudio de conjuntos simples de 
un depredador y una presa (ver revisiones en Sith et al., 1985; Skogland, 1991; Newton, 
1998; Macdonald et al., 1999; Valkama et al., 2005), por lo que la influencia de variables 
externas (como otras especies de depredadores y presas) puede quedar 
enmascarada. 

En consecuencia, en un escenario como éste es deseable incrementar el 
conocimiento de las interacciones ecológicas entre depredadores y presas, 
principalmente en medios de clima templado y tropical. Además, sería particularmente 
interesante trabajar con sistemas de estudio formados por más de dos especies 
interactuantes. 

En este punto conviene mencionar que la deficiencia a nivel global en el 
conocimiento empírico de las interacciones depredador-presa no es casual, sino que 
encuentra su origen en diversos inconvenientes metodológicos y de finalidad. En primer 
lugar, la obtención de datos en este tipo de estudios es una labor que precisa un 
esfuerzo considerable, ya que a menudo se necesita controlar un alto número de 
variables que, a su vez, suelen demandar arduas campañas de muestreo (Newton, 
1998; Valkama et al., 2005). Este contratiempo se intensifica conforme el ecosistema se 
vuelve más complejo. A esto se suma la dificultad que normalmente encuentra esta 
clase de trabajos para ser publicada en las revistas científicas de mayor 
reconocimiento. En combinación, encontramos un entorno donde el balance entre 
esfuerzo de muestreo y “productividad científica” no es muy favorable, circunstancia 
que inclina a muchos científicos hacia otros campos curricularmente más fructuosos de 
la Biología. 

No obstante, existen otro tipo de motivaciones que pueden acrecentar el interés 
por este tipo de investigaciones. Así, la extracción de conclusiones aplicables a la 
conservación de las especies puede convertirse en un propósito de primer orden a la 
hora de diseñar estudios sobre interacciones depredador-presa. Como ya se ha 
comentado, a la depredación se le ha atribuido con frecuencia la capacidad de reducir 
y/o influir en la dinámica poblacional de sus presas (ver referencias anteriormente 
citadas). Paralelamente, los depredadores vertebrados se han visto tradicionalmente 
enfrentados a determinados colectivos humanos al entrar en competencia con ellos por 
ciertos recursos compartidos (Moleón, 2007), siendo el paradigma aquí el colectivo 
cinegético, que percibe a los depredadores (en particular a las aves rapaces y los 
mamíferos carnívoros) como enemigos de sus intereses al achacarles –a menudo 
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infundadamente– la disminución de las poblaciones de las especies cazables 
(Villafuerte et al., 1998; Kenward, 1999; Thirgood et al., 2000b; Arroyo et al., 2001; 
Whitfield et al., 2003; Thirgood & Redpath, 2004; Virgós & Travaini, 2005; Valkama et al., 
2005; Moleón, 2007). En consecuencia, el estudio detallado del efecto de los 
depredadores sobre sus presas es un aspecto crucial en Biología de la Conservación. Y 
esta investigación debería tomar como marco el conjunto de conocimientos e hipótesis 
encuadrados dentro de la “Teoría de la depredación”. 

 

i.i.i.i. Teoría de la depredación 
Las teorías modernas sobre depredación tuvieron su origen hace ya dos siglos en los 
pioneros trabajos de Malthus (1798) y Verhulst (1838) sobre el crecimiento de las 
poblaciones naturales. Sus ideas fueron posteriormente ampliadas y perfeccionadas 
por las cruciales contribuciones de Lotka (1925) y Volterra (1931), que a su vez sentaron 
los principios para el desarrollo de modelos de interacción basados en la capacidad 
finita de los depredadores de capturar a sus presas (Solomon, 1949; Holling, 1959). 
Estos modelos, tal y como veremos más adelante, son el fundamento de los actuales 
estudios sobre interacciones depredador-presa. 

En la práctica, quizá el aspecto más elemental de la depredación reside en 
conocer la dieta del depredador. Sin embargo, la dieta en sí misma explica poco acerca 
de la ecología de éste o sus preferencias alimenticias. Esto es así porque la elección 
del depredador es un proceso íntimamente relacionado con el contexto ecológico en el 
que se desenvuelve. Así, la dieta de un depredador (o un “forager”, en sentido amplio) 
es resultado de un proceso doble: por un lado, el uso de los parches de hábitat (“patch 
use”; MacArthur & Pianka, 1966; Charnov, 1976) y, por otro, la elección del tipo de 
alimento en sí (“diet choice”; Pulliam, 1974). Estos dos puntos, que engloban 
cuestiones tan diversas como la selección del hábitat por parte de las presas o la 
abundancia y dificultad de captura de éstas, conforman la teoría del forrajeo óptimo 
(Stephens & Krebs, 1986), que en esencia viene a decir que la elección de un 
depredador sobre qué comer o qué no comer se define por el balance más favorable 
entre la energía invertida en la búsqueda, captura y consumo de la presa y la energía 
aportada por la misma. Como resultado evidente, la amplitud del espectro trófico de un 
depredador será menor cuanto mayor sea la disponibilidad de su presa preferida 
(Schoener, 1971; Pyke et al., 1977; Stephens & Krebs, 1986; Futuyma & Moreno, 1988). 

Sin embargo, los efectos que estas decisiones del depredador causen en las 
poblaciones de sus presas pueden tener direcciones diametralmente opuestas y han 
generado desde hace varias décadas una pregunta clásica en Ecología: ¿regulan y 
limitan los depredadores a sus presas? o, ¿son capaces los depredadores de 
condicionar la distribución, abundancia y estructura poblacional de sus presas? Desde 
que Errington (1934; 1946; 1956; 1963) publicara sus trabajos a mediados del siglo 
pasado, esta cuestión ha desencadenado un intenso e incesante debate entre los que 
defienden que los depredadores sólo eliminan una porción “sobrante” de la población 
de la presa (postura erringtoniana; por ej., Jenkins et al., 1963; 1964; Watson, 1964; 
Gasaway et al., 1983; Thomson et al., 1998) y los que sostienen que el efecto de la 
depredación puede resultar negativo para su presa (por ej., Stoddard, 1951; Krebs et 
al., 1995; Marcström et al., 1988; Tapper et al., 1996; Korpimäki & Norrdahl, 1998; 
Thirgood et al., 2000a, c). La visión erringtoniana supone, por un lado, que los 
depredadores extraen principalmente individuos enfermos, viejos, sin territorio propio o 
con alguna otra deficiencia respecto al resto, lo que les convierte en saneadores 
naturales; por otro, que la población de la presa tiene suficiente capacidad de 
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respuesta como para compensar rápidamente la pérdida de esos individuos. La visión 
contraria implica que la depredación, al menos bajo ciertas circunstancias, se produce 
sobre componentes fundamentales de la población, con lo que puede causar 
descensos poblacionales o impedir que, normalmente a niveles bajos de densidad, 
ésta se recupere. 

Antes de proseguir, conviene asentar una serie de conceptos básicos relacionados 
con la teoría de la depredación, algunos de ellos ya insinuados. Para empezar, es 
importante aclarar la diferencia entre regulación y limitación, o factores reguladores y 
factores limitantes. Un factor regulador es aquel capaz de hacer que la densidad de una 
población vuelva al nivel de equilibrio (o capacidad de carga) tras una perturbación, en 
un proceso que normalmente es denso-dependiente, es decir, que su influencia varía 
de intensidad y dirección en función del nivel poblacional existente en un momento 
dado. Por su parte, un factor limitante es aquel que provoca que la densidad 
poblacional se mantenga por debajo de la capacidad de carga (Sinclair & Pech, 1996; 
Krebs, 2002). En ocasiones, la densidad de equilibrio adquiere un valor más bajo por la 
depredación, pero ésta sigue guardando la capacidad de regular la población de la 
presa (depredación limitante y reguladora simultáneamente). Por tanto, la depredación 
puede ser limitante de dos formas: dependiente (reguladora) e independiente (no 
reguladora) de la densidad. 

La depredación también puede ser compensatoria o aditiva, términos que encajan 
bien con las visiones anteriormente citadas erringtoniana y opuesta, respectivamente. 
Es compensatoria cuando la mortalidad que produce no conlleva a un aumento neto en 
la mortalidad del conjunto de la población, sino que se ve compensada por la paralela 
disminución de las muertes producidas por otras causas. En cambio, es aditiva cuando 
la mortalidad que produce se ve reflejada en un aumento de las mismas dimensiones 
en la mortalidad neta (Krebs, 2002). En realidad, nunca el efecto de la depredación es 
totalmente compensatorio o aditivo, sino que, si bien puede acercarse en mayor o 
menor medida a uno de los dos extremos, es una mezcla de ambos componentes 
(Aebischer, 1991). 

Por su parte, los depredadores pueden ser calificados de especialistas o 
generalistas, dependiendo, respectivamente, de si depredan principalmente sobre una 
especie o una clase de presa, o si lo hacen sobre un amplio abanico de tipos de presas 
(por ej., Erlinge et al., 1984). Esta distinción, aunque útil, es demasiado arbitraria, y a 
menudo resulta difícil encuadrar a un depredador en alguno de estos dos grupos. 
Incluso una misma especie puede comportarse de una u otra forma en función de las 
características ambientales de cada sitio o del periodo del año (Korpimäki & Krebs, 
1996). Además, un depredador puede estar especializado en una presa en concreto 
pero desarrollar una vida “normal” alimentándose de otras en caso de que dicha presa 
falte. Entonces se habla de especialización facultativa (Glasser, 1982). 

Es necesario incidir en que la depredación es un fenómeno en el que intervienen 
numerosas variables, lo que, en ocasiones, hace que sea realmente difícil aislar las 
causas y relacionarlas con sus efectos. La depredación depende de factores 
intrínsecos a los predadores y sus presas, como el carácter especialista o generalista 
del predador y la densidad y el comportamiento de unos y otros (por ej., Widén et al., 
1987; Ostfeld et al., 1993; Krebs et al., 1995; Stenseth et al., 1996; Thirgood & Redpath, 
1997; Thirgood et al., 2000c; Mougeot et al, 2003), aunque muchos otros factores 
extrínsecos (por ejemplo, la disponibilidad de alimento alternativo para los 
depredadores, la estructura del hábitat, el alimento de las presas o los parásitos) 
pueden jugar también papeles decisivos en el efecto final de la relación entre el 
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depredador y la presa (por ej., Krebs et al., 1995; Hudson et al., 1998; Newton, 1998; 
Thirgood et al., 2000c; Kenward et al., 2001; Redpath et al., 2001). 

Muchas teorías e hipótesis sobre el complejo fenómeno de la depredación, 
derivadas de la ya citada del forrajeo (Stephens & Krebs, 1986), intentan explicar los 
diversos patrones empíricos encontrados, aunque aquí sólo vamos a mencionar 
algunas de las que tienen aplicación en nuestras latitudes. Entre ellas, una de las más 
conocidas es la hipótesis de las presas alternativas (Angelstam et al., 1984; 1985), que 
postula que un depredador cambia sus preferencias alimenticias hacia una presa 
secundaria cuando la principal se vuelve demasiado escasa, esto es, cuando su 
rentabilidad energética decae por debajo del umbral de rentabilidad de la otra presa. 

Un interesante proceso relacionado en parte con la anterior hipótesis es la 
hiperdepredación, término inicialmente acuñado por Smith y Quin (1996) y consolidado 
más tarde por Courchamp et al. (2000). Si bien este proceso se aplicó en un principio a 
sistemas insulares, otros autores han ampliado posteriormente su significado, de modo 
que, en sentido amplio, hiperdepredación puede entenderse como un incremento en la 
tasa de depredación sobre una presa secundaria debido (a) a un aumento en la 
población del depredador causada por un aumento previo en la población de su 
principal presa o (b) a un descenso en la población de la presa principal (por ej., 
Roemer et al., 2001; Kristan & Boarman, 2003; Whelan et al., 2003; aunque ver 
definición alternativa en Sheppard et al., 2005). Este último supuesto es el que estaría 
en consonancia con la hipótesis de las presas alternativas. Aunque a primera vista la 
hiperdepredación puede confundirse con el fenómeno de la competencia aparente, a 
diferencia de ella la hiperdepredación es un proceso unidireccional. Mientras que la 
competencia aparente conduce al decrecimiento poblacional de dos especies que no 
compiten por el mismo recurso pero comparten el mismo enemigo natural (Holt, 1977; 
1984), la hiperdepredación sólo incide negativamente sobre una de las dos especies 
presa (Courchamp et al., 2000). Este fenómeno tiene particular importancia en cuanto a 
la conservación de la biodiversidad, pues suele provocar importantes reducciones en la 
población de la especie presa hiperdepredada e, incluso, conducir a su extinción en 
ecosistemas genuinamente aislados como las islas oceánicas (Courchamp et al., 2000; 
Roemer et al., 2001; Kristan & Boarman, 2003; Whelan et al., 2003). 

Llegados a este punto, emerge una cuestión clave: ¿qué cualidades tienen algunos 
depredadores que hacen que puedan controlar –limitar y/o regular– a sus presas? Un 
aspecto esencial al evaluar los efectos de la depredación es determinar las respuestas 
que los cambios en las densidades de las poblaciones de presas inducen sobre los 
depredadores. Los depredadores pueden responder de dos formas básicas: funcional 
y numéricamente, o bien pueden no mostrar respuesta alguna. La existencia o no de 
respuesta, así como su intensidad y tipo, son los responsables de conferir a la 
depredación un carácter directamente denso-dependiente (regulador), o bien 
inversamente denso-dependiente o denso-independiente (no regulador). Cada una de 
estas respuestas se describe a continuación. 

 

i.i.i.i.i. Respuesta funcional 
La respuesta funcional ofrece una visión sintética de la teoría del forrajeo óptimo, ya que 
indica cómo un depredador responde a cambios en la disponibilidad de sus presas a 
través del amplio abanico de comportamientos que conlleva el forrajeo (Abrams, 1982). 
Esta respuesta, descrita originalmente por Solomon (1949) y afianzada posteriormente 
por Holling (1959, 1965), refleja el modo en que la frecuencia de consumo se ve 
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modificada al cambiar la abundancia de la presa. Puede presentar tres variantes, las 
tipo I, II y III (Fig. i). En la tipo I, el número de presas capturadas aumenta linealmente 
conforme incrementa la densidad de la presa, en forma denso-dependiente. Este tipo 
sólo puede darse a niveles moderados de densidad, pues el apetito del depredador no 
es ilimitado. La tipo II (o convexa) es, en cierto modo, una prolongación de la anterior, 
más realista en términos biológicos. En ella, después de la fase de aumento lineal, 
aparece un efecto de saciación en el depredador, de manera que, por más que 
aumente la abundancia de presas, el incremento de la tasa de captura se va 
ralentizando, hasta encontrar un límite –asíntota– que no es capaz de superar. Ocurre 
una depredación inversamente dependiente de la densidad, donde la tasa de captura, 
respecto a la proporción de la población de presas, va disminuyendo progresivamente. 
Este tipo es típico de los depredadores especialistas. El último tipo, el III (o sigmoidal), 
es similar al anterior, pero, a densidades bajas de presa, el depredador la consume de 
manera directamente dependiente de la densidad, es decir, en estos niveles de 
abundancia, la proporción de presas capturadas por un depredador respecto a la 
población total crece conforme aumenta la densidad de la presa. Éste es propio de 
depredadores generalistas, los cuales, a bajas densidades de una presa determinada 
dedican especial atención a otras presas que, aunque a priori menos apetecibles, son 
ahora relativamente más abundantes o más fácilmente capturables. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La respuesta funcional de un mismo depredador puede variar de unas presas a 
otras y entre distintas zonas, aun tratándose de una misma presa. En otros casos, no 
existe o no ha sido posible detectar ninguna respuesta por parte del depredador, 
incluso examinando la relación con su principal presa (ver una revisión en Moleón, 
2007). 

 

i.i.i.i.ii. Respuesta numérica 
La respuesta numérica viene definida por un aumento en el número de depredadores 
(individuos totales, individuos territoriales o número de pollos) conforme crece la 
densidad de la presa. Esta respuesta está provocada por los cambios en natalidad, 
mortalidad y movimientos migratorios (inmigración y emigración) del depredador (por 
ej., Nielsen, 1999). Una respuesta numérica rápida (típica de depredadores 
generalistas) tiene generalmente un efecto estabilizador en la dinámica poblacional de 
la presa, mientras que una respuesta lenta (retardada, típica de especialistas) conduce 
a la desestabilización, generando, por ejemplo, algunos de los conocidos ciclos que 
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Figura i.  
Tipos de respuesta funcional 

que puede mostrar un 
depredador ante diferentes 

densidades de sus presas. 
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sufren muchas especies presa boreales (May, 1973; Hanski et al., 1991; Turchin & 
Hanski, 1997; Hanski et al., 2001; Turchin, 2003). 

Al igual que ocurría con la respuesta funcional, hay estudios en los que se ha 
detectado respuesta numérica del depredador respecto a cambios en las densidades 
de sus presas y otros en los que no (ver una revisión en Moleón, 2007). Estos últimos 
casos se refieren habitualmente a especies con escasa capacidad reproductiva y de 
movimiento (especies territoriales). 

 

i.i.i.i.iii. Respuesta total 
Si combinamos las dos clases de respuesta anteriores obtenemos un tercer tipo, la 
denominada respuesta total, que expresa el consumo global del conjunto de la 
población de depredadores en función de la abundancia de sus presas. Esta respuesta 
es la realmente útil como indicadora del papel regulador de los depredadores (Sinclair 
et al., 1990; Pech et al., 1992; Messier, 1995). En otras palabras, la respuesta total 
puede ayudarnos a averiguar dónde se sitúa la frontera entre regulación y no 
regulación. Su representación resulta esclarecedora, pues, dependiendo de si la 
proporción de presas consumidas es directa o inversamente dependiente de la 
densidad de la presa, establece cuál es la densidad de presas requerida para que las 
poblaciones de éstas se puedan ver potencialmente reguladas o no por la acción de 
los depredadores. En el caso de que sólo exista denso-dependencia inversa, no hay 
posibilidad de regulación. En cambio, es posible que a bajas densidades de presa se 
dé una depredación denso-dependiente, en cuyo caso sí podría haber regulación (Fig. 
ii). El punto de inflexión de la curva (punto “D”) es clave al respecto: a valores inferiores 
de densidad de presa, la población estaría potencialmente sometida a procesos 
reguladores por parte del depredador, mientras que, por el contrario, densidades 
superiores de la presa supondrían la disipación de la depredación como factor 
regulador. Dicho de otro modo, la respuesta del depredador a bajas densidades de 
presa sería directamente dependiente de la densidad de ésta (regulación), mientras 
que, a mayor abundancia de presa, la respuesta sería inversamente denso-dependiente 
(no regulación). Por encima del punto D, la depredación eliminaría sólo aquellos 
individuos-presa que de todos modos morirían, independientemente de que se diera o 
no el fenómeno depredatorio, lo que coincide con la postura erringtoniana (vemos 
cómo esta idea y el concepto de depredación compensatoria están íntimamente 
ligados). Sencillamente, los depredadores ejercerían su actividad sobre aquellos 
individuos “sobrantes”, esto es, tal y como lo expresa Krebs (1986), los depredadores 
se alimentarían del exceso de presa predestinado a morir por otras causas. El 
comportamiento territorial condicionaría una densidad fija de las presas, de forma que 
los ejemplares sin posibilidad de ocupar un territorio estarían condenados a perecer, ya 
sea por depredación, enfermedad o falta de alimento y cobijo. 
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Figura ii. 
Respuesta total en relación al número de 

presas consumidas, con densodependencia 
a baja densidad de presas (por debajo de 

D). El valor D indica el punto de inflexión de 
la curva sigmoidea. A densidades de presas 

inferiores a D, los depredadores pueden 
regularlas; a densidades superiores, los 

depredadores son incapaces de regular las 
poblaciones de sus presas. 
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Cuando, en lugar del número, representamos la proporción de presas devoradas 
respecto al total de la población de presas (Fig. iii) se observa de forma más clara 
(Trexler et al., 1988) que la depredación ejerce menor influencia conforme aumenta la 
densidad de la presa, a partir de D. Esto es siempre así, haya o no denso-dependencia 
directa durante los valores mínimos de densidad de presa. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Como resultado, las poblaciones de presas pueden alcanzar dos puntos de 
equilibrio diferentes, uno a baja densidad (cuando la depredación es reguladora, es 
decir, directamente denso-dependiente) y otro a alta densidad (cuando la depredación 
es no reguladora, esto es, inversamente denso-dependiente o denso-independiente). 
En este último, la presa estaría regulada por otros factores (Fig. iv; Sinclair, 1989; 
Newton, 1998). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A consecuencia de ambos tipos de respuesta (funcional y numérica), las 
aproximaciones teóricas indican que los depredadores generalistas tienden a estabilizar 
las fluctuaciones en la dinámica de poblaciones de sus presas, mientras que los 
especialistas tienden a producir desestabilizaciones en la dinámica poblacional, siendo 
capaces entonces de, por ejemplo, crear y dirigir los ciclos mencionados en el apartado 
de respuesta numérica (por ej., Hanski et al., 1991; Turchin & Hanski, 1997). Las bases 
teóricas para la creación de estos ciclos y para explicar la tendencia –íntimamente 
dependiente de la respuesta total– estabilizadora de los depredadores generalistas y 
desestabilizadora de los especialistas pueden revisarse en Turchin (2003), donde se 
exploran de manera profusa los diferentes modelos depredador-presa existentes hasta 
la fecha. 
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Finalmente, una densidad de presas inferior a D, no implica necesariamente que 
los depredadores regulen o estabilicen su abundancia. Lo único que indica es que, en 
esas condiciones, la depredación tiene el potencial de regular. Otros factores pueden 
ejercer una acción reguladora mucho mayor que la depredación y enmascarar el efecto 
de ésta (también podrían magnificarlo; Newton, 1998). Por ejemplo, una alta capacidad 
reproductora en la presa puede determinar que alcance altas densidades partiendo de 
escasos efectivos, escapando así al efecto regulador de la depredación. 

 

i.i.ii. Sistema natural estudiado 
En esta tesis doctoral se analizan diversos aspectos biológicos y ecológicos vinculados 
a un sistema depredador-presa múltiple en un medio de clima templado. Para ello, se 
seleccionó un sistema de estudio típico de la región mediterránea europea, integrado 
en esencia por las tres siguientes especies: un depredador, el águila perdicera 
(Hieraaetus fasciatus), y dos de sus principales presas, el conejo (Oryctolagus 
cuniculus) y la perdiz roja (Alectoris rufa), consideradas ambas especies cinegéticas. 
Los diferentes capítulos se discuten fundamentalmente en el marco ecológico y se 
aplican, en la medida de lo posible, al contexto de la Biología de la Conservación. 

 

i.i.ii.i. El águila perdicera 
El águila perdicera es un ave rapaz territorial no migradora de mediano-gran tamaño 
(del Hoyo et al., 1994; Ferguson-Lees & Christie, 2001) incluida en el grupo de las 
especies “estrategas de la k” (Krebs, 1986), ya que se caracteriza por una larga vida 
(hasta 21 años en cautividad), una edad de madurez sexual tardía (unos 2-4 años en 
hembras y 3-5 años en machos) y una baja tasa de fecundidad (usualmente 1-2 pollos 
por pareja y año; Cramp & Simmons, 1980; Real, 2004). Muestra una distribución 
geográfica irregular a lo largo del sureste asiático, el subcontinente Indio, el Medio Este 
y la costa mediterránea (del Hoyo et al., 1994; Ferguson-Lees & Christie, 2001). La 
población mediterránea consta de unas 2000 parejas, la mitad de las cuales aparecen 
en la parte europea (Real, 2004; del Moral, 2006). El grueso de la población continental 
se encuentra en el extremo occidental (Portugal, España y sur de Francia), si bien el 
país que alberga un mayor número de parejas es España, con aproximadamente el 
75% de los efectivos totales de Europa (733-768 parejas reproductoras; del Moral, 
2006). Al igual que en España (Madroño et al., 2004), la población europea está 
clasificada “En Peligro” (Tucker & Heath, 1994), debido fundamentalmente al declive 
sufrido en las décadas de 1970, 1980 y principios de 1990 (Tucker & Heath, 1994; Real 
et al., 1996). La persecución directa, principalmente por parte de cazadores y 
colombicultores, y la mortalidad provocada por líneas de conducción eléctrica parecen 
haber sido las causas más probables de esta tendencia negativa (Arroyo et al., 1995; 
Real et al., 2001; Carrete et al., 2002; Real, 2004). 

Dentro de la biología del águila perdicera, la alimentación es uno de los aspectos 
mejor conocidos, siendo sus principales presas los lagomorfos (especialmente el 
conejo), galliformes (particularmente las perdices) y otras aves de similar tamaño, como 
las palomas (del Hoyo et al., 1994; Ferguson-Lees & Christie, 2001). De hecho, este 
águila es una de las rapaces diurnas cuya dieta ha sido más profusamente estudiada, 
existiendo un gran número de trabajos, principalmente efectuados en Europa, que 
abordan este apartado de su historia natural (por ej., Cheylan, 1977; Jordano, 1981; 
Palma et al., 1984; Fernández & Insausti, 1986; Real, 1987; Salvo, 1988; Simeon & 
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Wilhelm, 1988; Rico et al., 1990; Real, 1991; Gil-Sánchez et al., 1994; Leiva et al., 1994; 
Martínez et al., 1994; Gil-Sánchez, 1998; Gil-Sánchez et al., 2000; 2004; Iezekiel et al., 
2004; Palma et al., 2006). Sin embargo, las anteriores aproximaciones han sido 
efectuadas en su mayoría a escala local, en una serie temporal corta (aunque ver Real, 
1987; Gil-Sánchez et al., 2004; Palma et al., 2006) y se limitan meramente a describir el 
espectro trófico (aunque ver Gil-Sánchez, 1998, 2000; Ontiveros & Pleguezuelos, 2000; 
Gil-Sánchez et al., 2004; Ontiveros et al., 2005; Palma et al., 2006). Además, los 
estudios de dieta en esta especie se han llevado a cabo fundamentalmente en época 
reproductora (ver referencias arriba mencionadas). Sólo unos pocos trabajos afrontan el 
periodo no reproductor (Francia: Cheylan, 1977; Simeon & Wilhelm, 1988; Chipre: 
Iezequiel et al., 2004), pero estos estudios fueron efectuados usando metodologías 
heterogéneas (Cheylan, 1977; Simeon & Wilhelm, 1988), o bien se centran en 
poblaciones no continentales (Iezequiel et al., 2004). 

Con anterioridad a su reclutamiento a la población reproductora, las águilas 
perdiceras jóvenes atraviesan una etapa denominada dispersión natal (Newton 1979, 
Greenwood & Harvey 1982, Clobert et al. 2001). El conocimiento de la biología de esta 
especie durante esta etapa, que normalmente dura varios años (hasta alcanzar la 
madurez sexual), es bastante escaso, de modo que, por ejemplo, la información sobre 
los hábitos alimenticios de las jóvenes águilas es completamente inexistente. 

Por tanto, la información acerca de la ecología trófica de esta especie es, aunque a 
primera vista abundante, bastante limitada. En particular, no se posee una visión amplia 
(tanto espacial como temporalmente) y unificadora de la dieta en época reproductora, y 
el conocimiento de la dieta en fases tan importantes de la vida de esta rapaz como la 
época no reproductora o la etapa dispersiva es práctica o totalmente ausente. También 
se desconoce en gran medida la influencia que ejerce la abundancia de las especies 
presa en la dieta –y, por consiguiente, en otras muchas facetas de la historia de vida– 
del águila perdicera o, de manera recíproca, los efectos que el águila puede acarrear 
sobre las poblaciones de aquellas, aspectos relevantes no sólo ecológicamente, sino 
también en cuanto a la conservación tanto del depredador como de sus presas. 

 

i.i.ii.ii. El conejo y sus enfermedades infecciosas 
El conejo es un mamífero de pequeño-mediano tamaño (poco más de 1000g de media 
en O. c. algirus, en el centro y sur de la Península Ibérica, y cerca de 1500g en O. c. 
cuniculus, en el resto de su área de distribución; Rogers, 1979; Soriguer, 1980) 
originario de la Península Ibérica, aunque en la actualidad ha ampliado enormemente 
su distribución en un proceso facilitado esencialmente por el hombre (Thompson & 
King, 1989; Angulo & Cooke, 2002; Villafuerte, 2002). El periodo de actividad del conejo 
es principalmente crepuscular, aunque varía según el lugar, la época del año y la edad 
del individuo (Villafuerte et al., 1993; Blanco, 1998). El hábitat preferido lo constituyen 
los ecotonos entre el matorral y bosque mediterráneos y los pastizales, ya sean 
naturales o cultivados, y siempre que se encuentren en áreas de suaves pendientes y 
sobre suelo blando fácilmente excavable (Fa et al., 1999; Calvete et al., 2004). Los 
conejos viven en grupos estables que comparten una o varias madrigueras y que 
defienden un territorio común. Al inicio de la época reproductora, el tamaño de estos 
grupos oscila entre 2 y 20 ejemplares. La reproducción se da fundamentalmente entre 
octubre y junio, con máximos entre febrero y abril. Cada hembra puede parir 3-5 
camadas cada año, que constan de una media de 3-4 gazapos cada una (Blanco, 
1998). Por tanto, se comporta como una típica especie “estratega de la r”, cuyo balance 
demográfico se basa en el éxito reproductor (Krebs, 1986). 
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En el sur de España, la sex ratio está desviada a favor de las hembras, lo que 
parece ser explicado por la mayor vulnerabilidad de los machos ante los depredadores 
al pasar más tiempo que las hembras fuera de los refugios (Soriguer, 1981). En este 
punto cabe destacar el importantísimo papel que juega el conejo en el funcionamiento 
de los ecosistemas mediterráneos de la Península Ibérica. Numerosas especies de 
aves rapaces y mamíferos carnívoros basan su alimentación en esta presa (Delibes & 
Hiraldo, 1981; Moleón, 2007), hasta tal punto que parece haber sido una de las 
principales causas de la especiación de los dos depredadores más genuinamente 
peninsulares, el águila imperial y el lince ibérico (Ferrer & Negro, 2004). 

La densidad de población sufre importantes oscilaciones estacionales, de modo 
que los máximos se dan a finales de la primavera, en los meses de mayo y junio, 
después del pico reproductor. Los mínimos se producen a finales de verano, y es en la 
segunda mitad del otoño cuando las poblaciones comienzan a recuperarse (Soriguer, 
1981; Villafuerte et al., 1997; Gil-Sánchez et al., 1999; Calzada, 2000; Mínguez et al., 
2001; Palomares, 2001). No obstante, en las últimas décadas la dinámica poblacional 
del conejo se ha visto enormemente influenciada por la irrupción de dos enfermedades 
introducidas y/o favorecidas por el hombre. En primer lugar, a comienzos de la década 
de 1950 la mixomatosis provocó grandes mortandades que redujeron en pocos años la 
población silvestre en un 80-90% (Blanco, 1998; Fenner & Fantini, 1999). Desde 
entonces, la mixomatosis actúa cada año incrementando la tasa de mortalidad 
postrreproductora, aunque cada vez con una menor virulencia. Por otro lado, entre 1988 
y 1991 surgieron en Europa epidemias de neumonía hemorrágica vírica del conejo 
(NHV; Fa et al., 1999; Fenner & Fantini, 1999; Calvete, 2006; Virgós et al., en prensa), 
que también provocaron acusados descensos poblacionales (50-80%; Ceballos, 1991; 
Fenner & Fantini, 1999; Angulo & Cooke, 2002; Virgós et al., en prensa) y que se 
muestran con mayor virulencia entre finales de invierno y la primavera. En conjunto, 
ambas enfermedades han reducido los niveles poblacionales de conejo en la Península 
Ibérica aproximadamente a un 10% respecto a la densidad precedente (Ceballos, 1991; 
Blanco, 1998; Fenner & Fantini, 1999; Angulo & Cooke, 2002), circunstancia que ha 
inducido la reciente inclusión de esta especie en la Lista Roja de los Mamíferos de 
España (categoría VU A2abde; Sociedad Española de Conservación y Estudio de los 
Mamíferos, en prep.). En general, la NHV ha provocado la extinción de las poblaciones 
de baja densidad de conejos, mientras que en las de alta densidad sus efectos han 
sido apenas perceptibles; el patrón de incidencia en poblaciones de densidades 
intermedias es muy variable (Calvete, 2006). Al contrario que la mixomatosis, la NHV 
provoca la muerte casi instantánea de los individuos infectados.  

Por haber incrementado rápidamente tanto su prevalencia como su rango 
geográfico de afección, ambas enfermedades pueden ser incluidas dentro del grupo de 
las “enfermedades infecciosas emergentes” (EIEs; Morse, 1995), causantes de una 
gran preocupación entorno a la conservación de muchas especies de fauna (Daszak et 
al., 1999; 2000; Williams et al., 2002; Hawkins et al., 2006) y flora silvestres (Anderson et 
al., 2004) en todo el mundo. En lugares como la Península Ibérica, estas enfermedades 
pueden acarrear nefastas consecuencias no sólo para la especie que las sufre de 
manera directa, el conejo, sino también de forma colateral para sus depredadores a 
través de dos vías. Por un lado, tal y como se ha comentado anteriormente, muchos de 
ellos encuentran a esta especie particularmente apetecible. Por otro, las EIEs del conejo 
pueden, al inducir una disminución sustancial del recurso compartido, generar 
indirectamente una intensificación de la persecución a la que los depredadores se ven 
sometidos por parte del colectivo cinegético (Villafuerte et al., 1998). Pero también estas 
enfermedades podrían acarrear efectos sobre otras especies presa diferentes al conejo 
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por medio del fenómeno de la hiperdepredación (por ej., Courchamp et al., 2000), 
efectos que permanecen particularmente desconocidos (Tella & Mañosa, 1993). 

 

i.i.ii.iii. La perdiz roja 
La perdiz roja es un ave galliforme con un peso de 480-547g en machos y 391-514g en 
hembras cuya distribución se restringe a Europa occidental (del Hoyo et al., 1994). Las 
mayores densidades se alcanzan en medios abiertos y agrícolas con una estructura en 
mosaico (Lucio & Purroy, 1992; del Hoyo et al., 1994). El ciclo vital de esta especie, que, 
al igual que el conejo, se comporta como una “estratega de la r” (Krebs, 1986), puede 
dividirse en tres etapas definidas por la territorialidad y el gregarismo: (a) parejas 
reproductoras, (b) grupos familiares y (c) grupos plurifamiliares o invernales (Arias de 
Reyna, 1975). En el sur de España, la formación de parejas reproductoras comienza a 
finales de enero y principios de febrero. Es una especie normalmente monógama, 
aunque ocasionalmente bígama (del Hoyo et al., 1994). La única puesta que se realiza 
al año, consistente en una media de 12 huevos en un nido sobre el suelo o a poca 
altura del mismo (Rands, 1988; Ricci et al., 1990; Duarte & Vargas, en prensa), 
comienza en marzo. En abril nacen los primeros pollos, que son nidífugos y muy 
precoces. Éstos, junto a los padres, conforman los grupos familiares, momento en el 
cual se amplía el terreno hasta entonces exclusivamente regentado por los padres. A 
finales de septiembre, los dominios vitales de estos grupos familiares se relajan y se 
solapan con los de otros grupos, formando así los grupos invernales, que se mantienen 
hasta que se comienzan a definir en su seno las parejas reproductoras de la siguiente 
temporada de cría (Arias de Reyna, 1975). 

El patrón de máximos y mínimos poblacionales de la perdiz se sitúa, en general 
para el sur de España, entre finales de verano y otoño y en los meses de febrero-abril, 
respectivamente (Braza et al., 1985; Duarte & Vargas, 2001; Mínguez et al., 2001), 
aunque el pico de máximos se adelanta conforme se asciende en latitud (Cheylan, 
1977). La perdiz también entra a formar parte de la dieta de multitud de depredadores 
ibéricos, aunque en menor medida que el conejo (Calderón, 1977; Moleón, 2007). En 
las últimas décadas parece haber acontecido una tendencia regresiva en la población 
ibérica de perdiz roja (Martí & del Moral, 2003), circunstancia que podría tener su origen 
en diversos factores entre los que destacarían la sobreexplotación cinegética, los 
propios depredadores, la pérdida y degradación del hábitat y el uso descontrolado de 
sustancias fitosanitarias (Martí & del Moral, 2003), tal y como se ha descrito para esta 
perdiz y la pardilla en otras zonas del continente europeo (Potts, 1980; Tapper et al., 
1982; Green, 1984; Rands, 1985, 1986; Bernard-Laurent, 1989). Esta situación ha 
contribuido a fomentar el cada vez más frecuente uso en la gestión cinegética de 
repoblaciones con aves de granja, lo que ha conllevado problemas adicionales sobre la 
población silvestre de perdiz (por ej., contaminación genética; Martí & del Moral, 2003). 

 

i.ii. Objetivos y estructura de la tesis 
Los objetivos generales de esta tesis doctoral son, de un lado, organizar e incrementar 
el conocimiento sobre la ecología trófica del águila perdicera en Europa occidental y, de 
otro, profundizar en las interacciones ecológicas que caracterizan la relación existente 
entre este depredador y dos de sus principales presas, el conejo y la perdiz roja. 
Atendiendo al primer objetivo general, en un principio se realizó una revisión de la dieta 
del águila en época reproductora a una escala espacio-temporal amplia, para después 
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evaluar la influencia de la súbita irrupción de una enfermedad infecciosa sobre su 
principal presa (Capítulo 1). A continuación se estudió la dieta de los adultos en época 
no reproductora en España (Capítulo 2) y la de los jóvenes en un área de dispersión 
tipo del sur del país (Capítulo 3). Estos tres capítulos conformarían un primer bloque 
funcional de la tesis que actuó como punto de partida a la hora establecer diversas 
hipótesis en la siguiente sección. En el Capítulo 4 se realiza una primera aproximación 
al impacto de depredación (potencial limitante) del águila perdicera sobre las 
poblaciones de conejo y perdiz, mientras que en el 5 se analiza la forma en que el 
águila responde a cambios en la densidad de sus presas (potencial regulador). En el 
Capítulo 6 se describe cómo un factor limitante –la NHV– propio de una especie presa –
el conejo– es capaz de moldear la dinámica de otra presa –la perdiz– a través de la 
acción de los depredadores –entre otros, el águila perdicera–. Como resultado, a la 
finalización de la tesis estaremos en disposición, entre otras cosas, de arrojar algo de 
luz al siempre controvertido debate de si los depredadores constituyen o no fuerzas 
importantes en el modelado de las dinámicas poblaciones de sus presas. 

Todos los capítulos fueron diseñados, por tanto, según un hilo conductor común, 
de modo que se comienza por describir los aspectos más elementales de las 
relaciones depredador-presa y se finaliza con la exploración de procesos ecológicos 
más complejos. 

Facilitar la propagación y evolución del conocimiento científico (el fin último de 
cualquier investigación científica) es el argumento fundamental que justifica la 
organización propuesta en la presente tesis. En consecuencia, publicar los principales 
resultados y conclusiones de cada apartado como artículos independientes en revistas 
de carácter científico constituyó una prioridad desde el principio. Para ello, cada uno de 
los capítulos se estructuró en general siguiendo las secciones que definen la fisonomía 
convencionalmente aceptada para una publicación científica: “introducción”, “material y 
métodos”, “resultados” y “discusión”, lo que los hace plenamente autónomos en su 
entendimiento. Los capítulos finalizan con un listado de las referencias bibliográficas 
citadas en el texto. El objeto de presentar la bibliografía individualmente para cada 
capítulo –a pesar de que en ocasiones puedan repetirse citas en diferentes capítulos– 
es el de favorecer la lectura de cada uno por separado. Igualmente, para facilitar la 
comprensión, cada capítulo comienza con un resumen donde se exponen los 
principales objetivos, métodos, resultados y conclusiones del mismo, acompañado de 
una selección clave de las figuras más ilustrativas. 

Los epígrafes y objetivos particulares de cada capítulo son enumerados a 
continuación: 

 

Capítulo 1: Cambios espacio-temporales a gran es-
cala en la dieta del águila perdicera: influencia de la 
NHV del conejo 
Objetivos: 

1. Recopilar la información existente (publicada e inédita) en Europa occidental sobre 
la dieta del águila perdicera en época reproductora en las últimas cuatro décadas. 

2. Describir patrones geográficos a gran escala en los hábitos alimenticios del águila 
perdicera. 
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3. Analizar los cambios a gran escala en la dieta del águila a lo largo de un amplio 
periodo de tiempo en relación a la reducción en la disponibilidad de una de sus 
principales presas, el conejo, causada por una enfermedad infecciosa emergente 
(EIE), la neumonía hemorrágica vírica (NHV). 

4. Discutir los efectos potenciales en depredadores y ecosistemas de las EIEs que 
afectan a las presas. 

 

Capítulo 2: Ecología trófica de las águilas perdice-
ras territoriales en España durante el periodo no 
reproductor  
Objetivos: 

1. Ofrecer los primeros datos (utilizando una metodología homogénea) para Europa 
continental sobre la dieta del águila perdicera en época no reproductora. 

2. Testar varias hipótesis sobre las preferencias alimenticias del águila perdicera a 
través del análisis de las variaciones estacionales en la dieta y discutir las 
implicaciones que de ellas puedan derivarse para la conservación de la especie. 

 

Capítulo 3: Dieta de las águilas perdiceras jóvenes 
en áreas de asentamiento temporal del sur de España 
Objetivos: 

1. Aportar los primeros datos sobre la dieta de las águilas perdiceras jóvenes en 
áreas de dispersión. 

2. Analizar las variaciones en la dieta asociadas a la edad y discutir los resultados en 
relación a las preferencias tróficas y la conservación de las águilas perdiceras. 

 

Capítulo 4: Impacto de depredación del águila 
perdicera sobre el conejo y la perdiz 
Objetivos: 

1. Determinar el impacto de depredación (“tasa de captura” y “tasa de depredación”) 
del águila perdicera sobre el conejo y la perdiz roja en dos épocas (las 
reproductora y no reproductora del águila) y a dos escalas (población reproductora 
total del águila y territorios individuales). 

2. Discutir los resultados en el contexto de la teoría de la depredación (limitación de 
poblaciones) y el conflicto existente entre el colectivo cinegético y los 
depredadores. 
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Capítulo 5: Respuestas funcional y numérica del 
águila perdicera hacia el conejo y la perdiz 
Objetivos: 

1. Explorar las respuestas funcional y numérica de un depredador territorial (águila 
perdicera) en periodo reproductor hacia sus dos presas principales (conejo y 
perdiz) en un área genuinamente mediterránea del sur de España (provincia de 
Granada). 

2. Discutir los resultados en el contexto de la teoría de la depredación (regulación de 
poblaciones) y la conservación de los depredadores y sus presas. 

 

Capítulo 6: Hiperdepredación a gran escala sobre 
la perdiz mediada por una enfermedad infecciosa 
emergente del conejo 
Objetivos: 

1. Investigar los efectos de una EIE (NHV) propia de una especie presa (conejo) 
sobre las tendencias poblacionales de ésta y otra especie presa diferente (perdiz).  

2. Elucidar si la depredación (“hiperdepredación”) puede, a gran escala, actuar como 
nexo de unión entre las dinámicas poblacionales de dos especies presa no 
relacionadas entre sí de manera directa. 

3. Mostrar cómo las EIEs pueden acarrear consecuencias negativas no sólo a las 
especies a las que afectan directamente, sino a nivel ecosistémico. 

 

La tesis concluye con un apartado donde se sintetizan las principales conclusiones 
alcanzadas durante este estudio, que relacionan y respaldan definitivamente la 
organización propuesta. 
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Figura 5b. 
Ordenación MDS comparando la dieta del águila perdicera en diferentes territorios antes de la epidemia de 

NHV, una vez los clusters jerárquicos aglomerativos para las mismas disimilitudes fueron sobreimpresionados 
en el diagrama de ordenación de dos dimensiones (ver significado de las abreviaturas de los territorios en el 

Anexo 1). El tamaño de las burbujas representa la proporción media de conejo en la dieta. 
 

Figure 5b. 
MDS ordination comparing Bonelli’s eagle diet in territories before RHD outbreak, once hierarchical 

agglomerative clusters from the same dissimilarities were superimposed on the 2-dimensional ordination 
diagram (see abbreviation of territories in Anexo 1). Bubble size represents the average proportion of rabbit 

on the diagram. 
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Los factores condicionantes de los patrones espaciotemporales en la distribución y abundancia de 
las presas pueden ser cruciales en las interacciones depredador-presa. Aquí se explora la influencia 
de una enfermedad infecciosa emergente (EIE) de una especie presa en los patrones espaciales y 
los cambios temporales en la dieta de un depredador a gran escala. En particular, se revisó la dieta 
del águila perdicera en la mitad occidental de Europa (Portugal, España y Francia) durante un 
periodo de 39 años (1968-2006), con objeto de determinar las consecuencias de la reducción en 
la densidad de su principal presa, el conejo, causada desde 1988 por epidemias de neumonía 
hemorrágica vírica (NHV; una EIE). En promedio, la alimentación en Europa occidental durante las 
últimas cuatro décadas consistió en conejo (28,5%), palomas (24,0%), perdiz roja (15,3%), ‘otras 
aves‘ (11,6%), ‘otros mamíferos‘ (7,1%), córvidos (7,0%) y herpetos (6,4%). La NHV indujo 
importantes consecuencias en la ecología del águila perdicera. El consumo de conejo, que 
además pareció ser la especie preferida en el ámbito geográfico estudiado, disminuyó un tercio 
después de la irrupción de la NHV. Al contrario, la diversidad trófica (H´) aumentó después de la 
NHV. La combinación de clasificación jerárquica aglomerante y análisis de ordenación por 
escalamiento multidimensional no paramétrico (nMDS) mostró la existencia de claros patrones 
geográficos en la dieta del águila perdicera antes de la NHV, pero no después. Los patrones 
espaciales en la dieta del águila perdicera en Europa occidental parecen estar principalmente 
supeditados al patrón de distribución espaciotemporal del conejo y, en menor medida, a las 
características ambientales locales condicionantes de la presencia y abundancia de especies presa 
alternativas. Los resultados muestran cómo una EIE es capaz de alterar a gran escala las relaciones 
depredador-presa a través de la drástica disminución de la población de la principal especie presa. 
En consecuencia, deberían diseñarse directrices estrictas que conduzcan a estrategias efectivas en 
prevenir la diseminación de la “polución por patógenos”, ya que ésta amenaza a la biodiversidad 
no sólo a nivel de población o especie, sino a escala de comunidad o ecosistema. 

Large scale spatio-temporal shifts in the diet of the Bonelli´s eagle: 
influence of the rabbit haemorrhagic disease. 
Factors shaping spatio-temporal patterns in the distribution and abundance of prey may be crucial 
in predator-prey interactions. Here we explored the influence of an emerging infectious disease 
(EID) affecting a prey species on the spatial patterns and temporal shifts in the diet of a predator at 
the large scale. We reviewed the diet of the Bonelli’s eagle in western Europe in order to 
determine the influence of the reductions in the density of its main prey, the rabbit, caused by EID 
outbreaks since 1988 of rabbit haemorrhagic disease (RHD). We compiled information on 
breeding Bonelli’s eagle diet from Portugal, Spain and France for a 39-year study period (1968-
2006). Overall diet in W Europe over the last four decades consisted of rabbit (28.5%), pigeons 
(24.0%), red-legged partridge (15.3%), ‘other birds‘ (11.6%), ‘other mammals‘ (7.1%), corvids (7.0%) 
and herptiles (6.4%). However, RHD induced strong consequences in the Bonelli’s eagle feeding 
ecology. The consumption of rabbit, which appeared to be the preferred prey for Bonelli’s eagles 
in W Europe, decreases by a third after RHD outbreaks. Inversely, trophic diversity (H´) increases 
after RHD outbreaks. The combination of hierarchical agglomerative clustering and non-metric 
multidimensional scaling (nMDS) analyses showed the existence of geographical patterns in the 
Bonelli’s eagle diet before, but not after RHD. The geographic patterns of Bonelli’s eagle diet in W 
Europe seem to be mainly driven by the spatio-temporal distribution pattern of rabbits and, to a 
lesser extent, by the local environmental features conditioning the presence and density of 
alternative prey species. We show that an EID can disrupt the predator-prey relationships at large 
scales through the severe decline in the population of the main prey species. Hence, strict 
guidelines and effective strategies must be drawn up to prevent the dissemination of the 
“pathogen pollution”, since it threatens biodiversity not only at the population or species level but 
at the community or ecosystem scales. 
 

Abstract

 Resumen
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Cambios espacio-temporales a gran 

escala en la dieta del águila 

perdicera: 

influencia de la NHV del conejo 
 

1.1. Introducción 
El estudio de la dieta puede aportar información clave para el entender muchas de las 
estrategias vitales de un depredador (Newton, 1979; Partridge & Green, 1985; Dayan & 
Simberloff, 1996; Geffen et al., 1996). Las numerosas interacciones existentes entre los 
depredadores y sus presas sólo pueden ser comprendidas a partir de una exploración 
pormenorizada de la ecología trófica. Sin embargo, los estudios sobre dieta son 
habitualmente abordados a escala local, lo cual imposibilita la inferencia de 
conclusiones ecológicamente robustas. Establecer patrones generales en la ecología 
alimenticia de una especie requiere, en general, realizar comparaciones de los hábitos 
alimenticios a amplias escalas espaciales (Lozano et al., 2006), considerando diferentes 
regiones geográficas y/o hábitats. Este tipo de aproximación permite detectar patrones 
y tendencias que pueden ser posteriormente relacionados con otros aspectos 
ecológicos (Futuyma & Moreno, 1988; Gompper & Gittleman, 1991). Por ejemplo, a 
partir de estos estudios se pueden derivar diversas implicaciones de conservación, 
circunstancia especialmente deseable en el caso de especies o grupos globalmente 
amenazados como los depredadores (Partridge & Green, 1985; Gompper & Gittleman, 
1991). 

La variable tiempo puede ser también relevante a la hora de describir patrones 
ecológicos (Levin, 1992; Kronfeld-Schor & Dayan, 2003). Las interacciones depredador-
presa pueden ser estrechamente dependientes de diferentes patrones temporales, 
como las dinámicas cíclicas o las epidemias que sufren algunas presas (Ostfeld & 
Keesing, 2000; Hanski et al., 2001; Koenig & Liebhold, 2005), que pueden dar lugar a 
cambios en la composición de la dieta del depredador. De hecho, muchos ecosistemas 
están globalmente caracterizados por una disponibilidad temporalmente cambiante en 
los niveles de recursos respecto a ‘lo normal‘, condición que puede acarrear 
importantes consecuencias en la estructura de las comunidades (Ostfeld & Keesing, 
2000; Sánchez-Zapata et al., 2007). 

Las variaciones temporales en la abundancia de presas pueden estar relacionadas 
con las enfermedades infecciosas emergentes (EIEs; Morse, 1995), potencialmente 

1 
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capaces de provocar diversos efectos ecológicos relacionados con la regulación de 
poblaciones, comunidades y ecosistemas (Daszak et al., 2000; Daszak et al., 2003; 
Anderson et al., 2004). Tales cambios pueden también afectar a las interacciones 
depredador-presa en la medida en que la teoría del forrajeo óptimo predice una baja 
diversidad trófica en el depredador cuando abunda su presa preferida, y viceversa 
(Stephens & Krebs, 1986; Futuyma & Moreno, 1988). Como resultado, el depredador 
incluiría nuevas fuentes de alimento alternativas si la presa principal se vuelve escasa 
(Angelstam et al., 1985). 

Este primer capítulo explora los patrones espaciales y los cambios temporales en 
la dieta de un depredador, el águila perdicera, en relación a su principal presa, el 
conejo, a escala continental (Europa occidental). El gran número de estudios sobre la 
dieta del águila perdicera y las continuas epidemias que ha sufrido el conejo por EIEs 
en las últimas décadas en Europa confieren a este sistema de estudio unas 
condiciones excepcionales para el análisis de las interacciones depredador-presa. 

El águila perdicera es una rapaz no migradora de mediano-gran tamaño 
irregularmente distribuida a lo largo del sudeste asiático, el subcontinente indio, el 
Próximo Oriente y la costa mediterránea (Ferguson-Lees & Christie, 2001). La población 
europea está clasificada como amenazada debido principalmente al declive sufrido en 
las décadas de 1970, 1980 y principios de 1990 (Tucker & Heath, 1994; Real et al., 
1996). Es bien sabido que, en términos generales, las presas más frecuentes del águila 
perdicera son los lagomorfos, las perdices, otras aves de similar tamaño como las 
palomas, y los lagartos (Ferguson-Lees & Christie, 2001). De hecho, el águila perdicera 
es una de las rapaces diurnas cuya dieta ha sido más profusamente estudiada, 
particularmente en Europa (por ej., Jordano, 1981; Real, 1987; Salvo, 1988; Simeon & 
Wilhelm, 1988; Rico et al., 1990; Leiva et al., 1994; Martínez et al., 1994; Gil-Sánchez, 
1998; Gil-Sánchez et al., 2004; Iezekiel et al., 2004; Palma et al., 2006). No obstante, la 
mayor parte de los citados trabajos fueron efectuados a nivel local, a lo largo de series 
temporales cortas (aunque ver Real, 1987; Gil-Sánchez et al., 2004; Palma et al., 2006) y 
se limitaron a meras descripciones del espectro trófico (aunque ver Gil-Sánchez, 1998; 
Gil-Sánchez, 2000; Ontiveros & Pleguezuelos, 2000; Gil-Sánchez et al., 2004; Ontiveros 
et al., 2005; Palma et al., 2006). A pesar de ello, ofrecen una excelente oportunidad para 
revisar la ecología trófica de esta especie desde un amplio punto de vista geográfico 
(Europa continental). 

Según las anteriores referencias, una de las principales presas del águila perdicera 
en Europa es el conejo, especie nativa de la Península Ibérica pero que actualmente se 
encuentra ampliamente distribuida en el continente gracias a las introducciones 
efectuadas por los humanos (Thompson & King, 1989; Angulo & Cooke, 2002; 
Villafuerte, 2002). La población de conejo sufrió una importante reducción y 
fragmentación en la mayoría de su rango de distribución europeo a finales de los años 
ochenta y principios de los noventa debido a fuertes epidemias de neumonía 
hemorrágica vírica (NHV; Fa et al., 1999; Fenner & Fantini, 1999; Calvete, 2006; Virgós 
et al. en prensa), una EIE facilitada por la intervención humana vía translocación 
accidental de hospedadores (y parásitos) con propósitos cinegéticos (Villafuerte et al. 
1995). Esta epidemia resultó en poco tiempo en una pérdida del 50-80% del total de la 
población mediterránea (Ceballos, 1991; Fenner & Fantini, 1999; Angulo & Cooke, 
2002; Virgós et al., en prensa), lo que constituye un oportunista “experimento natural” a 
gran escala para investigar las consecuencias ecológicas de los derrumbamientos de 
las poblaciones de presas. 
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Los principales objetivos fueron (a) describir patrones geográficos en la dieta del 
águila perdicera a gran escala y (b) analizar cambios tróficos a largo plazo en relación a 
reducciones en la disponibilidad de conejos mediadas por una EIE. 

 

1.2. Material y métodos 
1.2.1. Recopilación y estandarización de los 
datos de dieta 
Se realizó una recopilación para el periodo comprendido entre 1968 y 2006 de la 
información publicada e inédita sobre la dieta del águila perdicera en Portugal, España 
y Francia, donde habita el 80% de la población europea de esta especie (Real, 2004; 
Fig. 1). Los datos pertenecieron a 111 territorios de reproducción diferentes, bien 
distribuidos a lo largo de 15 áreas geográficas (Fig. 1, ver Anexo 1), y fueron 
recolectados durante la época reproductora del águila (de febrero a junio; Arroyo et al., 
1995; Gil-Sánchez, 2000) para evitar variaciones estacionales en la dieta. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Localización geográfica de los estudios utilizados en esta revisión (ver significado de las 
abreviaturas en el Anexo 1). Elipses negras: datos de antes de la NHV; elipses blancas: datos de después 

de la NHV. 
 

Para minimizar los sesgos derivados de distintos métodos de muestreo y hacer los 
datos comparables entre áreas únicamente consideramos los estudios que emplearon 
observaciones directas efectuadas de forma intensiva, observaciones intensivas de 
presas recientemente depositadas en los nidos y el análisis del contenido de 
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egagrópilas. Estos son los métodos más fiables para estimar la dieta en el águila 
perdicera (Real, 1996), tal y como se ha registrado también para otra especie similar, el 
águila calzada (Martínez, 2002). En cuanto al tamaño muestral, todos los territorios que 
aportaron <20 presas fueron descartados. Por otro lado, las variaciones interanuales en 
la dieta de esta rapaz son generalmente de pequeña entidad (Gil-Sánchez et al., 2004; 
aunque ver Real, 1987), parcialmente debido a la ausencia de ciclos de importancia en 
las dinámicas poblacionales de las presas del águila perdicera. Consecuentemente, y 
dado que sólo unas pocas localidades proporcionaron un tamaño de muestra suficiente 
para cada año por separado, todos los años de estudio fueron considerados de forma 
conjunta para un mismo territorio, con la única salvedad indicada en el siguiente 
párrafo. Este método, ampliamente utilizado en estudios similares (por ej., Herrera & 
Hiraldo, 1976; Jaksic & Marti, 1981; Donázar et al., 1989; Watson, 1997), enmascara 
pequeñas oscilaciones interanuales en la dieta, condición deseable a la hora de inferir 
patrones geográficos a escala continental. 

Debido a la potencial influencia de la NHV en la composición alimenticia del águila 
perdicera, las muestras de cada territorio fueron separadas y, por tanto, analizadas 
independientemente para los periodos de antes y de después de la enfermedad. La 
fecha de la irrupción de la NHV en cada localidad fue obtenida de las estadísticas de 
caza del Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación de España y mediante consulta 
bibliográfica (Real, 1991; Fernández, 1993; Tella & Mañosa, 1993; Mañosa, 1994; 
Villafuerte et al., 1994; Villafuerte et al., 1995; Marchandeau et al., 1998; Fenner & 
Fantini, 1999; Martínez & Zuberogoitia, 2001; Martínez & Calvo, 2001). La información 
para la región del Algarve (sur de Portugal) fue, por las fechas de muestreo, incluida en 
el conjunto de datos posteriores a la enfermedad (Palma et al., 2006), a pesar de que 
este área no parece haber sufrido las consecuencias de la NHV. 

Las especies presa fueron agrupadas en siete categorías diferentes: conejo, ‘otros 
mamíferos’, perdiz (principalmente Alectoris rufa), palomas (Columba spp), córvidos, 
‘otras aves’ y herpetos (principalmente Lacerta lepida). Estos grupos fueron delimitados 
siguiendo criterios basados en afinidades taxonómicas y en el peso en la dieta del 
águila perdicera, de modo que cada uno de estos grupos fue el más frecuentemente 
consumido en al menos un territorio. Los datos fueron analizados mediante la 
comparación de la frecuencia relativa de cada grupo respecto al total de presas, tal y 
como es habitual en estudios de alimentación en aves rapaces (por ej., Sánchez-
Zapata & Calvo, 1998; Gil-Sánchez & Pleguezuelos, 2001; Palma et al., 2006). Los 
valores de porcentajes fueron tratados sin transformación para preservar la importancia 
relativa de cada grupo. 

 

1.2.2. Patrones temporales y geográficos en la 
dieta e influencia de la NHV 
Con objeto de explorar la influencia de la NHV en el espectro alimenticio del águila 
perdicera, comparamos 14 territorios (Cataluña, noreste de España: n=9 territorios; 
Navarra, norte de España: n=1 territorio; Provenza, sur de Francia: n=4 territorios) 
donde la dieta fue registrada antes y después de la NHV. Específicamente, se testaron 
las variaciones en la proporción de conejo en la dieta entre los dos periodos por medio 
de una prueba no paramétrica. Debido a la proximidad geográfica del anterior 
subconjunto de territorios, esta comparación fue además efectuada teniendo en cuenta 
el total de territorios. También se empleó un test no paramétrico para comprobar 
variaciones en la diversidad trófica entre ambos periodos, tanto para los 14 anteriores 



CAPÍTULO 1                                                              INFLUENCIA DE LA NHV EN LA DIETA DEL ÁGUILA PERDICERA 

 11 

territorios como para el total de territorios. La diversidad trófica fue estimada mediante 
el índice de Shannon-Weaver (ln) a partir de la frecuencia relativa de cada una de las 
siete anteriores categorías de presas (Weaver & Shannon, 1949). 

Debido a que la composición alimenticia mostró diferencias significativas 
asociadas a la irrupción de la NHV (ver Resultados), los análisis de tendencias 
geográficas en la dieta fueron efectuados separadamente para cada periodo. Como 
consecuencia de esta partición de la información, el tamaño de muestra final utilizado 
en las comparaciones espaciales fue de 44 territorios antes de la NHV (n=2939 presas 
totales) y 81 después de la NHV (n=7264 presas totales). 

Las diferencias geográficas en la composición taxonómica de la dieta del águila 
perdicera fueron exploradas mediante procedimientos multivariantes, utilizando el 
paquete PRIMER (Clarke & Gorley, 2001). En primer lugar, se construyó una matriz 
triangular de disimilitud en la composición de la dieta (expresada como el porcentaje de 
la dieta total representado por cada una de las siete categorías de presa consideradas) 
entre los distintos territorios por medio del índice de disimilitud de Bray-Curtis (Bray & 
Curtis, 1957; Mabragaña & Giberto, 2007), distinguiendo, tal y como se acaba de 
mencionar en el anterior párrafo, los datos anteriores a la NHV de los posteriores. 

Con el fin de establecer agrupamientos geográficos de los territorios en función de 
su información sobre la dieta, se utilizó un análisis de ordenación por escalamiento 
multidimensional no paramétrico (nMDS en sus siglas inglesas). El nMDS posiciona las 
unidades muestrales (en este caso, dietas de cada territorio) en un diagrama 
bidimensional de ordenación en el que la distancia relativa de cada unidad muestral 
respecto a las demás refleja su disimilitud relativa, con las unidades muestrales más 
similares entre sí colocadas más cerca unas de otras (Clarke & Warwick, 2001). La 
calidad del ajuste de la regresión entre el conjunto de distancias entre unidades 
muestrales obtenidas en el diagrama de ordenación y los valores correspondientes de 
disimilitud se midió mediante el cálculo del estrés; un valor de estrés inferior a 0,2 indica 
que la ordenación obtenida puede ser interpretada en términos ecológicos (Clarke & 
Warwick, 2001). 

Como técnica complementaria, se realizó un análisis de clasificación (módulo 
CLUSTER de PRIMER) mediante el método aglomerante jerárquico aplicado a la misma 
matriz triangular de disimilitud de Bray-Curtis, utilizando el procedimiento de vínculo 
completo. A continuación se construyó el dendrograma correspondiente. La 
combinación de análisis de clasificación y ordenación es un modo eficaz de comprobar 
la adecuación y consistencia mutua de ambas representaciones multivariantes de la 
estructura de la muestra (Clarke & Warwick, 2001). Los grupos obtenidos por 
clasificación se superpusieron a la ordenación del nMDS. La significación estadística de 
las diferencias entre estos grupos fue probada por medio de un análisis de similitud 
(procedimiento ANOSIM del paquete PRIMER) de una vía, bajo la hipótesis nula de que 
no hay diferencias en la dieta de los distintos grupos (Clarke & Green, 1988). En este 
análisis, el estadístico R mide el grado de discriminación obtenido entre grupos, 
usándose un procedimiento de permutaciones (basado en 5000 permutaciones del 
conjunto original de datos) para calcular el nivel de significación. El nivel global de 
significación estadística se corrigió para tests múltiples mediante la corrección de 
Bonferroni. Finalmente, las disimilitudes de Bray-Curtis entre los grupos obtenidos se 
exploraron mediante el procedimiento de porcentajes de similitud (SIMPER) del paquete 
PRIMER (Warwick et al., 1990; Clarke, 1993), con el cual se identificaron las presas que 
mostraban consistentemente una mayor contribución a la disimilitud entre pares de 
grupos; los taxones se listaron en orden decreciente según su contribución media a la 



INTERACCIONES ECOLÓGICAS ENTRE DEPREDADORES Y PRESAS 

 12 

disimilitud media total, estableciéndose un límite en esa lista al alcanzarse el 50% de la 
disimilitud media acumulada. 

 

1.2.3. Preferencias de presas e influencia de la 
NHV 
A fin de explorar las preferencias alimenticias del águila perdicera en el área de estudio, 
se investigaron las relaciones existentes entre la frecuencia relativa de cada grupo 
presa y la diversidad trófica en cada territorio mediante análisis de regresión. Los datos 
pertenecientes a antes y después de la NHV fueron analizados independientemente. 
Las posibles asociaciones entre la frecuencia de cada grupo presa con la frecuencia de 
cada uno de los otros grupos presa en la dieta del águila se exploraron, separadamente 
para cada periodo, por medio de análisis de correlación. 

 

1.3. Resultados 
1.3.1. Dieta general 
Reuniendo los dos periodos de estudio (antes y después de la NHV), se obtuvo un total 
de 10203 presas. Globalmente, la presa más frecuente para el águila perdicera en el 
oeste de Europa en las últimas cuatro décadas fue el conejo (28,5% del total de 
presas), seguido de palomas (24,0%), perdiz (15,3%) y ‘otras aves’ (11,6%); ‘otros 
mamíferos’ (7,1%), córvidos (7,0%) y herpetos (6,4%) fueron menos frecuentemente 
consumidos (Anexo 1). La diversidad trófica (H´) media fue 1,43. Al menos un mínimo 
de 112 especies presa diferentes (aves en su mayoría) han formado parte de la dieta 
del águila perdicera en Europa occidental en los últimos cuarenta años (ver Anexo 2). 

Entre las presas peculiares, destacan varias especies de mamíferos carnívoros (n= 
6 spp) y aves rapaces (n=12 spp; 8 diurnas y 4 nocturnas). Otras presas singulares, 
por su gran tamaño, fueron Ardea cinerea, Phalacrocorax aristotelis, Podiceps cristatus, 
Larus sp., Tetrax tetrax, Phasianus colchicus o Corvus corax (Anexo 2). Los grandes 
mamíferos, como Bos taurus y Ovis aries, fueron presumiblemente consumidos en 
forma de carroña, aunque los hábitos carroñeros han sido escasamente registrados en 
esta rapaz (Avella, 1978; Kumar, 1993). 

 

1.3.2. Patrones temporales en la dieta e influencia 
de la NHV 
Hubo un significativo descenso del conejo en la dieta de 1/3 menos después que antes 
de la NHV, tanto para el subconjunto de 14 territorios (Z=-17; p<0,05) como para el 
total de territorios (U=1126,0; p<0,01). Esta reducción fue principalmente compensada 
por el aumento de la frecuencia relativa en la alimentación de las palomas y ‘otras aves’ 
(Fig. 2; ver también Anexo 1). La diversidad trófica no sufrió variaciones temporales en 
el subconjunto de 14 territorios (Z=-0.175; p=0,86); en cambio, al considerar el total de 
territorios apareció un importante incremento de la diversidad tras la NHV (U=1058,5; 
p<0,001). 
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Figura 2. Dieta media del águila perdicera en 14 territorios con datos para antes y después de la 

epidemia de NHV. Barras negras: antes de la NHV; barras blancas: después de la NHV. RAB: conejo; O 
M: ‘otros mamíferos‘; PAR: perdiz; PIG: palomas; COR: córvidos; O B: ‘otras aves‘; HER: herpetos. 

 

1.3.3. Patrones geográficos en la dieta e 
influencia de la NHV 
El nMDS implementado con los datos de dieta anteriores a la NHV resultó en una 
ordenación bidimensional interpretable en términos biológicos, ya que el valor de estrés 
fue de 0,12 (Fig. 3), lo cual permitió la superposición de la clasificación jerárquica 
aglomerante (Fig. 4). La superposición de los grupos de clasificación a un 80% de nivel 
de disimilaridad sobre dicha ordenación nMDS confirmó la adecuación de la 
representación del nMDS (dado que encajó bien con el diagrama) y reveló 
diferenciación neta entre tres grupos de territorios (Figs. 4 y 5): el grupo 1, el mayor y 
más heterogéneo de los tres, estuvo formado por una serie de territorios distribuidos a 
lo largo de la costa mediterránea (5 territorios del centro-sur de Murcia, 11 de Alicante, 
5 de Cataluña,  1 de Almería y 1 del sur de Francia) más varios territorios del interior de 
la Península Ibérica (1 del sur de Navarra, otro de Madrid y otro de Toledo); el grupo 2 
fue el menor de todos y estuvo constituido por 3 territorios del noroeste de Murcia y 1 
de Alicante; el grupo 3 contuvo principalmente territorios de Cataluña (n=8) y el sur de 
Francia (n=4), aunque también incluyó 1 del norte de Navarra y 1 de Málaga (Fig. 5). Al 
considerar un nivel del 60% de disimilaridad, los grupos 1 y 3 se subdividieron en 3 
subgrupos cada uno, mientras que el grupo 2 permaneció indivisible (Figs. 4 y 5). 

El procedimiento ANOSIM confirmó la significación estadística (con corrección de 
Bonferroni) de la agrupación obtenida al 80% de nivel de disimilaridad (R global=0,616; 
p<0,001); sin embargo, la significación al 60% de nivel de disimilaridad fue solo parcial, 
ya que, aunque dentro de cada grupo, la R global del ANOSIM fue significativa, los 
tests apareados no pudieron encontrar diferencias entre el subgrupo 3A (formado 
exclusivamente por 1 territorio malagueño) y los otros dos subgrupos del grupo 3 (Tabla 
1). No obstante, únicamente hubo disponibles 10 y 5 permutaciones para testar 3A vs 
3B y 3A vs 3C, respectivamente. 
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Figura 3. Ordenación MDS comparando la dieta del águila perdicera en diferentes territorios antes de la 

epidemia de NHV (ver significado de las abreviaturas de los territorios en el Anexo 1). 
 

El análisis SIMPER reveló que las disimilitudes al nivel del 80% fueron resultado de 
diferencias en la proporción de conejo (más frecuente en el grupo 1), palomas 
(características del grupo 2) y ‘otros mamíferos’ (predominantes en el grupo 3) en la 
dieta (Tabla 1, Fig. 5). Al analizar las diferencias entre subgrupos (60% de nivel de 
disimilaridad), el SIMPER mostró que la disimilaridad en la dieta entre los subgrupos 1A 
a 1C se debió al hecho de que las águilas perdiceras comieron más frecuentemente 
conejos en los territorios incluidos en el subgrupo 1A (Madrid y Toledo), palomas en el 
subgrupo 1B (territorios alicantinos, catalanes y del centro-sur de Murcia), y perdices en 
el subgrupo 1C (otros territorios del centro-sur de Murcia y varios de Cataluña, Navarra, 
Almería, Alicante y el sur de Francia; Tabla 1, Fig. 5). Perdices, palomas, ‘otros 
mamíferos’ y ‘otras aves’ fueron las principales categorías de presas que aportaron las 
diferencias entre los subgrupos 3A (Málaga), 3B (sur de Francia y norte de Navarra) y 
3C (mayoritariamente territorios catalanes; Tabla 1, Fig. 5). La proporción en dieta de 
córvidos y herpetos contribuyeron escasamente en las disimilitudes entre grupos y 
subgrupos. 

En contraste a este escenario, el nMDS desarrollado con los datos de dieta 
posteriores a la NHV ofreció una confusa representación gráfica de las diferencias entre 
territorios, dado que el valor de estrés fue mayor de 0,2 (Fig. 6). Por lo tanto, las 
diferencias en la composición alimenticia del águila perdicera después de la irrupción 
de la enfermedad no derivaron en un patrón espacialmente reconocible. 
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Figura 4. Dendrograma mostrando el culstering jerárquico aglomerativo efectuado a partir de las 
disimilitudes Bray-Curtis entre las dietas de los diferentes territorios de águila perdicera analizados antes 
de la epidemia de NHV. Mediante líneas de puntos se indican los niveles de disimilaridad al 80% y 60%. 
 

 
Figura 5. (pags. siguientes) Ordenación MDS comparando la dieta del águila perdicera en diferentes 

territorios antes de la epidemia de NHV, una vez los clusters jerárquicos aglomerativos para las mismas 
disimilitudes fueron sobreimpresionados en el diagrama de ordenación de dos dimensiones (ver 

significado de las abreviaturas de los territorios en el Anexo 1). En los diagramas b-h, el tamaño de las 
burbujas representa la proporción media de cada categoría de presa en la dieta. 
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1.3.4. Preferencias de presas e influencia de la 
NHV 

El conejo fue la única presa que redujo la diversidad trófica del águila perdicera en el 
área estudiada. Aunque la asociación entre la frecuencia de consumo de conejo y H´ 
fue significativa en ambos periodos, dicha asociación fue más débil tras la NHV (Tabla 
2, Fig. 7). En contraste, ‘otros mamíferos’, córvidos y herpetos estuvieron positivamente 
relacionados con el índice de diversidad trófica antes de la NHV, aunque después de la 
epidemia la relación fue menos robusta. La frecuencia en la dieta de ‘otras aves’ 
únicamente se relacionó positivamente con H´ antes de la NHV (Tabla 2). 

Prey category Comparisons 
 1 vs. 2 

(AvD = 57.10, P<0.001, R=0.649) 
 Group 1 Group 2 % 
Pigeons 22.10 70.90 42.96 
Rabbit 47.79 16.55 27.52 
    
 1 vs. 3 

(AvD=54.06, P<0.001, R=0.589) 
 Group 1 Group 3 % 
Rabbit 47.79 18.03 27.56 
Other mammals 2.20 19.71 16.51 
Pigeons 22.10 17.81 16.24 
    
 2 vs. 3  

(AvD=59.06, P=0.001, R=0.655) 
 Group 2 Group 3 % 
Pigeons 70.90 17.81 45.16 
Other mammals 3.03 19.71 14.60 

 

Prey category Comparisons 
 Within Group 1 

(P=0.001, Global R=0.757) 
 1A vs. 1B 

(AvD = 50.87, P=0.008, R=0.986) 
 Subgr. 1A Subgr. 1B % 
Rabbit 86.45 42.82 42.96 
Pigeons 0.00 36.24 35.68 
    
 1A vs. 1C  

(AvD = 44.87, P=0.015, R=0.745) 
 Subgr. 1A Subgr. 1C % 
Rabbit 86.45 47.01 43.95 
Partridge 4.30 27.45 25.88 
    
 1B vs. 1C  

(AvD = 40.16, P=0.01, R=0.699) 
 Subgr. 1B Suegr. 1C % 
Pigeons 36.24 6.73 36.81 
Partridge 6.53 27.45 27.42 
    
 Within Group 3 

(P=0.001, Global R=0.837) 
 3A vs. 3B  

(AvD = 63.21, P=0.2) 
 Subgr. 3A Subgr. 3B % 
Partridge 71.40 12.20 46.84 
Other birds 4.80 22.00 13.61 
    
 3A vs. 3C 

(AvD = 69.14, P=0.1) 
 Subgr. 3A Subgr. 3C % 
Partridge 71.40 5.74 47.48 
Pigeons 0.00 24.48 17.70 
    
 3B vs. 3C 

(AvD = 43.72,  P<0.001, R=0.778) 
 Subgr. 3B Subgr. 3C % 
Pigeons 7.25 24.48 19.71 
Other 
mammals 

10.55 24.92 17.48 

Other birds 22.00 7.68 16.51 

 

Tabla 1. 
Resultados del análisis SIMPER y el ANOSIM de una 

vía (valores de R y niveles de significación P) sobre la 
proporción media de las categorías de presa que 

mostraron una mayor contribución (%) a la 
disimilaridad media (AvD) entre grupos (a) y 

subgrupos (b) en el MDS. 

a 

b 
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Figura 6. Ordenación MDS comparando la dieta del águila perdicera en diferentes territorios después 
de la epidemia de NHV (ver significado de las abreviaturas de los territorios en el Anexo 1). 

 
 

Tabla 2. Correlaciones de Pearson (r) entre la frecuencia relativa de cada grupo presa y la diversidad 
trófica (H´). *: p<0.05; **: p<0.01; ***: p<0.001; ns: no significativo. 

 

 Antes NHV Después NHV 
Relación r p r p 
% rabbit / H´ -0.561 *** -0.269 * 
% other mammals / H´ 0.525 *** 0.240 * 
% partridge / H´ -0.122 ns -0.184 ns 
% pigeons / H´ -0.164 ns -0.160 ns 
% corvids / H´ 0.471 *** 0.331 ** 
% other birds / H´ 0.569 *** 0.061 ns 
% herptiles / H´ 0.456 *** 0.428 *** 

 
 
Tabla 3. Relación entre la frecuencia relativa en dieta de los diferentes grupos presa antes (mitad inferior 

izquierda) y después (mitad superior derecha) de la NHV. Se muestran los valores de r. *: p<0.05; **: 
p<0.01; ***: p<0.001; sin asterisco y sin negrita: no significativo. 

 

 % rabbit 
% other 

mammals % partridge % pigeons % corvids 
% other 

birds % herptiles 
% rabbit  - -0.258* 0.153 -0.277* -0.480*** -0.277* 0.082 
% other mammals -0.501*** - -0.268* -0.137 -0.060 -0.196 0.155 
% partridge 0.037 -0.189 - -0.223* -0.208 -0.336** -0.107 
% pigeons -0.338* -0.121 -0.576*** - -0.161 -0.306** -0.210 
% corvids -0.455*** 0.361* -0.071 -0.241 - 0.223* -0.266* 
% other birds -0.415** 0.173 -0.092 -0.215 0.555*** - -0.170 
% herptiles -0.147 0.080 -0.097 -0.222 -0.003 0.176 - 
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Figura 7. Relación entre la frecuencia relativa de conejo en dieta y la diversidad trófica (H´) del águila 
perdicera antes (a) y después (b) de la NHV. 
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Figura 8. Modelo conceptual explicando las interacciones entre los diferentes grupos presa en la dieta 
del águila perdicera antes (a) y después (b) de la NHV, de acuerdo a los resultados obtenidos en esta 

revisión (Tabla 3). Flechas continuas negras: relación positiva; Flechas discontinuas grises: relación 
negativa; Flechas delgadas: p<0.05; flechas intermedias: p<0.01; flechas gruesas: p<0.001; RAB: conejo; 

O M: ‘otros mamíferos‘; PAR: perdiz; PIG: palomas; COR: córvidos; O B: ‘otras aves‘; HER: herpetos. 
 

Las relaciones dentro de la dieta entre el conejo y el resto de grupos presa 
permanecieron entre periodos, de modo que la proporción de conejo en la dieta estuvo 
inversamente relacionada con la de ‘otros mamíferos’, palomas, córvidos y ‘otras aves’. 
No obstante, dichas asociaciones se debilitaron en general tras la NHV (Tabla 3, Fig. 8). 
Se detectaron también otras asociaciones entre otros grupos, siendo la relación 
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negativa entre perdiz y palomas respecto a ‘otras aves’ aparecida tras la NHV 
especialmente destacable (Tabla 3, Fig. 8). 

 

1.4. Discusión 
1.4.1. Efectos de la NHV en los patrones tróficos 
temporales y la preferencia de presas 
Se encontró un cambio sustancial a largo plazo en la composición de la dieta del águila 
perdicera en el oeste de Europa relacionado con la epidemia de NHV, que en general 
supuso una reducción de un tercio en el consumo de conejo. Esto coincide con la 
respuesta general de los depredadores ibéricos a la irrupción de la NHV (Real, 1991; 
Fernández, 1993; Tella & Mañosa, 1993; Mañosa, 1994; Villafuerte et al., 1996; Martínez 
& Zuberogoitia, 2001; Martínez & Calvo, 2001). En el caso del águila perdicera, el 
descenso del conejo en la dieta (del 30%) no pareció ser proporcional al experimentado 
por la población silvestre de conejo (del 70% en promedio; Virgós et al., en prensa), lo 
que sugiere cierta preferencia y una respuesta funcional del águila perdicera hacia esta 
presa. Dado que los conejos enfermos de NHV mueren súbitamente (Marcato et al., 
1991), una mayor disponibilidad de conejos moribundos durante el periodo reproductor 
del águila no puede explicar esta fuerte discrepancia, por lo que es más probable un 
incremento en el esfuerzo de forrajeo por parte de las águilas (Fernández, 1993). Esta 
circunstancia situaría al águila perdicera en una posición intermedia (Pyke et al., 1977; 
Glasser, 1982; Stephens & Krebs, 1986) entre un típico depredador generalista y un 
especialista estricto en el conejo, como el águila imperial ibérica (Delibes, 1978; 
González, 1991; Ferrer & Negro, 2004) o el lince ibérico (Delibes, 1980; Ferrer & Negro, 
2004; Gil-Sánchez et al., 2006). 

La idea de que el conejo es positivamente seleccionado por el águila perdicera es 
apoyada por la fuerte asociación negativa entre la diversidad trófica y el consumo de 
conejo por parte del águila (Fig. 7) y por el aumento de la diversidad trófica después del 
descenso en la población de conejos causada por la NHV, ya que la teoría clásica de 
depredación postula que la presa cuya frecuencia en la dieta de un depredador 
reduzca la diversidad trófica es la presa preferida de dicho depredador (Schoener, 
1971; Pyke et al., 1977; Stephens & Krebs, 1986; Futuyma & Moreno, 1988). No 
obstante, a menudo se ha argüido que esta relación carece de valor por representar un 
argumento circular. Un reciente estudio (Lozano et al. 2006) reveló de manera empírica 
que, efectivamente, esta asunción no es siempre cierta cuando se generaliza más allá 
del ámbito geográfico de estudio, pero que sí parece ser válida si la investigación y las 
conclusiones se circunscriben a un área de estudio donde hayan sido controlados o 
considerados todos los posibles contextos ecológicos (es decir, disponibilidad de 
presas). Nuestro estudio probablemente consideró la mayor parte de escenarios 
posibles en cuanto a la disponibilidad de las presas principales del águila perdicera en 
la mitad oeste de la Europa continental mediterránea. En consecuencia, teniendo en 
cuenta las relaciones mostradas en la Tabla 2 y representadas en parte en la Fig. 7, 
podemos aventurar que, globalmente, el conejo es la presa preferida o más rentable 
para el águila perdicera en la parte occidental de la distribución europea de esta rapaz. 
A escala local, sin embargo, es posible encontrar ligeras desviaciones a este patrón 
general. Así, en los territorios del sur de Portugal, donde los conejos son escasos, 
Palma et al. (2006) encontraron que las palomas también redujeron la diversidad trófica, 
justo como el conejo, hecho que podría ser explicado por un efecto combinado de la 
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escasez de conejo y cambios alimenticios acontecidos entre el inicio y el final del 
periodo reproductor (Palma et al. 2006). En cualquier caso, en este área el consumo de 
palomas estuvo restringido a los periodos y territorios con menor abundancia de 
conejos (Palma et al. 2006). 

A escala global, ‘otros mamíferos’, córvidos, ‘otras aves’ y herpetos funcionaron 
como presas de sustitución (aquellas que incrementaron la diversidad trófica) para el 
águila perdicera antes de la NHV. Coincidiendo con la irrupción de la NHV, el papel de 
estos grupos presa en la dieta del águila cobró una mayor importancia. Este escenario 
fue probablemente el resultado de dos factores. En primer lugar, el dramático descenso 
en las poblaciones de conejo probablemente forzó a las águilas a capturar con más 
frecuencia de lo habitual presas alternativas, lo que condujo a la relajación de la fuerte 
asociación negativa entre la diversidad trófica del águila y el porcentaje de conejo en su 
dieta existente antes de la NHV. De acuerdo a la hipótesis de las presas alternativas 
(Angelstam et al., 1985), la escasez de conejos causada por la NHV otorgaría a otras 
presas (particularmente las de sustitución) una relevancia mayor, lo cual compensaría la 
disminución de la principal presa. Por otro lado, determinadas presas, como gaviotas, 
ardeidos, faisanes o estorninos, parecen haber incrementado sus niveles poblacionales 
desde comienzos de la década de 1990 en numerosos lugares del rango de 
distribución del águila perdicera (Martí & del Moral, 2003; obs. pers.). En combinación, 
estas nuevas situaciones (rarefacción del conejo y cambios en la comunidad de presas 
alternativas) implicaron inéditas, y más complejas, relaciones tróficas después de la 
NHV. La creciente expansión de estas “nuevas” especies presa y otras recientemente 
incorporadas a la fauna silvestre europea, como la tórtola turca o algunas cotorras, es 
previsible que compliquen aún más los patrones tróficos del águila perdicera en el 
oeste de Europa en el actual contexto de escasez generalizada de conejo. 

Estudios previos han descrito una cierta selección positiva (Gil-Sánchez, 1998) y 
una respuesta funcional (Palma et al., 2006) del águila perdicera hacia el conejo, y 
recientemente se ha encontrado que las águilas dispersantes y las territoriales (fuera 
del periodo reproductor), que tienen mayores facilidades para explotar las áreas de 
campeo más rentables, consumen más conejos que las aves en reproducción (ver 
capítulos 2 y 3). A escala continental, por tanto, el águila perdicera parece comportarse 
como un depredador especialista facultativo (Glasser, 1982), de modo que el conejo 
sería la presa preferida cuando es abundante pero otras presas adquieren mayor 
relevancia cuando éste escasea. 

 

1.4.2. Efectos de la NHV en los patrones tróficos 
geográficos 
Antes de la NHV se encontraron claros patrones geográficos en la dieta del águila 
perdicera en Europa occidental, y el hecho de que el conejo fuese la presa clave 
determinante de dichos patrones espaciales apoya la idea de que esta especie es la 
presa preferida del águila en el oeste del continente (Stephens & Krebs, 1986), tal y 
como acabamos de mencionar. Varias tendencias espaciales pueden extraerse de 
nuestros datos. A grandes rasgos, las águilas del centro del España y algunas 
localidades de la costa mediterránea española consumieron principalmente conejos; 
por el contrario, las águilas de territorios franceses y del interior del norte de España se 
caracterizaron por incluir pocos conejos en su dieta, lo cual coincide con el mapa de 
densidades de esta especie (Blanco & Villafuerte, 1993; Virgós et al., en prensa). En 
relación a otras presas, el consumo de palomas estuvo claramente restringido a la 
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franja costera mediterránea de España y Francia (y el sur de Portugal; Palma et al., 
1984), y ‘otros mamíferos’ y ‘otras aves’ siguieron un gradiente latitudinal, de forma que 
estas dos categorías de presas fueron más frecuentemente capturadas en las 
localidades norteñas, donde el conejo es en general más escaso (Blanco & Villafuerte, 
1993; Virgós et al., en prensa). 

El patrón biogeográfico asociado al conejo en la dieta de las águilaa perdiceras 
europeas se rompió al irrumpir la NHV. Siguiendo un modelo estructurado por edades 
(Calvete, 2006), el impacto de la enfermedad ha sido propuesto como altamente 
variable en poblaciones de conejo de densidades intermedias. Las poblaciones de 
conejo incluidas en los territorios de águila perdicera fueron principalmente de baja-
media densidad previamente a la NHV (Real, 1991), debido a que este depredador 
ocupa para la reproducción hábitats de baja-media capacidad de carga, habitualmente 
montañas de pequeña entidad con suelos duros difícilmente excabables por los 
conejos (Fa et al., 1999; Calvete et al., 2004). Por lo tanto, es probable que la 
distribución actual del conejo en los territorios de reproducción del águila perdicera no 
se ajuste a ninguna tendencia geográfica continua, al menos de forma tan clara a como 
lo hacía antes de la NHV (Fa et al., 1999; Virgós et al., 2003; Calvete et al., 2004; 
Fernández, 2005; Calvete, 2006), tal y como la dieta de las águilas puso de manifiesto. 
Los patrones tróficos espaciales del depredador parecieron ser, por tanto, un fiel reflejo 
de las dinámicas y densidades poblacionales de la presa preferida, en este caso el 
conejo. 

En resumen, los patrones geográficos en la dieta del águila perdicera en Europa 
occidental parecen estar principalmente conducidos por el patrón de distribución 
espaciotemporal del conejo y, en menor medida, por las características ambientales 
locales (territorios) condicionantes de la presencia y abundancia de especies presa 
alternativas, las cuales adquirieron mayor relevancia después de la NHV. 

Cuatro décadas antes de la NHV, el conejo sufrió otra fuerte epidemia causada por 
otra enfermedad, la mixomatosis, que produjo un descenso del 80-90% en el número 
de conejos presentes en la naturaleza (Blanco, 1998; Fenner & Fantini, 1999). Junto con 
la NHV, la población de conejo ha experimentado un drástico descenso en cinco o seis 
décadas, de modo que la densidad actual es aproximadamente el 10% de los niveles 
originales (Ceballos, 1991; Blanco, 1998; Fenner & Fantini, 1999; Angulo & Cooke, 
2002). Esto ha provocado la reciente inclusión de la especie en la Lista Roja de los 
Mamíferos de España (categoría VU A2abde; Sociedad Española para la Conservación 
y Estudio de Mamíferos, en prep.). Teniendo en cuenta que algunos depredadores 
ibéricos acusaron la primera epidemia del conejo (Delibes, 1978), los patrones tróficos 
del águila perdicera antes de la mixomatosis probablemente fueron incluso más claros 
que los aquí descritos justo antes de la NHV. Paralelamente, la presión sobre presas 
alternativas o complementarias podría haber sido menor antes de la mixomatosis. 
 

1.4.3. Efectos últimos potenciales de la NHV 
sobre los depredadores y los sistemas naturales 
Es necesario un mayor número de estudios para entender las consecuencias a largo 
plazo de las epidemias del conejo en el conjunto de la ecología del águila perdicera. La 
NHV provocó una fuerte reducción en la energía disponible para las águilas, por lo que 
explorar la influencia en la escasez de conejo en la supervivencia y éxito reproductor de 
la rapaz es particularmente interesante. A este respecto, Gil-Sánchez et al. (2004) no 
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encontraron efecto alguno de la composición alimenticia o la abundancia de presas en 
el resultado de la reproducción del águila perdicera, aunque estos autores estudiaron 
una única población del sur de España donde el conejo es aún moderadamente 
abundante. En contraste, se han sugerido efectos negativos de la escasez de conejo en 
otras regiones con menores densidades de esta presa, por ejemplo el norte de España 
(Real, 1991; Fernández et al., 1998) y el sur de Francia (Cheylan, 1981). De acuerdo con 
esto, Fernández (1993) encontró que el número de pollos de águila real volados en una 
localidad del norte de España cayó a la mitad después de la NHV. 

En adición a los efectos directos, la disminución de las poblaciones de conejo por 
la NHV estimuló la persecución ilegal de depredadores en España por parte de los 
cazadores (Villafuerte et al., 1998). Esto probablemente contribuyó a incrementar la tasa 
de mortalidad no natural del águila perdicera, tal y como sucedió en el caso de otra 
especie de ave de presa europea, el milano real (Villafuerte et al., 1998), ya que el águila 
habita medios típicamente explotados para la caza menor, y la persecución ilegal por 
parte de cazadores es una de las dos mayores causas de mortalidad no natural en esta 
especie (Real et al., 2001). De manera similar, en algunas zonas el águila perdicera es 
percibida por la población humana local como una amenaza para las actividades 
relacionadas con las palomas de competición. Consecuentemente, las poblaciones de 
águilas enclavadas en la costa levantina española (la región española con mayor 
tradición de palomas de competición y donde las águilas capturaron más palomas; ver 
Resultados) han sufrido acusados declives durante las tres últimas décadas debido en 
parte a la persecución ejercida por los colombicultores (Real et al., 2001; Sánchez-
Zapata et al., 1995). El incremento en el consumo de palomas por parte de las águilas 
perdiceras acontecido después de la NHV (Fig. 2) pudo haber acrecentado esta fuente 
de conflicto. En el mismo sentido, la nueva relativamente mayor importancia en la dieta 
de otras especies cinegéticas como los zorzales podría contribuir a intensificar la 
percepción en general negativa de las águilas por parte de los cazadores. 

Los cambios en la dieta de un depredador pueden ser resultado de factores 
intrínsecos (Wainwright, 1988; Walton et al., 1992; Jackson et al., 2004) o extrínsecos. 
Estas últimas causas pueden generar problemas de conservación cuando dan lugar a 
continuas y no cíclicas reducciones en las poblaciones de la presa preferida por el 
depredador, como es el caso que nos ocupa. Se han descrito varias consecuencias 
negativas proximales del declive del conejo por la NHV para diversas especies de la 
comunidad mediterránea de depredadores (Fernández, 1993; Tella & Mañosa, 1993; 
Villafuerte et al., 1996; Martínez & Zuberogoitia, 2001; Martínez & Calvo, 2001), 
altamente dependiente del conejo (esta presa significa >20% en la dieta de 19 de los 
48 depredadores ibéricos; ver una revisión en Moleón, 2007). Sin embargo, las posibles 
consecuencias a largo plazo en la viabilidad de las poblaciones de depredadores u 
otras especies presa, directa o indirectamente relacionados con el conejo, son 
desconocidas. Extrapolando nuestros resultados, los efectos de la NHV sobre los 
patrones tróficos detectados para el caso del águila perdicera podrían ser un resultado 
esperable para un gran número de depredadores mediterráneos, y las consecuencias 
para algunos de ellos, como el águila imperial ibérica o el lince ibérico, críticamente 
dependientes del conejo (Delibes, 1980; González, 1991; Gil-Sánchez et al., 2006), 
podrían ser especialmente comprometidas (Ferrer & Negro, 2004). 

También es predecible que la mayor presión de depredación después de la NHV 
afecte negativamente a las principales especies presa alternativas. El fenómeno de la 
hiperdepredación (o, en sentido amplio, sobreexplotación) puede potencialmente 
desembocar en reducciones de la población de una presa secundaria cuando una 
presa diferente indirectamente induce mayores niveles de depredación en dicha presa 
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secundaria por medio de los depredadores compartidos (Courchamp et al., 2000; 
Roemer et al., 2001; Kristan & Boarman, 2003; Whelan et al., 2003), proceso que 
encajaría bien con el patrón encontrado en nuestro sistema de estudio. En relación a la 
NHV, ya han sido descritos algunos efectos de la hiperdepredación, de modo que las 
epidemias de esta enfermedad pudieron haber sido el desencadenante de un 
incremento en la depredación de pollos de alimoche y azor por parte de búhos reales, 
cuya principal presa antes de la NHV fue el conejo (Tella & Mañosa, 1993). 

En conclusión, en este capítulo hemos mostrado cómo una EIE es capaz de alterar 
a gran escala la ecología trófica de un depredador a través de la drástica disminución 
de la población de la principal especie presa. La reducción mediada por EIEs en la 
disponibilidad de las presas puede por consiguiente acarrear consecuencias negativas 
no sólo para la especie presa hospedadora de la enfermedad sino también para otras 
especies, como los depredadores de dicha presa o las especies presa alternativas de 
éstos. En consecuencia, es necesario diseñar estrictas directrices que conduzcan a 
estrategias efectivas en prevenir la diseminación de la “polución por patógenos” 
(Daszak et al., 2000), ya que ésta amenaza a la biodiversidad no sólo a nivel de 
población o especie, sino a escala de comunidad o, incluso, ecosistema (Daszak et al., 
2000; Williams et al., 2002; Daszak et al., 2003; Anderson et al., 2004). 
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Anexo 2. Especies presa del águila perdicera en el oeste de Europa, tal y como se desprende de los 
estudios mostrados en los Anexos 1 y 3. El número de especies totales incluidas en cada una de las 

categorías de presas se muestra entre paréntesis. *: no confirmada. 
 

Conejo (1) Otros mamíferos (22) Perdiz (3) Palomas (3) Córvidos (7) 
Oryctolagus cuniculus Erinaceus europaeus Alectoris rufa Columba livia Garrulus glandarius 

 Atelerix algirus Alectoris barbara Columba oenas Pica pica 
 Talpa occidentalis Perdix perdix Columba palumbus Cyanopica cookii 
 Canis familiaris   Pyrrhocorax pyrrhocorax 
 Vulpes vulpes   Corvus monedula 
 Mustela nivalis   Corvus corax 
 Martes foina   Corvus corone 
 Felis silvestris    
 Felis catus    
 Bos taurus    
 Ovis aries    
 Sciurus vulgaris    
 Clethrionomys glareolus    
 Arvicola sapidus    
 Microtus duodecimcostatus    
 Apodemus sylvaticus    
 Rattus rattus    
 Rattus norvegicus    
 Mus domesticus    
 Elyomis quercinus    
 Lepus europaeus    
 Lepus granatensis    
 
 

Otras aves (70) Herpetos (6) 
Podiceps cristatus Fulica atra Picus viridis Lacerta lepida 

Tachybaptus ruficollis Tetrax tetrax Dendrocopos major Lacerta viridis 
Puffinus puffinus* Burhinus oedicnemus Galerida cristata Psammodromus algirus 

Hydrobates pelagicus* Vanellus vanellus Galerida theklae Malpolon monspessulanus 
Phalacrocorax aristotelis Actitis hypoleucos Calandrella brachydactyla Elaphe scalaris 

Bubulcus ibis Larus ridibundus Erithacus rubecula Bufo bufo 
Egretta garzetta Larus canus Luscinia megarhynchos  
Ardea cinerea Larus argentatus Phoenicurus ochruros  

Anas platyrhynchos Larus cachinnans Oenanthe leucura  
Anas clypeata Larus fuscus Monticola solitarius  
Anas crecca Sterna hirundo Turdus merula  

Milvus migrans Streptopelia turtur Turdus philomelos  
Milvus milvus Cuculus canorus Turdus viscivorus  

Accipiter nisus Clamator glandarius Lanius meridionalis  
Accipiter gentilis Asio otus Sturnus vulgaris  

Buteo buteo Bubo bubo Sturnus unicolor  
Falco tinnunculus Strix aluco Passer domesticus  
Falco naumanni Athene noctua Fringilla coelebs  
Falco peregrinus Caprimulgus europaeus Carduelis chloris  

Francolinus francolinus Apus melba Carduelis carduelis  
Phasianus colchicus Apus apus Miliaria calandra  

Coturnix coturnix Merops apiaster Emberiza cirlus  
Gallus gallus Coracias garrulus   

Gallinula chloropus Upupa epops   
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Figura 2. 
Dieta del águila perdicera en cuatro territorios del 
sur (a) y tres del noreste de España (b). Cada uno 
de los siete territorios contó con suficientes datos 

(>20 presas) para cada uno de los periodos 
considerados (reproductor y no reproductor). 
Barras negras: periodo no reproductor; barras 

blancas: periodo reproductor. RAB: conejo; O M: 
otros mamíferos; PAR: perdiz roja; PIG: palomas; 

COR: córvidos; O B: otras aves; LIZ: lagarto 
ocelado. Los asteriscos señalan los grupos presa 

que aportan las diferencias (p<0,05). 
 

Figure 2. 
Average food habits of the Bonelli´s eagle in four 

territories of southern Spain (a) and three 
territories of northeastern Spain (b) having data 
from both breeding and non-breeding periods. 

Black bars: non-breeding period; white bars: 
breeding period; RAB: rabbit; O M: other 

mammals; PAR: red-legged partridge; PIG: 
pigeons; COR: corvids; O B: other birds; LIZ: eyed 

lizard. Asterisks indicate prey groups providing the 
statistical differences (p<0.05). 

 
 

 Figura clave 
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Se presentan los primeros datos sobre la dieta de las águilas perdiceras territoriales durante 
el periodo no reproductor en la Península Ibérica. El estudio, realizado en dos áreas, una del 
sur (Granada) y otra del noreste (Cataluña) de España, mostró que existen diferencias 
alimenticias tanto geográficas como estacionales. El águila parece comportarse como un 
especialista facultativo sobre el conejo, de manera que prefiere esta presa cuando es 
relativamente abundante pero desvía su atención hacia presas alternativas cuando el conejo 
es demasiado escaso. El consumo de perdices rojas parece estar condicionado por la 
abundancia de conejo y el conspicuo comportamiento de los machos de perdiz durante el 
celo. En los lugares y épocas donde los conejos y, en menor medida, las perdices están 
menos disponibles para las águilas, presas como las palomas y otras aves adquieren especial 
relevancia. Las preferencias alimenticias y las restricciones impuestas por la disponibilidad de 
las presas incrementan la vulnerabilidad de las águilas perdiceras hacia amenazas de origen 
antrópico, circunstancia que se ve acentuada en época no reproductora. 
 

Non-breeding feeding ecology of territorial Bonelli´s eagles in Spain.
We present the first data about the non-breeding diet of territorial Bonelli’s eagles in the 
Iberian Peninsula. The study, performed in two Spanish areas (Granada, in the south, and 
Catalonia, in the northeast), showed geographical and seasonal differences. The Bonelli’s 
eagle can be considered as a facultative specialist, preferring the rabbit when it is relatively 
abundant but shifting to other prey when the rabbit is too scarce. Red-legged partridge 
consumption seems to be a function of rabbit abundance and behaviour of the male 
partridges in spring. The role in the eagle diet of other prey such as pigeons and other birds 
is enhanced where and when rabbits –and partridges– are poorly available. Either dietary 
preferences or prey availability appears to increase the Bonelli’s eagle vulnerability towards 
human-related threats, which is clearer in the non-breeding season. 
 

Abstract

 Resumen
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Ecología trófica de las águilas 

perdiceras territoriales en España 

durante el periodo no reproductor 
 

2.1. Introducción 
La ecología trófica de muchas especies de rapaces permanece extensamente 
desconocida debido a que la mayoría de los estudios sobre dieta se restringen a una 
mitad del año, la época reproductora, circunstancia en parte motivada por la relativa 
facilidad que presenta la recogida de datos de alimentación en ese periodo a causa de 
la asociación entre las aves y sus lugares de nidificación. En el lado opuesto, la mayor 
dificultad para localizar a éstas –o sus posaderos– durante el periodo no reproductor se 
ha traducido en una histórica laguna en el conocimiento y comprensión de los hábitos 
alimenticios de este grupo taxonómico (Cramp & Simmons, 1980; del Hoyo et al., 1994; 
Ferguson-Lees & Christie, 2001). Debido a que el alimento es uno de los principales 
factores limitantes para las aves de presa (Newton, 1979), esta carencia de información 
básica sobre un periodo de tal amplitud debería ser urgentemente subsanada. En 
relación a esto, se ha comprobado que la dieta en periodo no reproductor tiene 
influencia en la salud de las aves, la condición corporal y el éxito reproductor en el 
subsiguiente intento reproductor (Newton, 1979; González, 1991), lo cual puede 
conducir finalmente a una fuerte limitación de la densidad y supervivencia en 
numerosas especies de aves (ver una revisión en Newton, 1998). Por tanto, el estudio 
de la dieta no reproductora en rapaces, un grupo de especies globalmente amenazado 
(del Hoyo et al., 1994; Tucker & Heath, 1994), no es sólo un aspecto importante en el 
avance del conocimiento ecológico, sino una herramienta necesaria para planificar 
adecuadamente medidas de conservación efectivas. 

El águila perdicera es un ave de presa amenazada (Tucker & Heath, 1994; Real, 
2004) que habita la costa mediterránea, el Oriente Próximo y el sur de Asia (del Hoyo et 
al., 1994; Ferguson-Lees & Christie, 2001). Los estudios de alimentación en esta 
especie están insistentemente relacionados con la época reproductora y acotados al 
continente europeo (Jordano, 1981; Palma et al., 1984; Fernández & Insausti, 1986; 
Real, 1987; Salvo, 1988; Simeon & Wilhelm, 1988; Rico et al., 1990; Real, 1991; Gil-
Sánchez et al., 1994; Leiva et al., 1994; Martínez et al., 1994; Gil-Sánchez, 1998; Gil-
Sánchez et al., 2000; 2004; Iezekiel et al., 2004; Palma et al., 2006). Únicamente unas 
pocas excepciones afrontan el periodo no reproductor (Francia: Cheylan, 1977; Simeon 
& Wilhelm, 1988; Chipre: Iezequiel et al., 2004); sin embargo, estos trabajos se 
efectuaron siguiendo una heterogénea metodología de recolección de datos (Cheylan, 

2 
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1977; Simeon & Wilhelm, 1988) o bien se centraron en poblaciones no continentales 
(Iezequiel et al., 2004). 

En consecuencia, los principales objetivos planteados en este capítulo fueron: (a) 
describir la dieta de las águilas perdiceras territoriales durante el periodo no reproductor 
en dos áreas representativas de Europa continental (España), (b) estudiar diferencias 
estacionales en relación al comportamiento reproductor de las águilas y (c) discutir la 
rentabilidad de las principales presas y las preferencias tróficas de las águilas 
perdiceras bajo el prisma de las teorías clásicas de depredación. 

 

2.2. Material y métodos 
2.2.1. Área de estudio 
El estudio se centró en dos áreas, una situada en el sur (provincia de Granada; 
37º20´N, 03º45´E) y otra en el noreste de España (región de Cataluña; 41º34´N, 
01º25´E), que representan, dentro del contexto del rango de distribución europeo de la 
especie, poblaciones netamente diferenciadas en cuanto a sus patrones ecológicos y 
demográficos (Real & Mañosa, 1997; Real et al., 2001; Muñoz et al., 2005; Carrascal, en 
prensa). La población granadina de águila perdicera, la más productiva de la especie 
en toda Europa, está constituida por 52 parejas y muestra una tendencia ligeramente 
creciente (Gil-Sánchez et al., 2004; Moleón & Gil-Sánchez, 2006). La de Cataluña, por 
su parte, ha estado sumida en una clara tendencia decreciente, si bien en los últimos 
años se puede apreciar una cierta estabilidad entorno a las 66 parejas (Real & Mañosa, 
1997; Real, 2004). A grandes rasgos, el hábitat del águila perdicera en Granada se 
caracteriza fundamentalmente por un mosaico de cultivos de secano y parches de 
matorral mediterráneo, mientras que el hábitat Catalán es más boscoso. 

En relación a los hábitos alimenticios conocidos (en época reproductora), las dos 
localidades también difieren considerablemente. En Granada, las águilas consumen 
principalmente conejos y perdices (ambas presas conforman el 70% del total de la dieta 
en términos de frecuencia relativa; Gil-Sánchez et al., 2000; 2004), mientras que, en 
Cataluña, palomas y conejos son las presas más frecuentes (ambas significan el 50% 
del total de la dieta) y existe un espectro trófico mas variado (Real, 1987; 1991). 

 

2.2.2. Recolección y análisis de la información 
La dieta fue estimada a partir del análisis de las egagrópilas y restos de presas 
recientemente capturadas recolectados en posaderos de la especie en las áreas de 
nidificación. Estos dos métodos ofrecen los mejores resultados en cuanto al estudio de 
la composición trófica en esta especie (Real, 1996). Las muestras procedieron del 
periodo comprendido entre la finalización de la etapa de dependencia juvenil y la 
subsiguiente puesta (octubre-enero; Arroyo et al., 1995; Real et al., 1998; Gil-Sánchez, 
2000; Mínguez et al., 2001). El periodo general de estudio estuvo comprendido entre 
1981 y 2002 en Cataluña (14 territorios estudiados en total) y entre 1998 y 2007 en 
Granada (9 territorios). Para testar la conveniencia de agrupar los datos de alimentación 
procedentes de años diferentes, comparamos las variaciones interanuales en el único 
territorio (granadino) que contó con suficientes datos (>20 presas) para varios años 
independientes (n=4). La prueba de la chi cuadrado reveló una composición 
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alimenticia similar entre años (p>0,05; Fig. 1), por lo que los datos fueron subsecuente-
mente agrupados para cada uno de los territorios analizados (n total=23 territorios). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Una vez hecho esto, contrastamos la dieta global en época no reproductora de 
Granada con la de Cataluña. Posteriormente comparamos, territorio por territorio, las 
posibles diferencias estacionales (periodos reproductor y no reproductor) en la 
alimentación. Para este propósito sólo se utilizaron aquellos territorios con suficiente 
tamaño de muestra (>20 presas) para las dos épocas y cuyos datos para ambas 
épocas se estudiaron en los mismos años (Granada: n=4; Cataluña: n=3). Las 
muestras del periodo reproductor fueron recogidas desde febrero a junio (ver Gil-
Sánchez et al., 2000; 2004; Real, 1996 para más detalles metodológicos). 

Los resultados se ofrecen en términos de frecuencia relativa. Las especies presa 
fueron agrupadas en siete categorías: conejo, ‘otros mamíferos‘, perdiz roja, palomas 
(Columba spp.), córvidos, ‘otras aves‘ y lagarto ocelado. Todos los análisis fueron 
testados por medio de una chi cuadrado, considerando un nivel de significación de 
p<0,05. 

 

2.3. Resultados 
A nivel global, se obtuvo un total de 519 presas para la época no reproductora, 412 
pertenecientes a Granada y 107 a Cataluña. Por áreas, en el sur de España el conejo 
fue la presa principal (52%), seguido de la perdiz (18%) y las palomas (16%); el resto de 
categorías tuvieron una menor representación. En Cataluña las palomas fueron la 
categoría más comúnmente representada en la dieta (49%), seguidas de ‘otras aves‘ 
(25%); el conejo allí apenas alcanzó el 10% de presencia en dieta (Tabla 1). 

La composición de la dieta no reproductora fue diferente entre Granada y Cataluña 
(χ2=40,2; g.l.=6; p<0,001), de modo que conejos y perdices fueron más 
frecuentemente consumidos en el sur (χ2=10,2-60,5; g.l.=1; p<0,001 para ambos 
casos) y palomas y ‘otras aves‘ resultaron más numerosas en la dieta catalana 
(χ2=21,6-51,0; g.l.=1; p<0,001 para ambos casos; Tabla 1). 
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Figura 1. 
Dieta de una pareja de águila 

perdicera de Granada en cuatro 
inviernos diferentes. Se muestra el 

tamaño de muestra (número de 
presas) para cada año. RAB: conejo; 

O M: otros mamíferos; PAR: perdiz 
roja; PIG: palomas; COR: córvidos; O 

B: otras aves; LIZ: lagarto ocelado. 
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También se encontraron diferencias entre las dietas reproductora y no 
reproductora en cinco de los siete territorios estudiados (“Granada 3-4” y “Cataluña 1-
3”; χ2=18,8-68,6; g.l.=6; p<0,01 para todos los casos; Tabla 2; Fig. 2). En general, en 
Granada el consumo de palomas fue mayor en época no reproductora (χ2=7,3; g.l.=1; 
p<0,01), mientras que las perdices cayeron a la mitad (χ2=20,6; g.l.=1; p<0,001); los 
otros grupos presa no sufrieron cambios estacionales apreciables (p>0,05 para todos 
los casos; Tabla 2; Fig. 2). En Cataluña hubo una mayor ingesta de palomas y otras 
aves (χ2=7,0-17,2; g.l.=1; p<0,01 para ambos casos) y un menor consumo de 
conejos, otros mamíferos y lagartos en el periodo no reproductor (χ2=5,7-10,2; g.l.=1; 
p<0,05 para todos los casos); perdices y córvidos fueron igualmente consumidos en 
los dos periodos (p>0,05 para ambos casos; Tabla 2; Fig. 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2.4. Discusión 
Independientemente de la época del año, el conejo fue la principal presa del águila 
perdicera en el sur de España. Teniendo en cuenta que la abundancia de conejo 
decrece sobre el 50-80% en el periodo no reproductor del águila en comparación con el 
reproductor (Villafuerte et al., 1997; Gil-Sánchez et al., 1999; Calzada, 2000; Mínguez et 
al., 2001; Palomares, 2001), la ausencia de cambios estacionales en la tasa de 
consumo de conejo sugiere una respuesta funcional y una selección activa por parte 
del águila perdicera hacia esta presa en Granada (Stephens & Krebs, 1986), tal y como 
otros estudios han indicado previamente (Gil-Sánchez, 1998; Palma et al., 2006). Una 
explicación plausible a estos resultados es que la mayor libertad de movimiento de las 
águilas durante el periodo no reproductor (Cabeza & de la Cruz, 2001; Consejería de 
Medio Ambiente, 2006; J. Real & M. Moleón, datos de radiotracking no publicados) 
debida a la ausencia de cuidados parentales podría favorecer el desplazamiento y la 
estancia en parches de alta densidad de conejo, aun estando estos enclaves 
relativamente lejos de los nidos. 

El escenario en Cataluña es muy diferente, ya que en esta región el conejo es en 
promedio mucho menos abundante que en el sur de España (Real, 1991; Blanco & 

Figura 2. Dieta del águila perdicera en cuatro territorios del sur (a) y tres del noreste de España 
(b). Cada uno de los siete territorios contó con suficientes datos (>20 presas) para cada uno de 

los periodos considerados (reproductor y no reproductor). Barras negras: periodo no 
reproductor; barras blancas: periodo reproductor. RAB: conejo; O M: otros mamíferos; PAR: 
perdiz roja; PIG: palomas; COR: córvidos; O B: otras aves; LIZ: lagarto ocelado. Los asteriscos 

señalan los grupos presa que aportan las diferencias (p<0,05). 
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Villafuerte, 1993; Villafuerte et al., 1998; Gil-Sánchez et al., 2004), apareciendo en 
consecuencia menos frecuentemente en la dieta que en Granada. De hecho, la escasez 
invernal de conejo es tan baja que la presunta respuesta funcional podría quedar 
enmascarada. Es probable que el conejo pierda rentabilidad para las águilas en estas 
áreas y épocas caracterizadas por densidades de conejos muy bajas, de forma que 
serían entonces permutados por otras presas como palomas y otras aves. 

El águila perdicera es el depredador ibérico que más perdiz roja consume (al 
menos sin considerar la depredación de huevos; ver una revisión en Moleón, 2007), lo 
cual es un resultado esperado si consideramos que esta rapaz se encuadra en el grupo 
de las águilas-azor (del Hoyo et al., 1994), cuyos otros componentes incluyen en 
general una elevada cantidad de galliformes en su dieta (Brown, 1952; 1955; Smeenk, 
1974; Steyn, 1975; Debus, 1984; Nevado et al., 1988; Martínez, 2002). En adición, 
algunos autores han sugerido cierta especialización ornitófaga en esta rapaz (Clouet & 
Goar, 1984; Parellada et al., 1984). Sorprendentemente, no hemos encontrado 
evidencia alguna de respuesta funcional hacia esta presa, de modo que la proporción 
de perdices en la dieta de Granada disminuyó en la época –de las dos consideradas– 
en la que la perdiz es más abundante en el campo (Braza et al., 1985; Duarte & Vargas, 
2001; Mínguez et al., 2001). El menor consumo de perdiz durante el periodo no 
reproductor podría guardar relación con diferencias estacionales en su vulnerabilidad a 
los depredadores. A este respecto, los conspicuos cantos de los machos efectuados 
durante el celo (primavera; Cramp & Simmons, 1980) podría hacerlos más fácilmente 
detectables y, por consiguiente, capturables por las águilas en el periodo reproductor 
(obs. pers.), fenómeno que ya ha sido sugerido en el caso de otra rapaz ibérica 
(Donázar & Castién, 1989). Por su parte, la estabilidad estacional en la cantidad de 
perdices incluidas en la dieta del águila perdicera en Cataluña podría reflejar en 
realidad una respuesta a la escasez en época no reproductora de una presa más 
rentable, el conejo. Así, la menor disponibilidad de conejos en el noreste de España 
podría forzar a las águilas a capturar perdices –y otras presas– en el periodo no 
reproductor, compensando así su menor vulnerabilidad. 

La relativa escasez en general de conejos y perdices en Cataluña (Real, 1991; 
Villafuerte et al., 1993; Villafuerte et al., 1998; Gil-Sánchez et al., 2004) podría ser la 
principal causa de las diferencias observadas entre áreas, de modo que las águilas 
norteñas estarían obligadas a capturar presas alternativas (Angelstam et al., 1985), 
como palomas, otras aves, otros mamíferos y lagartos. En relación al periodo no 
reproductor, la escasez de conejos en el norte de España quedaría probablemente 
acentuada por la menor disponibilidad de especies sensibles al frío como los lagartos 
(Pérez-Mellado, 1998) y determinados mamíferos (por ej., ardillas; Blanco, 1998), lo que 
desembocaría en un mayor consumo de palomas y especies incluidas en la categoría 
‘otras aves‘, más abundantes en esta época debido a la afluencia de aves invernantes 
(Díaz et al., 1996; Tellería et al., 1999). 

Concluyendo, la dieta en periodo no reproductor sugiere que los conejos son una 
presa clave para las águilas perdiceras en España, aunque más que una especialista 
trófica, el águila perdicera debería ser considerada como una especialista facultativa 
(Glasser, 1982), ya que prefiere al conejo cuando éste es relativamente abundante pero 
cambia hacia otras presas cuando el conejo es demasiado escaso, lo cual no 
constituye una excepción en la comunidad mediterránea de depredadores vertebrados 
(Fedriani et al., 1998; Calzada, 2000; Lozano et al., 2006). Este escenario podría encajar 
tanto con la sigmoidal respuesta funcional de tipo III propia de depredadores 
generalistas como con una relativamente débil respuesta de tipo II, típica de 
especialistas (Holling, 1959), como la descrita recientemente para el águila perdicera en 
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el sur de Portugal por Palma et al. (2006). Esta última posibilidad estaría más en 
consonancia con los resultados obtenidos en el capítulo 1, donde se apuntaba que el 
conejo parece ser la presa preferida para este depredador en el extremo occidental de 
Europa. Dos hipótesis podrían explicar esta ambigüedad. En primer lugar, la densidad 
de la población de conejos en el sur de Portugal podría estar por encima del umbral de 
rentabilidad para el águila perdicera, tal y como parece ser el caso de Granada. Por 
otro lado, es posible que las diferencias estacionales en los requerimientos alimenticios 
y la disponibilidad de alimento puedan conducir a diferentes estrategias de explotación 
de los recursos por parte del águila perdicera. Cuestiones relacionadas con las escalas 
espacial y temporal podrían ser claves aquí, por lo que resulta particularmente 
conveniente ampliar la investigación de este tema considerando diferentes épocas y 
contextos ecológicos. 

Finalmente, la búsqueda en época no reproductora de los parches más ricos en 
presas puede significar una amenaza para la conservación de esta ave de presa. Para 
empezar, las águilas perdiceras que regentan territorios pobres en recursos tróficos 
como los conejos parecen tener mayores áreas de campeo y se mueven a mayores 
distancias fuera del periodo reproductor (J. Real & M. Moleón, obs. pers.), lo que 
implica un gasto suplementario de energía. Además, las áreas de alta densidad de 
conejo soportan una fuerte actividad cinegética durante la época no reproductora, lo 
cual representa un serio problema dado que la persecución ilegal por los cazadores es 
una de las dos mayores causas de mortalidad en esta rapaz (Real et al., 2001). Por otro 
lado, palomas y otras aves como gaviotas, zorzales o córvidos están frecuentemente 
asociadas a medios humanizados, lo que vendría acompañado de un incremento del 
riesgo de mortalidad en el águila perdicera en periodo no reproductor por persecución 
directa, electrocuciones y colisiones con líneas eléctricas, enfermedades parasitarias y 
envenenamientos. En consecuencia, a la hora de planificar programas de conservación 
para el águila perdicera se debería contar con esta vulnerabilidad mediada por las 
presas, aún más si cabe teniendo en cuenta que esta especie suele nidificar y 
dispersarse en hábitats ya de por sí relativamente antropizados (Gil-Sánchez et al., 
1996; Bautista et al., 2004; Gil-Sánchez et al., 2004; Balbontín, 2005). 
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Figura 1. 
Dieta del águila perdicera en otoño-invierno en 

Andalucía, sur de España. Barras rayadas: grupo sur 
de áreas de asentamiento (n=163 presas); barras 
negras: grupo centro de áreas de asentamiento 

(n=104 presas); barras blancas: territorios de 
reproducción (n=270 presas). RAB: conejo; O M: 
otros mamíferos; PAR: perdiz; PIG: palomas; COR: 

córvidos; O B: otras aves; REP: reptiles. 
 

Figure 1. 
Autumn-winter diet composition of Bonelli´s Eagles 
in Andalusia, southern Spain. Striped bars: southern 

settling areas (n = 163 prey items); black bars: central 
settling areas (n = 104); white bars: breeding 
territories (n = 270). RAB: Rabbit; O M: other 

mammals; PAR: Red-legged Partridge; PIG: pigeons; 
COR: corvids; O B: other birds; REP: reptiles. 
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Figura 2. 
Relación entre la abundancia de conejo y perdiz 

(individuos/ha) y su proporción (%) en la dieta del 
águila perdicera en el área de dispersión juvenil 

de Cádiz y los territorios de reproducción vecinos 
estudiados. T: territorios de reproducción; C: 

grupo centro de áreas de asentamiento; S: grupo 
sur de áreas de asentamiento. 

 
Figure 2. 

Relationship between Rabbit and Partridge 
abundances (individuals per ha) and their 

proportion (%) in the diet of Bonelli´s Eagle in the 
Cádiz juvenile dispersal area and the 

neighbouring territories. T: breeding territories; C: 
central settling areas; S: southern settling areas. 
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En este capítulo se muestran los primeros datos sobre la alimentación de las águilas 
perdiceras jóvenes en un área de dispersión (Cádiz, sur de España). La presa más 
frecuentemente consumida fue el conejo (61% del total de presas), seguido de la perdiz 
(22%), ‘otras aves‘, ‘otros mamíferos‘ y palomas. El consumo de conejo en territorios de 
reproducción cercanos fue menor (43%). La aparente asociación entre la abundancia de 
conejo y su frecuencia en la dieta de las águilas perdiceras encontrada en el área de estudio 
sugiere una respuesta funcional hacia esta presa. Las perdices parecen ser menos rentables 
para este depredador que el conejo, aunque las dietas basadas en conejos y/o perdices son 
probablemente más óptimas que las fundamentadas en palomas. No obstante, estas 
preferencias alimenticias deben ser estudiadas en mayor profundidad, considerando un 
mayor número de contextos ecológicos. El conejo (y, en menor medida, la perdiz) parece 
ser una presa esencial para el águila perdicera en el sur de España. Debido a que las zonas 
más ricas en conejos suelen coincidir con paisajes altamente humanizados (con los riesgos 
que ello conlleva para esta ave de presa), es posible que las áreas de dispersión juvenil 
funcionen como trampas ecológicas. Teniendo en cuenta que la supervivencia del 
contingente flotante es clave para la estabilidad de la población de águila perdicera, los 
programas de conservación dedicados a esta especie deberían considerar la gestión de los 
hábitats ricos en conejos de las áreas de dispersión. 
 

Diet of young Bonelli´s eagles at temporary settlement areas of southern 
Spain. 
We present the first data on feeding habits of non-breeding Bonelli’s eagles in a juvenile 
dispersal area (Cádiz, southern Spain). The most commonly-taken prey for young Bonelli’s 
eagles was rabbit (61% of prey items), followed by red-legged partridge (22%), ‘other birds‘, 
‘other mammals‘ and pigeons, in that order. The consumption of rabbit in nearby breeding 
territories was lower (43%). The association between rabbit abundance and its consumption 
by Bonelli’s eagles suggests a functional response to this prey. Partridges appear to be a less 
profitable prey than rabbits for the Bonelli’s eagle, but diets dominated by either rabbit or 
partridge are probably superior to those featuring a high proportion of pigeons. However, 
these dietary preferences must be studied in greater depth, and across a greater range of 
ecological contexts. Rabbit (and, to a lesser extent, the partridge) seems to be an essential 
prey for the Bonelli’s eagle in southern Spain, but this may be a concern given that high 
rabbit density areas overlap with highly humanized landscapes, and dispersal areas may 
function as an ecological trap. The survival of non-territorial birds is a key to the stability of 
Bonelli’s eagle populations. Conservation planning for the recovery of this threatened 
species should therefore take into consideration the management of rabbit-rich habitats in 
dispersal areas. 
 

Abstract

 Resumen
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Dieta de las águilas perdiceras 

jóvenes en áreas de asentamiento 

temporal del sur de España 

 

3.1. Introducción 
El águila perdicera es una rapaz de larga vida caracterizada por una edad de madurez 
sexual tardía (aproximadamente 2-4 años en hembras y 3-5 años en machos; Cramp & 
Simmons, 1980; Real, 2004). Después del abandono del territorio paterno, y con 
anterioridad a su incorporación a la fracción reproductora (usualmente algunos años 
después del nacimiento), las águilas jóvenes experimentan la denominada ‘dispersión 
natal‘ (Newton, 1979; Greenwood & Harvey, 1982; Clobert et al., 2001). Durante este 
periodo, las aves tienden a agruparse en ‘áreas de dispersión juvenil’, que en el caso 
del águila perdicera pueden estar notablemente alejadas de los territorios natales 
(Cheylan et al., 1996; Real et al., 1998; Alcántara et al., 2001; Mínguez et al., 2001; Real 
& Mañosa, 2001; Cadahía et al., 2005). Dentro de las áreas de dispersión, las mayores 
concentraciones de águilas dispersantes se dan en las ‘zonas de asentamiento 
temporal‘, enclaves de reducida extensión donde las presas son particularmente 
abundantes (Mañosa et al., 1998; Bautista et al., 2004; Balbontín, 2005). 

Las áreas de dispersión y los individuos dispersantes son claves en la estabilidad a 
largo plazo de las poblaciones de este ave de presa (Ferrer & Penteriani, 2001; Ferrer et 
al., 2002). Una conservación integral del águila perdicera debería tener en cuenta, por 
tanto, la biología de la especie en las áreas de dispersión. Factores como la 
disponibilidad de alimento y su aprovechamiento por parte de las águilas pueden 
influenciar, a través de los efectos sobre la condición física y las aptitudes sociales, la 
supervivencia y el subsiguiente éxito reproductivo de las jóvenes aves (Gadgil, 1971; 
Horn, 1983; Clobert et al., 2001). En consecuencia, el conocimiento de la ecología 
trófica en las áreas de dispersión debería ser elemental en la programación de medidas 
de conservación efectivas. Sin embargo, el estudio de este importante aspecto de la 
historia natural se ha limitado hasta el momento a las águilas territoriales (por ej., Palma 
et al., 1984; Real, 1987; Rico et al., 1990; Leiva et al., 1994; Martínez et al., 1994; Gil-
Sánchez, 1998; Gil-Sánchez et al., 2000, 2004; Iezekiel et al., 2004; Palma et al., 2006). 
Esta carencia de información, que no sólo afecta al águila perdicera (Gargett 1990, 
Ferrer 1993a, Watson 1997, Ferguson-Lees & Christie 2001), es especialmente grave si 
tenemos en cuenta que la porción flotante significa aproximadamente un tercio de la 
población total europea de esta rapaz (Real & Mañosa, 1997). 

3 
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La región de Andalucía, en el sur de España, mantiene el mayor reducto de águila 
perdicera en Europa (Balbontín et al., 2003; Real, 2004; Gil-Sánchez et al., 2005; Muñoz 
et al., 2005), con 321-347 parejas reproductoras (el 35% del total europeo; Moleón, 
2006). Además, existen seis áreas de dispersión juvenil en esta región. De ellas, la más 
importante es la situada en la provincia de Cádiz, que recibe una gran cantidad de 
jóvenes águilas procedentes del resto de Andalucía (Balbontín et al., 2000; Consejería 
de Medio Ambiente, 2006) y de otras poblaciones ibéricas (Alcántara et al., 2001; Real, 
2004; Consejería de Medio Ambiente, 2006). La elevada densidad de individuos y la 
presencia de dormideros comunales (Consejería de Medio Ambiente, 2006; M. Moleón 
& J. Bautista, en prep.) hacen del área de dispersión de Cádiz un lugar propicio para la 
investigación de la dieta de las águilas no territoriales. 

Los dos objetivos básicos planteados en este capítulo fueron (a) revelar los 
primeros datos sobre los hábitos alimenticios de las águilas perdiceras jóvenes en un 
área de dispersión juvenil (Cádiz) y (b) comparar los resultados con la dieta de las 
águilas territoriales. Esta información novedosa puede resultar útil tanto para los 
gestores y científicos responsables de la conservación del águila perdicera como para 
aquellos investigadores interesados en la ecología de las aves dispersantes. 

 

3.2. Material y métodos 
El área de estudio no reproductora se situó en la zona de dispersión juvenil de águila 
perdicera en Cádiz (aprox. 2700km2). El hábitat de dispersión está caracterizado por 
parches más o menos degradados de matorral y monte mediterráneo incluidos en una 
matriz de cultivos principalmente de secano. La mayoría de la comarca está dedicada 
al uso agrícola, ganadero y cinegético (principalmente caza menor). 

Entre 2003 y 2005 se recogieron egagrópilas bajo dormideros comunales de la 
especie en dos grupos bien diferenciados de áreas de asentamiento adyacentes, uno 
situado en el medio (en adelante “grupo centro”) y el otro en el extremo meridional (en 
adelante “grupo sur”) del área de dispersión de Cádiz. El grupo centro estuvo  
constituido por tres áreas de asentamiento (superficie total aprox.: 44km2), mientras que 
el grupo sur estuvo conformado por cuatro áreas de asentamiento (superficie total 
aprox.: 52 km2). Todos los dormideros inspeccionados (dos en el grupo centro y tres en 
el sur) consistieron en bosques-isla de Eucaliptus sp rodeados de cultivos de cereal. 
Las muestras fueron recogidas entre noviembre y principios de febrero, cuando el 
máximo número de águilas perdiceras dispersantes visitan el área de estudio 
(Consejería de Medio Ambiente, 2006; obs. pers.). El análisis de egagrópilas es el más 
frecuentemente usado y fiable de los métodos empleados en el estudio de la dieta en 
esta especie, especialmente cuando se pretende realizar comparaciones entre áreas 
(Real, 1996; Gil-Sánchez et al., 2004). 

Los resultados obtenidos en las áreas de asentamiento fueron comparados con la 
dieta en territorios de reproducción. Debido a la ausencia de parejas reproductoras en 
el área de dispersión de Cádiz (a causa de la falta de cortados rocosos apropiados 
para la nidificación de esta especie; Balbontín, 2005; Consejería de Medio Ambiente, 
2006), los hábitos alimenticios de las aves territoriales se estudiaron (también a partir de 
egagrópilas) en la cercana población reproductora de la provincia de Granada, que 
puede considerarse representativa del conjunto de la población andaluza (Consejería 
de Medio Ambiente, 2006). Se consideraron únicamente aquellos territorios para los 
que se obtuvo un tamaño muestral superior a 20 presas. Las egagrópilas fueron 
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recogidas en posaderos utilizados por los individuos reproductores en los mismos 
periodos y años en que la dieta de las águilas jóvenes fue estudiada. 

Para la presentación y el análisis de los datos de dieta, las diferentes presas fueron 
agrupadas en las siguientes siete categorías: conejo, ‘otros mamíferos‘, perdiz roja, 
palomas (Columba sp), córvidos, ‘otras aves‘ y reptiles. Todas las comparaciones 
fueron efectuadas por medio de la prueba chi cuadrado, asumiendo un nivel de 
significación de p<0,05. 

42 transectos lineales de 2km de longitud fueron efectuados entre octubre y 
noviembre de 2003 para determinar la abundancia de conejo, perdiz y faisán. De esos 
transectos, doce se realizaron dentro de un radio de 10km alrededor del punto central 
del grupo centro de áreas de asentamiento, diez en un radio de 10km alrededor del 
punto central del grupo sur, y 20 en el interior de un radio de 5km alrededor del nido (o 
el centro geométrico de los nidos más frecuentemente utilizados) en tres de los cuatro 
territorios de reproducción estudiados. Los censos se estratificaron por hábitats 
(Tellería, 1986) y se llevaron a cabo durante las primeras horas de la mañana o las 
últimas de la tarde, coincidiendo con los periodos de mayor actividad de las especies 
objeto de muestreo. La densidad de perdices y faisanes se calculó a partir del número 
de individuos contados dentro de una banda lateral doble de 20m paralela a la línea de 
progresión. Dada la mayor dificultad de detección del conejo, el cálculo de la densidad 
en esta especie se efectuó siguiendo la regresión lineal empleada por Palomares et al. 
(2001), que tiene en cuenta una banda lateral más restrictiva (10m; ver esta referencia y 
Gil-Sánchez et al., 2004 para más detalles metodológicos). 

 

3.3. Resultados 
En total se cuantificó un mínimo de 267 presas en 179 egagrópilas procedentes del 
área de dispersión de Cádiz. La presa más frecuentemente consumida por las águilas 
jóvenes fue el conejo (61,0% del total de presas), seguido por la perdiz (21,7%), ‘otras 
aves‘ (9,8%) y ‘otros mamíferos‘ (5,6%). Las palomas sólo fueron capturadas 
ocasionalmente (1,9%), y ni córvidos ni reptiles fueron detectados (Fig. 1). Dentro del 
grupo sur, la categoría ‘otras aves‘ estuvo principalmente compuesta por faisán (64,0% 
de ‘otras aves‘ y 9,8% del total de presas). La composición alimenticia difirió entre los 
dos grupos de áreas de asentamiento (χ2

4=15,52; p<0,01), siendo los conejos más 
frecuentes en el grupo centro y ‘otras aves‘ en el sur (Fig. 1). 

En los territorios de reproducción se obtuvieron 208 egagrópilas y 270 presas. Se 
detectaron diferencias significativas entre la dieta global en el área de dispersión y la de 
los territorios (χ2

6=127,16; p<0,0001), principalmente debidas al menor y mayor 
consumo, respectivamente, de conejo (43,0%) y palomas (23,7%) por parte de las 
águilas territoriales (Fig. 1). 

La densidad de conejos fue 19-30 veces superior en las áreas de asentamiento 
temporal que en los territorios, mientras que la de perdices fue 12-13 veces más alta 
(Fig. 2). Los faisanes sólo aparecieron en las áreas de asentamiento del sur, con una 
densidad de aproximadamente 2,54 ind./ha. Los datos apuntan hacia una relación 
positiva entre la densidad del conejo y su proporción en la dieta del águila perdicera; en 
el caso de la perdiz no hubo una asociación tan aparente entre densidad y consumo de 
la presa (Fig. 2). 
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Figura 1. Dieta del águila perdicera en otoño-invierno en Andalucía, sur de España. Barras rayadas: 
grupo sur de áreas de asentamiento (n=163 presas); barras negras: grupo centro de áreas de 

asentamiento (n=104 presas); barras blancas: territorios de reproducción (n=270 presas). RAB: conejo; 
O M: otros mamíferos; PAR: perdiz; PIG: palomas; COR: córvidos; O B: otras aves; REP: reptiles. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 2. Relación entre la abundancia de conejo y perdiz (individuos/ha) y su proporción (%) en la 
dieta del águila perdicera en el área de dispersión juvenil de Cádiz y los territorios de reproducción 

vecinos estudiados. T: territorios de reproducción; C: grupo centro de áreas de asentamiento; S: grupo 
sur de áreas de asentamiento. 
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3.4. Discusión 
El conejo fue más frecuentemente incorporado a la dieta del águila perdicera en las 
zonas de asentamiento temporal que en los territorios de reproducción. Aunque el 
tamaño de muestra fue pequeño (únicamente tres puntos), la Fig. 2 sugiere una 
asociación entre la abundancia del conejo y su consumo por parte de las águilas. Esta 
relación aparente podría corresponder a una respuesta funcional hacia esta presa, si 
bien los escasos datos no permiten discriminar cuál de los tres tipos de respuesta 
funcional básicos (Holling, 1959) sería el más adecuado. Palma et al. (2006) han 
descrito para estas dos mismas especies en el sur de Portugal una respuesta propia de 
depredadores especialistas (tipo II), aunque sería arriesgado, con los datos 
disponibles, generalizarla a otros lugares (Gil-Sánchez, 1998; ver capítulos 1 y 2). El 
hecho de que, incluso a densidades elevadas de conejo (áreas de asentamiento), entre 
el 30% y el 40% de las presas no fueron conejo podría ser consistente tanto con una 
respuesta de tipo III (generalista) como con una relativamente débil de tipo II. Este 
último caso sería plausible si alguna de las presas alternativas fuese particularmente 
apetecible para las águilas. En nuestro sistema de studio, la perdiz podría jugar ese 
papel, tanto por su importancia en la alimentación del águila como por la ligera 
tendencia positiva que mostró su frecuencia en la dieta conforme aumentó su densidad 
(ver Fig. 2). No obstante, la relación existente entre densidad y consumo de conejo (y 
perdiz) necesita ser investigada en mayor profundidad. 

Independientemente de la existencia o no de respuesta funcional, el conejo parece 
ser una presa esencial para el águila perdicera en Andalucía. La importancia de esta 
presa para esta rapaz ha sido ya puesta de manifiesto en otras zonas europeas, en 
particular el norte de España (Real, 1991; Fernández et al., 1998) y el sur de Francia 
(Cheylan, 1981), donde se detectó una relación positiva entre el éxito reproductor del 
águila y la abundancia de conejo en el medio. 

La importancia numérica de la perdiz en la dieta del águila perdicera fue muy 
inferior (menos de la mitad) que la del conejo, tanto en ambos grupos de áreas de 
asentamiento como en los territorios. Esta circunstancia, en conjunción con las 
similares densidades encontradas para conejos y perdices en cada uno de estos 
lugares, sugiere que los primeros son presas relativamente más rentables para las 
águilas que las segundas. Según este razonamiento, los faisanes también serían 
relativamente menos rentables que los conejos y las perdices. Aunque los datos de 
densidades de presas pueden estar sesgados e inducir, por tanto, una interpretación 
errónea de los resultados, las estimas ofrecidas fueron probablemente más 
conservativas para la perdiz –y los faisanes– que para el conejo, dado que no se tuvo 
en cuenta el efecto de los distintos tipos de hábitat en la detectabilidad durante los 
transectos y la banda de conteo fue más restrictiva en el caso de esta última especie. 
No obstante, la discrepancia en las tasas de captura podría ser en realidad resultado 
de diferencias en la preferencia por los conejos asociadas a la edad de las águilas, de 
manera que las territoriales serían capaces de capturar otras especies presa menos 
susceptibles de ser cazadas por los inexpertos jóvenes. Sin embargo, la razón conejo-
perdiz fue muy similar entre las dietas juvenil y adulta (Fig. 2), por lo que este 
argumento no parece ser suficiente para explicar las importantes diferencias 
encontradas. 

Los faisanes soltados para caza deportiva sufren habitualmente altas tasas de 
depredación en los lugares de suelta, debido a que resultan más fáciles de capturar 
para los depredadores y/o a que son mantenidas en densidades más altas que las 
presas silvestres (Kenward, 1977; Kenward et al., 1981; Snyder, 1985; aunque ver 
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Kenward et al., 2001). La gran abundancia de faisanes en las áreas de asentamiento del 
grupo sur (ver densidades de faisanes en Resultados) podría ser la causa de la menor 
cantidad de conejos y perdices ingeridos por las águilas en relación a las áreas de 
asentamiento del grupo centro, donde más del 90% de la dieta estuvo constituida por 
estas dos presas. 

Por otra parte, la escasez de palomas, córvidos, otras aves (en el grupo sur) y 
reptiles en la dieta de las águilas dispersantes puede ser explicada por la “hipótesis de 
las presas alternativas” de Angelstam et al. (1985). La menor disponibilidad de otras 
presas más rentables, como conejos y perdices, en los hábitats de reproducción 
obligaría a las águilas territoriales a prestar una mayor atención a otras presas 
alternativas, esto es, los grupos anteriormente citados. En este caso, diferencias de 
experiencia entre jóvenes y adultos sí podrían contribuir a explicar el patrón encontrado, 
de manera que los individuos territoriales serían más hábiles en capturar estas presas 
alternativas (en general de características y comportamiento muy diferentes al conejo y 
la perdiz). 

Es destacable la práctica ausencia de palomas, el segundo grupo presa más 
frecuente para las águilas perdiceras territoriales, en la dieta de los individuos 
dispersantes. Aunque no se censó la población de palomas en ninguna de las zonas de 
estudio consideradas, no parece probable que su densidad en las áreas de 
asentamiento sea inferior que en los territorios de reproducción, ya que las primeras 
soportan un mucho mayor grado de humanización y las palomas están típicamente 
asociadas a ambientes antropizados. Los resultados obtenidos aquí indicarían, por 
tanto, que las palomas son de una importancia marginal para el águila perdicera 
cuando los conejos y las perdices son abundantes. Consecuentemente, las águilas 
perdiceras que habitan lugares como la costa levantina española (Real, 1987; Rico et 
al., 1990; Martínez et al., 1994) o el sur de Portugal (Palma et al., 2006), donde 
consumen elevadas cantidades de esta presa, gozarían de una dieta subóptima 
respecto a aquellas otras que viven en zonas más abundantes en conejos y perdices. 
Sería interesante determinar si tal dieta basada en palomas puede desembocar en 
consecuencias demográficas negativas a largo plazo, sentido al que apuntarían los 
trabajos anteriormente citados del norte de España y el sur de Francia (Cheylan, 1981; 
Real, 1991; Fernández et al., 1998). 

Una de las mayores representaciones de conejo en la dieta de las águilas 
perdiceras territoriales, tanto en Andalucía como en otras partes de Europa, se 
encuentra en Granada (ver para comparaciones Gil-Sánchez et al., 2004 y referencias 
anteriormente citadas), por lo que las diferencias entre las dietas de jóvenes y adultos 
pueden ser incluso más aparentes si consideramos otros lugares de reproducción. La 
razón fundamental por la que existen estas diferencias entre las dietas de jóvenes y 
adultos es doble. Por un lado, los lugares apropiados para la nidificación del águila 
perdicera no coinciden geográficamente con los lugares más ricos en conejos y 
perdices, que suelen ser zonas de suaves pendientes donde escasean los 
afloramientos rocosos. Por otro, las jóvenes águilas dispersantes no necesitan 
mantener ni defender territorios exclusivos (Newton, 1979), por lo que pueden explorar 
extensas regiones (las águilas perdiceras jóvenes pueden volar distancias de varios 
centenares de kilómetros desde sus territorios de nacimiento; Real et al., 1998; 
Alcántara et al., 2001; Mínguez et al., 2001; Real & Mañosa, 2001; Cadahía et al., 2005) 
en busca de las áreas más ricas en las presas más rentables (Ferrer, 1993b; Ferrer & 
Harte, 1997), áreas donde además los individuos toleran mucho mejor la cercanía de 
conespecíficos (obs. pers.). 
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Algunos estudios ya han indicado la influencia de la abundancia de perdiz y, en 
especial, de conejo en la regulación de determinados aspectos vitales de las águilas 
perdiceras jóvenes, particularmente la longitud del periodo de dependencia (Mínguez et 
al., 2001) y la selección de las áreas de asentamiento temporal (Mañosa et al., 1998; 
Balbontín, 2005). Con los datos actuales no es posible concluir definitivamente si el 
conejo es la presa preferida en el oeste de Europa (tal y como sugiere el capítulo 1) o si 
el conejo es la presa más fácilmente cazable para las águilas jóvenes, pero, 
independientemente de cuál sea la última causa, no cabe duda de que las águilas 
perdiceras dispersantes se solapan con áreas de altas densidades de conejos (Mañosa 
et al., 1998; Balbontín, 2005) y capturan más conejos que las adultas (presente 
estudio). Desafortunadamente, la asociación entre el águila perdicera y el conejo puede 
funcionar como una trampa ecológica en las áreas de dispersión. Los enclaves 
andaluces más ricos en conejo coinciden con áreas relativamente humanizadas 
(Bautista et al., 2004; Farfán et al., 2004), lo que significa un motivo de preocupación 
dada la elevada mortalidad no natural juvenil provocada directa o indirectamente por 
los humanos (Ferrer & Penteriani, 2001; Real et al., 2001; Ferrer et al., 2002; Bautista et 
al., 2004). Estas presiones están principalmente relacionadas con la actividad 
cinegética (persecución directa) y con una elevada densidad de líneas de conducción 
eléctrica con riesgo de electrocución (Sánchez-Zapata & Calvo, 1999; Bautista et al., 
2004). Por lo tanto, las áreas de dispersión, al menos en el sur de España, actúan 
probablemente como sumideros de la población, y el conejo podría contribuir de 
manera decisiva en el modelado de este escenario, por su valor como especie 
cinegética (persecución) y por su selección de hábitats de orografía suave (tendidos). 
En este sentido, los convenios de colaboración con propietarios de fincas y cotos y las 
correcciones de tendidos eléctricos efectuados por la Administración autonómica en las 
áreas de dispersión andaluzas de águila perdicera (Consejería de Medio Ambiente, 
2006; Moleón et al., en prensa) pueden resultar muy positivos para la especie. 

Por otra parte, los brotes de mixomatosis y neumonía hemorrágica vírica del conejo 
(Villafuerte et al., 1995; Fenner & Fantini, 1999; Virgós et al., en prensa) pueden 
significar un adicional motivo de preocupación para la conservación de las águilas 
perdiceras dispersantes a través de la disminución de la disponibilidad del número de 
presas en las áreas de dispersión. Las enfermedades del conejo han provocado 
disminuciones en el consumo de esta presa no sólo por parte del águila perdicera 
(Real, 1991; ver capítulo 1), sino de muchos otros depredadores ibéricos (Delibes, 
1978; Fernández, 1993; Tella & Mañosa, 1993; Mañosa, 1994; Villafuerte et al., 1996; 
Martínez & Zuberogoitia, 2001; Martínez & Calvo, 2001). Además, esta reducción en la 
abundancia del conejo mediada por las enfermedades puede interactuar 
sinérgicamente con la agricultura. Esta actividad en el sur de España está tendiendo 
actualmente a la simplificación del paisaje, por lo que la agricultura amenazaría a las 
áreas de dispersión a través de la pérdida y degradación del hábitat adecuado para el 
conejo (Moreno & Villafuerte 1995, Calvete et al. 2004, Calvete 2006, Consejería de 
Medio Ambiente 2006) y, por añadidura, para la perdiz, ya que ambas especies tienen 
similares exigencias ecológicas (Lucio & Purroy, 1992; del Hoyo et al., 1994; Fa et al., 
1999; Calvete et al., 2004). 

La supervivencia del contingente preadulto es clave para la viabilidad de las 
poblaciones de águila perdicera (Real & Mañosa, 1997; Ferrer & Penteriani, 2001; 
Carrete et al., 2002; Ferrer et al., 2002; Carrete et al., 2005). Los programas de 
conservación diseñados para la recuperación de esta especie deberían por 
consiguiente tener en cuenta el manejo de los hábitats ricos en conejo (y perdiz) de las 
áreas de dispersión. Particularmente, aquellos programas que favorezcan la estabilidad 
de las poblaciones de conejo (por ej., incentivando sistemas agrícolas compatibles, 
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Bignal & McCracken, 1996) y las actuaciones dirigidas a disminuir la persecución 
directa y la electrocución en tendidos eléctricos en estas áreas (Real et al., 2001) serían 
especialmente recomendables. 
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Los estudios sobre impacto de depredación son importantes tanto en el contexto ecológico 
como en el conservacionista. Sin embargo, existe una casi absoluta carencia de trabajos de 
esta índole en áreas de clima templado o cálido, donde los ecosistemas son relativamente 
complejos. Esto hace que los resultados de los estudios disponibles (efectuados en su 
mayoría en latitudes septentrionales) sean difícilmente generalizables. En este capítulo se 
estima el impacto de depredación (tasas de captura y depredación) del águila perdicera 
sobre las poblaciones de conejo y perdiz en dos épocas distintas (las reproductora –100 
días– y no reproductora del águila –otros 100 días–) y a dos escalas (población 
reproductora total del águila en el área de estudio intensivo –AEI– y territorios individuales), 
todo ello en un ambiente típicamente mediterráneo del sur de España. A nivel poblacional 
(7 parejas de águila) la tasa de depredación fue de 278,1-340,5 conejos y 224,1-304,0 
perdices durante el periodo reproductor y 237,4 conejos y 120,8 perdices en el no 
reproductor. La tasa de captura media a nivel territorial fue de 48,7 conejos y 39,9 perdices 
en primavera y de 40,9 conejos y 16,2 perdices en otoño. Las tasas de depredación a escala 
poblacional fueron muy bajas (0,3-3,1%) sobre ambas presas y en ambos periodos. A nivel 
territorial los resultados fueron variables –en función del radio considerado– y difícilmente 
interpretables, por lo que es necesario implementar futuros estudios a esta escala. Estos 
estudios deberían focalizarse en delimitar hasta qué punto la depredación por parte de esta 
ave de presa es aditiva o compensatoria a otras causas de mortalidad, especialmente en 
aquellos territorios con menores densidades de presas. De cualquier modo, el potencial del 
águila perdicera como factor limitante de conejos y perdices en el área de estudio parece 
ser muy pobre a escala poblacional, y sólo en ocasiones podría ser relevante a nivel 
territorial, por lo que el conflicto entre los colectivos cinegético y conservacionista disminuiría 
significativamente. 
 

Predation by Bonelli´s eagles on rabbits and red-legged partridges.
Predation pressure studies are of major interest both in the fields of theoretical knowledge 
and conservation of either prey or predator species. However, works dealing with this issue 
are very scarce in warm climates, where the ecological framework is noticeably complex. In 
this chapter we estimate the predation impact (‘kill rate’ and ‘predation rate’) by Bonelli’s 
eagles on rabbit and red-legged partridge populations in two different seasons (the eagle’s 
breeding –100 days– and non-breeding –100 days– seasons) and at two main scales (the 
eagle’s breeding population and single territories) in a typically Mediterranean environment 
of southern Spain. At the eagle population level (7 reproductive units) the kill rate was 304 
rabbits (range: 278-341) and 262 partridges (range: 224-304) during the breeding season 
and 237 rabbits and 121 partridges in the non-breeding period. This resulted in very low 
predation rates at the population scale (range: 0·3-3·1%) for both the prey and seasons. The 
average kill rate at the territorial level was 49 rabbits (range: 20-67) and 40 partridges (range: 
12-74) in spring and 41 rabbits (range: 35-51) and 16 partridges (range: 15-19) in autumn. 
At the territorial level the results for predation impact were variable and difficult to interpret, 
although only in a minority of territories and years did the impact exceed 10%. In the study 
area, the potential role of Bonelli’s eagles as a limiting factor for rabbits and partridges 
appeared to be very poor at the population scale, and only in some territories can it be 
potentially considered as important. The conflict existing between game profitability and 
conservation interest of either prey or predators therefore appears to be very localised, and 
eagles, quarry species and game interests seems to be compatible in the majority of the 
study area and probably throughout southern Spain. However, further studies are needed 
in order to ascertain whether the predation is additive or compensatory to other mortality 
causes, especially at the scale of those territories where prey densities were lower. 

Abstract

 Resumen
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Impacto de depredación del águila 

perdicera sobre el conejo y la 

perdiz 
 

4.1. Introducción 
Aunque la depredación es una de las interacciones más frecuentes en los sistemas 
naturales (Crawley, 1992; Krebs, 2001), aún existe un gran desconocimiento sobre sus 
consecuencias ecológicas. En particular, la idea de que los depredadores pueden 
limitar a sus presas, es decir, mantenerlas por debajo de su nivel de carga (Sinclair & 
Pech, 1996; Krebs, 2002), ha sido desde hace décadas objeto de una recurrente 
controversia (ver revisiones en Sith et al., 1985; Skogland, 1991; Newton, 1998; 
Macdonald et al., 1999; Valkama et al., 2005). Mientras que algunos investigadores han 
encontrado que los depredadores pueden ser importantes factores limitantes de las 
poblaciones de sus presas (por ej., Stoddard, 1951; Krebs et al., 1995; Marcström et al., 
1988; Tapper et al., 1996; Korpimaki & Norrdahl, 1998; Banks et al., 2000; Thirgood et 
al., 2000a, c), otros han sugerido que los depredadores se alimentan fundamental-
mente de los individuos “sobrantes” de la población (“doomed surplus”) y, por tanto, 
serían incapaces de ejercer una influencia apreciable en la dinámica de la presa 
(“postura erringtoniana”; por ej., Errington, 1934, 1946, 1956, 1963; Jenkins et al., 1963; 
1964; Watson, 1964; Gasaway et al., 1983; Thomson et al., 1998). Visto este escenario, 
es probable que el papel de la depredación como agente limitante no sea una cuestión 
absoluta, sino que dependa de las características individuales de las especies 
implicadas y los particulares contextos ecológicos en los que éstas se desarrollen e 
interactúen. 

Independientemente del resultado ecológico final sobre las poblaciones de las 
especies presa, la depredación también tiene el potencial de acarrear de manera 
indirecta efectos negativos sobre el propio depredador. El caso concreto de la 
depredación sobre especies cinegéticas significa un grave problema para la 
conservación de numerosos depredadores amenazados, debido a que contribuye a 
generar una insistente persecución sobre éstos por parte del hombre (Villafuerte et al. 
1998; Kenward, 1999; Thirgood et al. 2000b; Whitfield et al., 2003; Virgós & Travaini, 
2005; Arroyo et al., 2001; Valkama et al., 2005; Moleón, 2007). Una idea comúnmente 
arraigada entre cazadores y gestores de caza, pero desproporcionadamente carente 
de base real y justificación (Newton, 1998; Kenward et al. 2001; REGHAB, 2002; aunque 
ver Valkama et al., 2005), es considerar al control de depredadores como una 
herramienta necesaria para incrementar la rentabilidad económica de la actividad 
cinegética. En contraste con esta postura, el colectivo conservacionista defiende que la 
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presencia de los depredadores no conlleva per se una disminución en las poblaciones 
de especies presa y, por consiguiente, en los intereses cinegéticos. A este nivel social 
encontramos, por tanto, una analogía con el anterior debate, de modo que los 
conservacionistas suelen abrazar la postura erringtoniana mientras que los cazadores 
se posicionan en el lado contrario (Moleón, 2007). Resolver este conflicto es, en 
consecuencia, del mayor interés en Biología de la Conservación. 

Sin embargo, responder a preguntas tales como si es la persecución de los 
depredadores justificable desde un punto de vista económico requiere una exploración 
precisa del papel de los depredadores como factores limitantes de las presas (Valkama 
et al., 2005). En la práctica es complejo acotar el alcance de la limitación, ya que el 
papel de la depredación como factor limitante depende en gran medida de si la 
mortalidad causada en la población de la presa puede o no ser considerada aditiva a 
otras causas (Aebischer, 1991; Krebs, 2002). La comprensión de esta propiedad de la 
depredación en un sistema de estudio dado debe estar fundamentada en un profundo 
conocimiento del impacto de la depredación (“predation impact”) sobre la especie 
presa, entendido este concepto como la porción de la población de la presa que es 
extraída por el depredador (Marcström et al., 1988; Redpath, 1991; Ferreras & 
Macdonald, 1999; Petty et al., 2003; Thirgood et al., 2000c). Únicamente calculando 
este término, teniendo en cuenta diferentes escalas espaciotemporales, es posible 
aventurar el papel de un depredador como factor limitante de sus presas mediante la 
comparación con el papel de otras causas de mortalidad. No obstante, la exploración 
de esta cuestión conlleva usualmente numerosas dificultades metodológicas, y 
normalmente sólo puede ser abordada mediante medidas indirectas (Newton, 1998; 
Thirgood et al., 2000c; Kenward et al., 2001; Valkama et al., 2005). 

Además, cada interacción particular es, como ya hemos insinuado, dependiente 
del contexto y, por tanto, difícilmente extrapolable. Hasta el momento, los pocos 
estudios disponibles en la literatura científica que abordan este aspecto han sido casi 
exclusivamente efectuados en latitudes septentrionales de Europa y Norteamérica, en 
sistemas naturales relativamente simples donde las presas suelen sufrir dinámicas 
poblacionales cíclicas (ver revisiones en Newton, 1998; Macdonald et al., 1999; 
Valkama et al., 2005). Las conclusiones que se extraen de estos trabajos son a menudo 
difícilmente aplicables a ecosistemas más complejos, por lo que el desarrollo de 
estudios sobre depredación en climas como el mediterráneo, donde coinciden una 
relativamente diversa comunidad de depredadores y presas (las cuales no parecen 
mostrar dinámicas cíclicas estables) y una elevada actividad cinegética, es una urgente 
necesidad (Valkama et al., 2005). Además, hasta ahora la gran mayoría de los estudios 
se han centrado en explorar el impacto a escala poblacional (Picozzi, 1978; Lindén & 
Wikman, 1983; Widén et al., 1987; Nielsen, 1999; Redpath & Thirgood, 1999; Bro et al., 
2001; Tornberg, 2001), por lo que el efecto de la depredación a nivel territorial en 
especies de depredadores territoriales es prácticamente inexistente. 

En este capítulo se examina el ejemplo de la depredación del águila perdicera 
sobre sus dos principales presas en un hábitat mediterráneo del sur de España, el 
conejo y la perdiz roja (ver capítulos 1 y 2; Gil-Sánchez, 1998; Gil-Sánchez et al.,  2000, 
2004). 

En la Península Ibérica, la perdiz y, sobre todo, el conejo son presas clave para la 
comunidad de depredadores vertebrados (Calderón, 1977; Delibes & Hiraldo, 1981). Al 
mismo tiempo, conejos y perdices son las especies de caza menor más valiosas en los 
países ibéricos (cada año se abaten, respectivamente, más de cuatro y tres millones de 
individuos en España; Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación de España). 
Además, las áreas dedicadas a la caza menor están profusamente distribuidas por la 
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Península (en algunas regiones, como Andalucía, estas áreas cinegéticas ocupan 
>80% de su superficie; Moleón, 2007), y la actividad cinegética es un recurso 
económico y lúdico muy importante (Arroyo et al., 2001; Moleón, 2007). Como resultado 
esperable, la persecución ilegal de aves rapaces y mamíferos carnívoros por parte de 
cazadores y gestores cinegéticos es un hecho habitual en España (Villafuerte et al., 
1998; Villafuerte et al., 2000; Virgós & Travaini, 2005). 

El águila perdicera es una rapaz amenazada en los países mediterráneos (Real & 
Mañosa, 1997; Tucker & Heath, 1994). La población española, que mantiene el 75% de 
los efectivos europeos (del Moral, 2006), decreció de manera substancial entre la 
década de los 70 y comienzos de los 90 (Real, 2004). Una de las causas más 
importantes de este descenso, y que aún persiste hoy día (Carrete et al., 2001; Real et 
al., 2001; Real, 2004), fue la mortalidad no natural directamente relacionada con la caza 
o la gestión cinegética (Arroyo et al., 1995; Real et al., 2001). En este contexto, un caso 
particularmente grave de persecución directa es el asociado a la caza de perdiz en la 
modalidad de reclamo, que afecta de manera muy específica al águila perdicera y es 
especialmente intensa en algunas zonas del sur de España (Gil-Sánchez et al., 1999a; 
obs. pers.). Aquí, el águila perdicera es el principal depredador conocido de perdices 
adultas y uno de los más importantes consumidores de conejos (ver una revisión 
actualizada en Moleón, 2007). Sin embargo, a pesar de la aparente conexión entre los 
hábitos alimenticios de esta ave de presa y buena parte de la persecución a la que está 
sometida, nunca se ha llevado a cabo una aproximación al impacto de la depredación 
sobre las poblaciones de conejo o perdiz. Esta carencia no sólo se evidencia en el caso 
del águila perdicera, sino que también afecta a las restantes rapaces mediterráneas 
(Valkama et al., 2005), con la excepción del estudio desarrollado por Mañosa (1991) 
con azores y perdices en el noreste de España. 

El propósito de este capítulo fue estimar el impacto de depredación (tasa de 
captura y tasa de depredación) del águila perdicera sobre las poblaciones de conejo y 
perdiz en dos épocas (las reproductora y no reproductora del águila) y a dos escalas 
(población reproductora total del águila y territorios individuales), con los objetivos de, 
en primer lugar, aumentar el conocimiento sobre el efecto de la depredación en estas 
especies presa y de, en última instancia, contribuir a diseñar estrategias encaminadas a 
compatibilizar la conservación de aves rapaces y la gestión cinegética. El impacto fue 
de este modo calculado para los periodos reproductores de tres años consecutivos 
(2002, 2003 y 2004) y para el no reproductor de 2003. 

 

4.2. Material y métodos 
4.2.1. Área de estudio y población de águila 
perdicera 
El área de estudio se localiza en la provincia de Granada (SE de España; Fig. 1). Su 
rango altitudinal oscila entre los 420 y los 2027m.s.n.m. y posee un clima típicamente 
mediterráneo, con unas temperaturas medias que varían entre 5,5-7,8ºC en enero y 
25,7-26,8ºC en julio, y 460-606mm de precipitación anual irregularmente distribuidos 
fundamentalmente en primavera y otoño (Montero & González-Rebollar, 1982). El área 
se caracteriza por constituir un mosaico de hábitats, con formaciones de pinos (Pinus 
halepensis y P. pinaster principalmente), parches de matorral mediterráneo con pies de 
encina (Quercus ilex) en distinto grado de desarrollo y tierras de cultivos de secano 
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(cereal, olivos y almendros). Toda el área soporta una intensa actividad cinegética, en 
su mayoría caza menor, que incluye el aprovechamiento del conejo y la perdiz roja. 
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El estudio se desarrolló a dos escalas, (a) una general o poblacional y (b) una 
escala fina o territorial. Para el nivel poblacional seleccionamos un área de estudio 
intensiva (de aquí en adelante “AEI”) de 121017ha de extensión (Fig. 1). El AEI, que 
incluye a siete territorios de águila perdicera entre una matriz de hábitat no ocupado por 
las águilas, puede considerarse representativa del conjunto de la población granadina 
de esta especie, ya que presenta una densidad de parejas reproductoras similar (0,58 
parejas/100km2) a la mostrada por la población total granadina (0,65 parejas/100km2) y 
las características del hábitat (vegetación, topografía, grado de humanización, etc.) son 
también semejantes a las que caracterizan al resto de la población de águila perdicera 
en la provincia (Gil-Sánchez et al., 2004). A escala territorial usamos un total de 11 
territorios: los siete incluidos en el AEI más otros cuatro territorios vecinos (Fig. 1). 
Todos los territorios de reproducción fueron anualmente (2002-2004) visitados para 
comprobar su ocupación y registrar la productividad (nº de pollos por pareja); 
paralelamente, los cortados no ocupados pero con entidad suficiente fueron también 
controlados para registrar posibles establecimientos de nuevas parejas. Dado que no 
existen importantes zonas de dispersión juvenil en el interior del área de estudio 
(Consejería de Medio Ambiente, 2006), no se tuvieron en cuenta los individuos flotantes. 

 

4.2.2. Dieta y requerimientos alimenticios del 
águila perdicera 
De acuerdo a las recomendaciones de Real (1996), sólo se usó el contenido de 
egagrópilas como cuantificador de la dieta para evitar sesgos en la interpretación del 
alimento ingerido por las águilas. En relación a la estima del impacto en época 
reproductora, las egagrópilas fueron recolectadas en 2002, 2003 y 2004 en posaderos 
cercanos a los nidos. La recolección se efectuó durante la etapa final del periodo 
reproductor (mayo, ver Gil-Sánchez, 2000), con objeto de evitar molestias a esta rapaz 
amenazada (Real 1996; Gil-Sánchez et al., 2004). Dado que no parece haber 
variaciones significativas en la composición alimenticia de las águilas del sur de España 
a lo largo de los meses primaverales (obs. pers.), la dieta de mayo puede considerarse 
como representativa del periodo completo de reproducción. Para la estima del impacto 
en época no reproductora se recogieron egagrópilas durante el otoño (septiembre-
diciembre) de 2003. Sólo se consideraron como válidos los datos de dieta de aquellos 
territorios que ofrecieron >20 presas (Gil-Sánchez, 1998). Sin embargo, el tamaño de 
muestra para la época no reproductora de 2003 fue insuficiente debido al menor uso 
por parte de las águilas de los posaderos conocidos. En consecuencia, el análisis de la 
dieta para este periodo fue complementado con las egagrópilas recogidas en los 
otoños de 1998-2002 y 2004-2006. El agrupamiento de los datos de todos estos años 
fue posible gracias a que no parece haber importantes variaciones interanuales en la 
dieta no reproductora del águila perdicera en esta población (capítulo 2 –tampoco las 
hay en el periodo reproductor, Gil-Sánchez et al., 2004–). 

Los datos de alimentación se exponen en términos de frecuencia relativa %N y 
porcentaje de biomasa consumida %B. Para las estimas de biomasa, los pesos de las 
presas fueron tomados de la colección del Departamento de Biología Animal de la 
Universidad de Granada (DBAG), información bibliográfica (Real, 1987) y datos propios 
(Anexo 1). En el caso de las especies de mayor tamaño, no se tuvieron en cuenta para 
el cálculo de la biomasa consumida aquellas partes del cuerpo normalmente 
desechadas por las águilas (plumas y huesos grandes, patas y vísceras). Para el 
conejo se consideraron tres clases de edad: individuos juveniles (peso medio: 250g), 
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subadultos (750g) y adultos (1250g; Donázar, 1989; Gil-Sánchez et al., 1999b). Los 
ejemplares juveniles son habitualmente consumidos por completo por las águilas; en el 
caso de los subadultos y adultos se restó el 15% de su peso medio en concepto de 
biomasa desperdiciada, por lo que el peso medio final de estas dos clases de edad 
fue, respectivamente, 637,5g y 1062,5g. Con objeto de investigar las preferencias del 
águila perdicera por las distintas clases de edad de los conejos se analizó el contenido 
de las egagrópilas más la información procedente de los restos de presas encontrados 
en los posaderos de las águilas. Las muestras para este propósito fueron recolectadas 
entre 1993 y 2006 (periodo reproductor) y 1998-2006 (no reproductor). En concreto, se 
examinaron los cráneos, mandíbulas, dientes, patas y uñas de los conejos aparecidos 
en las egagrópilas o en los restos. Dado que es probable que el contenido de las 
egagrópilas y los restos de presas tiendan, respectivamente, a infravalorar y 
sobrestimar el número de conejos de mayor talla (obs. pers.), ambas fuentes de datos 
fueron reunidas para obtener una sex ratio razonable. En total se determinó la edad de 
264 conejos consumidos por las águilas en época reproductora, el 26,9% de los cuales 
fueron juveniles, el 16,3% subadultos y el 56,8% adultos; en el periodo no reproductor, 
el 25% fueron juveniles, el 10% subadultos y el 65% adultos (n=40). Por lo tanto, el 
peso medio aprovechable de los conejos consumidos por el águila perdicera  fue de 
774,7g en el periodo reproductor y de 816,9g en el no reproductor. Por su parte, los 
tarsos de las perdices aparecidos en las egagrópilas y los restos de presas fueron 
usados para estudiar las preferencias de las águilas en cuanto al sexo de esta especie 
(Donázar & Castién, 1989; Pépin, 1985). Así, 92 perdices correspondientes a la época 
reproductora fueron sexadas, de las cuales el 69,6% fueron machos y el 30,4% 
hembras. Teniendo en cuenta este sex ratio y el peso de cada uno de los sexos (ver 
Anexo 1), el peso medio aprovechable de las perdices ingeridas por las águilas fue de 
364,8g en el periodo reproductor. Debido a la ausencia de información para el periodo 
no reproductor, se aplicó el mismo valor en ambas épocas. La edad no fue tenida en 
cuenta en esta especie presa dado que la mayoría de las perdices identificadas fueron 
ejemplares adultos o cercanos a esa edad, y el peso de las jóvenes perdices en 
septiembre-diciembre es prácticamente igual al de los adultos (S. Cabezas-Díaz & E. 
Virgós, com. pers.). 

Se asumió una estima de 247g/día (dato procedente de un ensayo de 30 días 
completos y consecutivos con una hembra mantenida en cautividad; J. Real, com. 
pers.) para las necesidades alimenticias de una hembra de águila perdicera viviendo en 
libertad. Al no haber información disponible sobre los requerimientos alimenticios 
diarios de los machos, adoptamos la misma cifra empleada en el caso de las hembras. 
Aunque la información procedente de aves mantenidas en cautividad puede llevar 
apareada ciertos sesgos que podrían subestimar (por ej., por menor ejercicio físico) o 
sobrestimar (por ej., por mayor estrés) el consumo de aves en libertad, las estimas aquí 
empleadas resultaron similares a las encontradas por Real (1987) al estudiar los 
requerimientos de tres águilas perdiceras durante tres días en la naturaleza (250g/día); 
Cheylan (1972) también estimó la misma cifra para individuos de esta especie en 
libertad. 

Para averiguar la tasa de consumo en pollos de águila perdicera desarrollamos un 
ensayo alimenticio en cautividad con siete ejemplares (tres hembras y cuatro machos) 
nacidos en libertad (ver Consejería de Medio Ambiente, 2006 para consultar detalles 
sobre los objetivos y la metodología de las capturas). Debido a diversas restricciones 
metodológicas (Consejería de Medio Ambiente, 2006), las edades de los pollos 
estuvieron comprendidas entre 30-60 días. Durante el experimento, todos los pollos 
fueron alimentados ad libitum con conejos domésticos. Como resultado, la cantidad de 
alimento media ingerida por un pollo de águila perdicera de 30-60 días de edad fue de 
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262,9g/día. No se encontraron diferencias en el consumo entre sexos (medias de 
273,3g para hembras y 252,1g para machos) ni a lo largo del tiempo (medias de 263,9g 
entre los 30-45 días de edad y 261,5g entre los 45-60 días de edad). Para los primeros 
30 días de edad se asumió una relación linear entre edad y requerimientos alimenticios 
(ver Collopy, 1984; 1986). Así, el consumo medio de alimento de un pollo de 0-30 días 
de edad fue de 131,3g/día. En consecuencia, el consumo total de un pollo de águila 
perdicera durante los 60 días de estancia en el nido en el sur de España (Gil-Sánchez, 
2000) fue de 11814g (131,3g x 30 días + 262,7g x 30 días). 

 

4.2.3. Territorio del águila perdicera 
Debido a la ausencia de información completa sobre el uso de los anteriores 11 
territorios por parte de las águilas, se calculó un territorio teórico general de forma 
circular. Siguiendo el método propuesto por Ratcliffe (1962) y Kochert (1972), el 
territorio del águila perdicera en el área de estudio fue definido como el círculo de radio 
= ∑d / n, donde d es la mitad de la distancia mínima entre parejas vecinas y n es el 
número de parejas de águilas considerado para el cálculo de d. El centro de cada uno 
de los territorios fue definido como el nido o el centro geométrico de los nidos utilizados 
en los diez últimos años. De este modo, se obtuvo un radio territorial medio de 4417m. 
No obstante, debido a que a menudo las águilas usan con mayor frecuencia el área 
más próxima a los nidos (Sanz et al., 2005; obs. pers.), tuvimos en cuenta un segundo 
radio teórico de 2209m, la mitad del anterior. Los tamaños de los territorios resultantes 
(6129ha y 1533ha, respectivamente) fueron los valores utilizados para estimar el 
impacto de depredación a escala territorial, teniendo en cuenta, respectivamente, un 
más amplio y un más restrictivo uso del territorio por parte de las águilas. En el caso de 
cuatro territorios solapados, el tamaño territorial finalmente considerado según el radio 
mayor fue ligeramente menor que el de los territorios no solapados (5411ha para los 
territorios T6 y T7, y 5171ha para los territorios T9 y T10; ver Fig. 1), ya que se asumió 
que las águilas mantienen superficies de forrajeo exclusivas y las defienden de 
conespecíficos (Fráguas, et al., 2001; Palma et al., 2006). 

El radioseguimiento de tres águilas territoriales (dos hembras y un macho) entre 
2004 y 2007 sirvió para evaluar el significado biológico y las posibles variaciones 
estacionales de los radios seleccionados. Dos águilas (A1 y A6) pertenecieron a sendos 
territorios dentro del AEI, mientras que la tercera (A12) regentó un territorio situado 
30km al sur del T3 (Fig. 1). A cada uno de estos ejemplares se le fijó a la espalda un 
emisor VHF (tipo TW-3, Biotrack Ltd©) mediante un arnés de teflón (Kenward, 2001; ver 
Consejería de Medio Ambiente, 2006 para más detalles sobre el proceso de captura y 
marcaje). El peso del conjunto emisor más arnés fue de aproximadamente 45g, <3% 
del peso de las águilas. Los ejemplares radiomarcados fueron localizados y 
triangulados mediante una antena direccional de tres elementos (tipo “Yagi”, Biotrack 
Ltd©) y un receptor modelo R-1000 (Gescom©). Las radiolocalizaciones fueron 
efectuadas en dos épocas diferentes, la reproductora (febrero-mayo) y la no 
reproductora del águila perdicera (septiembre-diciembre; ver más abajo). Siempre que 
fue posible, se registró si el individuo radiolocalizado se encontraba posado o en vuelo. 

 

4.2.4. Densidades de presas 
Se realizaron censos de conejo y perdiz roja en las primaveras de 2002, 2003 y 2004 y 
el otoño de 2003. En total se recorrieron 117 transectos lineales de 2km de longitud en 
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cada periodo (siempre los mismos), 99 dentro del AEI y 18 en los cuatro territorios 
adicionales de fuera del AEI (Fig. 1). Cada territorio contó con una media de 11,5km de 
transectos (rango: 9-15km) dentro del radio grande y 5,7km (rango: 5-9km) dentro del 
radio pequeño. Los transectos fueron estratificados por hábitats (Tellería, 1986), de 
manera que la proporción de cada uno de los diferentes tipos de medios atravesados 
por los transectos fue similar a la proporción de dichos hábitats en el área de estudio. 
Se intentó evitar los caminos, pistas forestales, carreteras y líneas de nivel, a menos que 
casualmente el trazado de los transectos coincidiera con alguno de ellos (Palomares et 
al., 2001). Los transectos se realizaron a pie (velocidad media: 3,1km/h; rango: 1,6-
4,8km/h), por la mañana temprano y al final de la tarde (Calzada, 2000). Únicamente se 
tuvieron en cuenta las observaciones de presas efectuadas dentro de una banda lateral 
doble paralela a la línea de progresión de 10m, con objeto de reducir los sesgos 
derivados de diferencias de visibilidad (Tabla 1) y detección de conejos/perdices entre 
hábitats distintos (Calzada, 2000; Palomares et al., 2001; Fig. 2). Como resultado, la 
longitud total de censo en cada uno de los periodos fue de 234km, mientras que la 
cobertura total fue de 936ha. Se asumió que todas las perdices –o, al menos, la 
mayoría– incluidas en la banda de 10m fueron detectadas y contabilizadas (Fig. 2a); en 
cambio, en el caso del conejo, más difícil de detectar (Fig. 2b), los resultados de los 
transectos fueron corregidos mediante la fórmula usada por Palomares et al. (2001) en 
áreas de baja densidad del lagomorfo. De acuerdo a estos autores, la abundancia de 
conejo fue estimada a partir de la siguiente regresión lineal (p<0,0001): “densidad de 
conejo = 0,57 × nº de conejos observados dentro de la banda lateral doble de 10m 
por km recorrido”. La mayoría de los transectos fueron realizados por los mismos tres 
observadores. Previamente a los censos, estos observadores realizaron cinco 
transectos de prueba para ajustar su percepción de las distancias. 

 

Tabla 1. Anchura mínima de la banda lateral paralela a la línea de progresión de los transectos con 
visibilidad óptima, esto es, donde la superficie del suelo desnudo supuso  >60%. Se observa cómo las 
bandas mínimas medias transversales con buena visibilidad (>60%) estuvieron situadas siempre por 

encima de los 10m, independientemente del hábitat atravesado. 
 

Hábitat 
Distancia mínima transversal  (m) 

±DE (mínimo-máximo) 
Matorral mesomediterráneo 12,9±7,1 (0-25) 
Matorral supramediterráneo 14,5±8,5 (3-25) 
Pinar mesomediterráneo 14,3±6,7 (5-25) 
Pinar supramediterráneo 11,0±6,2 (3-20) 
Cultivo leñoso de secano 28,3±15,7 (10->50) 
Cultivo herbáceo de secano 31,2±22,7 (5->50) 

 

En primavera, los censos se efectuaron entre mediados de marzo y últimos de abril 
(en mitad del periodo de reproducción de las águilas), entre el final del periodo de caza 
y el comienzo del periodo de reproducción de la perdiz (del Hoyo et al., 1994), por lo 
que se estimó el nivel mínimo anual de la población de esta presa (el stock de 
individuos reproductores). Dado el ciclo vital de esta especie (Braza et al., 1985; Duarte 
& Vargas, 2001; Mínguez et al., 2001), cabe esperar pocos cambios en su densidad a lo 
largo del periodo de estudio primaveral. En el caso de los conejos, la fecha de los 
censos primaverales coincidieron con la fase principal de crecimiento anual de su 
población (el máximo nivel poblacional se alcanza en junio-julio; Soriguer, 1981; 
Villafuerte et al., 1997; Gil-Sánchez et al., 1999; Calzada, 2000; Mínguez et al., 2001; 
Palomares, 2001). En otoño, los censos se realizaron entre mediados de septiembre y 
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finales de octubre, a comienzos del periodo no reproductor del águila, coincidiendo con 
el mínimo poblacional del conejo (Soriguer, 1981; Villafuerte et al., 1997; Gil-Sánchez et 
al., 1999; Calzada, 2000; Mínguez et al., 2001; Palomares et al., 2001) y con una fase de 
niveles altos de población de perdiz (el máximo poblacional de esta especie en el sur 
de España tiene lugar en septiembre; Duarte & Vargas, 2001; Mínguez et al., 2001). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Frecuencia de observaciones de conejo (a) y perdiz (b) en función de la 
distancia transversal a la línea de progresión de los transectos. Los resultados 
representados corresponden al censo efectuado en la primavera de 2002. 

 

4.2.5. Impacto de depredación 

Para estimar el impacto de depredación de cada unidad reproductiva de águila 
perdicera (pareja de adultos más pollos en época reproductora y solamente la pareja 
de adultos en el periodo no reproductor) y de todas las unidades reproductivas del AEI 
en conjunto sobre las respectivas poblaciones de conejos y perdices se usó una 
adaptación de la fórmula empleada por Lindén y Wikman (1983): 

 

NP = [(CF + CM + CY) PPB] / PW 
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donde NP es el nº de presas (conejos o perdices) capturadas por las águilas 
perdiceras, CF el consumo por parte de las águilas hembra (nº de hembras x longitud 
del periodo de estudio x requerimientos alimenticios diarios de las hembras), CM el 
consumo por parte de las águilas macho (nº de machos x longitud del periodo de 
estudio x requerimientos alimenticios diarios de los machos), CY el consumo de los 
pollos (nº de pollos x consumo de un pollo; calculado únicamente para el periodo 
reproductor), PPB la proporción de la biomasa de la presa (conejo o perdiz) en el 
conjunto de la dieta de las águilas (en periodo reproductor o no reproductor, según el 
caso) y PW el peso medio corregido de la presa (conejo o perdiz). 

PW representa la biomasa media aprovechable del conejo o la perdiz, es decir, 
774,7/816,9g y 364,8g, respectivamente (ver sección 2.3.). 

El impacto de depredación fue estimado en dos periodos diferentes, el reproductor 
y el no reproductor (del águila). La longitud del periodo reproductor del águila perdicera 
en el área de estudio es de aproximadamente 100 días (mediados de febrero-finales de 
mayo), incluyendo 40 días de incubación y 60 días de estancia de los pollos en el nido 
(Gil-Sánchez, 2000). En el caso de la época no reproductora también consideramos un 
periodo de 100 días, desde principios de septiembre (una vez finaliza el periodo de 
dependencia juvenil y los individuos jóvenes han abandonado el área de estudio; Real 
et al., 1998; Mínguez et al., 2001; Cadahía et al., 2005) hasta mediados de diciembre 
(cuando la mayoría de las águilas territoriales han comenzado una nueva temporada 
reproductora –construcción del nido y afianzamiento de la pareja–; obs. pers.). 

Los resultados de impacto se ofrecen en número de conejos/perdices consumidos 
y en porcentaje de la población de conejos/perdices consumido (“tasa de captura” y 
“tasa de depredación” respectivamente; Keith et al. 1977) por las águilas perdiceras en 
cada periodo (reproductor y no reproductor) y escala considerados (AEI y territorios –
radios de 4,4km y 2,2km–). 

Antes de presentar los resultados, se evaluó la sensibilidad de cada uno de los 
términos de la ecuación de Lindén y Wikman (1983), esto es, se cuantificó la influencia 
del error en cada parámetro en el resultado final de la estima de impacto. Para ello, se 
calculó la variación en la tasa de captura resultante de aplicar errores conocidos (del 
1%, 5%, 10%, 20% y 50%) a cada uno de los términos por separado. Se utilizaron como 
ejemplo los datos de conejo para la primavera de 2003 en el AEI. También se evaluó el 
efecto de esos mismos errores en la tasa de depredación resultante. En este caso se 
cuantificó además el efecto de variaciones en el parámetro densidad de la presa. Los 
valores resultantes a partir de errores del 10% y el 50% en la densidad de las presas 
fueron utilizados finalmente para ofrecer sendos rangos de máximos y mínimos en las 
estimas de la tasa de depredación (ver resultados). 

 

4.3. Resultados 
4.3.1. Población de águila perdicera 
La población de águila perdicera en el AEI se mantuvo constante en 7 territorios de 
2002 a 2005. Los cuatro territorios estudiados fuera del AEI también se mantuvieron 
ocupados durante dicho periodo. Todas las parejas estuvieron constituidas por 
individuos adultos. La productividad media en los cuatro años considerados osciló 
entre 1,27–1,64 pollos/pareja (Tabla 2). Todos los pollos observados completaron con 
éxito su desarrollo en el nido. 
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Tabla 2. Número de pollos volados en cada uno de los territorios y periodos reproductores estudiados. 
 

Territorio 
Nº de pollos 

en 2002 
Nº de pollos 

en 2003 
Nº de pollos 

en 2004 
Nº de pollos 

en 2005 
T1 2 2 2 2 
T2 1 2 2 2 
T3 2 1 1 2 
T4 1 1 1 2 
T5 1 0 2 2 
T6 1 2 1 2 
T7 2 2 1 2 
Total AEI 10 10 10 14 
     
T8 0 1 2 2 
T9 2 2 2 2 
T10 2 0 2 0 
T11 2 1 2 - 

 
4.3.2. Dieta del águila perdicera 
Globalmente, se obtuvo un total de 470 presas en el periodo reproductor y 423 en el no 
reproductor. En primavera, el conejo fue la presa principal del águila perdicera, tanto en 
términos de frecuencia relativa (32,8%) como de biomasa ingerida (52,9%). La perdiz 
fue la segunda especie presa en importancia en esta época, con un 28,0% en 
frecuencia relativa y un 22,4% en términos de biomasa. Las palomas fueron la tercera 
clase de presa más frecuentemente consumida, con valores cercanos a los de la perdiz 
(20,6%N y 17,1%B). El resto de presas aparecieron en proporciones menores al 10%. 
En cuanto a la dieta otoñal, el papel del conejo se vio acentuado (42,7%N y 63%B), 
mientras que la perdiz perdió peso y pasó a ser la tercera en importancia (18,3%N y 
12,4%B), por detrás de las palomas (21,6%N y 14,4%B). Las restantes presas 
aparecieron de nuevo en bajas proporciones (Fig. 3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Dieta del águila perdicera en el área general de estudio durante los periodos reproductor (a) 
y no reproductor (b). 
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4.3.3. Territorio del águila perdicera 
Se obtuvo un total de 224 radiolocalizaciones válidas para los 100 días del periodo de 
reproducción y 171 para los 100 del periodo otoñal. El 78,1% de las localizaciones 
primaverales se situaron en el interior del radio territorial teórico de 2,2km, mientras que 
el 93,3% estuvieron dentro del radio teórico de 4,4km. En cuanto al periodo no 
reproductor, las cifras fueron similares, aunque ligeramente menores (70,2% y 90,1%, 
respectivamente; Tabla 3; Fig. 4). 

 

Tabla 3. Número de radiolocalizaciones obtenidas de los tres ejemplares territoriales radiomarcados 
dentro de los dos radios territoriales teóricos. La numeración de los individuos se corresponde con la de 

los territorios. El territorio teórico del individuo A1 fue corregido desplazando su centro 2km al NO., 
debido a la presencia de  hábitat no aprovechable por el águila en la mitad SE del territorio original. 

Para el cálculo de los valores totales se tuvo en cuenta el territorio corregido de A1. 
 

 Periodo reproductor Periodo no reproductor 

Individuo 
Dentro del radio 

de 2,2km 
Dentro del radio 

de 4,4km Total 
Dentro del radio 

de 2,2km 
Dentro del radio 

de 4,4km Total 
A1 35 (70,0%) 46 (92,0%) 50 7 (17,0%) 23 (56,1%) 41 
A1 corregido 41 (82,0%) 49 (98,0%) 50 17 (41,5%) 30 (73,2%) 41 
A6 35 (87,5%) 40 (100%) 40 41 (82,0%) 48 (96,0%) 50 
A12 99 (73,9%) 120 (89,6%) 134 62 (77,5%) 76 (95,0%) 80 
Total 175 (78,1%) 209 (93,3%) 224 120 (70,2%) 154 (90,1%) 171 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4. Radiolocalizaciones de los tres individuos territoriales de águila perdicera radiomarcados. Se 
superponen los territorios teóricos considerados (circunferencias externa, de radio=4,4km, e interna, de 

radio=2,2km), que tienen como centro el nido o el centro geométrico de los nidos más utilizados 
(estrella). El territorio teórico del individuo A1 fue corregido (líneas discontínuas) desplazando su centro 
2km al NO., debido a la presencia de  hábitat no aprovechable por el águila en la mitad SE del territorio 

original. Se muestran los resultados para las épocas reproductora (a) y no reproductora (b). 
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En cuanto a los registros en periodo reproductor, el 
48% de las localizaciones de águilas cuyo comporta-
miento pudo ser registrado en el radio de 2,2km (n=52) 
correspondieron a individuos en vuelo; el resto de 
radiolocalizaciones procedieron de aves posadas. En el 
caso de la franja comprendida entre el radio de 2,2km y el 
de 4,4km, el 100% de las localizaciones (n=10) se 
refirieron a ejemplares en vuelo, al igual que sucedió fuera 
del radio de 4,4km (n=9). 

En época no reproductora, el 29% de las 
localizaciones en el radio de 2,2km (n=45) procedieron 
de águilas en vuelo. En la franja entre los radios de 2,2km 
y 4,4km el 41% de los registros (n=17) pertenecieron a 
aves volando. Por último, fuera del radio mayor, el 67% de 
las radiolocalizaciones (n=15) correspondieron a 
individuos en vuelo. El resto de localizaciones provinieron 
de ejemplares posados. 

 

4.3.4. Impacto de depredación 
La población de águilas del AEI (7 parejas) consumió una 
media de 303,9 conejos (rango: 278,1-340,5) y 261,8 
perdices (rango: 224,1-304,0) durante el periodo 
reproductor y 237,4 conejos y 120,8 perdices en el no 
reproductor (Tabla 4). La tasa de captura a escala 
territorial fue calculada en cada uno de los territorios en 
los que se pudo estudiar la dieta a partir de un número 
suficiente de presas (n>20; Tablas 5 y 6). Así, la tasa de 
captura media a nivel territorial resultó de 48,7 conejos 
(rango: 20,2-67,2; n=18) y 39,9 perdices (rango: 11,8-
73,5; n=18) en primavera (Tabla 5) y de 40,9 conejos 
(rango: 35,2-50,7; n=3) y 16,2 perdices (rango: 15,1-18,5; 
n=3) en otoño (Tabla 6). 

El análisis de sensibilidad de los parámetros indicó 
que el término cuya imprecisión puede afectar de manera 
más importante al resultado final de las ecuaciones es la 
proporción de biomasa de la presa en la dieta del águila 
(PPB), de modo que el error arrastrado fue casi 
exactamente de la misma magnitud que el error original 
en dicho término. Por el contrario, las tasas de captura y 
de depredación fueron relativamente poco sensibles a 
errores en el consumo de hembras (CF), machos (CM) y 
pollos (CY). Influencias intermedias tuvieron los 
parámetros peso corregido de la presa (PW) y densidad 
de la presa (DP; obviamente, ésta sólo afectó a la tasa de 
depredación; Tabla 7). No obstante, los errores en la DP 
fueron los únicos considerados para establecer rangos de 
error en la tasa de depredación, ya que se consideró que 
ese parámetro fue el más susceptible de error (ver 
discusión). 
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Tabla 7. Resultados de la evaluación de la sensibilidad de cada uno de los parámetros de la ecuación de 
Linden y Wikman (1983). Para un error dado en el parámetro, se indica el error resultante en el valor de 

las tasas de captura y de depredación. Todos los valores indican porcentajes. CF: consumo de las 
hembras de águila perdicera; CM: consumo de los machos de águila perdicera; CY: consumo de los 

pollos de águila perdicera; PPB: proporción de la biomasa de la presa en la dieta del águila; PW: peso 
corregido de la presa; DP: densidad de la presa (ver texto para más detalles). 

 

Parámetro 
Error en el 
parámetro 

Error resultante en la 
tasa de captura 

Error resultante en la 
tasa de depredación 

CF/CM 1 0,37 0,18 
CY 1 0,26 0,06 
PPB 1 1,00 0,81 
PW 1 0,99 1,18 
DP 1  1,18 
CF/CM 5 1,86 1,67 
CY 5 1,27 1,08 
PPB 5 5,00 4,80 
PW 5 4,76 4,94 
DP 5  4,94 
CF/CM 10 3,73 3,88 
CY 10 2,55 2,33 
PPB 10 10,00 10,08 
PW 10 9,09 9,30 
DP 10  8,53 
CF/CM 20 7,45 7,25 
CY 20 5,09 4,90 
PPB 20 20,00 19,77 
PW 20 16,67 16,82 
DP 20  16,83 
CF/CM 50 18,63 18,41 
CY 50 12,73 12,52 
PPB 50 50,00 49,72 
PW 50 33,33 33,46 

DP 50   33,46 
 

La población de águilas perdiceras del AEI consumió una media del 1,38% de los 
conejos (rango al 10% de error en DP: 0,88-2,04%; rango al 50% de error en DP: 0,64-
2,51%; Tabla 8) y del 1,46% de las perdices (rango al 10% de error en DP: 0,93-2,51%; 
rango al 50% de error en DP: 0,68-3,08%; Tabla 9) censadas en el AEI en el periodo 
reproductor. Las tasas de depredación en el periodo no reproductor fueron del 1,55% 
en el caso de los conejos (rango al 10% de error en DP: 1,42-1,68%; rango al 50% de 
error en DP: 1,03-2,07%; Tabla 8) y del 0,49% en el de las perdices (rango al 10% de 
error en DP: 0,45-0,53%; rango al 50% de error en DP: 0,33-0,65%; Tabla 9). 

La tasa de depredación a nivel territorial se calculó en cada uno de los territorios y 
periodos en los que se censó un mínimo de un conejo o una perdiz y de manera 
simultánea se pudo estudiar suficientemente la dieta (>20 presas). La tasa de 
depredación media en los territorios de radio=4,4km en época reproductora fue del 
7,61% sobre el conejo (rango: 0,51-33,79; n=12) y del 4,61% sobre la perdiz (rango: 
0,57-11,00; n=16; Tabla 10), mientras que en época no reproductora fue del 3,17% 
sobre el conejo (rango: 0,69-5,64; n=2) y del 0,41% sobre la perdiz (n=1; Tabla 11). En 
cuanto al radio de 2,2km, la tasa de depredación media en primavera sobre el conejo 
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fue del 18,54% (rango: 0,75-70,86; n=9) y sobre la perdiz del 22,44% (rango: 2,45-
51,27; n=13; Tabla 10), mientras que en otoño fue del 34,20% sobre el conejo (rango: 
0,80-67,59; n=2) y del 1,32% sobre la perdiz (n=1; Tabla 11). Los rangos de error en 
las tasas de depredación a nivel territorial para cada época y radio obtenidos en función 
de errores del 10% y el 50% en DP se muestran en las Tablas 10 y 11. 
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4.4. Discusión 
4.4.1. Sesgos asociados a la estima del impacto 
Los resultados obtenidos son susceptibles de haber sufrido diversos sesgos 
habitualmente asociados a las estimas de impacto de depredación (Nielsen, 1999; Gilg 
et al., 2006). El consumo de hembras, machos y pollos de águila perdicera calculado 
fue probablemente bastante preciso, ya que el control de las variables de las que 
depende (censos de cada uno de estos grupos de individuos, longitud de los periodos 
de consumo y requerimientos alimenticios, dependientes éstos de la edad en el caso 
de los pollos) fue elevado. El error en la proporción de la biomasa de cada presa 
(conejo o perdiz) en la dieta del águila perdicera, el parámetro potencialmente más 
influyente en el resultado final de las tasas de captura y depredación (Tabla 10), puede 
considerarse también de pequeñas dimensiones, ya que la mayor parte de los 
territorios cuya alimentación fue analizada gozaron de un tamaño de muestra superior al 
valor mínimo habitualmente propuesto para un cálculo robusto de la dieta (Gil-Sánchez, 
1998; Gil-Sánchez, et al., 2000; Ontiveros et al., 2005). Está normalmente aceptado, 
además, que el contenido de las egagrópilas es un reflejo fidedigno de la composición 
alimenticia de esta rapaz (Real, 1996), ya que no parece acusar los inconvenientes de 
la duplicación de presas (algo que sí ocurre en otras especies; por ej., Rosemberg & 
Cooper, 1990) y de la sobrestima y subestima, respectivamente, de especies presa 
grandes y pequeñas (problema habitual en el análisis de restos; por ej., Simmons et al., 
1991; Mersmann et al., 1992; Sánchez-Zapata & Calvo, 1998). En adición, los pesos de 
las presas considerados, especialmente en el caso de aquellas especies más pesadas 
(conejo, perdiz y palomas; ver Material y métodos), fueron bastante precisos, por lo que 
el traslado de los valores de frecuencia relativa a términos de biomasa fue 
probablemente un proceso fiable. En contraste, se comprobó la existencia de error en 
los censos de presas, ya que en casi todos los territorios estudiados se encontraron 
evidencias de presencia de conejo y perdiz (cagarruteros y observaciones directas 
realizadas dentro y/o fuera de los censos, respectivamente; obs. pers.) y, sin embargo, 
no en todos se registraron conejos o perdices durante los transectos. De manera 
inversa, cabe esperar también cierto error en el resto de los territorios, que sería 
particularmente influyente en aquellos en los que se registraron menos contactos. Esta 
fuente de error fue tenida en cuenta a la hora de calcular el impacto (ver Material y 
métodos), si bien sería aconsejable realizar muestreos aún más intensivos en los 
territorios con baja densidad de presas con el fin de confirmar la magnitud de los 
errores cometidos en la presente aproximación. Por otro lado, este parámetro 
(densidad de presas), que sólo afecta a la tasa de depredación, no es el más influyente 
en el resultado final de la estima (Tabla 10). 

Varias razones proporcionan a nuestros cálculos de impacto un tinte conservativo. 
En primer lugar, se consideró a los territorios (radio de 4,4km) solapados de menor 
tamaño que los no solapados, asumiendo que el espacio “ocupado” por las parejas 
vecinas no fue compensado. A los machos se les asignaron los mismos requerimientos 
alimenticios que las hembras, y es probable que, dado su menor tamaño relativo, en 
realidad necesiten menos alimento que ellas. Las tasas de desperdicio para el conejo 
(15%) y la perdiz (4,2% para hembras y 6,4% para machos) adoptadas por nosotros 
fueron menores que las cifras propuestas por otros autores (20-30%) en el caso de una 
rapaz similar –el águila real– y presas del mismo tamaño y características (Brown & 
Watson, 1964). Los censos en primavera fueron efectuados a mitad del periodo de 100 
días, por lo que la población de perdices censada fue menor que la inicialmente 
presente, debido a la mortalidad acumulada. Por su parte, aunque la densidad de 
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conejos fue probablemente algo superior en el momento de los censos que al principio 
de la época reproductora del águila, hay que considerar que esta especie se reproduce 
durante todo el periodo primaveral (Soriguer, 1981), circunstancia que compensaría la 
subestima del censo. Además, diversos autores han señalado que la población 
potencialmente censable no es la población real de conejos, ya que, por una parte, los 
individuos de menor edad suelen ser menos detectables (Parer, 1982; Gilbert et al., 
1987; Pech et al., 1992; Robson, 1993) y, por otra, la población que aparece en 
superficie se ha estimado en un 5-57% de la población total, dependiendo del momento 
del año (Wallage-Dress, 1989) –desde el punto de vista del conejo, lo realmente 
relevante en cuanto a su dinámica sería el impacto sobre la población total, no sobre la 
que aparece en superficie–. Por otro lado, los intervalos de error ofrecidos para la tasa 
de depredación (basados en errores del 10% y el 50% en las densidades de presas) 
fueron a priori generosos. 

En contraposición, no consideramos los individuos heridos no consumidos pero 
finalmente muertos (Oksanen, 1983; Oksanen et al., 1985; Mittler, 1997) ni las crías, 
pollos o embriones que murieron por haber capturado a alguno de sus progenitores 
(Mañosa, 1991; Gilg, 2002). No obstante, en el águila perdicera no se ha descrito el 
comportamiento, frecuente en algunas especies de pequeños mamíferos carnívoros 
(Oksanen, 1983; Oksanen et al., 1985), de matar cantidades apreciables de presas sin 
llegar a consumirlas. Aparte, el sex ratio real de las perdices ingeridas en otoño 
probablemente estuvo más cercano a una razón equilibrada que en primavera (ver 
capítulo 2), y, dado que los machos contribuyeron en mayor medida a los valores de 
biomasa ingerida, esto pudo haber provocado una subestima en el número de perdices 
totales consumidas por las águilas en periodo no reproductor. No obstante, el menor 
impacto sobre dicha presa en otoño que en primavera haría perder a esta fuente de 
error importancia relativa. 

Con todo, por tanto, es plausible que las estimas de impacto ofrecidas en este 
capítulo sean en término medio realistas. 

 

4.4.2. Impacto a escala poblacional 
Las tasas de depredación del águila perdicera sobre el conejo y la perdiz a escala 
poblacional en nuestro área de estudio fueron extremadamente bajas (0,3-3,1%), tanto 
en periodo reproductor como en otoño. En el caso de la perdiz, estos valores estuvieron 
en general muy por debajo de los registrados en otros estudios de impacto de 
depredación de rapaces sobre aves de interés cinegético efectuados en el norte de 
Europa (Tabla 12). Desafortunadamente, no existen estudios de similares 
características en ambientes mediterráneos, con la única excepción del trabajo de 
Mañosa (1991) con azores y perdices rojas en el noreste de España. Este autor 
encontró que los azores consumieron el 6% de la población otoñal de perdices, y 
fueron responsables de una reducción del 22% de las perdices disponibles en la 
temporada cinegética respecto a la primavera precedente –si bien estos valores no 
parecieron condicionar las densidades reproductoras en los siguientes años–. La baja 
densidad poblacional del águila perdicera derivada de sus mayores requerimientos 
territoriales en relación a las citadas aves de presa puede considerarse la principal 
razón del bajo impacto de depredación sobre la perdiz encontrado en el AEI –la 
densidad del azor en Finlandia, por ejemplo, fue casi 10 veces superior a la del águila 
perdicera en el AEI (Lindén & Wikman, 1983), y la de halcones y aguiluchos en Escocia 
5-17 y 10-36 veces superior, respectivamente (Redpath & Thirgood, 1999)–. No existen 
estudios específicos del impacto de aves rapaces sobre el conejo en Europa, y los 
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escasos trabajos que abordan el efecto de los depredadores en conjunto (mamíferos 
carnívoros más aves rapaces) sobre esta presa apuntan a que la depredación tiene 
poca influencia o que puede ser limitante sólo a bajas densidades de conejo (Erlinge et 
al., 1984; Trout & Tittensor, 1989). 

 
Tabla 12. Tasas de depredación de rapaces sobre poblaciones adultas de aves cinegéticas en estado 

silvestre. 

Depredador Presa Periodo 
Tasa de 

depredación Lugar Referencia 
Halcón peregrino + 
aguilucho pálido Lagópodo común Verano 23% Escocia Redpath & Thirgood, 1999 
Halcón peregrino + 
aguilucho pálido Lagópodo común Invierno 27% Escocia Redpath & Thirgood, 1999 

Halcón gerifalte Lagópodo alpino Verano 11-32% Islandia Nielsen, 1999 

Aguilucho pálido Lagópodo común Verano 7% Escocia Picozzi, 1978 
Aguilucho pálido + 
otras rapaces Perdiz pardilla (♀) Primavera + verano 5-46% Francia Bro et al., 2001 

Azor Gallo-lira (♀) Primavera/verano 25% Suecia Widén et al., 1987 

Azor Gallo-lira (♂) Primavera/verano 14% Suecia Widén et al., 1987 

Azor Urogallo (♀) Año completo 50% Noruega Wegge, 1984 

Azor Grévol común Verano 12% Finlandia Lindén & Wikman, 1983 

Azor Lagópodo común Verano 20-32% Finlandia Tornberg, 2001 

Azor Gallo-lira (♀) Verano 17% Finlandia Tornberg, 2001 

Azor Gallo-lira (♂) Verano 9% Finlandia Tornberg, 2001 

Azor Urogallo (♀) Verano 7% Finlandia Tornberg, 2001 

Ratonero Gallo-lira Verano 1% Finlandia Valkama et al., 2005 

Ratonero Lagópodo común Verano 1% Finlandia Valkama et al., 2005 

 

Si eliminamos el efecto del consumo de los pollos, la tasa de captura del águila 
perdicera sobre el conejo a escala poblacional (AEI) se mantuvo prácticamente estable 
entre el periodo no reproductor estudiado (tasa de captura en otoño de 2003: 237,4 
conejos) y los periodos reproductores anterior (tasa de captura de las águilas adultas 
en primavera de 2003: 238,6 conejos) y posterior (tasa de captura de las águilas 
adultas en primavera de 2004: 250,0 conejos). En el caso de las tasas de depredación, 
los valores fueron distintos debido a las diferencias interestacionales en el tamaño de la 
población de conejos, de modo que el impacto de las águilas adultas fue notablemente 
mayor en época no reproductora (tasa de depredación en otoño de 2003: 1,55% de los 
conejos) que en las reproductoras anterior (tasa de depredación de las águilas adultas 
en primavera de 2003: 1,10% de los conejos) y posterior (tasa de depredación de las 
águilas adultas en primavera de 2004: 0,82% de los conejos). El incremento en el 
consumo relativo de conejos en otoño, cuando éstos son menos abundantes, puede 
estar motivado por un deliberado mayor interés de las águilas perdiceras hacia esta 
especie presa. Esto estaría en consonancia con las hipótesis planteadas en los tres 
primeros capítulos sobre las preferencias tróficas del águila perdicera, de modo que, 
durante el periodo no reproductor, las águilas podrían aprovechar de forma más intensa 
y rentable los parches más ricos en conejos al gozar de una mayor libertad de 
movimiento. Aún así, el impacto sobre el conejo a nivel poblacional, tanto si tenemos en 
cuenta el consumo de los aguiluchos como si no, sigue siendo muy bajo, con 
independencia de la época estudiada. 

En el caso de la perdiz, el efecto de su reproducción es menos relevante, aunque 
los primeros pollos en nacer –a finales del periodo primaveral estudiado (Arias de 
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Reyna, 1975)– añaden a la estima del impacto en época reproductora un adicional 
matiz conservativo. Independientemente, la tasa de depredación del águila perdicera 
sobre la perdiz a nivel poblacional fue muy baja (<3,1%). Al contrario que en el caso del 
conejo, las tasas de captura y de depredación sobre la perdiz fueron más intensas en 
primavera que en otoño. Durante la época reproductora del águila perdicera, tal y como 
se ha documentado en otros lugares de la Península (Palma et al., 2006), la 
depredación estuvo sesgada hacia los machos (ver apartado 4.2.2.), de modo que las 
águilas los consumieron en mayor proporción a la esperada en función del sex ratio 
normalmente presente en poblaciones naturales relativamente saludables (cercano a 
1:1; Castién & Zudaire, 1983; Pépin et al., 1985; Nadal et al., 1996). El conspicuo 
comportamiento de los machos durante el periodo reproductor, momento en el que 
pasan buena parte del tiempo en posaderos desprotegidos y muy visibles (Cramp & 
Simmons, 1980), podría hacerlos especialmente vulnerables a los depredadores 
(Donázar & Castién, 1989). Esta hipótesis, que se ajusta a los resultados encontrados 
por Sulkava & Rajala (1966) con águilas reales y gallos-lira en Finlandia, podría ser la 
causante de la mayor presión a la que las perdices se ven sometidas en primavera por 
parte de las águilas perdiceras, aunque tampoco hay que descartar un efecto sinérgico 
de la preferencia de las águilas perdiceras por el conejo, de manera que en otoño las 
águilas tiendan a usar más los parches ricos en conejo en detrimento de los de perdiz 
(ver capítulos 1, 2 y 3). 

La extracción diferencial de sexos debe ser agregada al efecto final de la 
depredación sobre la población de perdiz, ya que podría actuar incrementando el 
impacto del águila perdicera sobre esta especie al reducir su potencial reproductor, 
acontecimiento que se consumaría cuando la pérdida de machos no pudiera ser 
contrarrestada por el comportamiento ocasionalmente bígamo de esta galliforme (del 
Hoyo et al., 1994). En cualquier caso, no parece probable que, a niveles tan bajos de 
tasa de depredación media como los encontrados aquí, se produzca una eliminación 
de machos de tal magnitud que ocasione una disminución importante en el potencial 
reproductivo. Además, las hembras de aves que, como la perdiz, nidifican en el suelo 
son más propensas a ser capturadas por depredadores terrestres durante el periodo 
reproductor que los machos (Nadal et al., 1996; Donald, 2007), circunstancia que 
compensaría el sesgo inducido por las águilas perdiceras. 

Un último aspecto a tener en cuenta es que la densidad de la población de águila 
perdicera estudiada es una de las más altas dentro del continente europeo y la 
productividad la mayor encontrada hasta ahora para la especie (Gil-Sánchez et al., 
2004; Moleón & Gil-Sánchez, 2006), por lo que el impacto en otras áreas con similares 
o mayores densidades de conejos y perdices, como algunas zonas del centro y sur de 
la Península Ibérica, podría ser incluso más débil. En zonas marginales del área de 
distribución europea del águila perdicera, las menores densidades de águilas podrían 
ser compensadas también por menores densidades de estas presas, por lo que la 
aplicabilidad de las conclusiones de este estudio en esos lugares es limitada. Esta 
circunstancia sugiere la conveniencia de realizar estudios similares en esas zonas, que 
además son las que se mantienen en un peor estado de conservación (Tucker & Heath, 
1994; Real et al., 1996; Real & Mañosa, 1997; Real, 2004; del Moral, 2006). 

 

4.4.3. Impacto a escala territorial 
A nivel territorial, el escenario sufrió importantes variaciones en función del radio 
considerado. Según el radio mayor (4,4km), el impacto, tanto sobre el conejo como 
sobre la perdiz, fue también bajo en promedio, superando solo excepcionalmente la 
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cifra del 10%, si bien el número de territorios convenientemente estudiados en otoño fue 
muy escaso. Por el contrario, al analizar el radio menor (2,2km) los valores aumentaron 
sensiblemente, de modo que la media se situó en torno al 20% y se alcanzaron 
porcentajes cercanos al 95% y al 70% de tasa de depredación de conejos y perdices, 
respectivamente. El radio de 4,4km fue obtenido a partir de la distancia mínima media 
entre parejas, de modo que, en promedio, es indicador de la densidad máxima que 
puede alcanzar el águila perdicera en el área de estudio. Por tanto, el radio de 4,4km 
tendría un mayor significado biológico a la hora de establecer máximos niveles de 
depredación a escalas espaciales amplias. A una escala intraterritorial, sin embargo, la 
situación es algo más confusa. Los datos de radioseguimiento aquí mostrados indican 
una mayor permanencia de las águilas dentro del radio pequeño. Por el contrario, la 
actitud de vuelo fue más frecuente conforme las aves se alejaron del nido. Esta 
tendencia fue especialmente evidente en periodo reproductor, circunstancia en parte 
lógica si consideramos que dos de los tres ejemplares radiomarcados fueron hembras 
y éstas pasan en esa época gran parte del tiempo en el nido o sus inmediaciones, 
momento en el que son alimentadas principalmente por sus parejas (Arroyo et al., 1977; 
Pérez-Mellado et al., 1977). Dado que las águilas perdiceras pueden cazar tanto en 
vuelo como al acecho desde un posadero (Ferguson-Lees & Christie, 2001), hubiera 
sido sin duda del mayor interés discriminar el comportamiento de caza en relación a 
nuestros registros. La asociación de los eventos de caza a uno (ave posada) u otro 
comportamiento (ave volando) podría tener consecuencias muy diferentes sobre la 
interpretación de nuestros resultados de impacto. Sería, por tanto, recomendable 
efectuar una aproximación más profunda sobre el comportamiento depredatorio de las 
águilas en relación a la distancia al nido, algo que no fue posible en nuestro caso 
debido al gran esfuerzo que requiere este tipo de estudios (Ferrer, 1993). 

Por otro lado, el uso del hábitat de los territorios por parte del águila perdicera dista 
mucho de ser homogéneo (no sólo en relación a la cercanía al nido; Fraguás et al., 
2001; Sanz et al., 2005; presente estudio), de modo que la actividad se concentra en 
parches de comparativamente reducido tamaño. Este uso heterogéneo del hábitat 
reduciría el valor de los radios teóricos circulares considerados por nosotros, al mismo 
tiempo que restaría utilidad a la generalización de las estimas de impacto aquí 
ofrecidas. Así, el desigual uso del espacio por parte de las águilas actuaría 
concentrando la intensidad de depredación en diversos parches cuyo número, tamaño 
y forma pueden variar ampliamente de un territorio a otro. 

No obstante, el tamaño de los territorios obtenido en un reciente estudio en una 
zona del levante español (Sanz et al., 2005) mediante el estimador de probabilidad 
Kernel osciló entre 15,8-44,5km2 (n=3), valores que se encuentran en una posición 
intermedia entre los resultantes de los dos radios teóricos considerados en el presente 
estudio (15,3km2 y 61,3km2). Esta información sugiere que, a pesar de todo lo expuesto 
anteriormente, nuestros datos a nivel territorial pueden resultar aún orientativos. La gran 
mayoría de las estimas de impacto sobre el conejo y la perdiz estuvieron por debajo del 
10% de tasa de depredación en relación al radio mayor. Respecto al radio pequeño, 
cerca de la mitad de los casos se situaron por debajo de dicho umbral. En 
consecuencia, el impacto del águila perdicera sobre ambas presas a esta escala solo 
habría sido aparentemente relevante en una minoría de los territorios y años analizados, 
y siempre y cuando las densidades de conejo hubieran sido menores de 0,12-0,04 
ind./ha (radios de 2,2km y 4,4km, respectivamente) y las de perdiz menores de 0,17 
ind./ha (radio de 2,2km; ver Tablas 10 y 11). Hay que tener en consideración, no 
obstante, que hubo territorios donde no se contabilizaron presas (especialmente 
conejo) durante los censos. En estos casos y en los que las densidades de presas 
fueron más bajas la depredación por parte del águila perdicera sí que podría constituir 
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en potencia una importante limitación de las poblaciones de conejo y/o perdiz. En este 
punto es necesario precisar que probablemente exista un efecto amortiguador en el 
tamaño del territorio, de manera que las águilas que ocupan aquellos con menor 
disponibilidad de recursos tróficos ampliarían sus áreas de campeo (Cabeza & de la 
Cruz, 2001; J. Real, com. pers.). 

Igualmente, es necesario incidir de nuevo en el hecho de que los conejos 
censados probablemente reflejen solo una parte de la población real, así como en el 
efecto atenuante de la reproducción de esta especie, circunstancias que podrían influir 
apreciablemente en los cálculos de impacto. La tasa de depredación estimada es un 
valor estático y puntual, mientras que la población de conejo fue dinámica en los dos 
periodos estudiados (más en primavera que en otoño; Soriguer, 1981). El elevado 
potencial reproductor del lagomorfo (Soriguer, 1981) hace que, tal y como comentamos 
al comienzo de la discusión, las estimas de impacto sobre esta especie sean 
particularmente conservativas. En este caso, modelos dinámicos que tengan en cuenta 
las variaciones temporales en la abundancia de la presa pueden ser especialmente 
recomendados para dilucidar el poder limitante real del águila perdicera sobre el conejo 
en aquellos territorios en los que se obtuvieron los mayores valores de tasa de 
depredación. 

Como vemos, las dificultades que encuentra la interpretación de los resultados de 
impacto a nivel territorial son considerables. Esto, unido al notable esfuerzo que 
requiere el proceso de recogida de muestras en este tipo de estudios puede haber sido 
determinante en la carencia casi absoluta de aproximaciones al efecto de los 
depredadores sobre sus presas a esta escala. 

 

4.4.4. Síntesis y conclusiones 
La capacidad del águila perdicera para limitar a los conejos y perdices del área de 
estudio fue muy débil a escala poblacional. A nivel territorial, en cambio, el escenario 
fue más ambiguo, aunque es probable que el potencial de limitación del águila fuese 
importante únicamente en aquellos territorios con menor abundancia de presas. Los 
resultados ofrecidos en este capítulo apuntan, por tanto, a que el conflicto entre 
cazadores y águilas perdiceras en el área considerada estaría restringido al espacio 
ocupado por algunos territorios (en especial dentro de los radios de 2,2km). Esto 
implicaría que la gran mayoría de los cotos de caza localizados en la zona de estudio 
estarían libres de la “competencia” ejercida por las águilas, lo que conduce a una 
reducción significativa del conflicto de intereses entre el colectivo cinegético y el 
conservacionista. No obstante, sería particularmente interesante desarrollar estudios 
complementarios que determinen a escala territorial en qué medida la depredación por 
parte de las águilas perdiceras es aditiva o compensatoria a otras causas de 
mortalidad, dado que estas propiedades son las que definen finalmente el alcance del 
potencial de la limitación. 

Uno de los factores que podrían amortiguar o acentuar el efecto del águila 
perdicera es la acción de otros depredadores. A este respecto, la extrapolación de 
nuestros resultados a otras poblaciones es especialmente arriesgada en el ecosistema 
mediterráneo debido a la notable diversidad y heterogeneidad de la comunidad de 
depredadores que lo caracteriza. En este escenario de complejidad y variabilidad 
ambiental es especialmente conveniente desarrollar estudios encuadrados en 
diferentes marcos ecológicos y profundizar en las condiciones locales que determinan 
la magnitud de los efectos de la depredación ejercida por el águila perdicera. Un factor 
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atenuante probablemente muy importante en las consecuencias de la depredación es 
el efecto de la reproducción del conejo. Es esperable que modelos que ilustren una 
relación dinámica entre el águila perdicera y esta presa revelen un impacto 
considerablemente más bajo que el encontrado por nosotros. Otro de los factores 
importantes –y particularmente apropiado en el contexto de este capítulo– en el efecto 
final de la depredación sería la propia caza. En aquellos territorios en los que las 
densidades de presas son más bajas sería interesante determinar hasta qué punto los 
cazadores influyen en la dinámica poblacional de dichas especies-presa-cinegéticas, 
ya que, al menos en determinadas ocasiones, se ha constatado que su efecto es 
bastante mayor que el de los depredadores (Watson et al., 2007). 

En el caso de la perdiz hay un aspecto que merece especial mención, y es que el 
águila perdicera es el depredador ibérico que, con diferencia, más perdices adultas 
incluye en su alimentación (Moleón, 2007). En consecuencia, solo aquellas especies de 
depredadores que puedan alcanzar densidades muy superiores al águila perdicera 
podrían ser capaces de ejercer una presión mayor sobre las perdices adultas, los 
individuos de mayor potencial reproductivo de la población. Por otro lado, el hecho de 
que la perdiz no sea, a pesar de todo, la principal presa del águila perdicera, en 
conjunción con el moderado impacto de esta rapaz sobre esta especie, sugiere que el 
nombre común del águila podría en realidad actuar sobrevalorando su papel como 
limitante de la dinámica poblacional de la perdiz, por lo que es posible que un hecho 
tan aparentemente trivial como el nombre común de una especie pueda haber 
tradicionalmente favorecido su persecución. 
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Anexo 1. Presas pesadas para el cálculo de la biomasa ingerida por las águilas. Las medidas fueron 
tomadas con una balanza de precisión electrónica (precisión: ±0,5g). El peso corregido se refiere al 
peso del ejemplar sin las partes normalmente desechadas por las águilas, esto es, plumas grandes 

(primarias y rectrices), patas, quillas y vísceras. 
 

 Peso total (g) Peso corregido (g) 
Alectoris rufa 1 (♀) 344 290 
Alectoris rufa 2 (♀) 427 366 
Alectoris rufa 3 (♀) 387 331 
Alectoris rufa 4 (♀) 409 347 
Alectoris rufa 5 (♀) 374 332 
Alectoris rufa 6 (♂) 426 359 
Alectoris rufa 7 (♂) 451 369 
Alectoris rufa 8 (♂) 488 413 
Columba palumbus 1 409 340 
Columba palumbus 2 428 349 
Columba palumbus 3 428 344 
Columba palumbus 4 408 322 
Streptopelia turtur 1 132 98 
Streptopelia turtur 2 160 128 
Streptopelia turtur 3 165 126 
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Figura 3. 
Respuesta funcional (tipo II) del águila perdicera 

hacia el conejo en primavera, en función de la 
tasa de depredación y las densidades de conejo 
obtenidas en el radio territorial de 4,4km (figura 

grande) y el de 2,2km (figura reducida). 
 

Figure 3. 
Functional response (type II) of the Bonelli’s eagle 

during breeding season to the rabbit, in relation 
to rabbit densities inside the 4,4km (large figure) 

and 2,2km eagle territory radii (small figure). 
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oFigura 4. 
Respuesta funcional (tipo II) del águila perdicera 

hacia la perdiz en primavera, en función de la 
tasa de depredación y los datos de abundancia 
de perdiz obtenidos en los radios territoriales de 
4,4km (figura grande) y 2,2km (figura reducida). 

 
Figure 4. 

Functional response (type II) of the Bonelli’s eagle 
during breeding season to the red-legged 

partridge in relation to partridge densities inside 
the 4,4km (large figure) and 2,2km eagle territory 

radii (small figure). 
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El objetivo principal del presente capítulo fue explorar las respuestas funcional y numérica 
de un depredador territorial –el águila perdicera– durante el periodo reproductor hacia sus 
dos presas básicas –el conejo y la perdiz roja– en un área genuinamente mediterránea del 
sur de España (provincia de Granada). El águila perdicera respondió funcional, aunque no 
numéricamente, hacia el conejo y la perdiz. Los modelos de mejor ajuste correspondieron a 
respuestas funcionales de tipo II (típica de especialistas) en ambos casos, escenario que 
confiere a este depredador un escaso potencial regulador sobre dichas presas. No obstante, 
no se puede descartar la existencia de una fase de densodependencia directa a bajas 
densidades de perdiz. Estas dos especies presa parecen ser además las más importantes a 
nivel local para el águila perdicera, circunstancia que podría reproducirse en otros lugares 
de su distribución europea. Los resultados obtenidos implican diversas consideraciones en 
cuanto a la conservación de las tres especies objeto de estudio, particularmente destacables 
en el contexto del conflicto entre depredadores e intereses cinegéticos. Se evidencia la 
utilidad y necesidad de la realización de estudios sobre interacciones depredador-presa en 
sistemas naturales complejos. Las aproximaciones futuras a la respuesta funcional deberían 
considerar la tasa de depredación en lugar de la tasa de captura o la frecuencia de la presa 
en la dieta del depredador.  

Functional and numerical response of Bonelli´s eagle to the rabbit and 
the red-legged partridge. 
Here we explore the functional and numerical responses of a territorial predator –the 
Bonelli’s eagle– to its main two prey species –the rabbit and the red-legged partridge– 
during the breeding period in a characteristic Mediterranean area of southern Spain 
(Granada province). The Bonelli’s eagle responded functionally, but not numerically, to the 
rabbit/partridge density changes. Type II functional responses (typical of specialist predators) 
offered the best fitted models for both prey. However, a type III response to the partridge 
could be still possible. This situation agrees with the fact that these two species seem to be 
the most important prey for the Bonelli’s eagle in the study area. This pattern could also 
appear in other locations of its European distribution. However, the role of Bonelli’s eagles as 
regulation factors of rabbit and partridge populations seems to be poor. The results reported 
here lead to conservation implications concerning the three studied species, particularly in 
the field of the conflict existing between predators and game. There is a need for further 
research on predator-prey relationships in complex ecosystems. Studies about functional 
responses should be based on the predation rate, rather than on the kill rate or the 
frequency of occurrence of prey in the predator’s diet. 
 

Abstract

 Resumen
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Respuestas funcional y numérica del 

águila perdicera hacia el conejo y la 

perdiz 

 

5.1. Introducción 
Los depredadores pueden responder numérica y funcionalmente frente a variaciones en 
la densidad de sus presas (Solomon, 1949). La respuesta numérica se origina a partir 
de los procesos de mortalidad, reproducción, emigración e inmigración (por ej., 
Nielsen, 1999), mientras que la funcional es producto de la frecuencia de consumo 
(Holling, 1959, 1965). La respuesta funcional tiene una mayor trascendencia, ya que la 
numérica depende en parte de ella (Keith et al., 1977), aunque sólo una combinación 
de ambas (la consecuentemente denominada respuesta total) revela cómo puede 
afectar el depredador a la población de su presa, esto es, si es capaz de regularla o no. 
No obstante, en ausencia de respuesta numérica la respuesta funcional equivaldría a la 
respuesta total a nivel individual. La cuestión del papel regulador de la depredación 
representa un tema recurrente en ecología (Sinclair & Pech, 1996; Krebs, 2002), 
asumiéndose que el potencial de hacer que la población presa vuelva al nivel de 
equilibrio después de una perturbación (potencial regulador) depende fundamental-
mente de si la depredación es o no un fenómeno directamente densodependiente 
(Turchin, 2003). 

Desde que, primeramente, Solomon (1949) y, después, Holling (1959, 1965) 
describieran la respuesta funcional como el cambio en la tasa de consumo del 
depredador sobre una presa en relación a la abundancia de dicha presa, mucho se ha 
escrito en la literatura científica acerca de las relaciones entre depredadores y presas. 
Numerosos estudios, tanto teóricos (Murdoch & Oaten, 1975; Hanski et al., 1991; 
Hanski & Korpimaki, 1995; Turchin & Hanski, 1997) como empíricos (Erlinge et al., 1983; 
Marcström et al., 1988; Lindtrom et al., 1994; Messier, 1994; Krebs et al., 1995; Reid et 
al., 1995; Tapper et al., 1996; Boveng et al., 1998; Korpimaki & Norrdahl, 1998; 
Angerbjörn et al., 1999) sugieren que los depredadores generalistas sí pueden regular a 
sus presas, aunque a veces el efecto no sea obvio (Newton, 1998). Por el contrario, los 
especialistas parecen ser incapaces de ello (Murdoch & Oaten, 1975; Hanski et al., 
1991; Angerbjörn et al., 1999; Turchin, 2003). Los especialistas mostrarían una 
respuesta funcional de tipo II, cuya propiedad más notoria es que no existe 
densodependencia directa en todo el rango de densidades que puede presentar la 
población presa. Por su parte, los depredadores generalistas exhibirían una respuesta 
de tipo III, cuya característica clave es la existencia de una fase de densodependencia 
directa a bajas densidades de la presa (Holling, 1959, 1965). 

5 
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Paralelamente, los depredadores generalistas favorecen la estabilización de la 
población de la presa al mostrar una respuesta numérica sin retardo temporal, mientras 
que los especialistas promoverían la desestabilización respondiendo numéricamente 
con retardo (por ej., May, 1973; Hanski et al., 1991; Turchin & Hanski, 1997; Nielsen, 
1999; Turchin, 2003). Pero no solo las preferencias tróficas pueden condicionar el tipo 
de respuesta numérica, sino que el comportamiento respecto al lugar de cría también 
puede ser relevante. Así, las especies nomádicas o móviles tendrían una mayor 
facilidad para responder numéricamente que aquellas sedentarias que mantienen los 
mismos territorios a lo largo del tiempo (Hanski et al., 1991; Turchin, 2003). En el caso 
de estas últimas (si exceptuamos la porción flotante de sus poblaciones), la única forma 
posible de responder es variando la densidad de parejas reproductoras y/o el éxito 
reproductor. 

Sin embargo, la gran mayoría del conocimiento actualmente existente acerca de 
las interacciones depredador-presa está fundamentado en estudios realizados en 
sistemas naturales relativamente simples (ver referencias anteriores). En consecuencia, 
resulta difícil, cuando no arriesgado, aplicar estas conclusiones a ecosistemas que, 
como el mediterráneo, se caracterizan por poseer una diversa comunidad de 
depredadores y un mucho mayor espectro de presas potenciales, además de unas 
condiciones ambientales marcadamente variables. 

La finalidad esencial del presente capítulo fue explorar las respuestas funcional y 
numérica de un depredador territorial en periodo reproductor hacia sus dos presas 
principales en un área genuinamente mediterránea del sur de España (provincia de 
Granada). El sistema de estudio estuvo constituido por el águila perdicera, el conejo y 
la perdiz roja. Como objetivo complementario se analizaron las preferencias tróficas del 
águila perdicera en el área de estudio, conjuntando y sintetizando las aportaciones 
efectuadas en anteriores capítulos. 

El águila perdicera en Europa occidental parece comportarse como un especialista 
facultativo en conejos, de modo que cuando esta presa es relativamente abundante –
como en el sur ibérico (Virgós et al. en prensa)– es la preferida para el depredador, pero 
cuando es demasiado escasa el águila persiste alimentándose de otras especies (ver 
capítulos 1, 2 y 3). Si el patrón encontrado a nivel continental se reproduce a una escala 
menor, cabe esperar que las águilas perdiceras territoriales de Granada muestren hacia 
el conejo una respuesta funcional de tipo II, tal y como recientemente se ha descrito en 
otra localidad del sur peninsular (Palma et al., 2006). En cambio, la perdiz roja no es 
una presa tan importante como el conejo a nivel continental, aunque parece ser más 
rentable para el águila perdicera que otras especies presa (ver capítulo 3), y es 
probable que su especial vulnerabilidad en primavera la haga particularmente 
apetecible en dicha época (ver capítulos 2 y 4). Por tanto, también es plausible que el 
águila perdicera responda funcionalmente hacia esta presa, aunque en este caso una 
respuesta de tipo generalista (III) parece más coherente. 

Finalmente, es previsible que las restricciones impuestas por la fuerte territorialidad 
(del Hoyo et al., 1994; Ferguson-Lees & Christie, 2001; Fraguás et al., 2001) y la baja 
tasa de fecundidad del águila perdicera (1-2 pollos por pareja y año como norma; 
Cramp & Simmons, 1980; Real, 2004) confieran a este depredador una pobre 
capacidad para responder numéricamente, independientemente de la presa. 
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5.2. Material y métodos 
5.2.1. Área de estudio 

El trabajo, desarrollado principalmente entre los años 2002 y 2005, se efectuó a 
escala territorial. En total se estudiaron 11 territorios de águila perdicera, todos situados 
en la provincia de Granada (sureste de España; Fig. 1). El área de estudio, típicamente 
mediterránea, pertenece a los pisos bioclimáticos meso- y, en menor medida, 
supramediterráneo (Montero & González-Rebollar, 1982). El hábitat de los territorios 
está caracterizado por una mezcla de zonas relativamente naturales (matorral y pinar –
Pinus halepensis–) y cultivos de secano, fundamentalmente de olivar y cereal (Fig. 1). 
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5.2.2. Dieta, éxito reproductor y territorio del 
depredador 
Se estudió la dieta del águila perdicera en periodo reproductor mediante el análisis de 
egagrópilas (Real, 1996) recogidas en posaderos situados en o cerca de los cortados 
de nidificación. La recolección de egagrópilas tuvo lugar en mayo, con objeto de evitar 
molestias en la reproducción de esta rapaz amenazada (Gil-Sánchez et al., 2004). La 
alimentación se analizó tanto en términos de frecuencia relativa como de biomasa 
relativa ingerida (ver capítulo 4 para más detalles sobre los cálculos de la dieta). Las 
diferentes presas se encuadraron en los siguientes siete grupos presa: conejo, otros 
mamíferos, perdiz, palomas (Columba sp.), córvidos, otras aves y reptiles. En base a la 
frecuencia relativa de estos grupos se calculó el índice de diversidad trófica de 
Shannon-Weaver (ln; Weaver & Shannon, 1949) para cada territorio y año. 

Los datos de dieta así obtenidos sirvieron para inferir, mediante la ecuación 
empleada por Lindén y Wikman (1983), el número de conejos y perdices consumidos 
en cada temporada por unidad reproductiva de águilas perdiceras (padres más pollos), 
parámetro habitualmente llamado tasa de captura (Keith et al. 1977). La tasa de captura 
se calculó para un periodo de 100 días (mediados de febrero-finales de mayo), que 
incluye 40 de incubación y 60 de estancia de los pollos en el nido (Gil-Sánchez, 2000; 
ver capítulo 4 para más detalles sobre el cálculo de la tasa de captura). 

Se utilizó el éxito reproductor como principal medida de las variaciones 
poblacionales en el cálculo la respuesta numérica, aunque también se tuvieron en 
cuenta los posibles cambios en la ocupación de los territorios. Así, todos los territorios 
se visitaron anualmente para confirmar su ocupación y registrar su productividad 
(número de pollos/pareja). Los controles de pollos se efectuaron a una distancia 
prudente mediante el uso de la óptica adecuada (telescopio de 20-60X) para evitar 
interferencias en el proceso reproductor (Gil-Sánchez et al., 2004). Se consideraron 
como pollos volados aquellos que fueron observados con >50 días de edad (Real et 
al., 1996; Carrete et al., 2002; Gil-Sánchez et al., 2004). La edad de los pollos fue 
determinada en función del desarrollo pterilar, con un error de ±5 días (Gil-Sánchez, 
2000). 

Se consideraron territorios de águila perdicera circulares, de radio igual a la 
distancia mínima media entre parejas en el total de la población granadina de esta 
especie (Ratcliffe, 1962; Kochert, 1972). El radio así estimado fue de 4417m, lo que dio 
lugar a un territorio circular de 6129ha. En el caso de 4 territorios con solapamiento 
intraespecífico, la superficie territorial considerada fue algo menor (5411ha para dos 
territorios y 5171ha para otros dos; ver Fig. 1), debido a que se asumió que las águilas 
perdiceras defienden y mantienen territorios exclusivos (Fráguas, et al., 2001; Palma et 
al., 2006). El mayor tiempo que pasan las águilas en las cercanías de los nidos en 
época reproductora (Sanz et al., 2005; obs. pers.) hizo considerar un segundo radio 
más conservativo, la mitad del anterior (radio=2209m; superficie territorio=1533ha). El 
radioseguimiento entre 2004 y 2007 de tres águilas territoriales (dos hembras y un 
macho) pertenecientes a tres territorios diferentes (dos incluidos en los 11 estudiados 
para el cálculo de las respuestas y otro cercano a ellos; Fig. 1) sirvió para validar los 
territorios teóricos calculados. Una información más completa sobre la metodología 
empleada y sobre la adecuación de cada uno de los radios puede consultarse en el 
capítulo 4. 
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5.2.3. Densidades de presas 
Se censaron los conejos y perdices presentes en el interior de los 11 territorios en tres 
temporadas reproductoras consecutivas (2002-2004). En cada territorio se efectuaron a 
pie transectos lineales de una longitud comprendida entre 1 y 2km, recorriéndose una 
media de 5,7km dentro del radio pequeño (rango: 5-9km) y de 11,5km dentro del 
grande (rango: 9-15km). En total se recorrieron 123km en cada una de las tres 
temporadas de censo (siempre los mismos transectos). Los censos tuvieron lugar en 
mitad del periodo de los 100 días de reproducción de las águilas, entre el 15 de marzo 
y finales de abril. Los transectos se efectuaron de manera estratificada en función del 
hábitat (Tellería, 1986), a primeras horas de la mañana y últimas de la tarde, y 
considerando una restrictiva banda lateral de censo de 10m. Se asumió que todas las 
perdices (o la gran mayoría) dentro de dicha banda fueron contabilizadas. En el caso 
de los conteos de conejo, especie más difícil de detectar, se empleó el factor de 
corrección propuesto por Palomares et al. (2001) con la finalidad de obtener una estima 
más realista. Las densidades para cada territorio (ambos radios) y año fueron 
calculadas dividiendo el número de presas localizadas entre la superficie total censada 
(ver capítulo 4 para más detalles metodológicos). 

En otoño de 2003 (mediados de septiembre-finales de octubre) se repitieron los 
mismos transectos. Estos resultados se utilizaron exclusivamente para explorar su 
influencia en la productividad del depredador en la primavera siguiente (ver apartado 
5.2.5.). 

Las densidades de conejos y perdices obtenidas fueron utilizadas en varios 
análisis adicionales orientados a explorar las preferencias tróficas del águila perdicera 
en el área de estudio. En concreto, se relacionaron con la proporción de cada grupo 
presa en la dieta y con la diversidad trófica. 

 

5.2.4. Respuesta funcional 
Las respuestas funcionales fueron calculadas tanto para la tasa de captura (número de 
presas consumido) como para la tasa de depredación (proporción de la población 
presa consumida; Keith et al. 1977). Esta última se obtuvo dividiendo la tasa de captura 
entre el tamaño de la población de la presa (conejo o perdiz) en cada territorio (ver 
capítulo 4 para más detalles metodológicos). Los análisis se efectuaron considerando 
la densidad de presas tanto en el radio territorial mayor (4,4km) como en el menor 
(2,2km). De los territorios y años con suficientes datos de dieta (>20 presas; n total=18 
territorios; ver resultados) no se utilizaron aquellos en los que no se contaron conejos o 
perdices durante los censos (ver capítulo 4 para una discusión relacionada con esto). 

Para distinguir entre las respuestas funcionales tipo II y tipo III (la tipo I no fue 
considerada por ser poco realista para nuestro sistema de estudio), se usaron las 
funciones clásicas de ajuste (Holling, 1965; May, 1973). En particular, para la tasa de 
captura se utilizaron las siguientes ecuaciones (Angerbjörn et al., 1999; Redpath & 
Thirgood, 1999; Sundell et al., 2000; Palma et al., 2006): 

 

Tipo II: y=ax/(b+x) 
Tipo III: y=axk/(bk+xk) 
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donde y es la tasa de captura y x la densidad de presas (conejo o perdiz). Para la tasa 
de depredación se utilizaron las ecuaciones siguientes (Calzada, 2000): 

 
Tipo II: y=a+b/x 

Tipo III: y=a+blnx/x2 

 

donde y es la tasa de depredación y x la densidad de presas (conejo o perdiz). 

La constante de saturación media a fue estimada numéricamente en cada caso. 
Para el ajuste de las diferentes curvas se usó el módulo de regresiones no lineales 
(“custom functions”) de Statistica 6.0 (StatSoft Inc, 2001). Para valorar la capacidad de 
ajuste de cada uno de los modelos comprobados se utilizó el tamaño del efecto (valor 
de r en la regresión). 

 

5.2.5. Respuesta numérica 
La existencia de respuesta numérica se exploró mediante la relación entre la densidad 
de conejo y perdiz y la productividad del águila perdicera a escala territorial (radio de 
4,4km y de 2,2km). Las comparaciones, efectuadas con cada presa por separado y con 
las dos en conjunto, se realizaron con las densidades encontradas en el mismo periodo 
reproductor (sin retardo temporal: densidades y productividad en 2002, 2003 y 2004), 
con las densidades encontradas un año antes (con desfase temporal de un ciclo 
reproductor completo: densidades en 2002, 2003 y 2004 y productividad en 2003, 2004 
y 2005, respectivamente) y con las densidades en el periodo no reproductor previo a la 
reproducción (con desfase temporal de unos meses; densidades en periodo no 
reproductor de 2003 y productividad en 2004). Para este propósito se emplearon 
correlaciones de Pearson. 

Las variaciones en la ocupación territorial no fueron analizadas debido a que no 
existieron durante el periodo de estudio. 

 

5.3. Resultados 
5.3.1. Dieta y éxito reproductor del depredador 
La alimentación del águila perdicera en el área de estudio durante el periodo 
reproductor se basó en el consumo de conejo. La perdiz fue la segunda presa en 
importancia, seguida de cerca por las palomas. El resto de grupos presa mostraron una 
menor representación en dieta (Tabla 1). 

La productividad media del águila perdicera durante el periodo de estudio osciló 
entre 1,27–1,64 pollos/pareja, según los años. El número de pollos volados en cada 
uno de los territorios y años se muestran en la Tabla 1. 

Según la productividad registrada y la frecuencia (biomasa relativa) de conejos y 
perdices en la dieta del águila perdicera, la tasa de captura por unidad reproductora de 
águilas en los 100 días de reproducción fue de 48,7 conejos (rango: 20,2-67,2) y de 
39,9 perdices (rango: 11,8-73,5; Tabla 2). 
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Tabla 1. Productividad (número de pollos) y frecuencia relativa (N) de conejo y perdiz en la dieta del águila 
perdicera durante el periodo reproductor (100 días) en los territorios y años en que ésta pudo ser suficientemente 

estudiada. También se indica el índice de diversidad trófica (H´). En 2005 todas las parejas analizadas sacaron 2 
pollos, excepto la número 10 (0 pollos). 

 

Territorio Año Productividad % Con % O M % Per % Pal % Cor % O A % Rep H´ 
Nº de 
presas 

T1 2002 2 35,00 3,17 30,16 15,87 4,76 6,35 6,35 1,626 63 
T4 2002 1 26,47 0 23,53 14,71 11,76 8,82 14,71 1,722 34 
T5 2002 1 39,39 0 9,09 30,30 15,15 3,03 3,03 1,445 33 
T8 2002 0 50,00 4,00 16,00 20,00 0 10,00 0 1,321 50 
T10 2002 2 38,10 0 52,38 0 0 4,76 4,76 0,996 21 
T11 2002 2 41,86 2,33 23,26 0 2,33 4,65 25,58 1,370 43 
T1 2003 2 33,93 2,33 33,93 10,71 5,36 5,36 8,93 1,590 56 
T2 2003 2 25,93 3,70 22,22 40,74 3,70 3,70 0 1,416 27 
T3 2003 1 24,62 1,54 33,85 16,92 1,54 4,62 16,92 1,584 65 
T6 2003 2 8,70 4,35 13,04 52,17 0 4,35 17,39 1,394 23 
T8 2003 1 62,79 2,33 27,91 2,33 0 2,33 2,33 0,999 43 
T9 2003 2 26,47 0 23,53 23,53 2,94 5,88 17,65 1,609 34 
T11 2003 0 50,00 0 45,45 0 0 0 4,55 0,846 22 
T1 2004 2 18,75 0 40,63 21,88 9,38 3,13 6,25 1,516 32 
T2 2004 2 42,86 0 26,19 21,43 0 4,76 4,76 1,334 42 
T3 2004 1 23,33 0 16,67 40,00 3,33 3,33 13,33 1,500 30 
T8 2004 2 34,78 10,87 43,48 8,70 0 2,17 0 1,266 46 
T9 2004 2 29,03 3,23 22,58 29,03 0 6,45 9,68 1,568 31 

 
 
 

5.3.2. Densidades de presas 
La densidad media de conejo en los territorios de radio igual a 4,4km fue de 0,484 
ind./ha (rango: 0,029-2,052), mientras que la de perdiz fue de 0,240 ind./ha (rango: 
0,036-0,600). En el radio menor, la densidad media de conejo fue de 1,099 ind./ha 
(rango: 0,036-5,558) y la de perdiz de 0,218 ind./ha (rango: 0,063-0,667; Tabla 2). Las 
densidades medias otoñales dentro del radio mayor fueron de 0,303 conejos/ha (rango: 
0,041-1,197) y 0,366 perdices/ha (rango: 0,094-1,050), mientras que en el radio 
pequeño fueron de 0,872 conejos/ha (rango: 0,036-4,133) y 0,640 perdices/ha (rango: 
0,188-1,750). 

Según las densidades primaverales de conejos y perdices obtenidas y la tasa de 
captura del águila perdicera sobre estas presas, la tasa de depredación media en el 
radio territorial mayor fue del 7,61% de la población de conejos (rango: 0,51-33,79%) y 
del 4,61% de la de perdices (rango: 0,57-11,00%; Tabla 2). En el radio menor, la tasa de 
depredación media ascendió al 18,54% en el caso de los conejos (rango: 0,75-70,86%) 
y al 22,44% en el de las perdices (rango: 2,45-51,27%). 

Las densidades primaverales de conejo y perdiz estuvieron positivamente 
relacionadas entre sí en los territorios, aunque la relación sólo fue significativa 
considerando las densidades obtenidas dentro del radio de 4,4km 
(y=0,0685lnx+0,398; r: 0,56; n: 18; p<0,05). 
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La proporción de conejo en la dieta del águila se correlacionó positivamente con la 
densidad de perdiz en los territorios, aunque no ocurrió lo mismo en el caso inverso. 
Las frecuencias de los restantes grupos presa en la dieta estuvieron en general 
negativamente correlacionadas con las densidades de conejo y de perdiz, aunque sólo 
tres grupos (palomas, córvidos y reptiles) alcanzaron el nivel de significación mínimo en 
algunos casos. Particularmente interesante fue la relación negativa detectada entre la 
proporción de palomas en la dieta del águila perdicera y la densidad de conejo y de 
perdiz en los radios territoriales grandes (Tabla 3). 

 

Tabla 3. Correlaciones de Pearson (r) entre las densidades de conejo y perdiz y la proporción 
(frecuencia relativa, N) en la dieta del águila perdicera de cada uno de los restantes grupos presa. 

 

 Densidad de conejo  Densidad de perdiz  

Grupo presa 
r (radio de 4,4km) 

(g.l.: 11) 
r (radio de 2,2km) 

(g.l.: 8) 
r (radio de 4,4km) 

(g.l.: 15) 
r (radio de 2,2km) 

(g.l.: 12) 
Conejo - - 0,729** 0,631* 
Otros mamíferos 0,374 (ns) 0,110 (ns) 0,155 (ns) -0,319 (ns) 
Perdiz 0,211 (ns) 0,107 (ns) - - 
Palomas -0,556* -0,433 (ns) -0,674** -0,472 (ns) 
Córvidos -0,381 (ns) -0,360 (ns) -0,558* -0,268 (ns) 
Otras aves -0,139 (ns) -0,227 (ns) -0,320 (ns) -0,195 (ns) 
Reptiles -0,573* -0,363 (ns) -0,181 (ns) 0,004 (ns) 

ns: no significativo; *: p<0,05; **: p<0,01 

 

Finalmente, tanto la densidad de conejos como la de perdices y la de ambas 
presas en conjunto en el radio mayor se relacionó negativamente con la diversidad 
trófica del águila perdicera (Fig. 2). Este patrón se repitió al considerar el radio territorial 
menor, aunque aquí el nivel de significación mínimo sólo fue superado –levemente– en 
la relación existente con la densidad de perdiz (r: 0,594; n: 13; p<0,05). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figura 2. Relación entre la diversidad trófica del águila perdicera (H´) y la densidad en el radio territorial 
mayor (4,4km) de conejos, perdices y ambas especies en conjunto en primavera. 
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5.3.3. Respuesta funcional 
En relación al radio de 4,4km, el águila perdicera mostró una respuesta funcional de 
tipo II hacia el conejo, tanto considerando la tasa de captura como la de depredación 
(Fig. 3; Tabla 4). No obstante, las curvas de tipo II y tipo III obtenidas resultaron 
similares en su capacidad de ajuste. En el caso de la perdiz no se pudieron estimar con 
los datos actuales las curvas de ajuste para la tasa de captura, mientras que con la 
tasa de depredación el mejor modelo fue también el de tipo II (Fig. 4; Tabla 4). 

En cuanto al radio menor, los datos no pudieron ser ajustados a ninguno de los 
dos modelos para la tasa de captura del conejo, si bien en relación a la tasa de 
depredación el modelo de mayor ajuste correspondió nuevamente a una respuesta 
funcional de tipo II (Fig. 3; Tabla 4). En el caso de la perdiz tampoco fue posible 
encontrar un modelo satisfactorio para la tasa de captura; en cambio, la tasa de 
depredación proporcionó un buen ajuste para los dos tipos de respuesta considerados, 
aunque de nuevo la de tipo II resultó más consistente (Fig. 4; Tabla 4). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Respuesta funcional (tipo II) del águila perdicera hacia el conejo en primavera, en función de 
la tasa de captura (figura de arriba) y la tasa de depredación. Esta última se representa según las 

densidades de conejo obtenidas en el radio territorial de 4,4km (figura grande) y el de 2,2km (figura 
reducida). 
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Tabla 4. Resultados de los modelos de respuesta funcional del águila perdicera hacia el conejo y la 
perdiz. Sólo se muestran los modelos significativos. En negrita se indican los modelos de mejor ajuste. 

 

Presa 
Respuesta 
funcional 

Variable de 
depredación 

Radio 
territorial 

gl 
(regresión) 

gl 
(total) F p r 

Conejo Tipo II Tasa de captura 4,4km 2 12 109 <0,000001 0,53 
Conejo Tipo II Tasa de depredación 4,4km 2 12 93,38 <0,000001 0,96 
Conejo Tipo II Tasa de depredación 2,2km 2 9 17,34 0,001943 0,84 
Conejo Tipo III Tasa de depredación 4,4km 2 12 52,2 0,000005 0,92 
Conejo Tipo III Tasa de depredación 2,2km 2 9 8,16 0,014821 0,7 
Perdiz Tipo II Tasa de depredación 4,4km 2 16 31,6 0,000006 0,62 
Perdiz Tipo II Tasa de depredación 2,2km 2 13 72,44 <0,000001 0,89 
Perdiz Tipo III Tasa de depredación 4,4km 2 16 19,22 0,000097 0,31 
Perdiz Tipo III Tasa de depredación 2,2km 2 13 39,43 0,00001 0,8 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4. Respuesta funcional (tipo II) del águila perdicera hacia la perdiz en primavera, en función de la 
tasa de depredación y los datos de abundancia de perdiz obtenidos en los radios territoriales de 4,4km 

(figura grande) y 2,2km (figura reducida). 
 

 

5.3.4. Respuesta numérica 
No se encontró ninguna respuesta numérica del águila perdicera hacia el conejo, la 
perdiz o las dos presas a la vez en ninguno de los contextos espaciales (radios de 
2,2km y 4,4km) y temporales (sin retardo temporal, con retardo de un año y con retardo 
de unos meses) analizados (r: 0,087-0,443; p>0,05 para todos los casos). 
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5.4. Discusión 
5.4.1. Respuesta funcional y preferencias tróficas 
del águila perdicera 
Dada la ausencia de respuesta numérica, el potencial regulador del águila perdicera 
hacia sus presas en el área de estudio durante el periodo considerado descansó por 
completo en la respuesta funcional. De acuerdo con la primera de las predicciones 
efectuadas en la introducción, el águila perdicera respondió funcionalmente como un 
consumidor especialista en conejos, lo que significa que este depredador sería incapaz 
de regular las poblaciones de esta presa. La estabilización de las curvas tuvo lugar a 
una densidad cercana a los 0,2 conejos/ha (Fig. 3). A esas densidades, por tanto, el 
consumo de conejos por parte del águila perdicera llega a su máximo nivel teórico, que 
equivaldría a una tasa de captura de unos 55 conejos (31 adultos, 9 subadultos y 15 
juveniles; ver proporciones de edades en la dieta del águila en capítulo 4) por unidad 
reproductiva (padres más pollos) en los 100 días del periodo reproductor. Dicho de otro 
modo, durante ese periodo una pareja de águilas perdiceras necesitaría para 
alimentarse a sí misma y a sus pollos un máximo de poco más de medio conejo diario 
o uno cada dos días. 

La capacidad de ajuste entre un modelo de respuesta hacia el conejo de tipo II y 
otro de tipo III fue, no obstante, muy similar en el caso de la tasa de depredación, tanto 
a escala del radio territorial grande como del radio pequeño. Un mayor número de 
puntos en la franja de bajas densidades de conejo probablemente aclararía 
definitivamente el tipo de curva más adecuado para esta relación depredador-presa 
(Trexler et al., 1988). A este respecto, los datos de los territorios no incluidos en el 
cálculo de la respuesta por haber dado resultado negativo en los conteos de conejo 
(ver Material y métodos) podrían, pese a todo, ayudar a resolver el dilema. Las tasas de 
captura en esos territorios (rango: 42-61 conejos, n=9 territorios) estuvieron dentro del 
rango o ligeramente por encima de las tasas de captura encontradas en los territorios 
con las densidades de conejos más bajas (<0,1conejos/ha; rango: 20-52 conejos, n=4 
territorios). Asumiendo que las densidades de conejos en los primeros territorios son 
también muy bajas (<0,1conejos/ha), tanto la tasa de captura como la de depredación 
resultante se ajustarían bastante bien a la forma de las respuestas funcionales 
mostradas en la Fig. 3. Es poco probable, por tanto, que exista una fase de 
densodependencia directa en la respuesta funcional del águila perdicera al conejo en 
nuestro área de estudio, y, de haberla, estaría confinada a densidades extremadamente 
bajas de conejo. No obstante, aunque la información aportada por el radioseguimiento 
en época reproductora no fue concluyente (ver Tabla 2, Fig. 3 y discusión del capítulo 
4), no es de descartar que las águilas, especialmente las que habitan en territorios 
pobres en presas, utilicen cazaderos fuera de los territorios circulares teóricos, lo cual 
distorsionaría en parte las anteriores conclusiones. 

En cuanto a la perdiz, la respuesta provocada en el águila perdicera (tipo II) no 
coincide con lo esperado (tipo III), aunque de nuevo ambos modelos mostraron en 
general ajustes parecidos. Sin embargo, los datos de los territorios no considerados 
(aquellos en los que no se contabilizaron perdices) no permiten adivinar aquí la forma 
de la curva a bajas densidades de perdiz, de manera que no se puede descartar la 
existencia de una fase inicial de densodependencia directa. Independientemente, 
también parece haber en el caso de esta especie presa una estabilización de la tasa 
depredación a partir de densidades en torno a las 0,2perdices/ha (Fig. 4), lo que 
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equivaldría a un consumo máximo por unidad reproductiva de 74 perdices a lo largo de 
todo el periodo reproductor (ver Tabla 2). 

Bien si posteriores estudios confirman un tipo de respuesta bien si apoyan el otro, 
parece obvio que el águila perdicera muestra un notable grado de especialización en la 
perdiz. Esta circunstancia podría guardar relación con la historia evolutiva global del 
depredador, cuya distribución mayoritaria se da en las regiones tropicales y 
subtropicales de Asia (del Hoyo et al., 1994; Ali & Ripley, 2001; Ferguson-Lees & 
Christie, 2001). El águila perdicera se encuadra taxonómicamente en el grupo de las 
“águilas-azor” (del Hoyo et al., 1994), caracterizadas por incluir importantes cantidades 
de aves en general y galliformes en particular en su alimentación (por ej., Brown, 1952; 
1955; Smeenk, 1974; Steyn, 1975; Debus, 1984; Nevado et al., 1988; Martínez, 2002). 
De hecho, la propia águila perdicera parece basar su dieta en galliformes y otras aves 
de hábitos terrestres en aquellos ecosistemas donde no habita el conejo (Ali & Ripley, 
2001; Ferguson-Lees & Christie, 2001; Iezequiel et al., 2004), lo cual estaría en 
consonancia con la morfología en principio adecuada de las águilas-azor para la 
captura de este tipo de presas (Clouet & Goar, 1984; Parellada et al., 1984). La 
coincidencia geográfica circunstancial con el conejo –especie probablemente mucho 
más abundante que cualquier otra presa potencial de similares hábitos y tamaño– en el 
extremo occidental de la distribución geográfica del águila perdicera, pudo haber 
favorecido la especialización local sobre dicha presa y consecuentemente 
distorsionado la posible tendencia ornitófaga de esta rapaz. Este patrón de alteración 
de los hábitos alimenticios “normales” parece haber sido un fenómeno común en 
diversas especies de depredadores ibéricos de mediano-gran tamaño (Fedriani et al., 
1998; Calzada, 2000; Lozano et al., 2006), y es probable que incluso desencadenara la 
especiación del lince ibérico y el águila imperial ibérica (Ferrer & Negro, 2004). Otra 
explicación plausible, aunque no necesariamente excluyente, sería que la mayor 
vulnerabilidad de los machos de perdiz en periodo reproductor debido a su conspicuo 
comportamiento en celo los hiciera especialmente apetecibles a los ojos del águila 
perdicera (ver capítulos 2 y 4). Para discernir entre las dos hipótesis sería interesante, 
por tanto, contar con estudios similares a éste durante la época no reproductora, 
aunque la excesiva dificultad para obtener datos de alimentación de las águilas en esa 
estación (ver capítulos 2 y 4; obs. pers.) complica esta posibilidad. También resultaría 
esclarecedora la realización de trabajos exhaustivos de ecología trófica en el ámbito 
asiático y norteafricano, donde el conejo está prácticamente ausente. 

La poca consistencia que mostraron los resultados (tanto para el conejo como 
para la perdiz) con las predicciones efectuadas en la introducción podría revelar la 
dificultad de establecer patrones claros de comportamiento en sistemas naturales 
como el mediterráneo, comparativamente más complejos en especies, interacciones y 
condiciones ambientales que los ecosistemas septentrionales donde tradicionalmente 
se han desarrollado los principales estudios sobre depredación. 

Una llamativa consideración es que la respuesta funcional sólo se reveló o fue más 
consistente al considerar la tasa de depredación en lugar de la de captura. Trexler et al. 
(1988) recomiendan precisamente el uso de la tasa de depredación, ya que muestra de 
forma más inmediata y clara los intervalos de densodependencia positiva y negativa. 
Teniendo en cuenta que muchos de los estudios empíricos publicados sobre respuesta 
funcional la calculan en base a la tasa de captura o la frecuencia de la presa en la dieta 
del depredador (por ej., Redpath, 1991; O´Donoghue et al., 1998; Angerbjörn et al., 
1999; Gil-Sánchez et al., 1999a; Redpath & Thirgood, 1999; Palma et al., 2006), es 
posible que respuestas más realistas hayan quedado habitualmente inexploradas. El 
notable esfuerzo que requiere realizar una estima fiable de la población presa (requisito 
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indispensable para el cálculo de la tasa de depredación) puede haber motivado en 
parte la escasez de respuestas funcionales analizadas en función de esta variable (tasa 
de depredación). 

En consonancia con la existencia de respuesta funcional hacia ambas presas está 
el hecho de que, a nivel territorial, las densidades de conejo y perdiz –tanto por 
separado como en conjunto– estuvieron negativamente relacionadas con la diversidad 
trófica del águila perdicera. La teoría clásica de depredación predice que la presa 
preferida es aquella cuya presencia reduce la diversidad trófica del depredador 
(Schoener, 1971; Pyke et al., 1977; Stephens & Krebs, 1986; Futuyma & Moreno, 1988). 
Por tanto, estos resultados sugieren que, al menos a la escala del área estudiada, 
conejos y perdices son presas óptimas para el águila perdicera. Los resultados 
alcanzados en otros estudios sugieren que esta conclusión puede también ser 
extrapolada a otras zonas del oeste de Europa –ya mencionamos anteriormente las 
consecuencias negativas de la escasez de conejo en el éxito reproductor en el norte de 
España (Real, 1991; Fernández et al., 1998) y el sur de Francia (Cheylan, 1981)–.  

La relación negativa detectada entre la abundancia de conejos y perdices y la 
frecuencia en la dieta del águila de la mayoría del resto de grupos presa, en conjunción 
con las respuestas funcionales aquí descritas, sugiere que ninguna de las otras presas 
es más rentable para el águila perdicera en el área de estudio que el conejo y la perdiz. 
Particularmente destacable fue el significativo menor consumo de palomas conforme 
aumentó la abundancia de conejos y perdices en los territorios. Esto coincidiría con la 
selección negativa hacia esta presa encontrada anteriormente en Granada (Gil-
Sánchez, 1998) y las ideas expuestas en los capítulos 2 y 3 de la presente tesis, que 
apuntaban la posibilidad de que las palomas fueran menos apetecibles para el águila 
perdicera que los conejos y las perdices. La respuesta funcional de tipo II 
recientemente encontrada hacia las palomas por Palma et al. (2006) en el sur de 
Portugal –donde también hubo una respuesta, aunque más fuerte, del mismo tipo hacia 
el conejo– respondería, más que a una preferencia absoluta sobre las palomas, a la 
mayor escasez relativa de conejo y, sobre todo, de perdiz. 

 

5.4.2. Respuesta numérica 
La ausencia de respuesta numérica del águila perdicera hacia el conejo y la perdiz en el 
área de estudio coincide con los resultados de diversos trabajos efectuados 
previamente en Granada, en los que se analizó –con un menor esfuerzo de censo– la 
influencia de la abundancia de estas presas en el éxito reproductor del águila (Ontiveros 
& Pleguezuelos, 2000; Gil-Sánchez et al., 2004). Probablemente, las densidades en 
Granada de conejo y perdiz son, aunque bajas en algunos territorios, en general 
suficientes –al menos en conjunto– para los requerimientos reproductivos del águila 
perdicera, circunstancia que no ocurriría en otras áreas donde la disponibilidad de 
estas presas es menor, como el norte de España o el sur de Francia (Blanco & 
Villafuerte, 1993, Martí & del Moral, 2003; Virgós et al., en prensa), lugares donde sí se 
ha registrado un efecto negativo de la escasez de conejo en la productividad (Cheylan, 
1981; Real, 1991, Fernández et al., 1998). Por otro lado, la población reproductora del 
águila perdicera en la provincia de Granada parece encontrarse cercana a la 
saturación, de modo que, tras unos años de ligero incremento, apenas existen en la 
actualidad lugares propicios para el establecimiento de nuevos territorios (Gil-Sánchez 
et al., 2004; Moleón & Gil-Sánchez, 2006). Esta circunstancia limitaría aún más la 
escasa capacidad de respuesta numérica de este depredador en el área de estudio. 
Además, durante el periodo de seguimiento (2002-2005) no se detectó ningún 



CAPÍTULO 5                                                    RESPUESTAS DEL ÁGUILA PERDICERA HACIA EL CONEJO Y LA PERDIZ 

 129 

reemplazo de individuos territoriales en los 11 territorios examinados, lo cual supone 
otro argumento a favor de la estabilidad poblacional del águila perdicera en la zona. No 
obstante, no hay que descartar que la tendencia poblacional positiva anterior estuviera 
facilitada en parte por una disponibilidad adecuada de presas (Gil-Sánchez et al., 
2004), lo cual implicaría que la escala temporal empleada en el presente estudio no es 
la adecuada para evaluar la respuesta numérica de una especie estratega de la k como 
el águila perdicera. 

De acuerdo con esta idea, Gil-Sánchez (2000) señaló una influencia positiva 
cercana a la significación estadística de la abundancia de perdiz y, sobre todo, de 
conejo en el adelanto de la fecha de puesta de esta rapaz en Granada, lo que 
significaría que estas presas contribuirían de forma notable a la mejora del estado 
fisiológico de las hembras previo a la puesta (Dijkstra et al., 1982; Korpimaki, 1987; 
Newton, 1979, 1998). Este fenómeno podría conducir al incremento del éxito 
reproductor individual a largo plazo, lo cual podría interpretarse como una forma de 
respuesta numérica. 

Es probable también que la escala espacial no sea la más apropiada para 
examinar la respuesta numérica de una especie territorial. Efectivamente, la 
heterogeneidad en la densidad y el éxito productor del águila perdicera parece 
acontecer a escalas espaciales mayores (Real et al., 1996; Real & Mañosa, 1997); 
recientes trabajos sobre diferencias en la reproducción y la densidad asociadas a 
procesos de competencia intra e interespecífica revelaron la existencia de importantes 
variaciones en distintas áreas geográficas (provincias; Carrete et al., 2005; Carrete et 
al., 2006). De este modo, es posible que a escalas más amplias a la utilizada por 
nosotros pueda encontrarse una relación entre la abundancia de conejos/perdices y 
distintas variables demográficas del águila perdicera.  

Finalmente, la importancia de estas dos especies presa no parece circunscribirse a 
la porción reproductora de la población de águilas perdiceras, sino que también se ha 
comprobado su influencia, en especial del conejo, en la regulación de la longitud del 
periodo de dependencia juvenil en Andalucía occidental (Mínguez et al., 2001) y en la 
selección de las áreas de asentamiento temporal en el noreste (Mañosa et al., 1998) y 
el suroeste de España (Balbontín, 2005). Estos dos últimos representarían ejemplos de 
respuesta numérica de la población flotante de este depredador hacia estas presas. 

 

5.4.3. Síntesis y conclusiones 
En el área de estudio el águila perdicera respondió funcional, aunque no 
numéricamente, hacia el conejo y la perdiz. Además, estas dos especies presa 
parecieron ser las más importantes a nivel local para este depredador. Aunque estos 
resultados fueron obtenidos en un área relativamente reducida, hay pruebas a favor de 
que el patrón encontrado se reproduzca en otros lugares de la distribución europea de 
este depredador. Aún así, es probable que un estudio comparativo de la demografía del 
águila perdicera a gran escala revelara una respuesta numérica, de forma que se podría 
predecir una menor distancia entre parejas y una mayor producción de pollos en 
aquellas áreas con mayor disponibilidad de conejos y perdices. 

Bajo los resultados obtenidos en este capítulo subyacen diversas implicaciones de 
cara a la conservación de esta ave de presa. Por un lado, la escasa rentabilidad de las 
palomas respecto al conejo y la perdiz supone una adversidad para las águilas que 
ocupan territorios pobres en estas dos presas, contratiempo que, como ya se ha dicho 
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anteriormente, puede desembocar en consecuencias demográficas negativas (Cheylan, 
1981; Real, 1991, Fernández et al., 1998). Así, las parejas que basan su alimentación en 
palomas tendrían una dieta subóptima respecto a las que lo hacen en conejos y/o 
perdices (ver también capítulo 3), con lo que los esfuerzos de conservación destinados 
a incrementar las densidades de estas especies son deseables en aquellos hábitats 
donde sean escasas. 

Por otro lado, el águila perdicera parece tener, cuando menos, una baja capacidad 
reguladora sobre las poblaciones de estas dos especies presa, a lo que hay que sumar 
el moderado potencial como factor limitante (capítulo 4). Por consiguiente, la 
percepción de una parte representativa del colectivo cinegético del sur de España de 
que la presencia de esta rapaz es incompatible en general con sus intereses 
económicos (Gil-Sánchez et al., 1999b; obs. pers.) parece carecer de argumentos 
sólidos. Este escenario es aún más evidente cuando se considera el consumo máximo 
de conejos y perdices calculado a partir del punto de estabilización de las respuestas 
funcionales (ver más arriba). En el peor de los casos, un coto de caza que incluyera la 
totalidad del área de campeo de una pareja de águilas perdiceras vería reducida su 
bolsa de caza en un máximo de únicamente 55 conejos y 74 perdices a lo largo de todo 
el periodo reproductor (cuando las necesidades alimenticias por territorio son mayores). 
Considerando el espaciamiento de los territorios de este depredador en la población 
granadina (una de las más densas de Europa) y el tamaño medio de los cotos en el 
área de estudio (850ha), la materialización de este extremo sería altamente improbable 
o, cuando menos, reveladoramente puntual. Aún así, no puede descartarse que este 
impacto en época reproductora repercutiera significativamente, debido a la eliminación 
de individuos reproductores, en la reducción de la bolsa de caza previa al periodo de 
caza. Este supuesto, no obstante, sería prácticamente despreciable en el caso del 
conejo, dado su elevado potencial reproductor. 

En otras zonas con menores densidades de presas cabe, sin embargo, la 
posibilidad de que el bajo potencial de impacto mostrado por el águila perdicera sea 
suficiente por sí sólo o en conjunción con otros depredadores para dejar a conejos y 
perdices sumidos en el denominado “pozo de la depredación” (Newton, 1998), sin 
capacidad para recuperarse de fuertes declives provocados por otros factores, ya que 
una de las propiedades clásicamente atribuidas a los depredadores especialistas es la 
de alargar las fases de bajas densidades en aquellas poblaciones presa con dinámicas 
cíclicas (Hanski et al., 1991; Turchin & Hanski, 1997). Por otra parte, este escenario 
insinúa la particular mayor dificultad de aislar el efecto de un depredador sobre sus 
presas en medios como el mediterráneo, donde existe una amplia gama de 
depredadores que pueden actuar sinérgicamente. Esto significaría un argumento 
adicional a la necesidad de implementar estudios sobre depredación en ecosistemas 
complejos. En relación a estos posibles futuros estudios, sería especialmente valioso 
tener en cuenta la tasa de depredación en lugar de otros parámetros (tasa de captura, 
frecuencia de la presa en dieta, etc.) a la hora de investigar las respuestas funcionales. 

Finalmente, el declive de las poblaciones europeas de conejo causado por la 
mixomatosis y la neumonía hemorrágica vírica (NHV; Fa et al., 1999; Fenner & Fantini, 
1999; Calvete, 2006; Virgós et al. en prensa) supondría un motivo de preocupación 
añadido, dado que los depredadores especialistas –tal y como ha resultado ser el 
águila perdicera con el conejo– son más vulnerables ante la escasez de su presa 
preferida que los generalistas por tener más dificultades para aprovechar otros recursos 
(Turchin, 2003; Ferrer & Negro, 2004). Afortunadamente para el águila perdicera, 
también responde de manera aparente hacia la perdiz, con lo que esta presa podría 
amortiguar en parte el efecto de la caída del conejo. Aunque en el área estudiada el 
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consumo de una presa no fue sustituido por el de la otra (r: 0,170; n: 18; p>0,05), esto 
pudo estar motivado por la asociación mostrada a nivel local entre ambas presas (ver 
Resultados), lo cual, a su vez, pudo estar relacionado con una similar selección del 
hábitat por parte de las dos especies. Sin embargo, en zonas hipotéticas donde la 
disminución del conejo fuese más patente y no estuviera acompañada de una baja 
densidad de perdiz, esta última especie sería potencialmente susceptible de sufrir un 
fenómeno de hiperdepredación (Courchamp et al., 2000) por parte del águila que 
podría inducir consecuencias negativas en sus poblaciones. 
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Figura 2. 
Series temporales de los registros de caza (loge transformados y corregidos por el esfuerzo de caza) para el 

conejo y la perdiz roja en España continental. La línea vertical en la figura de la izquierda indica el momento 
de la irrupción epidémica de la NHV. La figura pequeña en el interior de cada diagrama muestra los cambios 

en la intensidad de depredación provocados por la NHV, definidos como el porcentaje de cambio en la 
frecuencia relativa de cada especie en la dieta de los tres principales depredadores compartidos. *: p<0,005; 

n.s.: no significativo; AC: águila real; HF: águila perdicera; AG1: azor común en áreas escasamente forestadas; 
AG2: azor común en áreas abundantemente forestadas. 

 
Figure 2. 

Time series of the loge-transformed hunting bag records for the European Rabbit and Red-legged Partridge in 
continental Spain, corrected for hunting effort. The vertical line in the figure denotes the temporal location of 

the RHD outbreak. Within each graph, the small figure shows the change in predation after the RHD 
outbreak, defined as the percentage shift in the relative abundance of each species in the diet of three major 
shared predators. * P < 0.05; n. s. = non-significant. AC represents the golden eagle; HF, Bonelli’s eagle; AG1, 

northern goshawk in scarcely forested areas; AG2, northern goshawk in heavily forested areas. 

 
 

 Figura clave 
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La hiperdepredación es un mecanismo escasamente documentado por el cual la 
introducción de una presa foránea puede causar sobreexplotación de las presas nativas 
mediante la acción de depredadores compartidos. En este capítulo se expone un nuevo 
tipo de interacción ecológica multiespecie derivado del anterior proceso que enlaza la 
hiperdepredación con las enfermedades infecciosas emergentes (EIE) y desencadena 
dinámicas sincronizadas a gran escala entre especies cruzadas. Se muestra cómo el colapso 
en la población de una especie presa hospedadora infectada –el conejo– induce 
intensidades de depredación mayores de lo normal sobre una presa secundaria –la perdiz– 
por medio de los depredadores compartidos –entre otros, el águila perdicera–. Como 
resultado, la EIE influye tanto en la dinámica poblacional de la presa primaria hospedadora, 
a través de la mortalidad directa por la enfermedad, como en la presa secundaria, por 
medio de la hiperdepredación. Este nuevo mecanismo conformaría lo que hemos dado en 
llamar ‘hipótesis de la hiperdepredación mediada por EIE’. 

Large scale hiperpredation on partridge mediated by a rabbit´ EIE.
Hyperpredation is a scarcely documented mechanism by which the introduction of a feral 
prey can cause overexploitation of native prey. We report on a novel mechanistic link 
between hyperpredation and emergent infectious diseases (EIDs) causing synchronic cross-
species dynamics at the large scale. We show how the population collapse of an infected 
host prey –the rabbit– induced higher-than-normal predation intensity on a second prey –
the red-legged partridge– from shared predators –the Bonelli´s eagle and others–. As a 
result, the EID left a population dynamic fingerprint both in the primary host prey, through 
direct mortality from the disease, and in the secondary prey, through hyperpredation, in a 
proccess we have called ‘EID-mediated hyperpredation‘. 

Abstract

 Resumen
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Hiperdepredación a gran escala 

sobre la perdiz mediada por una 

EIE del conejo 
 

6.1. Introducción general 
Los patógenos pueden ejercer una gran influencia en las interacciones ecológicas, 
desde aquellas que actúan a escala de individuo hasta las que afectan a nivel 
ecosistémico (Hatcher et al., 2006). En particular, las enfermedades infecciosas 
emergentes (EIEs) están consideradas como una de las mayores amenazas para la 
vida silvestre en la actualidad, simbolizando un inquietante paradigma de la interacción 
entre humanos y biodiversidad (Daszak et al., 2000). Aunque el conjunto de 
interacciones que son susceptibles de ser perturbadas por los patógenos es realmente 
diverso (Hatcher et al., 2006), no hemos hecho más que empezar a entender el papel 
de las EIEs en la dinámica poblacional de los organismos a escalas espaciotemporales 
amplias (LaDeau et al., 2007). 

En 1988 un potente brote epidémico de neumonía hemorrágica vírica del conejo 
(NHV o RHD) se propagó rápidamente a lo largo de la Península Ibérica (Calvete et al., 
2002), en un proceso facilitado por los humanos vía translocación de los hospedadores 
(Villafuerte et al., 1995). Esto condujo al declive e incluso a la completa extinción de 
numerosas poblaciones de conejo, lo que derivó en substanciales consecuencias 
económicas y ecológicas (por ej., Calvete et al., 2002). 

Este capítulo final explora, mediante el examen de las tendencias poblacionales del 
conejo y la perdiz roja y la alimentación de sus depredadores en la España continental, 
las consecuencias de la acción facilitada por los humanos de un patógeno sobre las 
interacciones ecológicas entre depredadores y presas. 

Conejos y perdices son las especies cinegéticas de caza menor más apreciadas 
en España y, al mismo tiempo, son importantes presas para una diversa comunidad de 
depredadores, incluyendo al águila perdicera (ver capítulos 1-5) y algunas especies 
críticamente amenazadas (Calderón, 1977; Delibes & Hiraldo, 1981; Moleón, 2007). 
Debido a su semejanza en tamaño, preferencias de hábitat y comportamiento 
fundamentalmente terrestre (ver capítulo i), la perdiz es potencialmente una presa 
alternativa para los depredadores compartidos (aquellos que consumen ambas 
especies) cuando los conejos se vuelven escasos (Angelstam et al., 1985). Aquí se 
muestra cómo la irrupción de la NHV tuvo consecuencias a gran escala 
espaciotemporal no sólo en las poblaciones de conejo a través de la mortalidad directa 
provocada por la enfermedad, sino también en las poblaciones de perdiz a través de la 

6 
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hiperdepredación (Courchamp et al., 2000) resultante del incremento en la presión 
ejercida por parte de los depredadores compartidos. 

 

6.2. Historia natural del sistema y origen de 
la información 
La neumonía hemorrágica vírica del conejo (NHV) es una enfermedad infecciosa 
causada por un virus y fue detectada por primera vez en España en 1988 (Villafuerte et 
al., 1995). La NHV es altamente virulenta y afecta tanto a ejemplares adultos como a 
jóvenes, principalmente durante el periodo reproductor (Calvete et al., 2002). La tasa de 
diseminación espacial de la enfermedad fue espectacularmente elevada después de 
haberse producido el primer brote, por lo que es muy probable que la intervención 
humana favoreciera el proceso mediante la accidental translocación con propósitos 
cinegéticos de individuos infectados (Villafuerte et al., 1995). Como resultado, en un 
corto periodo de tiempo la epidemia causó en gran parte de la Península Ibérica 
numerosas extinciones locales y fragmentaciones en poblaciones de conejo 
originalmente nutridas y continuas (Villafuerte et al., 1995; Calvete et al., 2002; Virgós et 
al., en prensa). Debido a este rápido aumento en la prevalencia y la distribución 
geográfica de la enfermedad, la NHV puede englobarse dentro del grupo de las 
enfermedades infecciosas emergentes (EIEs; Morse, 1995). 

El conejo y la perdiz roja son las dos especies de caza menor más importantes en 
España (ver capítulo 4). Al mismo tiempo, es bien sabido que un gran número de 
depredadores ibéricos se alimentan simultáneamente de ambas especies (ver capítulos 
1-5; Calderón, 1977; Delibes & Hiraldo, 1981; Moleón, 2007). 

Con el fin de modelar las dinámicas de las poblaciones de estas dos especies 
presa, utilizamos las estadísticas de caza proporcionadas por el Ministerio de 
Agricultura, Pesca y Alimentación de España. Los datos están disponibles libremente 
para las 50 provincias españolas y para el periodo comprendido entre 1986 y 2003. No 
obstante, el conejo es autóctono únicamente en las 45 provincias continentales, por lo 
que sólo se utilizó la información correspondiente a dichas áreas. Debido a que la 
intensidad de la caza puede afectar al número de conejos y perdices finalmente 
cazados (Bostford et al., 1983; Cattadori et al., 2003), los registros de piezas cobradas 
fueron divididos por el número de licencias de caza en cada año. Los datos así 
transformados ofrecen estimas fiables del tamaño poblacional relativo, especialmente 
adecuadas cuando se pretende establecer comparaciones interanuales (Cattadori et 
al., 2003; Virgós et al., en prensa). Una discusión más detallada sobre la adecuación del 
método puede consultarse en Virgós et al. (en prensa). 

Para explorar el papel cuantitativo del conejo y la perdiz como presas de los 
depredadores ibéricos (aves rapaces y mamíferos carnívoros), se realizó una revisión 
bibliográfica de los trabajos publicados sobre la ecología trófica de sus potenciales 
depredadores (Anexos 1 y 2). En el caso del águila perdicera, se utilizó información 
propia inédita (ver capítulo 1). La depredación de huevos no fue considerada en esta 
revisión. Todos los depredadores que incluyeron >5% (frecuencia relativa) de 
conejo/perdiz en su dieta fueron definidos como consumidores de conejo/perdiz. 
Posteriormente se examinó cuáles de estos depredadores eran al mismo tiempo 
consumidores de conejo y consumidores de perdiz (depredadores compartidos). 
Finalmente, se recopiló la información disponible sobre la dieta de los tres principales 
depredadores compartidos (Anexo 1), comparando las cifras registradas antes 
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(considerando un periodo de tres años inmediatamente antes de la NHV, en la fase de 
alta densidad de presas) y después (considerando un periodo de seis años 
inmediatamente después de la NHV, en la fase de baja densidad de presas) de la 
irrupción de la NHV (Fig. 1). Sólo se utilizaron aquellos trabajos que efectuaron las 
comparaciones en el mismo ámbito geográfico. La fecha concreta de la irrupción de la 
NHV en cada localidad fue obtenida a partir de la literatura científica (ver capítulo 1). 
Este procedimiento permitió determinar el impacto de la NHV en la composición 
alimenticia de los principales depredadores compartidos (Fig. 1). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Comparación de la contribución del conejo y la perdiz en la dieta de los tres 
principales depredadores ibéricos compartidos entre antes (B) y después (A) de la 

irrupción de la NHV. La dieta del azor se ofrece separadamente para medios 
escasamente forestados (1) y fuertemente forestados (2). 

 

 

La Fig. 2 muestra la evolución de la población relativa de conejos y perdices en el 
periodo de estudio (1986-2003) y sintetiza el porcentaje de cambio en la frecuencia de 
ambas presas en la dieta de cada uno de los tres principales depredadores 
compartidos. 
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Figura 2. Series temporales de los registros de caza (loge transformados y corregidos por el esfuerzo de 
caza) para el conejo y la perdiz roja en España continental. La línea vertical en la figura de la izquierda 

indica el momento de la irrupción epidémica de la NHV. La figura pequeña en el interior de cada 
diagrama muestra los cambios en la intensidad de depredación provocados por la NHV, definidos 

como el porcentaje de cambio en la frecuencia relativa de cada especie en la dieta de los tres 
principales depredadores compartidos. *: p<0,005; n.s.: no significativo; AC: águila real; HF: águila 

perdicera; AG1: azor común en áreas escasamente forestadas; AG2: azor común en áreas 
abundantemente forestadas. 

 

 

6.3. La 'hipótesis de la hiperdepredación 
mediada por EIE' 
En base a la teoría de dinámica poblacional de enfermedades infecciosas y de los 
efectos modelados de la NHV sobre la demografía del conejo (Calvete, 2006), es 
posible predecir tres fases dinámicas en la interacción existente entre la NHV y el 
conejo: 1) una ’fase pre-epidémica’, con una elevada densidad poblacional en 
promedio; 2) una ’fase post-epidémica’, durante la cual una gran proporción de 
individuos son infectados y mueren, causando así un derrumbamiento poblacional que 
conduce a un periodo de baja densidad. La intensidad y duración de esta fase 
dependen, entre otras cosas, de la tasa de propagación espacial de la enfermedad; 3) 
una ’fase post-inmunización’, en la cual la tasa de mortalidad global decrece debido al 
proceso de inmunización a gran escala de los conejos, lo que provoca un retorno a 
niveles de densidad poblacional medios-altos. El considerable número de 
depredadores compartidos que soportan el conejo y la perdiz en España (Anexo 1) 
permite hipotetizar que la NHV podría potencialmente impactar de manera indirecta 
sobre la dinámica de la segunda especie a través del proceso de la hiperdepredación 
(por ej., Courchamp et al.; 2000; Roemer et al., 2001). En sentido amplio, la 
hiperdepredación puede ser definida como el incremento en la tasa de depredación 
sobre una presa secundaria debido (a) a un aumento en la población del depredador 
causada por un aumento previo en la población de su principal presa o (b) a un abrupto 
descenso en la población de la presa principal (por ej., Courchamp et al.; 2000; Roemer 
et al., 2001; Kristan & Boarman, 2003; Whelan et al., 2003). Evidencias teóricas han 
puesto de manifiesto que este aumento en la presión de depredación –que no implica 
necesariamente muy altos, sino más bien ‘mayores de lo normal’ niveles de consumo– 
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podría ser suficiente para resultar en efectos demográficos en las poblaciones de las 
presas hiperdepredadas (Courchamp et al., 2000), con la única condición de que el 
incremento en la tasa de mortalidad provocada por los nuevos niveles de depredación 
fuese aditivo a otras causas de mortalidad. 

Esta hipótesis, que hemos denominado ’hiperdepredación mediada por EIE’ (’EID-
mediated hyperpredation hypothesis’) es esquematizada en el Anexo 3. En resumen, 
después de la irrupción de la NHV, la menor disponibilidad de conejos forzó a los 
depredadores a dedicar una mayor atención a la perdiz, causando también así una 
reducción numérica en la población de esta última especie. No obstante, después de 
los primeros años de infección los conejos fueron probablemente adquiriendo una 
progresiva inmunización con anticuerpos de la NHV (Calvete et al., 2002), lo que vino 
acompañado subsecuentemente de una cierta recuperación en sus poblaciones. Esto 
podría haber liberado a la perdiz de la incrementada presión de los depredadores y 
provocar la paralela recuperación de las poblaciones naturales de esta especie. Por 
tanto, una predicción evidente de la hipótesis de la hiperdepredación mediada por EIE 
sería una correlación cruzada significativa entre las dinámicas poblacionales de ambas 
especies. 

 

6.4. Modelado de las dinámicas poblacio-
nales y correlación cruzada entre especies 
Con objeto de examinar la correlación cruzada en la dinámica poblacional de ambas 
especies presa, se empleó un modelo log-lineal (modelo de Gompertz) que analizó la 
evolución temporal de la abundancia de cada especie (Dennis et al., 2006). El efecto 
del error muestral durante la estimación de parámetros fue controlado mediante el uso 
de una aproximación en espacio de estados (Dennis et al., 2006; Durbin & Koopman, 
2001). En ésta aproximación, el proceso ecológico estudiado –la dinámica poblacional 
en el tiempo– se analiza mediante un modelo para estados latentes (parcialmente 
observados) indirectamente vinculado a los datos mediante un segundo modelo de 
observación (ver Durbin & Koopman, 2001). Sea XT = [X1, X2, … , XT] el vector que 
representa la serie temporal de las abundancias poblacionales Xi transformadas 
logarítmicamente, dicho vector contiene además la serie de abundancias ocultas o 
latentes, que representan los estados del sistema. La ecuación de estados que 
describe la evolución temporal de ésta secuencia puede ser escrita como 

 

 

 

donde X̂t  es la abundancia poblacional predicha con un paso temporal (1 año en este 

caso). La predicción se obtiene de una distribución normal con la abundancia oculta en 
el tiempo t, Xt como la media y σ2 como la varianza del proceso de estados de dicha 
distribución. Mediante una factorización del término Xt-1, la ecuación (1) se puede 
simplificar como 

 

(1) 
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donde β=(1+b) es el coeficiente para la densodependencia de primer orden, o 
densodependencia directa (Turchin, 2003; Dennis et al., 2006). La ecuación (2) se 
denomina modelo auto-regresivo de primer orden (AR1). Dado que las abundancias 
ocultas, por definición, no han sido observadas, han de ser estimadas indirectamente. 
Para ello se vinculan a las observaciones (los datos) mediante un modelo de 
observación: 

 

 
 

donde Yt representa el número de individuos cazado en el tiempo t y τ2 se refiere a la 
varianza muestral, o error de observación. Las ecuaciones (2) y (3) representan el 
modelo de abundancia de Gompertz en espacio de estados (Dennis et al., 2006).  

Para comprobar la existencia de densodependencia retardada (Turchin, 2003), 
se extendió el modelo de Gompertz en espacio de estados añadiendo un retardo 
temporal: 

 
 

 
 
 
 
 
 
 

donde γ es el coeficiente para la densodependencia de segundo orden. La ecuación (4) 
es, por lo tanto, un modelo auto-regresivo de segundo orden (AR2).  

En cada una de las dos especies presa, se usaron técnicas de Máxima 
Verosimilitud (ML; Dennis et al., 2006) para obtener estimas de los parámetros α, β, γ y 
los estados ocultos en XT, así como de las varianzas de proceso (σ2) y observación (τ2). 
Se usó el Criterio de Información de Akaike (AIC; Burnham & Anderson, 1998) para 
comparar la bondad de ajuste del modelo de Gompertz con y sin el retardo temporal. 
Detalles adicionales sobre el modelado en espacio de estados pueden consultarse en 
Durbin & Koopman (2001) y Dennis et al. (2006). 

Se estimó la correlación cruzada en las abundancias poblacionales de ambas 
especies de presa usando las estimas de Máxima Verosimilitud para los estados 
ocultos en XT. Dado que la interacción numérica entre las poblaciones de depredadores 
y presas puede dar lugar a retardos temporales en las dinámicas (ver una revisión en 
Turchin, 2003), los siguientes procedimientos se realizaron con las abundancias 
poblacionales de las presas retardadas entre sí hasta en tres años. Se realizaron dos 
tipos de análisis. En primer lugar, se correlacionaron directamente las estimas en XT de 
ambas especies. Esto proporciona estimas de correlación cruzada controlando tanto el 
error de proceso como el de observación, pero no el efecto de la densodependencia. 
En segundo lugar, se usaron los residuos de la ecuación de estado, calculados 

(2) 

(3) 

(4) 
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como X̂ -Xt t . Esto proporciona estimas de correlación cruzada controlando tanto el 

error de proceso como el de observación, además del efecto inducido por la 
densodependencia. En ambos casos, una correlación cruzada positiva es indicadora 
de una fluctuación sincrónica en el tiempo entre las abundancias poblacionales de 
ambas especies presa. 

La Tabla1 muestra las estimas de Máxima Verosimilitud para los parámetros del 
modelo de Gompertz en espacio de estados en el caso del conejo y la perdiz. Se 
muestran los valores para el modelo con y sin retardos. De acuerdo con el AIC, el 
modelo que incluye densodependencia retardada (representado por la ecuación 4) 
describe la dinámica poblacional de ambas presas algo mejor. El diagrama de Royama 
(Royama, 1992) sugiere, de hecho, que la dinámica asintótica de cada serie es 
consistente con la estabilidad atenuada (Fig. 3). 

 

Tabla 1. Estimas de Máxima Verosimilitud  (±1 de error estándar) para los parámetros del modelo de Gompertz en 
espacio de estados simple (AR1) y con 1 retardo temporal (AR2). α: intersección del modelo; β: densodependencia 

de primer orden; γ: densodependencia de segundo orden; σ2: varianza de proceso; τ2: varianza muestral. El 
modelo que minimiza el Criterio de Información de Akaike (AIC) se seleccionó como el modelo final. Los 

parámetros β y γ en negrita indican significación estadística al nivel del 5%. 
 

Especie y 
modelo α (± SE) β (± SE) γ (± SE) σ2 (± SE) τ2 (± SE) AIC 

Conejo 
AR1 -0.121 (0.106) -0.242 (0.108) — 0.187 (0.084) 0.019 (0.036) 1.595 
AR2 -0.099 (0.094) 0.208 (0.291) -0.466 (0.243) 0.104 (0.077) 0.033 (0.040) 1.533 
       
Perdiz 
AR1 -0.019 (0.126) -0.139 (0.131) — 0.261 (0.123) 0.013 (0.023) 1.564 
AR2 -0.020 (0.083) 0.566 (0.274) -0.738 (0.260) 0.103 (0.102) 0.041 (0.040) 1.374 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figura 3. 
Diagrama de Royama (Royama, 

1992), mostrando la dinámica del 
modelo de Gompertz con 

densodependencia retardada. 
Fuera del triángulo, las poblaciones 
tienden a la extinción, mientras que 

debajo de la parábola emergen 
ciclos multianuales. En el área entre 
el triángulo y la parábola el sistema 

exhibe estabilidad atenuada (la 
porción derecha) o ciclos de 

periodo dos (la porción izquierda). 
Los cuadrados sólidos representan 

la combinación de parámetros para 
el conejo (en gris) y la perdiz (en 

negro). Los cuadrados abiertos 
representan la combinación de 

parámetros para el mismo modelo 
pero ignorando el componente en 
espacio de estados (es decir, donde 

τ2=0). 
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Aunque la denso-dependencia de primer orden es estadísticamente  significativa 
sólo en el caso del Conejo Europeo, al denso-dependencia retardada es significativa 
en la Perdiz Roja pero no en el Conejo. Por lo tanto, se usaron las estimas de estados y 
los residuos del modelo con retardos para modelar la correlación cruzada (Fig. 4). 
Como se ve en dicha figura, incluso después de controlar el efecto del error muestral, la 
varianza de proceso y la denso-dependencia, parecen existir fluctuaciones sincrónicas 
en las abundancias de ambas poblaciones de presas hasta con 1 año de retardo. No 
obstante, el máximo valor de correlación cruzada se encuentra en un modelo sin 
retardos. 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

Figura 4. Coeficientes de correlación cruzada entre las series de estados ocultos (cuadrados 
abiertos) y las series de residuos (cuadrados sólidos) con 0, 1 y 2 retardos temporales. Se utilizaron 
los resultados para un modelo de Gompertz en espacio de estados con un retardo temporal. Las 

líneas verticales indican el intervalo de confianza del 95% para cada coeficiente. 

 

6.5. Síntesis de resultados 
El método empleado para testar, de acuerdo a diferentes retardos temporales, la 
sincronía de las fluctuaciones en las dinámicas poblacionales de conejos y perdices 
permitió controlar las tres principales fuentes de sesgo características de los 
procedimientos de este tipo: el error de muestreo, la variabilidad del proceso y el efecto 
de la densodependencia. Incluso después de tener en cuenta estas fuentes de 
variabilidad, los resultados apoyaron de forma robusta la correlación cruzada entre 
ambas especies. Aunque la prueba efectuada con un retardo de un año de la dinámica 
de la perdiz con respecto a la del conejo resultó significativa, el modelo de mejor ajuste 
fue el que no consideró retardo temporal alguno. Esto sugiere que las dinámicas de los 
conejos y las perdices estuvieron fuertemente interconectadas a una escala 
espaciotemporal grande (España continental). Evidencias empíricas sugieren que la 
prevalencia de la inmunidad adquirida a través de anticuerpos de la NHV incrementó a 
mediados de la década de 1990, al menos en algunas poblaciones locales de conejo 
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(Calvete et al., 2002). En la representación de la serie temporal estudiada (Fig. 2) se 
observa un patrón de cambio muy patente después de este periodo en las dinámicas 
de ambas especies, lo que sugiere una intervención generalizada a gran escala del 
proceso de inmunización del hospedador. 

Finalmente, comparamos la contribución relativa del conejo y la perdiz en la dieta 
de sus tres principales depredadores compartidos en diferentes puntos de España 
peninsular (Fig. 1; Anexo 1) entre antes y después de la irrupción de la NHV. El conejo 
fue la principal presa en la mayoría de los casos, pero se encontraron descensos 
significativos en la frecuencia relativa de esta presa en la dieta posterior a la NHV 
respecto a la precedente en todos los casos analizados (Fig. 2). En contraste, la 
contribución relativa de la perdiz en la dieta fue en general mayor después de la 
irrupción de la epidemia; en los casos en que el aumento no fue significativo, es 
necesario tener en cuenta que la disponibilidad de perdiz después de la NHV fue 
considerablemente más baja. Esto supondría una evidencia a favor de la hipótesis del 
incremento de la presión de los depredadores sobre esta especie a partir de la 
irrupción de la NHV del conejo (Figs. 1 y 2), delatando, además, una plausible fuerza 
conductora de la dinámica poblacional de la perdiz. 

 

6.6. Discusión sintética 
Utilizando datos de dos importantes especies cinegéticas, el presente estudio 
proporciona pruebas a favor de un mecanismo no descrito hasta el momento por el que 
las EIEs son capaces de alterar las interacciones depredador-presa, estableciendo una 
conexión entre el comportamiento individual y la dinámica global de las poblaciones. 
Los escasos ejemplos de hiperdepredación documentados hasta el momento señalan 
a la introducción de una presa foránea como el principal factor desencadenante de la 
sobreexplotación de una presa nativa (por ej., Courchamp et al., 2000; Roemer et al., 
2001). Aquí proponemos un nuevo mecanismo de hiperdepredación para explicar la 
sincronía dinámica encontrada entre dos especies presa a escalas espaciotemporal-
mente amplias, caracterizado por una intensidad ‘mayor de lo normal’ (Courchamp et 
al., 2000) en los niveles de depredación sobre una presa secundaria inducida por el 
colapso poblacional de la presa principal, colapso causado por una EIE de la que esta 
última especie es hospedadora (Anexo 3). 

Debido a las múltiples introducciones y/o translocaciones de patógenos por parte 
de los humanos, una de las mayores amenazas que actualmente representan las EIEs 
es la extremadamente rápida e impredecible tasa de diseminación espacial de la 
enfermedad (Daszak et al., 2000). Los resultados obtenidos en este capítulo sugieren 
que la ‘hiperdepredación mediada por EIE’, a través de la perturbación de interacciones 
ecológicas multiespecie, puede suponer un adicional motivo de preocupación para la 
conservación de la biodiversidad, en un proceso que además tiene el potencial de 
actuar a grandes escalas tanto espaciales como temporales y que puede ser 
favorecido por los humanos. 

 

6.7. Bibliografía 
Angelstam, P., Lindström, E., Widen, P. 1985. Synchronous short-term population 

fluctuations of some birds and mammals of Fennoscandia – occurrence and 
distribution. Holarctic Ecol., 8: 285-298. 



INTERACCIONES ECOLÓGICAS ENTRE DEPREDADORES Y PRESAS 

 152 

Bostford, L.W., Methot, R.D.Jr, Johnston, W.E. 1983. Effort dynamics of the northern 
California Dungeness crab (Cancer magister) fishery. Can. J. Fish. Aquat. Sci., 40: 337-
346. 

Burnham, K.P., Anderson, D.R. 1998. Model selection and inference: a practical information–
theoretic approach. Springer-Verlag. New York. 

Calderón, J. 1977. El papel de la perdiz roja (Alectoris rufa) en la dieta de los predadores 
ibéricos. Doñana, Acta Vertebrata, 4: 61-126. 

Calvete, C. 2006. Modeling the effect of population dynamics on the impact of rabbit 
haemorrhagic disease. Conserv. Biol., 20: 1232-1241. 

Calvete, C., Estrada, R., Villafuerte, R., Osácar, J.J., Lucientes, J. 2002. Epidemiology of viral 
hemorrhagic disease (VHD) and myxomatosis in the wild rabbit (Oryctolagus 
cuniculus) in the mid-Ebro valley, Spain.Vet. Rec., 150: 776-782. 

Cattadori, I.M., Haydon, D.T., Thirgood, S.J., Hudson, P.J. 2003. Are indirect measures of 
abundance a useful index of population density? The case of red grouse harvesting. 
Oikos, 100: 439-446.  

Courchamp., F., Langlais, M., Sugihara, G. 2000. Rabbits killing birds: modelling the 
hyperpredation process. J. Anim. Ecol., 69: 154-164. 

Daszak, P., Cunningham, A.A., Hyatt, A.D. 2000. Emerging infectious diseases of wildlife – 
Threats to biodiversity and human health. Science, 287: 443-449. 

Delibes, M., Hiraldo, F. 1981. The rabbit as prey in the Mediterranean Ecosystem. Pp. 600-613. 
En: Myers, K., McInnes, C.D. (eds.): Proceedings of the World Lagomorph Conference. 
Guelph, Ontario. 

Dennis, B., Ponciano, J.M., Lele, S.R., Taper, M.L., Staples, D.F. 2006. Ecological Monographs, 
76: 323-341. 

Durbin, B., Koopman, S.J. 2001. Time series analysis through state space methods. Oxford 
University Press. Oxford. 

Hatcher, M.J., Dick, J.T.A., Dunn, S.D. 2006. Ecol. Lett., 9: 1253. 
Kristan, W.B., Boarman, W.I. 2003. Spatial patterns of risk of common raven predation on 

desert tortoises. Ecology, 84: 2432-2443. 
LaDeau, S.L., Kilpatrick, A.M., Marra, P.P. 2007. West Nile virus emergence and large-scale 

declines of North American bird populations. Nature, 447: 710-713. 
Moleón, M. 2007. El estudio del impacto de los predadores sobre las presas cinegéticas: un 

intento de compatibilizar caza y conservación. Pp. 743-794. En: Barea-Azcón, J.M., 
Moleón, M., Travesí, R., Ballesteros-Duperón, E., Luzón, J.M., Tierno de Figueroa, J.M. 
(eds.): Biodiversidad y Conservación de Fauna y Flora en Ambientes Mediterráneos. 
Sociedad Granatense de Historia Natural. Granada. 

Morse, S.S. 1995. Factors in the emergence of infectious diseases. Emerg. Infect. Dis., 1: 7-15. 
Roemer, G.W., Coonan, T.J., Garcelon, D.K., Bascompte, J., Laughrin, L. 2001. Feral pigs 

facilitate hyperpredation by golden eagles and indirectly cause the decline of the island 
fox. Anim. Conserv., 4: 307-318. 

Royama, T. 1992. Analytical Population Dynamics. Chapman & Hall. London. 
Turchin, P. 2003. Complex population dynamics. Monographs in Population Biology. 

Princeton University Press. Princeton. 
Villafuerte, R., Calvete, C., Blanco, J.C., Lucientes, J. 1995. Incidence of viral hemorrhagic 

disease in wild rabbit populations in Spain. Mammalia, 59: 651-659. 
Virgós, E., Cabezas-Díaz, S., Lozano, J. (en prensa) Is the wild rabbit (Oryctolagus cuniculus) 

a threatened species in Spain? Sociological constraints in the conservation of species. 
Biodivers. Conserv. 

Whelan, C.J., Brown, J.S., Maina, G. 2003. Search biases, frequency-dependent predation 
and especies co-existence. Evol. Ecol. Res., 5: 329-343. 

 



CAPÍTULO 6                                                                                                      HIPERDEPREDACIÓN MEDIADA POR EIE 

 153 

Anexo 1. Depredadores ibéricos que incluyen >5% de conejo (“consumidores de conejo”) y perdiz 
(“consumidores de perdiz”) en su dieta en al menos una localidad o época. Los depredadores 

compartidos aparecen en negrita. Los asteriscos indican los depredadores que consumen >20% de 
conejo o perdiz (Anexo 2; datos propios). Los depredadores cuya dieta fue registrada antes y después 

de la epidemia de NHV para una misma zona de estudio se muestran en rojo. 
 

Consumidores de conejo 
(47.9% de los depredadores ibéricos) 

Consumidores de perdiz 
(18.8% de los depredadores ibéricos) 

Aquila chrysaetos * Aquila chrysaetos * 
Hieraaetus fasciatus * Hieraaetus fasciatus * 

Accipiter gentilis * Accipiter gentilis * 
Circus aeruginosus Circus aeruginosus 

Hieraaetus pennatus * Hieraaetus pennatus 
Buteo buteo * Buteo buteo 
Mustela nivalis Mustela nivalis 

Mustela putorius * Mustela putorius 
Lynx pardinus * Lynx pardinus 
Milvus milvus *  

Milvus migrans *  
Aegypius monachus *  

Neophron percnopterus *  
Aquila adalberti *  

Bubo bubo *  
Strix aluco *  

Canis lupus *  
Vulpes vulpes *  

Martes foina  
Herpestes ichneumon *  

Meles meles *  
Genetta genetta  
Felis silvestris *  
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Conclusiones 
 

Los patrones espaciales en la dieta del águila perdicera en la mitad oeste de 
Europa parecen estar principalmente supeditados al patrón de distribución 
espaciotemporal del conejo y, en menor medida, a las características 
ambientales locales (territoriales) condicionantes de la presencia y abundancia 
de especies presa alternativas. 
 
El águila perdicera en Europa occidental parece comportarse como un 
especialista facultativo sobre el conejo, de manera que prefiere esta presa 
cuando es relativamente abundante pero desvía su atención hacia presas 
alternativas cuando el conejo es demasiado escaso. 
 
Las dietas basadas en conejo y/o perdiz parecen ser más rentables para el 
águila perdicera que las fundamentadas en palomas u otras especies presa 
propias del oeste europeo, circunstancia que podría derivar en consecuencias 
demográficas. 
 
La búsqueda de parches ricos en perdices y, especialmente, conejos puede 
conducir a un incremento de la vulnerabilidad del águila perdicera ante 
amenazas de origen antrópico, particularmente en periodo no reproductor (en 
el caso de águilas territoriales) y en las áreas de dispersión juvenil (en el caso de 
águilas dispersantes). 
 
El potencial del águila perdicera como factor limitante de conejos y perdices en 
la provincia de Granada (sur de España) es aparentemente muy pobre a escala 
poblacional, y sólo ocasionalmente podría ser relevante a nivel territorial.  
 
El águila perdicera respondió funcionalmente (respuesta funcional de tipo II, 
típica de especialistas), aunque no numéricamente, hacia el conejo y la perdiz 
en la provincia de Granada, lo que confiere a este depredador una escasa 
capacidad reguladora sobre ambas especies. 
 
La débil capacidad limitante y reguladora del águila perdicera sobre el conejo y 
la perdiz sugiere que el conflicto de este depredador con los intereses 
cinegéticos en el área de estudio es solo relevante de modo puntual. No 
obstante, es deseable un mayor número de estudios que determinen, entre 
otras cosas, en qué medida es esta depredación aditiva o compensatoria a otras 
causas de mortalidad. 
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En esta tesis se describe un nuevo tipo de interacción ecológica multiespecie, 
denominado ‘hiperdepredación mediada por enfermedad infecciosa 
emergente (EIE)’, que explica la sincronía dinámica a gran escala 
espaciotemporal entre dos especies presa diferentes. El mecanismo se 
fundamenta en una intensidad ‘mayor de lo normal’ en los niveles de 
depredación sobre una presa secundaria, inducida por el colapso poblacional 
de la presa principal –la especie hospedadora de la EIE– y ejecutada por los 
depredadores compartidos. 
 
Las EIEs suponen una amenaza para la conservación de la biodiversidad a 
través de la perturbación de interacciones ecológicas entre depredadores y 
presas. En particular, pueden causar importantes declives en la población de la 
especie hospedadora y, de forma indirecta, afectar a la ecología trófica de los 
depredadores y a la dinámica poblacional de especies presa diferentes. Estos 
procesos tienen además el potencial de actuar a grandes escalas espaciales y 
temporales y de ser favorecidos por actividades de origen humano. 

 
Los resultados de esta tesis confirman la utilidad, tanto en el ámbito ecológico 
como en el conservacionista, de desarrollar estudios sobre interacciones entre 
depredadores y presas en sistemas ecológicamente complejos, donde los 
múltiples depredadores y presas, así como la intervención de otros agentes 
como los patógenos, complican particularmente el resultado final de las 
interacciones ecológicas y favorecen la aparición de nuevas formas de 
interrelación entre especies. 
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Conclusions 
 

The geographic patterns of Bonelli’s eagle diet in W Europe seem to be mainly 
driven by the spatio-temporal distribution pattern of rabbits and, to a lesser 
extent, by the local (territorial) environmental features conditioning the 
presence and density of alternative prey species.  
 
The Bonelli´s eagle in W Europe can be considered as a facultative specialist, 
preferring the rabbit when it is relatively abundant but shifting to other prey 
when the rabbit is too scarce.  
 
Diets dominated by either rabbit or red-legged partridge are probably superior 
to those featuring a high proportion of pigeons and other prey species of W 
Europe. This circumstance may led to demographic consequences in the 
Bonelli´s eagle populations. 
 
 The search by eagles for partridge and, particularly, rabbit-rich patches can lead 
to an increase in the vulnerability of Bonelli’s eagles to human-induced risks, 
particularly in the non-breeding season (in the case of territorial eagles) and in 
the juvenile dispersal areas (in the case of young birds). 
 
The role of Bonelli’s eagles as a limiting factor of rabbit and partridge 
populations in the province of Granada (southern Spain) appeared to be very 
low at the population level, and only occasionally relevant at the territorial scale. 
 
The Bonelli’s eagle showed a functional type II response (typical of specialist 
predators) to either the rabbit or the partridge in Granada, but did not show 
any numerical response. Thus, the Bonelli’s eagle seemed to be barely capable 
of regulating the populations of both prey species, at least in the study area. 
 
The potential of the Bonelli’s eagle to both limit and regulate rabbit and 
partridge populations suggests an isolated relevance for the game-conservation 
conflict in the study area. However, further research is needed to ascertain, 
among other things, how additive or compensatory this predation pressure is 
compared to other mortality causes. 
 
In this PhD thesis we describe a novel mechanistic link between hyperpredation 
and emergent infectious diseases (EIDs), causing synchronous cross-species 
dynamics at the large spatiotemporal scale. The mechanism of the so called 
‘EID-mediated hyperpredation’ is based on a ‘higher-than-normal’ predation 
intensity by shared predators on the secondary prey, induced by the population 
collapse of the infected primary prey population. 
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EIDs can pose a further threat to wildlife through the human-aided disruption 
of ecological interactions between predators and their prey at large spatial and 
temporal scales. In particular, EIDs can led to population crashes in the primary 
host prey and, indirectly, to disturb the predator’s trophic ecology and the 
dynamics of different prey species. 
 
The results obtained in the present thesis support the usefulness, either for 
ecologists or conservationists, of developing studies on predator-prey 
interactions in ecologically complex natural systems, where the high number of 
predators and prey species, and the intervention of other factors such as 
pathogens, make it difficult to predict the final result of ecological interactions 
and favour the emergence of new relationships among species. 
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