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Carolina Barra Caro

De: Eduardo Silva R. <eduardo.silva@uach.cl>
Enviado el: miércoles, 17 de julio de 2024 23:58
Para: Carlos Alejandro Sotomayor Vega; Leonardo Dario Alarcon Olivares; DS Lista Sitios; 

Alberto Tacón Clavaín
CC: Liliana S. Pezoa; Patricio Contreras; René Osvaldo Cárdenas Millar; fernandazenteno96

@gmail.com; Esteban Cortés Calderón; Viviana Vasquez I.
Asunto: RE: Reiteramos solicitud de antecedentes de sitios prioritarios para la conservación en la 

región de Los Ríos.
Datos adjuntos: Silva-Rodriguez et al 2010.pdf; Silva-Rodriguez & Sieving 2012.pdf; Swan et al 2020.pdf; 

Farias et al 2014.pdf; Silva-Rodriguez et al 2018.pdf; Silva-Rodriguez et al 2019.pdf; 
Silva-Rodriguez et al 2021.pdf; Zenteno 2023.pdf; Vasquez-Ibarra 2019.pdf; Riquelme 
2020.pdf; Vasquez-Ibarra et al 2023.pdf; 
Recep_Antecedentes__Sitios_Prioritarios_LosRíos_v2.xlsx; Stillfried 2023.pdf; Sepulveda 
et al 2014.pdf

Estimad@s 
 
Adjunto un conjunto de trabajos que nuestro laboratorio en conjunto con otros actores (como por ejemplo la Reserva 
Costera Valdiviana y el Parque Nacional Alerce Costero) hemos generado con presencia de algunas especies de interés 
en los Sitios Prioritarios. Los antecedentes puestos a disposición incluyen 
 

1. Zorro chilote en sitios prioritarios Cordillera de la Costa y Curiñanco. 
2. Comadrejita trompuda en sitio prioritario Cordillera de la Costa 
3. Güiña: sitios prioritarios Cordillera de la Costa, Curiñanco y Río Cruces 
4. Huillín: sitio prioritario Río Cruces 
5. Pudú: sitios prioritarios Cordillera de la Costa, Curiñanco y Río Cruces 

 
Adicionalmente contamos con información georeferenciada para diversas especies para los sitios prioritarios antes 
mencionados, y adicionalmente Llancahue y Mehuín. Estos últimos no hemos alcanzado a sistematizarlos, pero no 
tenemos inconvenientes en ponerlos a disposición si nos dan un tiempo adicional (copio a Esteban quien maneja dicha 
base de datos). 
 
Desde ya quedamos atentos a aportar antecedentes adicionales y a apoyar en todo lo que podamos. 

 Muchos saludos! 
 
Eduardo A. Silva-Rodriguez, Med.Vet., PhD 
Director Escuela de Graduados 
Facultad de Ciencias Forestales y Recursos Naturales 
Universidad Austral de Chile 
https://publons.com/researcher/2844442/eduardo-a-silva-rodriguez/ 
 

De: Carlos Alejandro Sotomayor Vega <CSotomayor@mma.gob.cl> 
Enviado: lunes, 8 de julio de 2024 15:40 
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Para: Leonardo Dario Alarcon Olivares <LAlarcon.14@mma.gob.cl> 
Asunto: Reiteramos solicitud de antecedentes de sitios prioritarios para la conservación en la región de Los Ríos.  
  
Estimados y estimadas: 
 
Junto con saludar, le reiteremos esta información y les comentamos que el archivo Excel fue reparado, para que 
puedan revisar el listado de sitios prioritarios de nuestra Región de Los Ríos. 
 
Por instrucción del SEREMI del Medio Ambiente de la región de Los Ríos, Alberto Tacón Clavaín, queremos 
informar sobre el inicio del: “Procedimiento de determinación de sitios prioritarios de la estrategia nacional 
de biodiversidad y estrategias regionales de biodiversidad de la macrozona sur, que pasarán a regirse por 
lo establecido en la ley Nº 21.600”. 

 Al respecto, según Res. Exenta Núm. 1560 de 2024, con publicación en el diario oficial con fecha 17 de junio de 
2024, da un plazo de 30 días corridos para la recepción de antecedentes sobre la determinación de sitios
prioritarios de la Macrozona Sur que pasarán a regirse por lo dispuesto en la ley Nº 21.600 que crea el Servicio 
de Biodiversidad y áreas protegidas. 

Cualquier persona natural o jurídica podrá, hasta el 17 de julio de 2024, aportar antecedentes técnicos, científicos 
y sociales sobre la materia, y en particular, aquellos que digan relación con los valores ecológicos de uno o más 
sitios y sus usos. Dichos antecedentes deberán ser fundados y entregarse por escrito en la Oficina de Partes de la 
SEREMI del Medio Ambiente, región de Los Ríos, ubicada en Carlos Anwandter N°466, o bien, enviarse en 
formato digital a la casilla electrónica dslistasitios@mma.gob.cl , habilitada para tales efectos. 

 Se adjunta tabla Excel con listado de sitios prioritarios de la Región Los Ríos, con correspondiente link para su 
visualización en el portal del Sistema de Información y Monitoreo de Biodiversidad (SIMBIO), en la que se 
sugiere incorporar el detalle de la información que será entregada en la casilla de correo, para facilitar su revisión.

Esta es la primera etapa de este procedimiento, asociada a recepción de antecedentes, para luego generar un 
análisis interno de cada sitio. 

Finalmente, señalar que actualmente la región de Los Ríos tiene 11 Sitios Prioritarios para la Conservación 
de la Biodiversidad, para lo cual se debe definir cuáles se regirán por lo establecido en la ley Nº 21.600, a saber:

  

Que, los principales efectos de la declaración de un sitio prioritario en virtud de la nueva regulación que 
establece la ley Nº 21.600, se encuentran en el artículo 41; disposición que prohíbe expresamente la
"alteración física de los humedales que constituyan sitios prioritarios", y las infracciones que contempla 
la letra a) de su artículo 116, que dispone como conductas prohibidas en sitios prioritarios: "extraer tierra 
de hoja o turba; capturar, herir o dar muerte a ejemplares de la fauna nativa; destruir nidos, lugares de 
aposentamiento, reproducción o crianza, o ejecutar acciones que interfieran o impidan el cumplimiento 
del ciclo de reproducción de las especies nativas, cortar o extraer ejemplares de especies nativas de 
plantas, algas, hongos o líquenes; cuando tales acciones produzcan cambios significativos en las 
características ecológicas del sitio". 
  
Una excepción a la conducta infraccional indicada en sitios prioritarios se da respecto de pueblos indígenas, 
al señalar que: "no se considerará infracción aquella conducta realizada en el marco de aquellos usos o 
costumbres ancestrales de comunidades indígenas reconocidas en el acto administrativo que establezca 
alguno de los instrumentos de esta ley, en tanto no constituya un menoscabo a la conservación de la 
biodiversidad y a la protección del patrimonio natural del país, así como en aplicación de normativa 
especial en materia de sanidad vegetal y animal y de prevención y combate de incendios forestales" 
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Para mayor información, puede visitar el expediente del proceso, que se encuentra en la web del Ministerio del 
Medio Ambiente: https://leyparalanaturaleza.mma.gob.cl/ , banner “Instrumentos Ley 21.600”, “Transitorios” y 
luego “Sitios Prioritarios Macrozona Sur”. 
  
  
Agradecemos su ayuda en la difusión de esta acción. 
 
Cualquier duda favor dirigirse al profesional de la SEREMI del Medio Ambiente, Leonardo Alarcón al 
correo: lalarcon.14@mma.gob.cl 
 
Saludos cordiales 
 
 
Carlos Sotomayor V. 
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Evaluating mortality sources for the Vulnerable
pudu Pudu puda in Chile: implications for the
conservation of a threatened deer

E d u a r d o A . S i l v a - R o d r Í g u e z , C l a u d i o V e r d u g o , O . A l e j a n d r o A l e u y

J a m e s G . S a n d e r s o n , G a b r i e l R . O r t e g a - S o l Í s , F e l i p e O s o r i o - Z Ú Ñ i g a and
D a n i e l G o n z Á l e z - A c u Ñ a

Abstract We assessed the importance of potential sources of
mortality for the Vulnerable southern pudu Pudu puda in
southern Chile using the clinical records of wildlife re-
habilitation centres, necropsies of animals found in the field
and a review of the diet of potential predators. To assess
whether the identified mortality sources operate in nomi-
nally protected areas, we conducted a camera-trap survey in
two areas to determine the presence of pudus and their
potential predators. Predation by domestic dogs Canis lupus
familiaris and car collisions were the commonest causes of
pudu admissions to rehabilitation centres (35 of 44) and of
deaths of animals encountered opportunistically in the field
(seven of 14). Field data suggest that poaching could also be
an important threat to pudus. Pudus were detected in both
areas surveyed, accounting for 15.6% of mammal detections.
Dogs accounted for 47.8% of all detections of potential
predator species, followed by pumas Puma concolor (17.4%),
guignas Leopardus guigna (17.4%) and chilla foxes Lycalopex
griseus (17.4%). The literature survey implicated only pumas
as important pudu predators among native carnivores. Our
data suggest that, aside from forest loss, dogs, road kills and
probably poaching are important concerns for pudu con-
servation. Our frequent detections of free-ranging dogs
associated with roads within nominally protected areas
suggest that long-term efforts to conserve pudu will require
not only the protection of remnant native forest but also

substantive environmental education to modify dog man-
agement near protected areas.

Keywords Chile, domestic dog, poaching, Pudu puda,
Puma concolor, roadkills, South America, temperate forest

Introduction

The southern pudu Pudu puda is one of the smallest
deer in the world reaching just 40 cm in height

(Hershkovitz, 1982). It inhabits the South American tem-
perate rainforest of Chile and Argentina, where it is en-
demic (Wemmer, 1998). The geographical distribution of
the species ranges from 36� to 49� S in Chile (Miller et al.,
1973) and from 39� to 43� S in Argentina (Meier & Merino,
2007). It prefers dense understorey, secondary forest and
native bamboo thickets (Eldridge et al., 1987; Meier &
Merino, 2007). The ecology of the species, however, re-
mains mostly unknown.

The pudu is categorized as Vulnerable on the IUCN Red
List (Jiménez & Ramilo, 2008) and it is included in
Appendix I of CITES (Wemmer, 1998; Weber & Gonzalez,
2003). The total population of the species is thought to be
, 10,000 (Wemmer, 1998). The main threats to pudu are
forest loss and fragmentation (Miller et al., 1973; Wemmer,
1998), and significant losses of temperate forests in south-
ern Chile and Argentina have already occurred (Cavelier &
Tecklin, 2005). In addition to habitat loss, pudus are
apparently threatened by poaching and predation by
domestic dogs Canis lupus familiaris (Miller et al., 1973;
Hershkovitz, 1982; Wemmer, 1998; Weber & Gonzalez,
2003); however, these threats have not been assessed
(Wemmer, 1998). In addition to various anthropogenic
threats, pudus are preyed upon by native predators such as
pumas Puma concolor (Rau et al., 1991; Rau & Jiménez,
2002b) and potentially by other carnivores such as foxes
(Lycalopex spp., Jiménez et al., 1991; Jiménez, 2007) and
guignas Leopardus guigna (Hershkovitz, 1982, Freer, 2004).

Our objective was to evaluate the potential threats to
pudu in southern Chile. In particular, we addressed sources
of mortality by analysing the clinical records of wildlife
rehabilitation centres and pudu mortality data collected in
the field. This was complemented by reviewing the published
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dietary analyses of potential predators within the range of
the pudu. To address whether these potential sources of mor-
tality operate in protected areas, we assessed the presence of
the pudu and its potential predators using camera traps.

Methods

Causes of mortality

Rehabilitation centres We evaluated causes of pudu mortal-
ity in the clinical records from the two main wildlife
rehabilitation centres in southern Chile: at the Universidad
de Concepción, Chillan, Bı́o-Bı́o District, and the Universi-
dad Austral de Chile, Valdivia, Los Rios District (Fig. 1).
These centres receive most of the injured animals found in
their respective districts. At both Centres veterinary staff
collect information on age, gender, origin of the animal and
the circumstances in which the animal was found, and each
animal is examined to establish a clinical diagnosis and
treatment. In case of death, necropsies narrow the diagnosis
(Woodford et al., 2000). We summarize the causes of arrival
of pudus at the rehabilitation centres, clinical findings and
mortality rates of animals received (number of pudu deaths/
number received) and the male:female and adult:fawn ratios.

Field mortality As a second source of information on pudu
mortality we used data collected from two sites in southern
Chile (Fig. 1). Centinela is a rural area in Los Rı́os District
where native forest has been reduced to fragments com-

prising c. 23% of the land cover (Silva-Rodrı́guez, 2006).
Chaquihual is an area in Chiloé Island, Los Lagos District,
with c. 68% forest cover dominated by secondary forest and
bamboo (Chusquea spp.) and was subject to selective logging
during the period of study. Centinela was surveyed in 2006

and 2008 and Chaquihual during 2005. At both sites car-
casses were located opportunistically (when driving or walk-
ing along roads) and using information provided by local
people, with whom we spoke opportunistically. Mortality
causes were determined by necropsy (Woodford et al., 2000)
and using complementary information such as tracks and
other signs of potential predators close to the carcasses. We
considered that a pudu was killed by a predator only if its
injuries were associated with haemorrhages, indicating the
animal was alive at the time the injury occurred (DiMaio &
DiMaio, 2001). Otherwise, injuries were attributed to scav-
enging activity. Old carcasses and bones were classified as
undetermined mortality causes. Information regarding re-
cent poaching of pudus was opportunistically collected while
conducting surveys for other purposes (Silva-Rodrı́guez,
2006) and when there was evidence of recent culling by local
people (e.g. skins or body parts in homes).

Diet of native predators

Detection of carcasses of pudus killed by predators such as
pumas or foxes is unlikely in forested areas. Therefore, we
assessed the occurrence of pudu remains in carnivore scats

FIG. 1 Location of the rehabilitation centres and field sites considered in this study. Insets (A) and (B) show the location of origin of
pudus received at Universidad de Concepción and Universidad Austral de Chile rehabilitation centres respectively.

E. A. Silva-Rodrı́guez et al.98
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by reviewing published data on the diet of potential pudu
predators within the distribution range of pudu. Our analysis
included puma, guigna, chilla fox Lycalopex griseus, culpeo
fox Lycalopex culpaeus and Darwin’s fox Lycalopex fulvipes.
From the data available we calculated the frequency of
occurrence of pudus in the diet of each potential native
carnivore. Frequency of occurrence was estimated as the
number of scats in which pudu remains were found divided
by the total number of scats analysed.

Camera-trap surveys

To estimate the relative occurrence of pudu and its predators
we conducted camera-trap surveys in two private protected
areas in the coastal range of Los Rios District (Fig. 1). In the
Oncol area, dominated by primary and secondary evergreen
forest, we conducted surveys in Oncol Park, Pilolcura and
Pichicuyı́n (Fig. 1). In the Valdivian Coastal Reserve, which is
the largest protected area in the coastal range of southern
Chile (. 60,000 ha), we conducted surveys in Chaihuı́n and
Colún, areas dominated by secondary forests and some
Eucalyptus spp. plantations.

Camera trapping, the use of motion-triggered cameras
set at bait stations or along animal trails, is a useful
technique for mammal inventories in remote areas (Silveira
et al., 2003). We surveyed for pudus and potential predators
using seven cameras (three Snapshot Sniper; Duncan, USA,
and four Woodland Outdoor Sports, Frankenmuth, USA).
Cameras were placed at least 1 km apart from each other, 5–
500 m from roads, for 21–28 days and recorded date and
time when triggered. Surveys were from April 2007 to
February 2008. Camera traps were alternated between the
Oncol area and Valdivian Coastal Reserve. Failures and
robbery of cameras resulted in unequal effort between the
two areas but detections were standardized to effort. Relative
abundance indices were calculated as the number of pudu
photographs per 100 trap-days. In the case of pudus and dogs
we also recorded the minimum number of different individ-
uals detected. Individual pudus were considered different if
a male and a female (Hershkovitz, 1982; Plate 1) were detected
in the same camera trap or if different camera traps within
a study site were visited in the same sampling period. The
assumption that pudus in different cameras were different
individuals is safe, given that the closest distance between two
cameras that registered pudu photographs was . 3 km, which
is considerably larger than the largest diameter of a pudu
home range (Eldridge et al., 1987). Individual dogs were
identified based on major phenotypic differences.

Results

Pudu mortality

Data for 44 pudus were collected at the rehabilitation
centres (29.5% males, 61.4% females and 9.1% fawns). The

primary causes of pudu arrival at centres were dog attacks
and car hits (Fig. 2). Mortality of animals received was high:
56.8% died in spite of medical treatment. Mortality rate was

PLATE 1 Camera trap photographs of (a) domestic dog in Colún,
and (b) female and (c) male pudu recorded by the same camera
in Chaihuı́n (Fig. 1).
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particularly high for those animals that had been hit by
a car (69.2%) and for those that had been attacked by dogs
(68.2%). Pudus injured by dogs presented politraumatism,
puncture wounds, limb and lumbo-sacral fractures, tho-
racic and abdominal perforations and multiple abscesses,
whereas animals hit by cars frequently presented policon-
tusions, costal fractures, thoracic and lumbar vertebral
fractures, cranioencephalic traumatism and haemothorax.
Rhabdomyolysis (capture myopathy) was a common nec-
ropsy finding.

Seven dead pudus were identified in each of the sites. In
Centinela three animals were killed by dogs, two by local
people and two by car collisions. In Chaquihual two ani-
mals were killed by dogs, two by local people and mortality
cause was not determined for three old carcasses.

Predator diet

Pudu remains were reported in 34.8% of 161 puma scats
analysed and in all but two locations where puma diet has
been studied and both species coexist (Table 1). The
occurrence of pudu in the diet of small carnivores is low.
Pudu is reported in 1.5% (n 5 801) and 0.5% (n 5 200) of
the scats of Darwin’s fox and guigna, respectively, and not
in culpeo (n 5 148) or chilla fox (n 5 463) scats (Table 1). In
only two areas have the diets of puma and at least one other
carnivore been assessed simultaneously. In both cases pudus
were frequently detected in the diet of pumas (26.5%, Rau
et al., 1991; 67.7%, Zúñiga et al., 2005) and not detected in the
diet of chillas (Martı́nez et al., 1993; Zúñiga et al., 2005) and
guignas (Zúñiga et al., 2005).

Occurrence of pudus and predators in protected areas

Sixty-three independent photographs were obtained of
eight mammal species (Table 2). The most frequent species

recorded were domestic cattle Bos taurus (31.7% of mammal
detections), domestic dog (17.5%) and pudu (15.9%). Within
the Valdivian Coastal Reserve at least six different pudus were
photographed by four different cameras and on 9 different
days, whereas in the Oncol area pudus were detected only
once. Dogs were detected frequently in both areas (Table 2),
always on unpaved roads (, 50 m). Ten different individuals
were identified and six of them were detected in association
with local people. Dogs alone accounted for 47.8% of the
independent detections of potential predators. Pudus were
never detected at the same camera as a dog or a puma.
However, one individual was detected at the same camera as
a chilla fox within a 24-hour period.

Discussion

Mortality sources

The analysis of rehabilitation centre records and collection
of carcasses in the field are useful tools to identify wildlife
threats but interpretation of such data requires caution
(Ciucci et al., 2007; Mazaris et al., 2008). The main issue is
that the causes of death or injury may have different
probabilities of being detected (Ciucci et al., 2007). For
example, an animal hit by a car is more likely to be found
and transported to a rehabilitation centre (Spalding &
Forrester, 1993; Ciucci et al., 2007). In contrast, a poached
animal or an animal affected by a disease is less likely to be
reported (Ciucci et al., 2007).

Predation by dogs is suspected to be a major threat to
pudus in human-dominated landscapes (Miller et al., 1973;
Hershkovitz, 1982; Wemmer, 1998; Weber & González,
2003). In such areas in southern Chile, dog densities can
be as high as 7.3 km-2 (Silva-Rodrı́guez, 2006). In compar-
ison to the highest densities reported for pumas in Chile
(0.06 individuals km-2, for Patagonia; Franklin et al., 1999),
this density of dogs represents an increase, by more than
two orders of magnitude, in the abundance of predators in
human-dominated landscapes, with potentially serious
consequences for the persistence of pudus. In this situation
even infrequent predation by dogs could have serious
consequences for pudu populations. The rehabilitation
centre records and field data presented here represent
convergent evidence for the potential importance of dogs
as predators of pudu (Fig. 2).

Our camera-trap data suggest that dogs could also be
a problem within nominally protected areas (at least where
roads are present), where they accounted for 45.8% of
potential predator detections in camera traps (see also Vilà
et al., 2004). Dogs were accompanied by people in 33.3% of
detections, and the same individuals dogs were also
detected alone. It is possible that some of the dogs detected
were feral, and their presence in protected areas needs to be
addressed.

FIG. 2 Percentage of pudus received at two wildlife rehabilitation
centres in southern Chile (2005–2008), categorized according to
the reason for admission.
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Car hits are an important source of mortality for deer in
general (Allen & McCullough, 1976; Parker et al., 2008) and
our data suggest that this could also be a conservation
concern for pudus. Acknowledging that car collisions as
a mortality source could be inflated (Spalding & Forrester,
1993; Ciucci et al., 2007), it is not possible to compare its
relative importance to other sources of mortality. However,
the fact that car collisions appear to be important suggests
that the planned construction of major highways in some of
the best conserved areas of the region (Wilson et al., 2005)
would require mitigation strategies.

Implications for pudu conservation

The main threat for pudu conservation is probably forest
loss (Jiménez & Ramilo, 2008) and the concomitant in-
crease in incompatible human activities and land uses,
which currently affect . 40% of the area originally covered
by native forest in southern Chile (Cavelier & Tecklin,

2005). The mortality sources described above may increase
the negative effects of forest loss and fragmentation.
Furthermore, pumas, the main native pudu predator, can
tolerate some degree of forest loss (Muñoz-Pedreros & Rau,
2005) and reductions in native prey availability by shifting
their food preferences towards invasive and domestic
species, which are abundant in non-forest habitats (Rau
et al., 1991; Rau & Jiménez, 2002b). As a result, predation
pressure by pumas in fragmented landscapes may be an
additional threat that has not been considered previously.
Thus, as native forest is reduced to fragments, pudus may
face the increasing and cumulative pressure of pumas, dogs
and people (poaching and car collisions). Further un-
derstanding of how forest loss and mortality sources
interact is important for developing effective strategies for
the conservation of pudu.

Conserving pudus in human-dominated landscapes will
require educating people to improve management of do-
mestic dogs, and reduction of the impacts of illegal poaching.

TABLE 1 Percentage frequency of occurrence of pudus in the diet of native carnivores in southern Chile, recalculated from the original
sources as number of positive scats divided by total number of scats analysed.

Frequency of occurrence % (n) Location Latitude Longitude Source

Puma Puma concolor
0.0 (3) Nahuelbuta 37�479 72�449 Rau & Jiménez (2002b)
0.0 (11) Conguillı́o 38�369 71�369 Rau & Jiménez (2002b)
67.7 (31) Rucamanque 38�399 72�369 Zúñiga et al. (2005)
26.5 (65) San Martı́n 39�389 73�079 Rau et al. (1991)
8.3 (12) San Martı́n 39�389 73�079 Rau & Jiménez (2002b)
10.0 (10) Puyehue 40�459 72�129 Rau & Jiménez (2002b)
50.0 (26) V Pérez R 41�049 71�509 Rau & Jiménez (2002b)
100.0 (3) Huinay 42�229 72�259 J.E. Jiménez (unpubl. data)
Guigna Leopardus guigna
0.0 (17) Los Queules 35�399 72�419 Correa & Roa (2005)
0.0 (13) Rucamanque 38�399 72�369 Zúñiga et al. (2005)
0.0 (35) Queulat 44�359 72�259 Freer (2004)
0.7 (135) Lag. San Rafael 46�399 73�529 Freer (2004)
Culpeo Lycalopex culpaeus
0.0 (18) Los Queules 35�399 72�419 Correa & Roa (2005)
0.0 (107) Niblinto 36�459 71�299 Torés (2007)
0.0 (23) Nahuelbuta 37�479 72�449 J.E. Jiménez (unpubl. data)
Chilla Lycalopex griseus
0.0 (9) Los Queules 35�399 72�419 Correa & Roa (2005)
0.0 (7) Nahuelbuta 37�479 72�449 J.E. Jiménez (unpubl. data)
0.0 (38) Rucamanque 38�399 72�369 Zúñiga et al. (2005)
0.0 (98) San Martı́n 39�389 73�079 Martı́nez et al. (1993)
0.0 (88) San Martı́n 39�389 73�079 Rau et al. (1995)
0.0 (223) Centinela 40�149 73�049 Silva-Rodrı́guez (2006)
Darwin’s fox Lycalopex fulvipes
0.2 (404) Nahuelbuta 37�479 72�449 Jiménez et al. (1991)
0.0 (7) Nahuelbuta 37�479 72�449 J.E. Jiménez (unpubl. data)
6.1 (179) Ahuenco 42�069 74�039 Jiménez (2007)
0.0 (66) Ahuenco 42�069 74�039 Elgueta et al. (2007)
3.9 (88) Piruquina 42�249 73�549 Jiménez et al. (1991)
0.0 (25) Tricolor 42�499 74�089 Rau & Jiménez (2002a)
5.2 (32) Cipresal 42�359 74�089 Rau & Jiménez (2002a)
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Steps toward this are being taken, with the preparation of
educational material for farmers (C. Smith-Ramı́rez et al.,
in preparation) that includes the findings of this study, and
the provision of feedback to the relevant protected area
authorities. In ongoing research we are evaluating how
domestic dog and cat Felis catus management influences
predation on wildlife, and how the interaction of forest loss
with other anthropogenic threats may affect pudu survival.
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a b s t r a c t

Domestic dogs are the most abundant carnivores worldwide, primarily due to human support. Food and
other subsidies to dogs do not necessarily prevent dog predation on wildlife, particularly where dogs are
allowed to range freely. Dog impacts on wildlife are suspected to be significant, yet the nature of dog–
wildlife interactions is not fully understood. We tested the hypothesis that the distribution of dogs can
significantly influence the space use of potential prey, and that both lethal and non-lethal mechanisms
may underlie this interaction. If this is true, then we predicted that (1) evidence of predation and harass-
ment by dogs should be evident where prey and dog activities overlap and (2) potential prey should be
less frequent in areas where the probability of dog presence is high. To test these predictions we con-
ducted two related studies. (1) We interviewed dog owners to estimate the probability of dog attack
on pudu (Pudu puda), a globally vulnerable deer, and the lethality of these attacks. (2) We conducted a
camera-trap survey documenting the landscape-scale distribution of pudu and dogs. Interviews showed
that both the probability of dog attack on pudu (>85%) and the lethality of such attacks was high (50%). In
occupancy models applied to the camera-trap data, the variable that best explained the distribution of
pudus was the probability of dog presence. We tested three alternative explanations for the negative
association between pudus and dogs that were not supported. Our findings suggest that dogs are efficient
at chasing pudu they detect and that both predation and non-lethal (avoidance) consequences of harass-
ment may be shaping the distribution of pudu. This work brings into focus important mechanisms under-
lying the threats of domestic dogs to endangered prey.

� 2012 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

Domestic dogs (Canis familiaris) are the most abundant carni-
vores worldwide with a global population that exceeds 500 million
individuals (Vanak and Gompper, 2009b; Wandeler et al., 1993).
Although domestic dogs are highly associated with human popula-
tions (Vanak and Gompper, 2009b), the free-ranging condition of a
significant proportion of them facilitates their interaction with
wild animals. These interactions include predation by dogs (Kruuk
and Snell, 1981; Silva-Rodriguez et al., 2010b; Taborsky, 1988),
interference competition (Silva-Rodriguez et al., 2010b; Vanak
and Gompper, 2010), exploitation competition (Butler and Du Toit,
2002) and disease-mediated apparent competition (Laurenson
et al., 1998). This broad range of possible interactions, the human
subsidy to dog populations, and the global distribution of dogs
create adequate conditions for dogs to be recognized as a current

global threat for biodiversity conservation (Vanak and Gompper,
2009b; Young et al., 2011).

Despite the paucity of directed studies on this issue (Young
et al., 2011), dogs are mentioned as a threat for a large number
of species in the IUCN Red List (IUCN, 2011). Most studies of dog
impacts on vertebrates relate to disease transmission (e.g., Lauren-
son et al., 1998) and more recently to interference competition
(Silva-Rodriguez et al., 2010a; Vanak and Gompper, 2009b,
2010), but most species for whom dogs are considered a threat
are affected through predation (IUCN, 2011). Early studies often
dismissed the potential threat of dog-related predation because
dogs were inefficient predators for large-sized North American
deer (Causey and Cude, 1980; Scott and Causey, 1973). More recent
findings contradict conclusions of low impact by showing that
despite low predation rates by individual dogs (but see Taborsky,
1988), dog predation represents an important cause of mortality
for diverse species (Corti et al., 2010; Pereira et al., 2010; Taborsky,
1988). Furthermore, the current paradigm in prey–predator
interactions suggests that avoiding predation also carries impor-
tant consequences for fitness (Brown et al., 1999; Laundre, 2010;
Laundre et al., 2001). Heightened vigilance (Gingold et al., 2009;
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Vanak et al., 2009), decreased feeding rates (Vanak et al., 2009),
shifts in use of space (Grignolio et al., 2011; Vanak and Gompper,
2010) and decreases in fecundity as a consequence of stress (Sher-
iff et al., 2009) are costly non-lethal effects of the presence of dogs
on diverse vertebrates.

The conflicting goals of interacting prey and predators result in
space races where prey attempt to avoid overlap with predators
and predators seek to increase the chance of encountering prey
(Brown et al., 1999; Laundre, 2010). These dynamic processes intro-
duce spatial heterogeneity in the risk of predation for prey. Spatial
variation in predation risk is configured by several factors such as
predator encounter risk, predator lethality and effectiveness of vig-
ilance (Laundre et al., 2001). In most prey–predator interactions,
predator use of space is constrained to an important degree by the
distribution and abundance of prey (e.g., Karanth et al., 2004). How-
ever, in the case of domestic dogs, most of their populations are
heavily subsidized by human derived food (Vanak and Gompper,
2009a,b); therefore in general they do not depend on prey (but
see Mitchell and Banks, 2005). Hence a key process—density-depen-
dent predation pressure (e.g., Messier, 1994)—underlying many
natural occurrences of prey co-existence with predators is thwarted
in the dog–prey dynamic by human subsidies to dogs (i.e., dog abun-
dance will not decrease if prey abundance declines). Thus the spatial
consequences of interactions between subsidized predators, whose
population dynamics, activity levels, and distributions remain unaf-
fected by the abundance and anti-predator strategies of wild prey
they hunt, will be distinct from those of unsubsidized predator–
prey interactions.

Dog dependence on human resources has important conse-
quences for their distribution in space and therefore for the spatial
configuration of predation risk and resultant distribution and
abundance of potential prey. Dog populations are maintained by
human resources and predation on vertebrates makes just a small
contribution to their energetic requirements (Vanak and Gompper,
2009a,b). Consequently, dogs are strongly associated with human
settlements (Silva-Rodriguez et al., 2010a; Vanak and Gompper,
2010; Woodroffe and Donnelly, 2011). This implies that there is
a gradient in dog encounter risk as a function of dog density gen-
erated by proximity to human houses (Woodroffe and Donnelly,
2011). Dog encounter risk should be associated to the probability
that a prey will be killed by a dog and also to the probability that
a prey can respond behaviorally to escape or avoid dogs. Consider-
ing that dog densities are often orders of magnitude higher than
densities of wild carnivores (Vanak and Gompper, 2009b), if dog
predation has any measurable lethal or non-lethal impacts on prey,
then prey should be scarcer in areas where dogs are more frequent.

In this study we assessed the interactions between domestic
dogs and the southern pudu (Pudu puda), a globally vulnerable spe-
cies that is endemic to the temperate forests of South America
(Jimenez, 2010). The pudu is a small sized deer (7 kg) associated
with dense understory (Eldridge et al., 1987; Meier and Merino,
2007). Dog predation of pudu is ubiquitous (Jimenez, 2010; Silva-
Rodríguez and Sieving, 2011; Silva-Rodriguez et al., 2010b), but
the consequences of these interactions on the use of space and dis-
tribution of pudu are unknown. Under the hypothesis that dogs
have impacts on pudu distribution—either through lethal or non-
lethal mechanisms—pudu use of areas where the probability of
dog encounter is higher should be greatly reduced. The proposed
mechanisms underlying this prediction are that dogs both harass
and sometimes kill pudus when they encounter them. However,
alternative mechanisms could also reduce pudu densities in areas
with higher dog activity. First, similar patterns may be observed if
poaching occurs, under the assumption that hunting is more intense
in dog-used areas. Second, pudus are associated with forest under-
story (Eldridge et al., 1987; Meier and Merino, 2007) and human
activity can reduce understory density in the South American

Temperate region (Diaz et al., 2005); therefore degradation of vege-
tation density could co-occur in areas where the probability of dog
interactions with deer is higher. Third, if pumas (Puma concolor)—
the main native predator of pudu (Silva-Rodriguez et al., 2010b)—
are associated with the areas highly used by dogs it would be impos-
sible to separate their effects from dogs. We designed our study to
test for the presence and action of our predicted mechanism under-
lying pudu distributions (lethal and non-lethal dog predation) and
for these important alternative mechanisms. Utilizing a combina-
tion of extensive camera trapping, to determine the patterns of dis-
tribution of pudu and its potential predators, habitat assessment
around camera trap sites, and interviews with people who are both
dog owners and potential hunters in our system, we could discern
the relative importance of our research hypothesis versus the likely
alternative hypotheses concerning mortality or disruption of space
use by pudus.

2. Methods

2.1. Study area

The South-American temperate forest located in Chile and
Argentina is an important area for conservation of biodiversity
(Armesto et al., 1998; Olson and Dinerstein, 1998). This restricted
forest biome is threatened by plantations, opening of agricultural
areas, logging and the establishment of highways and roads (Armes-
to et al., 1998; Wilson et al., 2005). The study was conducted in an
area located 35 km southwest of the city of Valdivia. The study area
encompassed nearly 10,000 ha and included part of the Valdivian
Coastal Reserve and the Alerce Costero National Park. In the study
area there were four local communities (Huiro, Chaihuín, Cadillal
Bajo and Cadillal Alto) supporting between 6 and 70 families. Most
people in the area live on tourism, fishing, marine product collection
(algae and shellfish) and subsistence agriculture. The weather in the
area is temperate humid with annual precipitation >2100 mm and a
mean annual temperature of 11.3 �C (Delgado, 2010). The study area
was dominated by evergreen Valdivian forests and eucalyptus plan-
tations. Most plantations were between 11 and 12 years old at the
time of the study and had been unmanaged for at least 8 years prior.

2.2. Data collection

2.2.1. Interviews
We assessed dog predation on pudu by interviewing dog own-

ers. The interview instrument included questions regarding dog
ownership, demographics, management and interactions with wild
animals (harassment and killing; see Supplementary material). We
interviewed 93 out of 120 households located in the localities of
Chaihuín, Cadillal Bajo, Cadillal Alto and Huiro between February
and April 2011. Most families not interviewed belonged to house-
holds where people could not be located after three visits to the
house.

In addition to gaining insights about dog behavior toward pu-
dus, interviews were also used to assess the main alternative
hypothesis that could explain a negative association between pu-
dus and dogs: human hunting. Previous assessments (Delgado,
2005, 2010) and our preliminary observations strongly suggested
that pudu hunting does not occur in the study area. However, con-
sidering that information on potential poaching was fundamental
to separate potential effects of dogs from the effects of local people,
we collected information regarding the frequency of pudu hunting
by local people.

2.2.2. Camera trapping
Pudus were sampled between June 2010 and March 2011

using camera traps (Bushnell trophy cam, Bushnell Corporation,
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Overland Park, Kansas). The location of cameras was decided using
a stratified random design, constrained by a minimum distance of
400 m. We used three strata with two levels each: forest type (na-
tive, eucalyptus), distance to roads (<50 m; >50 m) and dog-used
areas. Dog-used areas included a buffer of 1000 m from the nearest
human house or road that connected human settlements. The pur-
pose of this stratum was to secure that sample size was large in
areas where dogs were likely to occur, so we could model their
use of pudu habitat and detect spatial effects on pudu in case they
occurred. Cameras were set at approximately 20 cm from the
ground, which was expected to work well both for pudus and for
dogs. The facts that the most frequently detected species were
small understory birds and that all cameras obtained pictures of
the researchers when tested, secures that this setting was appro-
priate for pudus and dogs. Cameras were set at each point for a per-
iod of 16 days, after which they were moved to a new location. We
sought 35 locations per strata combination; due to space limita-
tions we sampled less than this in eucalyptus areas located within
the dog stratum. Our final sample size was 254 locations and the
average distance to the nearest camera was 458 m (range
346–676 m).

2.3. Vegetation density scores

In each location we estimated understory density within a 10-m
radius of the camera trap. This was achieved by using a checker-
board-type panel (modified from Nudds, 1977) to measure the pro-
portion of the board that was not visible from 10 m evaluated at
50 cm height. For each camera we also recorded the maximum dis-
tance at which the camera detected movement which is one of the
main factors that determine whether a camera is triggered and
consequently the probability of detection in camera traps (Rowc-
liffe et al., 2011). Triggering distance was estimated by measuring
the distance between the camera and the more distant point at
which the motion indicator of the camera was activated by waving
a hand at 10 cm from the ground. Given that both measures should
be largely determined by vegetation density, we ran a principal
component analysis (PCA) as a dimension reduction method
(McGarigal et al., 2000). A single component retained 78.6% of
the variance (k = 1.57), and both understory density and triggering
distance loaded high on the component (factor loadings = 0.89 and
�0.89 respectively).

2.4. Use of space models

2.4.1. Model structure and rationale for dogs
The use of potential pudu habitat by dogs was analyzed using

occupancy models (MacKenzie et al., 2002). We fitted the detection
model using the presence of trails in front of a camera (n = 31) and
the vegetation density index. Trails were included as predictors for
the probability of detection because dogs, as other carnivores
(Harmsen et al., 2010), could move preferentially through trails
which would increase their probability of detection. The vegetation
density score was included because dogs may be more detectable if
the triggering distance is larger (Rowcliffe et al., 2011).

Using the best detection model we tested the effects of human
houses, presence of roads and season on the occupancy of dogs. (1)
We used distance to human houses because several studies have
revealed that this is the most important variable influencing dog
distribution (e.g., Odell and Knight, 2001; Silva-Rodriguez et al.,
2010a; Woodroffe and Donnelly, 2011). (2) Dogs have also been re-
ported to move preferentially through roads, so we judged that the
proximity of roads (<50 m) could be an important determinant of
dog distribution. (3) We included season (summer, rest of the year)
as a covariate for the probability of dog presence because during
summer months (January–early March) tourists arrive to the area,
some of them bringing dogs. This could lead to a temporal increase
in the area occupied by dogs. Finally we fitted a model using the
dog stratum as a covariate to determine if the best fitted model
was actually a better descriptor of the distribution of dogs than
the dog stratum.

2.4.2. Model structure and rationale for pudus
We fitted occupancy models for pudu using three variables that

were expected to influence probability of detection. (1) The first
was the probability of dog presence, because pudus could be less
detectable in areas where the probability of encountering a dog
is high as a result of behavioral responses to perceived predation
risk. (2) The second variable expected to be negatively associated
to pudu detection was vegetation density score because it was neg-
atively associated to triggering distance (see Section 2.3). (3) The
third variable expected to influence detectability was the presence
of trails in front of the camera. Trails are highly selected by carni-
vores, which suggest that pudus may attempt to minimize use of
trails relative to surrounding vegetation to decrease predation risk;
this would decrease its probability of detection as observed for
other Neotropical deer (Harmsen et al., 2010).

To model pudu occupancy we used five predictor variables. (1)
We used the fitted probability of dog presence obtained from the
best dog model (see Section 2.4.1, Table 1) as an estimate of the
probability of encountering dogs. (2) Habitat type was included be-
cause forestry plantations have been assumed to have potentially
strong negative effects on pudus (Jimenez, 2010). (3) Roads may
influence pudu use of space because they are frequently used by
people (human activity was detected in most roads). (4) We in-
cluded the vegetation density scores because pudus selectively
use the understory (Eldridge et al., 1987; Jimenez, 2010; Meier
and Merino, 2007). Finally, we included season (5) because occu-
pancy may be influenced by the increase in population size of pu-
dus due to the birth of fawns. Season was defined as pre-birth
(June–December; n = 141) and post-birth (January–March;
n = 113). This decision is justified by the fact that no fawns were
detected before mid January.

2.4.3. Model fitting
To assess the probability that a site was occupied by a pudu or a

dog we fitted single season single species occupancy models
(MacKenzie et al., 2002). The detection history was constructed
by dividing the 16 trap-days of each camera into four survey occa-
sions comprised of 4 days each (Thornton et al., 2011). A 16 day

Table 1
Model selection for variables expected to influence dog occupancy (W). Models with little support (x < 0.05) are not shown. Parameter estimates (b) and standard errors (in
parenthesis) are shown for distance to house (House), proximity to road (Road), season (Season), and trails (Trail).

Model k AICc D x Housea Road Season Trail

W(House), p(Trail) 4 199.1 0.0 0.67 �0.8 (0.3) – – 2.1 (0.8)
W(House, Season), p(Trail) 5 202.0 2.9 0.16 �0.9 (0.3) – 0.7 (0.7) 2.2 (0.8)
W(House, Road), p(Trail) 5 202.7 3.6 0.11 �0.8 (0.3) 0.4 (0.6) – 2.0 (0.8)

a Effect estimate for a 1.0 km change in distance to house.

E.A. Silva-Rodríguez, K.E. Sieving / Biological Conservation 150 (2012) 103–110 105

Folio005389



survey was considered short enough as to prevent violation of the
closure assumption. Model selection was conducted in two stages.
First we used our global model for use of space to select the model
that better explained probability of detection (Lebreton et al.,
1992; MacKenzie, 2006). Then the best detection model was used
to select the model that better explained occupancy. Detection and
occupancy models were selected using the Akaike Information Cri-
terion with small sample size correction (AICc). We determined the
level of support of each predictor variable by summing the Akaike
weights (x) across all models that contained the variable of inter-
est (x+; Burnham and Anderson, 2002). We evaluated goodness of
fit on the most general model by calculating a Pearson chi-square
statistic and implementing a parametric bootstrapping to deter-
mine if the statistic was significantly large (MacKenzie and Bailey,
2004). Occupancy models were fitted using the software PRESENCE
3.1 (Hines, 2006). We tested the assumption of spatial indepen-
dence of the residuals using Moran’s I correlograms (Fortin and
Dale, 2005). The spatial dependence analyses were conducted in
PASSaGE 2 (Rosenberg and Anderson, 2011).

2.5. Test of alternative hypotheses

We used the Spearman rank correlation rho test to test the sig-
nificance of the associations between vegetation density scores
and the fitted probability of dog presence (Zar, 1999). Data on pu-
mas was obtained (1) from camera traps and (2) from searching
tracks along 50 m of the road associated to each camera located
in the road stratum. The association between the probability of
dog presence and puma detections was tested using logistic regres-
sion (Agresti, 2002).

3. Results

3.1. Interviews

3.1.1. Dog management and interaction with pudu
Most households in the study area owned dogs (85.6%). The

known dog population within our study area was 166 individuals,
yielding a density of 3.6 dogs/km2 for the area defined as used by
dog. The human to dog ratio was 2.0 and the average number of
dogs per dog-owning house was 1.9. Most dogs were male
(92.0%), adults (>1 year old; 87.3%) and free ranging (95.3%). Dogs
were fed on wheat bran (55.3%), human food leftovers (49.3%),
commercial food (26.0%) and home prepared food (14.7%). A high
proportion of owners had their dogs vaccinated (51.3%) and treated
for parasites (57.7%), thanks to a dog health program lead by other
researchers (M.A. Sepúlveda, pers. com., 2011).

Out of 79 interviewed dog owners, 56.9% had seen pudus at
least once during the last 5 years. Forty percent of them reported
attacks of dogs. In contrast, although 91.4% of research participants
were local residents, none of them said that they hunted pudus or
thought their neighbors did. Among those that witnessed dog

attacks on pudus 38.9% reported saving at least one animal. The
probability that a dog would attack a pudu given a dog and a pudu
were observed at the same time was high (87.5%). Excluding the
cases where pudus were rescued by local people before dogs could
kill them, the lethality of dog attacks was also high (50.0%).

3.2. Use of space models

3.2.1. Models of dog distribution
Dogs were detected on 23 different survey occasions. The vari-

ables that best predicted dog detectability was the presence of
trails (x+ = 0.73), whereas there was little support for an effect of
vegetation density (x+ = 0.09). The importance of houses on dog
occupancy was strongly supported across models (x+ = 0.97)
whereas there was little evidence for an effect of season
(x+ = 0.19) or roads (x+ = 0.14). The model that better predicted
dog occupancy showed a negative effect of distance to human
houses on dog distribution (Table 1). This model fitted the distribu-
tion of dogs better than the dog stratum (DAICc = 3.7). There was
no evidence of lack of fit (v2 = 15.0, Bootstrap P = 0.30) or of spatial
dependence (Moran’s I correlogram, P = 0.99).

3.2.2. Models of pudu distribution
Pudus were detected on 99 different survey occasions. The best

model to explain pudu occupancy included probability of dog pres-
ence and vegetation density scores as predictors for occupancy and
presence of trails as a predictor for probability of detection (Table
2). Across models there was strong evidence that the presence of
trails negatively influenced the probability of detecting pudus
(x+ = 0.84). In contrast there was little evidence for effects of

Table 2
Model selection for variables expected to influence pudu occupancy (W). Models with little support (x < 0.05) are not shown. Parameter estimates (b) and standard errors (in
parenthesis) are shown for the probability of dog presence (Wdog), vegetation density scores (VDS), post-birth season (Season), proximity of roads (Road), habitat type (Habitat),
and for the effects of trails (Trail).

Model k AICc D x Wdog
a VDS Season Road Habitat Trail

W(Wdog, VDS), p(Trail) 5 607.3 0.0 0.23 �1.3 (0.3) 0.5 (0.3) – – – �1.5 (0.6)
W(Wdog, VDS, Habitat), p(Trail) 6 608.3 1.0 0.14 �1.4 (0.3) 0.5 (0.3) – – 0.6 (0.6) �1.5 (0.6)
W(Wdog), p(Trail) 4 609.3 2.1 0.08 �1.3 (0.3) – – – – �1.5 (0.6)
W(Wdog, Habitat), p(Trail) 5 609.3 2.1 0.08 �1.4 (0.4) – – – 0.8 (0.5) �1.5 (0.6)
W(Wdog, VDS, Road), p(Trail) 6 609.4 2.1 0.08 �1.4 (0.4) 0.5 (0.3) – �0.3 (0.5) – �1.4 (0.6)
W(Wdog, VDS, Season), p(Trail) 6 609.5 2.2 0.07 �1.3 (0.3) 0.5 (0.3) 0.2 (0.5) – – �1.4 (0.6)

a Effect estimate for a 0.1 (10%) change in probability of dog presence.

Fig. 1. Fitted probability of pudu presence for a given vegetation density score and
probability of dog presence. Lowest vegetation density scores (negative values)
indicate open vegetation.
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vegetation density (x+ = 0.31) and probability of dog presence
(x+ = 0.22) on the probability of detecting pudus. Models that in-
cluded the probability of dog presence as covariates for occupancy
were strongly supported across models (x+ = 0.99). The vegetation
density scores had moderate support as a predictor to explain pudu
occupancy (x+ = 0.66), and there was limited evidence for effects
of proximity to roads (x+ = 0.27), habitat type (x+ = 0.42), and sea-
son (x+ = 0.27). Models consistently indicated that, as predicted,
the probability of pudu presence was higher in areas where the
probability of encountering pudu was low and in areas where veg-
etation density was high (i.e., positive vegetation density scores;
Fig. 1 and Table 2). There was no evidence of lack of fit
(v2 = 11.0, Bootstrap P = 0.65) or spatial dependence (Moran’s I
correlogram, P = 0.34).

3.3. Pudu–dog interactions detected through cameras

Camera traps provided additional evidence for interactions be-
tween pudus and dogs. Dogs and pudus were detected in the same
camera in four occasions. In three of these cases dogs were de-
tected within a day after the detection of the pudu. In one of these
cases, the dog defecated in front of the camera and the scat con-
tained pudu remains. In addition, we detected pudus in only three
cameras (8.3% out of 36) located within 500 m of houses and in two
of them there was evidence of actual or potential interactions with
dogs. In the first case, a female pudu that was molting (making

identification easy) was attacked by dogs within a week of being
detected in a camera (the animal was rescued by the owners and
taken to a rehabilitation center). In the second case a pack of dogs
was detected only 5 h after a male pudu was captured in the same
camera (Fig. 2).

3.4. Assessment of alternative hypotheses

The vegetation density scores were not correlated to the fitted
probability of dog presence (Spearman’s rho = 0.01, P = 0.87). The
detection of pumas in cameras (b = �0.73, SE = 0.42, Likelihood ra-
tio v2 = 3.6. df = 1, P = 0.056) and their tracks on roads (b = �1.62,
SE = 0.52, Likelihood ratio v2 = 17.9. df = 1, P < 0.01) were nega-
tively correlated with the probability of dog and in consequence
positively associated to the distribution of pudus.

4. Discussion

4.1. Dog effects on the distribution of pudu

Anecdotal reports of dog-related mortality are rarely accompa-
nied by studies testing whether dogs influence prey distributions,
yet these reports have established dogs as a widespread global
threat to the conservation of vertebrates (Young et al., 2011). In
this study we identified that harassment and predation of pudus
by dogs is not anecdotal, but frequent. This conclusion was clearly
supported by reports of local residents providing (a) frequent
observations of dogs pursuing or killing pudus recently, (b) a high
probability of dog attack (>85%) when pudus and dogs were ob-
served at the same time, and (c) a high lethality of attacks when
they did occur (50%). These observations add to our previous find-
ings that dogs are an important cause of mortality relative to other
threats such as poaching and car collisions (Silva-Rodriguez et al.,
2010b). More important, and in addition to strong evidence that
dogs are efficient pudu predators, we established that the probabil-
ity of dog presence was the variable that best explained the distri-
bution of pudus in our study area (Table 2), suggesting that free-
ranging dogs largely determine use of space by pudus. Cumula-
tively, our data shows that pudus make little use of the areas
where the probability of encountering dogs is high (i.e., proximity
of houses; Table 1, Odell and Knight, 2001; Silva-Rodriguez et al.,
2010a; Woodroffe and Donnelly, 2011), and that when they do,
they are often harassed or killed by dogs. Supporting this finding,
and in addition to the predation events reported, there was clear
evidence of interactions with dogs for pudus that were detected
close to human houses. Therefore, based on these findings and
other related work (Silva-Rodriguez et al., 2010b), we suggest that
dog predation is a major threat to pudu populations in the Valdi-
vian region of Chile.

Domestic dogs are dependent on humans for the subsidies they
survive on, therefore are spatially associated with (and live in) hu-
man houses (Table 1; Odell and Knight, 2001; Silva-Rodriguez
et al., 2010a; Woodroffe and Donnelly, 2011). This close tie between
the distribution of humans (their house) and dog populations im-
plies that other human related activities could be the defining influ-
ence on pudu distributions. However, each of the main alternative
hypotheses that could have explained the negative association be-
tween dogs and pudu was not supported, including hunting of pudu
by humans. First, exotic plantations are one of the presumed causes
of pudu decline (Jimenez, 2010), but our data did not support this
hypothesis as pudu occupancy did not differ between native forest
and eucalyptus plantations (Table 2). The lack of evidence for euca-
lyptus effects may be related to the fact that most plantations had
dense understory, thereby providing potentially suitable habitat
for pudu. Second, the hypothesis that differences in vegetation

Fig. 2. Sequence of pictures obtained in a camera trap. A male pudu is first detected
(a) and 5 h later a pack of dogs (b).
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density in the understory of native forest habitats could cause the
observed patterns did not have support either. As expected from
previous studies pudus occupying native forest and plantations
were associated with dense vegetation (Fig. 1; Eldridge et al.,
1987; Meier and Merino, 2007). However, the vegetation density
score was not correlated with the probability of dog presence.
Therefore, understory density variation—while an important factor
in pudu habitat selection (Fig. 1; Eldridge et al., 1987; Meier and
Merino, 2007)—failed to explain the negative association of pudus
to dogs on our study areas. Third, as expected from previous work
in the area of our study sites (Delgado, 2005, 2010) we did not find
any evidence of pudu hunting in the area and all evidence revealed a
marked lack of subsistence hunting by the people in our area. People
were not afraid to report killing protected animals because they
readily reported the illegal killing of small carnivores (Supplemen-
tary material), even more frequently than in other parts of the re-
gion; e.g., Silva-Rodriguez et al., 2007, 2009). In addition, the
convergent facts that (1) people did not indicate that they ever
hunted hares (Supplementary material)—an invasive and highly
palatable species that can be lawfully killed—, (2) we never saw
any evidence of subsistence hunting by local people (e.g., finding
ammunition shells), and (3) park rangers (that live in local commu-
nities) also mentioned that people in the area did not hunt, together
show that subsistence hunting is not an important problem in this
area. Consequently, we conclude that observed patterns in pudu
distribution were not caused by hunting. Finally, the fourth major
alternative factor that could influence pudu distributions did not
have any support either. Puma, the natural predator of pudu, was
detected more often where the probability of dog presence was low-
er (Section 3.4), i.e., where the probability of pudu occupancy was
higher (Table 2). In sum, the strong and negative spatial association
we detected between dogs and pudus cannot be explained by any of
the most reasonable alternative hypotheses (eucalyptus planta-
tions, vegetation density, poaching and native predators). The facts
that (1) none of the alternative hypothesis explored had support and
(2) dogs were effective at detecting, harassing and killing pudus that
settled near human houses provides strong evidence that dogs
were—at least—one of the important drivers of the observed
patterns.

4.2. A worldwide ‘dog problem’ for prey species?

Dogs, unlike wild predators, do not depend on wild prey, but on
human-provided resources (Vanak and Gompper, 2009b) and, con-
sequently, they are associated with human features of the landscape
(Table 1, Silva-Rodriguez et al., 2010a; Vanak and Gompper, 2010),
making their distribution highly predictable (Table 1; Odell and
Knight, 2001; Silva-Rodriguez et al., 2010a; Woodroffe and Donnel-
ly, 2011). In addition, signs of dog presence (e.g., feces and acoustic
signals) are ubiquitous where they are present (e.g., Silva-Rodriguez
et al., 2010a). The high predictability of association between people,
dogs and dog signs suggest that prey have ample cues to use in order
to decrease their risk of encountering dogs by shifting habitat use, as
reported in other contexts. For example roe deer (Capreolus capreo-
lus) avoid contact with hunters that use dogs by moving into pro-
tected areas (Grignolio et al., 2011), and the use of dogs is an
efficient method to reduce deer damage (Odocoileus virginianus;
Beringer et al., 1994; Vercauteren et al., 2008). Both examples sug-
gest that deer may avoid areas used by dogs, even in the absence of
direct mortality. Thus, we suggest that the patterns we observed for
pudu may be the result not only of dog-related mortality (that ap-
pears to be frequent) but also of avoidance of dog-used areas by
pudus.

Complete avoidance of dog-used areas by prey species is possible
in areas where habitat is mostly continuous and there remain
large areas, far from human settlements, where dog influence is

negligible. However in most human-dominated landscapes most
remaining forest is fragmented and degraded, visited by people,
and dog densities and activity levels may be much higher than in
our study area (e.g., Silva-Rodriguez et al., 2010a; Vanak and Gomp-
per, 2010). In these places the area free of dog influence is likely to
be very small, and prey will be unable to find spatial refuges, in
which case dog-related mortality rates could increase (e.g., Pereira
et al., 2010; Silva-Rodriguez et al., 2010b; Taborsky, 1988). More-
over, to avoid dogs prey may need to allocate more time to vigilance
and less time to foraging (Gingold et al., 2009; Vanak et al., 2009),
which could lead to reduced reproductive success (Gingold et al.,
2009; Manor and Saltz, 2004; Sheriff et al., 2009). Such complexes
of lethal and non-lethal effects of dogs on wildlife in human-altered
landscapes are likely to be compromising the viability of entire pop-
ulations. Finally, as suggested above, dog-ranging behaviors may
define extensive edge effects (Lacerda et al., 2009) that can encroach
upon, and cross over the boundaries of protected areas. In less
developed regions with largely free-ranging (unrestrained) dog
populations, dog incursions into protected areas for many threa-
tened populations may be an edge effect with significant impacts.
For example, it could have implications for prey viability similar
in scale and intensity to those defined by retaliatory hunting on car-
nivores (Woodroffe and Ginsberg, 1998) and subsistence hunting on
vertebrates (Peres, 2001).

Our results suggest that at a coarse scale, dogs can strongly influ-
ence the distribution of some prey, such as pudu. Moreover, our
findings underscore the possibility that prey—as a result of dog-re-
lated lethal and non-lethal effects—may be more frequent in areas
where the probability of encountering native predators is higher
(Section 3.4). This pattern is not surprising for two reasons. First, na-
tive predators—unlike dogs—need to hunt to survive and to some
degree their use of space will be associated with their prey’s distri-
bution. Prey have adaptations that can decrease their risk of
encountering native predators but often these behaviors play out
at finer spatial scales (e.g., avoiding trails, Table 2; Harmsen et al.,
2010). Second, lethal and non-lethal consequences of predation
are driven by several factors, among them predator encounter risk
(Laundre et al., 2001) which is in turn influenced by both the prey
and predator densities. The average density of dogs in the areas
where they were present in our study site (3.6 dogs/km2) was not
high relative to dog densities elsewhere (Acosta-Jamett et al.,
2010; Vanak and Gompper, 2010), but they are extreme when com-
pared to potential densities of puma (the highest density reported in
Chile is 0.06 pumas/km2, Franklin et al., 1999). The extreme differ-
ences in densities of dogs relative to native predators (puma is the
only important pudu predator, Jimenez, 2010; Silva-Rodriguez
et al., 2010b) imply that the risk prey face of encountering a preda-
tor in dog-preferred areas may be orders of magnitude higher than
the risk of finding predators elsewhere. The actual and perceived
predation risk is likely reinforced in these areas by the fact that
when dogs find prey they usually harass them and the lethality of
these attacks is also high (this study, Silva-Rodríguez and Sieving,
2011; Young et al., 2011). Under these circumstances—high risk of
encountering predators, high risk of attack in case of encounter
and high lethality of attacks—prey should be less frequent in areas
where the probability of encountering dog is high, as we found.
Therefore, it seems clear that in landscapes where dogs are common
and unrestrained by their owners, domestic dogs may have a highly
significant effect on shaping the distribution of threatened prey
such as the pudu, and this effect likely greatly exceeds that of
unsubsidized predators over large areas of the world.

4.3. Management implications

The abundance and ranging behavior of domestic dogs are rec-
ognized as key factors determining their cumulative impacts on
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wild carnivores through exploitation, apparent and interference
competition (Vanak and Gompper, 2009b). Our study provides
support for this hypothesis in the ecological context of predation
on ungulates. Pudu presence was negatively associated to the
probability of dog presence (Fig. 1) that was, in turn, a function
of the distance to human houses (Table 1). Management strate-
gies for dogs should therefore aim to reduce both the number
of dogs and their ranging behavior which determines the spatial
extent of their impacts (Table 2, see also Vanak and Gompper,
2010).

Lethal control is a common and effective strategy for popula-
tion reduction of nuisance predators but is not feasible when such
predators are owned, as is the case in several areas where dog im-
pacts have been reported (e.g., this study, Lacerda et al., 2009; Sil-
va-Rodriguez et al., 2010a; Vanak and Gompper, 2010). Neutering
is a long term (decades) alternative for population control but only
if the proportion of the population that is neutered is very high
(Amaku et al., 2009). Given that sex ratios are highly biased to-
ward males in rural areas of Chile (this study, Acosta-Jamett
et al., 2010; Silva-Rodríguez and Sieving, 2011) and other areas
(e.g., Matter et al., 2000), animal birth control could be more effi-
cient by targeting only females. Further, neutering may only be
effective to control populations if they are closed to immigration
(Amaku et al., 2009); an assumption that is unlikely to hold, as
most dogs in this study were brought from nearby cities (Silva-
Rodríguez, unpub. data). This highlights the need to educate peo-
ple to have fewer dogs, in addition to neutering. Moreover, efforts
to reduce dog population size should be accompanied by a strong
emphasis on reducing the ranging behavior of dogs. Predation (this
study, Corti et al., 2010; Taborsky, 1988) as well as non-lethal con-
sequences of predation (Gingold et al., 2009) and interference
competition (Lacerda et al., 2009; Silva-Rodriguez et al., 2010a;
Vanak and Gompper, 2010) are the results of dogs wandering into
wildlife habitat. Special efforts should be allocated toward restric-
tion of dogs (leash or fenced areas) in the proximity of protected
areas. In the case of some dogs that are used for work (e.g., herd-
ing) that requires them to be free-ranging, other strategies—such
as improving the diet (Silva-Rodríguez and Sieving, 2011)—should
also be considered.
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ABSTRACT
Recovering predators can create challenges for conservation objectives when they prey on vulnerable species. Although 
largely uncommon, pinniped predation of birds presents one such challenge. Here, we describe the novel character-
istics of this predator–prey interaction, its impact on bird populations, and possible mitigation responses. We do so 
both broadly, synthesizing the wider literature, and specifically, in reference to ongoing South American sea lion (Otaria 
flavescens) predation of Black-necked Swans (Cygnus melancoryphus) we are currently observing in southern Chile. Our 
review of the literature suggests that in most cases bird predation by pinnipeds is only exhibited by a small proportion 
of the population, spreads socially between individuals, can be temporally severe, and may rapidly threaten the viability 
of bird populations. We discuss feasibility and efficacy of potential mitigation measures highlighting that, as foraging 
specializations can be socially transmitted, any such actions need to be time conscious as bird-killing behaviors may be 
increasingly difficult to remove. The contrasting population trends of pinnipeds and seabirds suggests that pinniped 
predation of vulnerable waterbirds is going to be an increasingly common conservation challenge in the future.

Keywords: bird predation, foraging specializations, human–wildlife conflict, pinnipeds, predator–prey interactions

Depredación de aves por Pinípedos: ¿una causa de preocupación para la conservación?

RESUMEN
La recuperación de depredadores puede generar desafíos para los objetivos de conservación cuando estos depredan 
especies vulnerables. Aunque poco común, la depredación de aves por pinnípedos representa uno de esos desafíos. 
En esta Perspectiva, describimos características novedosas de esta interacción depredador-presa y su impacto sobre 
poblaciones de aves antes de discutir qué debería hacerse para mitigar sus impactos, en caso de ser necesario. Esto lo 
hacemos en términos generales, sintetizando la literatura disponible, y específicamente, en referencia a la depredación 
de Cygnus melancoryphus por Otaria flavescens que estamos observando actualmente en el sur de Chile. Nosotros 
identificamos que la depredación de aves por pinnípedos es exhibida por una pequeña proporción de la población, se 
propaga socialmente entre individuos, puede ser temporalmente severa y puede amenazar rápidamente la viabilidad de 
poblaciones de aves. En este contexto, discutimos la viabilidad y eficacia de posibles medidas de mitigación, destacando 
que, dado que el comportamiento puede transmitirse socialmente, cualquier acción de este tipo debe considerar el 
tiempo, ya que estos comportamientos pueden ser cada vez más difíciles de eliminar. Las tendencias poblacionales 
contrastantes de pinnípedos y aves sugieren que la depredación por pinnípedos de poblaciones de aves será un desafío 
de conservación cada vez más común en el futuro.

Palabras clave: conflicto humano-vida silvestre, depredación de aves, especializaciones de alimentación, 
interacciones depredador-presa, pinnípedos

INTRODUCTION

Conservation efforts have resulted in some impressive re-
coveries of once depleted populations of large-bodied pred-
ators (Magera et al. 2013, Cruz et al. 2019). This is important 
as these animals are critical components of ecosystems 
(Ritchie and Johnson 2009) and also have intrinsic value in 
their own right. Yet, while predator resurgences are to be cele-
brated, they can also present significant new challenges in 

wildlife management, especially if they have top-down effects 
on species of conservation concern (Marshall et  al. 2016). 
For example, the (human-assisted) recovery of Bald Eagles 
(Haliaeetus leucocephalus) in Voyageurs National Park, USA, 
has apparently come at the expense of other recovering pis-
civorous bird species (Cruz et al. 2019).

Pinnipeds (sea lions, fur seals, true seals, and the walrus) 
provide another interesting case in point. In recent decades 
many pinniped populations have increased dramatically 

D
ow

nloaded from
 https://academ

ic.oup.com
/condor/advance-article-abstract/doi/10.1093/condor/duz068/5740577 by U

niversidad Austral de C
hile-Biblioteca C

entral,  george.j.f.sw
an@

gm
ail.com

 on 19 February 2020
Folio005395

mailto:george.j.f.swan@gmail.com?subject=


2  Pinniped predation of birds� G. J. F. Swan, E. A. Silva-Rodríguez, L. P. Osman, et al.

The Condor: Ornithological Applications 122:1–7, © 2020 American Ornithological Society

after being heavily depleted by commercial harvesting and 
culling programs (Bowen and Lidgard 2013, Magera et al. 
2013). These are generalist, opportunistic predators that 
can compete for prey that have economic or conservation 
value to humans. Yet, while much attention has been paid 
to their interactions with fisheries and aquaculture (e.g., 
Sepúlveda et  al. 2015), pinniped predation of birds pre-
sents a novel, interesting, and occasionally urgent, conser-
vation challenge.

One such challenge is currently playing out in the Río 
Cruces wetland, a Ramsar Site and Nature Sanctuary located 
in Valdivia, southern Chile (39.74°S, 73.25°W), where, in July 
2018, monthly Black-necked Swan (Cygnus melancoryphus) 
surveys (conducted since 1987 by Corporación Nacional 
Forestal, CONAF; Jaramillo et al. 2018) began recording preda-
tion of swans by South American sea lions (Otaria flavescens). 
While initially ascribed to a single sub-adult male, other in-
dividuals were soon sighted exhibiting the same predatory 
behavior. The sea lions were pulling swans under the water 
before consuming part of the carcass, most often just the pec-
toral muscle (Figure 1). Swan hunting, handling, and (partial) 
consumption was fast, and individual sea lions were observed 
catching and killing as many as 5 adult birds in the space of 
25 min (E. Jaramillo personal observation). Overall predation, 
judged by the number of carcasses, increased rapidly to 133 
swans in a single month and, although predation subsided 
during the sea lion’s breeding period (when the animals re-
turn to their coastal rookeries; Baylis et al. 2017), recent car-
cass counts suggest it is still increasing.

Although Black-necked Swans are not internationally 
threatened (BirdLife International 2016), the Rio Cruces 

wetland and surrounding habitat is the species’ most im-
portant breeding site and the swans are considered a pri-
ority in the sanctuary’s management objectives (Jaramillo 
et al. 2018, CONAF 2019a). Indeed, the wetland’s current 
population (estimated at ~13,000 individuals in the 2018 
breeding season; CONAF 2019b) has only recently re-
covered from a 2004 collapse that followed a pollution 
event (Jaramillo et  al. 2018). Therefore, despite moni-
toring that suggests a continued positive population trend 
(CONAF 2019b), there are concerns that increased preda-
tion by sea lions might threaten this population.

Socially, swans are important to people in Valdivia; their 
conservation was a central motivator in one of Chile’s most 
significant environmental conflicts after the 2004 collapse 
(Sepúlveda and Villarroel 2012). As a result, swan preda-
tion by sea lions has attracted much media attention and 
debate (e.g., Villalobos 2018). Indeed, the issue has created 
a management conundrum for Chilean authorities where 
all options, including doing nothing, are contentious. This 
is partly a consequence of the novelty of this particular 
predator–prey interaction; there is little specific scientific 
evidence to indicate how best to proceed. In this context 
we searched the literature for journal articles and reports 
that shed light on the ecology or management of pinniped 
predation of birds. We used the Google Scholar and Web of 
Knowledge databases between August and November 2019 
to find relevant material (published in the last 30 yr) using 
all combinations of 5 key terms (predation or bird preda-
tion or mitigation or management or interaction) with the 
5 terms for species within the clade Pinnipedia (pinniped 
or sea lion or fur seal or seal or walrus). Additional studies 

FIGURE 1.  Predation of a Black-necked Swan (Cygnus melancoryphus) by a South American sea lion (Otaria flavescens) in the Río Cruces 
wetland, Valdivia, Chile (A), and the carcass of a depredated swan (B). Photographs by F. Dreves and F. Navarro, respectively.
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were located by searching the reference lists of relevant 
material from the initial search.

CHARACTERIZING PINNIPED PREDATION OF BIRDS

We found instances of bird predation by pinnipeds from 
across the world involving a diverse range of avifauna 
such as penguins (Charbonnier et al. 2010, Ryan and Kerr 
2012, Morrison et al. 2017), cormorants (Marks et al. 1997, 
Johnson et al. 2006), gannets (Makhado et al. 2006, 2013), 
albatrosses (Moore et al. 2008), auks (Mallory et al. 2004), 
and ducks (Tallman and Sullivan 2004, Lovvorn et  al. 
2010). Many of these interactions share similar character-
istics and we identify 4 traits that appear to characterize 
pinniped–bird predation.

Bird Predation is only Exhibited by a Small Proportion 
of the Pinniped Population
With the exception of the leopard seal (Hydrurga leptonyx; 
Hall-Aspland and Rogers 2004) and possibly some popula-
tions of Antarctic fur seals (Arctocephalus gazelle; Casaux 
et al. 2004), birds form a negligible part of pinniped diet at 
a population level (Kirkman 2009). Instead, bird predation 
appears to be an uncommon foraging specialization that, 
when exhibited, is only conducted by certain individuals 
within the population. Indeed, even within these animals, 
there may be marked variation in prey handling behavior 
(du Toit et  al. 2004). Males, and specifically sub-adult 
males, are the most common culprits (David et  al. 2003, 
du Toit et al. 2004, Makhado et al. 2009; although see Lalas 
et al. 2007).

Foraging Specializations can be Socially Transmitted 
within Pinniped Populations
Several studies report that, at their sites, pinniped preda-
tion of birds is a relatively new and increasing phenom-
enon (Charbonnier et  al. 2010, Voorbergen et  al. 2012). 
A  number of non–mutually exclusive hypotheses have 
been posed to explain this behavior including the deple-
tion of “regular” prey, increased pinniped–bird inter-
actions, an extension of play behavior, and the general 
reduction in pinniped culling as a management strategy 
(du Toit et  al. 2004, Kirkman 2009). There is also specu-
lation that, once a foraging specialization is displayed by 
one animal in a population, it can be learned by others 
(Makhado et  al. 2006). Observations of established bird 
predators interacting with other “new” bird predators 
during hunts provides provisional support for this hypoth-
esis (Marks et al. 1997). The strongest evidence of pinni-
peds learning novel foraging behaviors from conspecifics, 
however, comes from research by Schakner et  al. (2016) 
who applied a network-based diffusion analysis to show 

how learned behaviors, in this case learning to utilize a 
dam to depredate fish, spread within populations. These 
results appear to confirm that, although bird predation 
may involve only a limited number of individuals when it 
is first recorded, it may quickly spread to others (Marks 
et al. 1997, Makhado et al. 2006). Interestingly, bird preda-
tion still appears to be dominated by sub-adult males even 
when the behavior becomes more established in a popula-
tion (David et al. 2003).

Bird Predation by Pinnipeds can be Temporally Severe
While some birds appear to recognize the threat that pinni-
peds present and respond appropriately (Charbonnier et al. 
2010, Lovvorn et al. 2010), others make easy prey. Johnson 
et al. (2006) observed Cape fur seal (Arctocephalus pusillus) 
predation of African Penguins (Spheniscus demersus) and 
cormorants (Phalacrocorax sp.) and report just a single 
unsuccessful attempt in 204 initiated hunts. Such suc-
cess rates are consistent with the naïve prey hypothesis 
where birds (1) fail to recognize the threat that pinnipeds 
present, (2) have inappropriate antipredator responses, 
and/or (3) their responses are appropriate but ineffective 
(Banks and Dickman 2007). Indeed, the recognition of 
pinnipeds as predators appears not to be innate for some 
bird species (Marks et al. 1997, du Toit et al. 2004). As a 
result, a single pinniped can kill many individual birds 
in a short space of time. For instance, an Atlantic walrus 
(Odobenus rosmarus) was recorded to have hunted and 
consumed 67 Thick-billed Murre (Uria lomvia) in one 
day (Mallory et  al. 2004), while a lone New Zealand sea 
lion (Phocarctos hookeri) was able to depredate 128 adult 
Royal Albatross (Diomedea epomophora; one of the largest 
flying birds in the world), in just a few weeks (Moore et al. 
2008). Although the population-level effects of walrus on 
murres is unknown (Mallory et  al. 2004), the number of 
albatrosses killed by the sea lion represented “a large and 
ongoing effect” on the albatross population (Moore et al. 
2008). In these and other instances, the consumption of 
only a small proportion of the bird carcass (if any) may 
serve to elevate predation rates (du Toit et al. 2004, Moore 
et al. 2008, Ryan and Kerr 2012).

Most reported examples of severe, sustained preda-
tion come from the vicinity of bird breeding colonies 
(Kirkman 2009). Plausible explanations include high 
densities of prey making the behavior profitable (Ainley 
et  al. 2005), predictable spatial use making adult birds 
more vulnerable (Lalas et al. 2007), and/or the presence 
of naïve juvenile birds (David et al. 2003). It is also pos-
sible that there is reporting bias within the literature as 
the area around colonies is easiest to observe (Makhado 
et  al. 2006), and ad hoc reports document birds being 
opportunistically depredated away from breeding sites 
(e.g., Tallman and Sullivan 2004).
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Pinniped Predation can Threaten the Viability of Bird 
Populations
The literature contains examples of, apparently, one-off 
incidents of bird predation that are not suggestive of any 
wider, population-level, impacts (e.g., Mallory et al. 2004, 
Tallman and Sullivan 2004). However, there is clear evi-
dence that, when continued, pinniped predation can be un-
sustainable; imperiling both sub-populations and species 
(Lalas et al. 2007, Voorbergen et al. 2012, Makhado et al. 
2013, Weller et al. 2016, Morrison et al. 2017). Predation by 
a limited number of New Zealand sea lion (in this unusual 
incidence, females) has been identified as a key threat to 
the viability of a small population of endangered Yellow-
eyed Penguin (Megayptes antipodes; Lalas et  al. 2007). 
Pinniped predation threatens not only small isolated popu-
lations of birds. For example, predation by Cape fur seal of 
small numbers of Cape Gannet (Morus capensis) around 
Malgas Island, South Africa (the second largest Cape 
Gannet colony in the world), was first recorded in the late 
1980s, and an estimated 1.2–2.5% of fledglings were killed 
in 1989–1990. This percentage increased to 30% in 2000–
2001, then above 50% in 2005–2006 (reviewed in Makhado 
et al. 2006). Losses during this latter period were as high 
as 10,800 birds per annum, reducing the colony by 25% in 
just 5 yr (Makhado et al. 2006). Cape Gannets have recently 
been reclassified as “Endangered” on the IUCN Red List 
with fur seal predation identified as a key threat (BirdLife 
International 2018).

WHAT, IF ANYTHING, SHOULD BE DONE?

Pinnipeds are intelligent, generalist predators and optimal 
foraging theory predicts that they (1) will target easily 
caught prey with quick handling times and (2) consume 
only those parts that yield the highest calorific return (Sih 
1980). Indeed, there are examples of pinniped species 
developing similarly noteworthy foraging specializations 
on cetaceans (Leopold et  al. 2015), fish (Schakner et  al. 
2016), and even other pinnipeds (Womble and Conlon 
2010). Yet, as we have seen, the rapid top-down impacts on 
the bird populations can be severe. Such cases may prompt 
wildlife practitioners to consider if mitigation is feasible 
and appropriate.

The most common direct action applied to reduce 
pinniped predation of birds appears to be the killing of 
“bird-specialist” individuals (David et al. 2003, du Toit et al. 
2004, Moore et al. 2008, Makhado et al. 2009). Reviews of 
marine mammal culling and “problem individual” removal 
can be found elsewhere (see Bowen and Lidgard 2013 and 
Swan et  al. 2017, respectively), but this strategy merits 
some specific discussion. From an ecological perspective, 
there is evidence that, where bird predation is limited to 

a small number of animals, their prompt removal can en-
tirely remove the problem (Moore et al. 2008). Where the 
behavior is established in a pinniped population, selective 
culling may reduce bird mortality rates (David et al. 2003, 
du Toit et al. 2004, Makhado et al. 2009, Weller et al. 2016). 
However, the chance of stopping bird predation altogether 
appears to decline with the number of animals that display 
such behavior (Schakner et al. 2016), especially if individ-
uals learn to avoid humans (Makhado et al. 2009). In these 
instances, benefits are likely to be temporary, requiring 
ongoing selective removal (Makhado et al. 2006, Schakner 
et  al. 2016). Here, culling may be most effective if con-
centrated at specific sites (Weller et al. 2016) and in time 
periods when birds are most vulnerable (e.g., post-fledging; 
Makhado et al. 2009). From a conservation perspective, it 
should also be noted that, as many of the pinniped species 
being discussed (e.g., fur seals and sea lions) are strongly 
polygynous, the removal of a small number of sub-adult 
males is unlikely to influence population reproductive 
rates (Lalas et al. 2007, Moore et al. 2008). Socially, killing 
animals, even for conservation purposes, requires ethical 
considerations and is likely to be contentious (especially in 
Chile; Villatoro et al. 2019).

Envisaging a strong social response to pinniped killing, 
what are the nonlethal options available to address heavy 
bird predation? Acoustic harassment devices have shown 
promise in deterring pinniped predation in river sys-
tems (Yurk and Trites 2000) and at fish farms (Götz and 
Janik 2015). However, these devices require predation 
to be spatially concentrated and so are unlikely to be ef-
fective in many pinniped–bird interactions. Aversive con-
ditioning or “hazing” (attempting to change an animal’s 
behavior through associations with a negative impact) 
has also been trialed to reduce pinniped predation of sal-
monids, albeit with disappointing results: the animals 
learned to avoid the negative stimulus and it did not re-
duce predation (Brown et  al. 2008). It is possible that 
“problem individuals” could be removed from the area. 
Some have suggested taking habitual bird predators into 
captivity (Lalas et  al. 2007). Such a step would require 
sites with the appropriate infrastructure and resources 
to care for these animals indefinitely (Brown et al. 2008). 
The translocation of animals is a nonlethal method that 
commonly has high social acceptability but also high fi-
nancial cost (Fontúrbel and Simonetti 2011). However, if 
the correct animal could be captured alive (mortality of 
pinnipeds can be high during live capture: Brown et  al. 
2008), pinnipeds can navigate in unfamiliar waters and 
research on fur seals (Arctocephalus spp.) in Tasmania 
suggests that the majority would return within a short 
time period (Robinson et  al. 2008). Finally, managers 
can also choose to do nothing. Whether this alternative 
is effective or not will depend on the characteristics of 
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the predation event. Furthermore, if the affected species 
is charismatic (as with the Valdivian swans), this alterna-
tive may not be socially acceptable. In summary, although 
nonlethal methods exist, there is little evidence to sug-
gest they would be an effective means of mitigating severe 
pinniped predation of birds.

Despite this synthesis, we are split as to the correct 
management avenue in respect to the ongoing Black-
necked Swan predation in Valdivia—a situation not 
uncommon in the management of charismatic fauna. 
Although we have the advantage of regular census data 
and carcass counts, other basic ecological information, 
such as immigration and mortality rates, is still missing. 
Some of us judge that the risk of the behavior spreading, 
and predation continuing to increase, justifies the lethal 
removal of “problem” sea lions. Others consider that, as 
the conservation threat to swans is currently minimal and 
there is evidence that the swan population is increasing 
despite sea lion predation (CONAF 2019b), any lethal 
measures taken to protect the swans may set an unwel-
come precedent in native predator management. This 
is a particular concern in Chile where there is growing 
social conflict over pinniped interactions with fisheries 
and aquaculture, and there have been requests for more 
active interventions (Sepúlveda et al. 2015). Despite our 
differences, we all agree that any decision, including “do 
nothing,” needs to be well justified.

FUTURE DIRECTIONS

Broad trends of monitored seabirds indicate a 70% decline 
between 1950 and 2010 (Paleczny et al. 2015) as a conse-
quence of anthropogenic causes such as commercial fish-
eries, pollution, and invasive species (Croxall et al. 2012). 
This is in stark contrast to the fortunes of pinnipeds where 
50% of populations are considered “significantly increasing” 
(Magera et al. 2013). Although severe pinniped predation 

of birds is uncommon, we suggest that, given these trends, 
such interactions will likely increase. We also highlight the 
“predator-pit” scenario, where bird populations that have 
been reduced or fragmented as a result of anthropogenic 
activities will have lower resilience to respond to the pres-
sure of pinniped predation (e.g., Lalas et al. 2007, Weller 
et al. 2016).

There is certainly plenty of scope for research into 
the ecology of this predator–prey interaction. For those 
wishing to inform management decisions, we outline 6 
key questions and research approaches (Table 1). Detailed, 
site-specific investigations should be complemented by 
broader analyses that explore the variables that might 
make bird populations vulnerable to pinnipeds (e.g., abun-
dance of alternative prey, breeding density, distance to 
pinniped breeding site). Indeed, despite much speculation 
(Kirkman 2009), little scientific attention has been paid to 
the underlying ecological drivers that produce these situ-
ations. Such analyses would allow an improved assessment 
of future risk.

In the meantime, we recommend monitoring for pre-
dation in those areas where threatened, fragmented, 
or important bird populations are found in close prox-
imity to pinniped populations—especially fur seals and 
sea lions. This would not only catch this behavior in its 
early stages, but would provide valuable data to inform 
management (Table 1). Indeed, because methods to miti-
gate pinniped predation have ecological and social con-
sequences that require thorough assessment, wildlife 
practitioners may also want to proactively evaluate po-
tential actions. Structured decision-making provides a 
framework to navigate “tough multidimensional choices 
characterised by uncertain science, diverse stakeholders, 
and difficult trade-offs” (Gregory et al. 2012). It does so 
by providing a framework to (1) identify management 
objectives, (2) promote transparency in decisions, (3) in-
clude multiple stakeholders, (4) develop predictions, and, 

TABLE 1.  Key research and management questions for locations where pinniped predation of birds is a conservation concern.

Key questions  Research approach Example

1 Is bird predation present? Monitoring with regular observational surveys CONAF 2019b
2 Are predation rates increasing? Quantifying predation via observations of predation/

carcasses or scat analysis
Makhado et al. 2006

3 Does predation threaten population 
viability?

A population viability analysis using predation rates, 
population sizes/ 
growth rate

Lalas et al. 2007

4 Is the behavior being socially 
transmitted?

Network-based diffusion analysis using sight–resight data on 
individual pinnipeds during haul-outs and predation

Schakner et al. 2016

5 What effect would pinniped 
management have on predation?

Epidemiological (susceptible–infected) models can assess 
selective culling when behavior is socially transmitted or 
system dynamic modelling can be applied to consider 
efficacy of removal when managing multiple threats

Schakner et al. 2016, 
Weller et al. 2016

6 Will management achieve social and 
ecological objectives?

Structured decision-making framework that establishes 
utility thresholds (e.g., minimum bird productivity) 
corresponding to conservation objectives

Martin et al. 2010
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ultimately, (5) identify optimal decisions for management 
objectives (Martin et  al. 2010, Gregory et  al. 2012). As 
such, the approach has been successfully applied to con-
serve bird populations under threat due to predation by 
native predators (Martin et al. 2010).
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Natalia I Jordán1, Erwin Ovando8, Paulina Stowhas7 and Gabriella L Svensson1

Findings
Darwin's fox (Lycalopex fulvipes Martin, 1837) is an en-
demic of the temperate forests of the Coastal Range
of southern Chile, that was reported by Charles Darwin
in 1834 in southern Chiloé Island (42° S, 74° W; Martin
1837). Initially known exclusively from that island, it
was considered both an insular subspecies of the chilla
fox (Lycalopex griseus Gray, 1837) (Housse 1953; Clutton-
Brock et al. 1976) and a valid species (Martin 1837; Gay
1947; Osgood 1943). In 1990, a mainland population was
reported at Nahuelbuta National Park (ca. 450 km north
of Chiloé Island, 37° 47′ S, 72° 59′ W; Figure 1a) in sym-
patry with the chilla and culpeo foxes (Lycalopex culpaeus
Molina, 1782) (Jaksic et al. 1990; Medel et al. 1990; Jiménez
et al. 1991). This supported its status as a valid spe-
cies, later confirmed through genetic studies (Yahnke
et al. 1996). Though this canid uses diverse habitat types,
it is highly associated with native forest (Medel et al. 1990;
Jiménez et al. 1991; Jiménez 2007). The current popula-
tion size is not precisely known, but it has been estimated
to be fewer than 600 individuals, 90% of them on Chiloé
Island (Jiménez and McMahon 2004; Jiménez et al. 2008).
In light of its small population size and the vulnerability
of remaining populations, Darwin's fox was classified
as Critically Endangered (CR: C2a (ii); cf. IUCN 2012).
The discontinuous distribution of Darwin's fox, however,
raised questions regarding the existence of other popula-
tions in under-explored intermediate areas (e.g., Vilá et al.
2004; Jiménez et al. 2008). Recently, Vilá et al. (2004)
genetically identified a Darwin's fox skin from Punta
Chanchán (39° 21′ S, 73° 14′ W) and reported possible
sightings by local people there and at Fundo Chaihuín
(40° 01′ S, 73° 25′ W), but failed to find evidence of living

individuals. An additional dead individual was reported
from the nearby locality of Lastarria (Gorbea district,
39° 11′ S, 72° 6′ W; D'Elía et al. 2013). These localities
are halfway between the previously known populations
(Figure 1a), suggesting that indeed the range is less dis-
continuous than was previously suspected.
Here we report camera-trap (Bushnell Trophy Cam,

Bushnell Corporation, Overland Park, KS, USA) records
of Darwin's foxes in three different protected areas in
Los Ríos region, which indeed confirm the existence
of an intermediate population (Figure 1b,c). These re-
cords were obtained as part of two independent studies
and a monitoring program. One of the studies and the
monitoring program were conducted in the Valdivian
Coastal Reserve (VCR; 40° 02′ S, 73° 35′ W; 50,250 ha;
Figure 1b) during February to May 2012 and throughout
2012, respectively. The third study surveyed two pro-
tected areas (Figure 1b): Oncol Park (ONC; 39° 42′ S,
73° 18′ W; 753 ha; March to May 2012) and Alerce
Costero National Park (ACP; 39° 59′ S, 73° 28′ W;
24,694 ha; December 2012 to March 2013).
We recorded Darwin's fox in nine different camera

traps (i.e., one or more photos per camera trap), three in
each protected area (Figure 1c,d,e). Records from ONC
came from transects within the park or close to its
border, whereas records from ACP came from the high-
est elevation within the park. In all these cases, photos
were obtained in areas of either old-growth forest or
dense understory, with cameras that were baited with
raw chicken and commercial lures (Minnesota Brand
Bobcat Urine, Caven's Violator-7 and Terminator lures;
Minnesota Trapline Products Inc., Pennock, MN, USA).
All records from the VCR came from cameras set in an
area located close to ACP, including native forests and
eucalyptus plantations with dense understory (Figure 1b).
We did not use lures in the VCR.
Our records add to the skin reported from Punta

Chanchán (Vilá et al. 2004) and the parallel report of a
dead individual at the nearby locality of Lastarria (D'Elía
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et al. 2013), confirming the current presence of Darwin's
fox in the area and suggesting a wide distribution of
Darwin's fox throughout the Coastal Range (Yahnke
et al. 1996; Vilá et al. 2004). Furthermore, the records
from Alerce Costero National Park and Valdivian
Coastal Reserve are in the northern extreme of a forested
corridor that extends southwards almost continuously for

ca. 150 km, covering an area slightly smaller than that oc-
cupied by similar forests in Chiloé Island (Figure 1a)
where the main population is located. This opens the pos-
sibility that the distribution and population size of this
canid could be significantly larger than previously esti-
mated. Confirmation of a widespread distribution and
population larger than the previous estimate of ca. 600

Figure 1 Landscape context of the known distribution of Darwin's fox (Lycalopex fulvipes), highlighting the new records (stars). Shaded
areas represent the current distribution of native temperate forests. (a) Major localities cited in the text. (b) Detail of the new localities: ONC,
Oncol Park; ACP, Alerce Costero National Park; VCR, Valdivian Coastal Reserve; segmented lines, limits of the protected areas. (c, d, e) Photographs
obtained from each protected area.
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individuals for Darwin's fox could require a reassessment
of the conservation status (Jiménez and McMahon 2004;
IUCN 2012). Further, the current presence of Darwin's
fox in the Valdivian Coastal Range, and at the locality of
Lastarria (D'Elía et al. 2013), is crucial given that a signifi-
cant part of this area is currently under protection by the
Valdivian Coastal Reserve, the Alerce Costero National
Park, Oncol Park and other smaller private initiatives.
Nevertheless, the area is not free of anthropogenic threats,
such as the projected extension of the coastal highway
(Wilson et al. 2005), conflicts between wild carnivores and
local communities (Stowhas 2012), free-ranging dogs
(Canis familiaris Linnaeus, 1758) (Silva-Rodríguez and
Sieving 2012; Sepúlveda et al. (2014a)), and the risk of ca-
nine distemper virus (Sepúlveda et al. (2014b)). In conse-
quence, it is necessary to conduct further studies to clarify
the actual conservation status of the newly discovered
population of Darwin's fox.
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a  b  s  t  r  a  c  t

The  Darwin’s  fox is one  of  the most  threatened  carnivores  worldwide  and  was  thought  to  occur  in only
two  isolated  areas.  Recently  this  canid  was found  in  the Valdivian  Coastal  Range,  between  the  previously
known  populations,  but other  than  their  presence,  little is  known  about  these  populations.  Here  we
report  the  results  of  camera  trap surveys  conducted  between  2012  and  2016  (18,872  camera  days),
including  surveys  in 30  different  sites—distributed  along  c. 400  km—and  monitoring  in two  contiguous
protected  areas.  Darwin’s  fox  detection  rate  was  higher  when  forest  cover  was higher  or  when  domestic
dog (Canis  familiaris)  detection  rate was lower.  Given  confirmed  presence,  the  detection  rate  was  higher
for  sites  in  Chiloé  Island,  than  in  the  mainland’s  Coastal  Range.  In  mainland,  we  found  evidence  of  dogs’
presence  in most  of  the sites  we  detected  Darwin’s  foxes.  In the  protected  areas  monitored,  Darwin’s
foxes  were  found  to use 12%  and  15%  of  the area  sampled  in  2015 and  2016  respectively,  although
there was  high  uncertainty  in  the  2016  estimates  due to low  probability  of detection.  We  did not  detect
Darwin’s  foxes  in forestry  plantations.  Our  findings  provide  support  for a  continuous  distribution  along
the mainland’s  Coastal  Range  and  Chiloé  Island  but  we  hypothesize—based  on  the major  differences
observed  in  detection  rates  between  these areas—that  local  densities  are  lower  in  mainland  than  in
Chiloé  Island.  Finally,  Darwin’s  fox appears  to  be sensitive  to human  disturbance  and  these  disturbances,
especially  dogs,  are  ubiquitous  within  its newly  discovered  range.
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Introduction

The Darwin’s fox (Lycalopex fulvipes) is an Endangered canid,
endemic to Chile (Silva-Rodríguez et al., 2016). Up to recently this
fox was  known to occur in just two  areas: a single site in mainland
Chile (Nahuelbuta mountain range) and an island (Chiloé) located
a few kilometers away from mainland, but nearly 500 km south of
Nahuelbuta (Jiménez and McMahon, 2004). The lack of Darwin’s
fox records in the coastal areas between Nahuelbuta and Chiloé
Island was intriguing, because there were still areas of native forest
where undiscovered populations could persist (Vilà et al., 2004). To
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address this gap, Vilà et al. (2004) surveyed several sites along the
Coastal Range between Nahuelbuta and Chiloé Island. Their efforts
led to the finding of a pelt in Punta Chanchán (39◦21′ S, 73◦14′ W).
In addition, local people reported foxes that matched Darwin’s fox
in Chaihuín (40◦1′ S, 73◦25′ W)  and Punta Chanchán (Vilà et al.,
2004). Unfortunately, these surveys did not provide evidence of
living foxes. This situation changed with the recent finding of a fox
killed by a dog (Canis familiaris) in Lastarria, Gorbea (39◦11′ S, 72◦46′

W;  D’Elía et al., 2013) and camera trap records in three protected
areas in the Valdivian Coastal Range (Farias et al., 2014). These find-
ings provided strong evidence that the area occupied by Darwin’s
foxes in mainland was much larger than previously thought (D’Elía
et al., 2013; Farias et al., 2014; Silva-Rodríguez et al., 2016).

In addition to the new distributional insights, in the last decade
there have been important advances in the understanding of the
ecology of the Darwin’s fox. Recent research on habitat use in the
Nahuelbuta mountain range has shown that Darwin’s fox is posi-
tively associated to native forest and negatively associated to the
occurrence of domestic dogs (Moreira-Arce et al., 2015), and under-
story appears to play an important role in the presence of this
species (Moreira-Arce et al., 2016). In Chiloé Island, this canid uses
a wider diversity of land cover types and associated food resources
(e.g., fruits, terrestrial and intertidal invertebrates, vertebrates;
Jiménez, 2007), but in fragmented areas of the island it is associ-
ated to large forest fragments (Farias and Jaksic, 2011). Home range
size varies between 103 and 488 ha, and core areas (50% fixed Ker-
nel) range between 30 and 130 ha (based on seven foxes, Jiménez,
2007). Threats such as diseases are little understood (e.g., Cabello
et al., 2013). However, seroprevalence to pathogens such as canine
distemper virus is high in domestic dogs (Sepúlveda et al., 2014;
Acosta-Jamett et al., 2015) and invasive American minks (Neovi-
son vison) (Sepúlveda et al., 2014), suggesting an important risk for
the species (Silva-Rodríguez et al., 2016). Several studies—that did
not target the species—provide important information that is rel-
evant to understand the drivers of the threats affecting Darwin’s
fox. For example, there is ample information on land cover change
(e.g., Echeverría et al., 2012; Miranda et al., 2015; Zamorano-
Elgueta et al., 2015; Otavo and Echeverría, 2017) and domestic dogs
(e.g., diet, habitat use, interactions with wild animals, exposure to
pathogens, etc.; see Silva-Rodríguez et al., 2010; Silva-Rodríguez
and Sieving, 2012; Sepúlveda et al., 2014, 2015; Acosta-Jamett et al.,
2015). The information available suggests that domestic dogs and
associated pathogens as well as forest loss are the main threats for
the conservation of the Darwin’s fox (Silva-Rodríguez et al., 2016).

In the Valdivian Coastal Range, other than the fact that they
are present (Farias et al., 2014), little is known about the ecol-
ogy of the Darwin’s fox and how it compares to other populations.
Using data from survey efforts conducted along the Coastal Range
and Chiloé Island, as well as the results of monitoring efforts in
two protected areas, we aimed to address three specific objec-
tives. First, we aimed at determining if the detection rates—the
quotient of detection events and sampling effort (see Carbone
et al., 2001; Rovero and Marshall, 2009)—of Darwin’s foxes differed
between the mainland and the insular population. Furthermore,
given that we expected foxes to be negatively associated to
human disturbance—as reported for the northern population in
Nahuelbuta (Moreira-Arce et al., 2015)—we asked whether differ-
ences in fox detection rates between mainland and the island held
at different levels of human disturbance. For this purpose, we used
two proxies of human disturbance: forest cover and domestic dogs.
Second, we aimed to quantify the proportion of sites occupied by
Darwin’s foxes where domestic dogs are also present (i.e., the scope
of a threat; see Foundations of Success, 2009). The scope of the dog
threat was considered high for the IUCN Red List (Silva-Rodríguez
et al., 2016), but has not been formally quantified. Finally, our third
objective was to quantify the area used by Darwin’s foxes in two

neighboring protected areas, thus providing an early baseline for
the newly discovered population of this endangered species.

Methods

Study sites

Our study area extends for over 400 km from Los Ríos region to
the southern end of Chiloé Island (Fig. 1). Most of the surveyed sites
are located in the Coastal Range of Los Ríos and Los Lagos admin-
istrative regions. The area is characterized by high precipitations,
and is dominated by Valdivian evergreen forests (mainland) and
Chiloé evergreen forests (Smith-Ramírez, 2004).

In addition to the surveys, we  conducted intensive work in two
neighboring protected areas located in the Valdivian Coastal Range,
Los Ríos administrative region: the Valdivian Coastal Reserve (c.
508 km2; Silva-Rodríguez et al., 2015a) and Alerce Costero National
Park (c. 250 km2; CONAF, 2014). The Valdivian Coastal Reserve is a
private protected area, owned by The Nature Conservancy (Silva-
Rodríguez et al., 2015a), whereas Alerce Costero National Park is a
public protected area managed by the National Forestry Corpora-
tion (Conaf, 2014). Precipitation may  reach up to 4250 mm at higher
altitude (Barichivich, 2005) and 1548 mm at lower altitude (Little
et al., 2015). Both protected areas are dominated by Valdivian ever-
green forest and, to a lesser extent, alerce (Fitzroya cupressoides)
forests (CONAF, 2014; Silva-Rodríguez et al., 2015a). In addition,
in the Valdivian Coastal Reserve there are more than 3500 ha of
eucalyptus plantations (Silva-Rodríguez et al., 2015a).

Prospections along the coastal range

We  surveyed 30 sites throughout the Coastal Range (main-
land) and Chiloé Island since 2010 through 2014. Cumulatively, we
deployed 197 camera-trap stations baited with raw chicken pieces
and in most cases lure (bobcat urine, Caven’s Terminator and Vio-
lator 7 lures; Minnesota Trapline Products Inc., Pennock, MN,  USA)
to increase the probability of detecting carnivores. Within sites,
the minimum distance between cameras was c. 500 m,  although
in most cases the minimum distance was close to 1 km. A few
cameras were located directly on trails, but most of them were
near (i.e. < 200 m)—but outside—small trails or secondary roads.
The cumulative sampling effort was 12,729 camera days (see details
per site in supplementary material). Darwin’s fox records in sites
2, 3, 4, 5 and 7 were previously used to report the presence of the
species in the area (Farias et al., 2014). Data from four sites (Sites 4,
18, 22, 23; see Fig. 1) were not used in the statistical analyses. Three
of them were excluded because the effort was  low (<100 camera
days) and the fourth (site 18) because it was located outside the
suspected distribution of the species (see Silva-Rodríguez et al.,
2016). However, we report the site because it is relatively close
(c. 50 km)  to a location near Puerto Octay, where there have been
some isolated sightings of the species (J.E. Jiménez pers. comm;
Silva-Rodríguez et al., 2016). Most of the 161 camera-trap stations
used in the analyses (i.e., those associated to the 26 sites), remained
active forty days or more. The 26 sites included in further analyses
were separated by at least 2 km,  except in one case (sites 9 and 10),
where the nearest cameras were separated by c. 1.4 km. However,
a deforested area that was unlikely to be suitable for Darwin’s fox
separated these cameras. Furthermore, between these locations,
the closest Darwin’s fox records were separated by 7.7 km (more
than the largest home range reported, see Jiménez, 2007), so we
considered adequate to keep them separated.

From camera-trap records, we estimated the camera trapping
photographic rate (i.e., number of independent pictures per 100
camera days, Rovero and Marshall, 2009; O’Brien et al., 2003) for
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Fig. 1. Study Area. (A) Localities mentioned throughout the text. (B) Detail of the location of the sites surveyed in the Coastal Range (mainland) and Chiloé Island. Filled
circles  represent sites with positive records of Darwin’s fox. Numbers associated to circles corresponds to site identifications shown in the supplementary material.
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each of the sites. Pictures were considered independent if sepa-
rated by at least 60 min  (Rovero and Marshall, 2009). These indices
are often called relative abundance index (RAI), because they were
originally conceived as a proxy for animal abundance (Carbone
et al., 2001; O’Brien et al., 2003). Although some studies have shown
an association between RAI and density (e.g., Rovero and Marshall,
2009), caution is warranted in its interpretation given that varia-
tion in RAI may  be associated to variation in probability of detection
(Jennelle et al., 2002; Sollmann et al., 2013). Here we  interpret RAI
simply as detection rates, and discuss our findings considering both
abundance and probability of detection as alternative hypotheses
that may  explain observed patterns. We  evaluated how the detec-
tion rate of Darwin’s fox varied between Chiloé Island and the
Coastal Range (mainland), and through a gradient of human distur-
bance. We  used two proxies for human disturbance: native forest
cover and domestic dog detection rate. First, native forest cover
in each site was assessed as the average percent tree cover (PTC)
in a 1-km buffer around camera-traps, minus the percentage of
such area covered by exotic forestry plantations. PTC was obtained
from high-resolution (i.e. 30 m)  satellite images of the Global Forest
Change Project (https://earthenginepartners.appspot.com; Hansen
et al., 2013), and rescaled to range from 0 to 1. Digital maps of the
exotic forestry plantation areas were obtained from the Native For-
est Inventory of the National Forestry Corporation of Chile (CONAF,
available in http://sit.conaf.cl). The resulting variable is thus neg-
atively related to the extent of forest replacement for productive
activities or due to other anthropogenic disturbance such as forest
fires. On the other hand, the detection rate of domestic dogs was
assessed analogously to that of Darwin’s fox. Dogs tend to be more
active near human habitations and to move along roads and trails
(Silva-Rodríguez et al., 2010; Silva-Rodríguez and Sieving, 2012;
Sepúlveda et al., 2015), therefore higher dog activity is likely to be
correlated to human activity.

Monitoring in the Valdivian Coastal Reserve and Alerce Costero
National Park

We  conducted monitoring in the Valdivian Coastal Reserve
(2015 and 2016) and Alerce Costero National Park (2016). The
design used is detailed in the monitoring plan of the Valdivian
Coastal Reserve (Silva-Rodríguez et al., 2015b) and summarized
up next. For monitoring purposes the Reserve has been divided
in a grid composed of square cells of 1-km x 1-km. To secure the
long-term feasibility of the monitoring, sampling was limited to
accessible cells (i.e., associated to roads and some trails). From
the cells defined as accessible we randomly selected 50 cells in
the northern and 40 in the southern half of the Reserve. From the
selected ones, we chose 30 for each half (60 total) that aimed at
securing the adequate representation of the different areas of the
protected area. If in the field it was not possible or practical to
reach a selected quadrant, the selection was moved to a neighbor-
ing cell. In the southern half, most of the accessible areas available
were selected. We  targeted 60 different locations because this
is considered a minimum number for occupancy studies (Rovero
et al., 2013). We  acknowledge however, that larger sample sizes are
desirable (especially for species with low occupancy and/or prob-
ability of detection, see also Gálvez et al., 2016) but, in this case,
there was an important trade-off between monitoring and other
key activities that park rangers have to conduct. Cameras were set
associated to the road/trail (in most cases less than 50 m away)
and ideally close to the center of the cell, but limited by the prox-
imity of the road and by other features that could emerge in the
field. The design used implies that a Darwin’s fox could be eventu-
ally detected in adjacent cameras (see home ranges above, Jiménez,
2007). However, increasing camera-spacing would have forced to

reduce the number of locations below recommended standards
(e.g., Rovero et al., 2013).

Cameras were set approximately 20–30 cm above ground and
verifying that movement occurring approximately 10 cm above
ground would trigger them. To increase the probability of detect-
ing Darwin’s foxes, we used raw chicken, set inside a PVC tube, and
bobcat urine (Kishel’s Quality Animal Scents and Lures, Inc., East
Aurora, New York), placed in a perforated 1-ml syrinx and sprayed
on the tube. In 2015, we installed cameras in 59 sites and left them
in the field for at least 30 days and moved to a new location after-
wards. However, many of the cameras stayed for a longer time (up
to 75 days). Six cameras malfunctioned; therefore, the effort for the
season was  2649 camera days distributed in 53 cameras. In 2016,
we applied the same protocol, but added one more cell (total: 61).
Most cameras were set in the same locations than the previous
year, and in some cases cameras were relocated a few meters from
the original site. Cameras were set in sixty-one sites, but four cam-
eras had functioning issues. In addition, in 2016 the monitoring
was extended to the Alerce Costero National Park, following the
same protocol applied in the Valdivian Coastal Reserve (see Silva-
Rodríguez et al., 2015b). Although 30 points were selected (for long
term purposes), the 2016 pilot only included 20 cameras. As in
2015, data was truncated after 75 days of camera installation (some
cameras could not be removed before several months). Pictures
were processed following the protocol described by Sanderson and
Harris (2013). The total effort (i.e., both protected areas) for 2016
included 77 camera-sites and 3494 camera days.

Data analyses

We  explored the association between Darwin’s fox detection
rate and the two  indicators of human disturbance (forest cover
and dog detection rate) using Spearman’s rank correlation (see Zar,
2005). The same analysis was used to test the association between
forest cover and dog detection rate. We  used a Wilcoxon-Mann-
Whitney test (see Moses, 2005) to compare the distribution of
Darwin’s fox detection rates between Chiloé Island and mainland.
This later analysis was  conditional on Darwin’s fox detection (i.e.,
we only compared sites where foxes were detected). These analy-
ses were conducted in R (R Core Team, 2016) using package Rcmdr
(Fox, 2005).

Human disturbance may  be expected to affect not only mean
trends in RAI but also its statistical distribution. For example, a
reduction in mean RAI of Darwin’s fox could be attained through
three non-exclusive mechanisms: (1) similar decrement through-
out its spatial distribution range, without effect on its variance, (2)
a decrease in its incidence without changes in its RAI where it is
present (i.e. increased population fragmentation), thus increasing
variance, or (3) a decrease on the frequency of highly favorable
sites with very high RAI (e.g., colonizers’ sources), thus decreas-
ing variance and bias. Common modeling techniques focused just
on analyzing central trends (e.g., generalized linear models) can-
not differentiate among these mechanisms and may not be valid
due to variance heterogeneity. Thus, in addition to the previously
mentioned analyses, we  simultaneously accounted for effects on
central trend, variance and bias of Darwin’s fox RAI modeling its
conditional distribution using quantile regression models (QRM;
Cade and Noon, 2003; Austin, 2007) for three characteristic quan-
tiles (�): 0.25 (1 st quartile), 0.5 (median), and 0.75 (3rd quartile).
Differences in the response of two  or more quantiles are indicative
of effects on variance and/or bias of the distribution of RAI values.

The distribution of detection rate values of both Darwin’s fox
and domestic dogs was  highly skewed, with many small and a few
high to very high values. In addition, exploratory scatter-plots of
fox detection rate against the two  indicators of human disturbance
suggested concave relationships. Thus, in order to improve reliabil-
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ity in parameter estimation (i.e. to reduce potential bias due to few
values with high leverage), and to account for potential non-linear
relationships, detection rate values of Darwin’s foxes and dogs were
log-transformed. This implied an exponential association between
Darwin’s fox detection rate and forest cover, and a power (i.e. log-
log) relationship between the former and dog detection rate. In
each case, the performance of models including all possible com-
binations of region (i.e. Coastal Range vs. Chiloé Island) and forest
cover or dog detection rate and their first order interactions were
compared using Akaike’s information criterion corrected for small
sample size (AICc; Burnham and Anderson, 2002). To reduce bias
in parameter estimation associated to the high observed variabil-
ity in sample effort (eff) among localities, models were fitted using
log(eff) as a weighting factor. Modeling was performed with the
quantreg package (Koenker, 2016) for the R programming environ-
ment (R Core Team, 2016).

Finally, we analyzed the monitoring data from the Valdivian
Coastal Reserve and Alerce Costero National Park using single sea-
son, single species occupancy models (Mackenzie et al., 2002).
Considering the spacing of cameras relative to home range size
and especially the possibility that the closure assumption may  have
not been met, we interpreted our results as use rather than occu-
pancy (see Mackenzie and Nichols, 2004; Efford and Dawson, 2012;
Rovero et al., 2013). Survey occasions were built considering peri-
ods of 5 days each, as commonly done (e.g., Burton et al., 2015;
Gálvez et al., 2016). The number of survey occasions per camera
ranged from 2 to 15 in 2015 and from 1 to 15 in 2016, depending
on the number of days each camera was operative. Given the rela-
tively small number of records available, we did not attempt to fit
covariates to the detection or to the occupancy components of the
model, therefore we did not conduct model selection. We  estimated
occupancy (in this case use) and probability of detection using the
software Presence 11.7 (Hines, 2006). The data—53 and 77 camera
sites for 2015 and 2016 respectively—was truncated at day 30 (up
to 6 survey occasions per camera), as planned in the monitoring
program of the Valdivian Coastal Reserve (Silva-Rodríguez et al.,
2015b), as well as at day 75 (up to 15 survey occasions per camera).

Results

Darwin’s fox surveys along the coastal range

Darwin’s fox was recorded at 14 out of 30 sites (Fig. 1), includ-
ing 42.1% of the sites surveyed in mainland and 54.5% in Chiloé
Island. Records were distributed throughout Chiloé Island, but were
less common at the most intervened and densely populated north-
eastern portion of the island (Fig. 1). On the other hand, Darwin’s
fox records in mainland were mostly concentrated in the northern
portion of the sampled Coastal Range and a single locality at the
southern extreme (Fig. 1). Domestic dogs were detected in 73.7%
of the mainland and 45.5% of the Chiloé sites surveyed. Dogs were
detected in 75% of the sites where Darwin’s fox was  detected in
mainland and in none of the sites where the foxes were detected in
Chiloé. Further, in two thirds of the sites where both species were
detected, dogs were recorded at the same camera-trap stations
where Darwin’s fox was recorded (Table S1).

Table 1
Quantile-regression model selection for the detection rate of Darwin’s fox (Fox, log-
transformed) in relation to region (Region: Coastal Range vs. Chiloé Island) and two
proxies of human disturbance: forest cover (Forest) and detection rate of domestic
dogs (Dog, log-transformed). The response was  assessed for a set of three quantiles
(�)  of the conditional distribution of observed data: 0.25, 0.50, and 0.75. Due to high
co-linearity no model assessed simultaneously the effects of Forest and Dog, nor their
interaction. For each value of �, the best performing model (bold case) was  assessed
according to the Akaike’s Information Criterion (AICc) corrected for small sample
size. The number of fitted parameters (k) is also shown.

AICc

Model k � = 0.25 � = 0.50 � = 0.75

Fox ∼ Region + Dog + Region×Dog 4 35.37 47.66 52.54
Fox ∼ Region + Dog 3 36.40 53.71 61.77
Fox ∼ Dog 2 33.83 53.71 71.11
Fox ∼ Region + Forest + Region×Forest 4 35.92 46.19 53.96
Fox ∼ Region + Forest 3 36.40 52.67 59.65
Fox ∼ Forest 2 33.83 52.82 70.13
Fox ∼ Region 2 33.83 52.44 63.17
Fox ∼ 1 (null model) 1 31.48 52.56 77.84

Correlates of Darwin’s fox photographic rates

Darwin’s fox photographic rate was positively correlated to
forest cover (rs = 0.523, S = 1394.4, p = 0.006) and negatively corre-
lated to domestic dogs’ detections (rs= -0.638, S = 4790.4, p < 0.001).
However, forest cover was also negatively correlated to dog detec-
tion rate (rs= -0.500, S = 4387.8, p = 0.009). Finally, for those sites
where Darwin’s fox was detected, detection rates were higher in
Chiloé Island (Median: 8.9 records/100 trap days; Q1: 2.3; Q3: 10.5)
than in mainland (Median: 0.3 records/100 trap days; Q1: 0.2; Q3:
1.3) and their distributions differed (W = 32, p = 0.018).

The conditional distribution of detection rate of Darwin’s fox
varied with both indicators of human disturbance. However, the
response differed among percentiles of the conditional distribu-
tion and interacted with region, suggesting changes in its variance
and/or bias that differed between mainland and Chiloé Island. Over-
all, models for the lower quartile showed little or no response to
either dog detection rate or forest cover. Higher �-values show
more marked non-linear negative responses to dog detection rates
and positive responses to forest cover, showing higher variance
and bias, and reaching very high fox detection rates only in Chiloé
Island (Fig. 2). In the mainland’s Coastal Range detection rates were
low, independent of human disturbance. Model selection sustain
these patterns with higher support for the null (i.e. intercept only)
model for � = 0.25, an effect of region plus its interaction with forest
cover for � = 0.5 and an effect of region plus its interaction with dog
detection rate for � = 0.75 (Table 1).

Monitoring in the Valdivian Coastal Reserve and Alerce Costero
National Park

In 2015, we  detected Darwin’s foxes in 11.3% of the camera-
sites, whereas in 2016, we  detected foxes in 7.8% of them (data
truncated at day 75, see Table 2). For 2016, this considers 5.3% of
the cameras set in the Valdivian Coastal Reserve and 15.0% of the
cameras set in the Alerce Costero National Park. However, in 2016

Table 2
Estimates of Darwin’s fox use (�) of areas associated to roads, probability of detection (p) and their respective 95% confidence intervals (CI) obtained under two different
criteria for data truncation. Proportion of cameras that obtained Darwin’s fox records (� Naïve) is also shown. Data for 2015 (n = 53) includes only the Valdivian Coastal Reserve,
whereas 2016 data (n = 77) also includes the Alerce Costero National Park.

Data truncated at day 30 Data truncated at day 75

Year �Naïve � CI (�) p CI(p) �Naïve � CI (�) p CI(p)

2015 0.09 0.10 0.04 – 0.22 0.43 0.26 – 0.63 0.11 0.12 0.06 – 0.25 0.27 0.17 – 0.40
2016  0.08 0.15 0.04 – 0.42 0.12 0.03 – 0.34 0.08 0.15 0.05 – 0.41 0.08 0.02 – 0.24
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Fig. 2. Association between Darwin’s fox detection rate, and the interaction between region (Chiloé Island vs. Coastal Range) and two indicators of human disturbance: dog
detection rate (above) and forest cover (below). Lines represent predictions from quantile regression models fitted for the median (� = 0.5), and the 1st and 3rd quartiles
(�  = 0.25 and 0.75, respectively) of the conditional distribution of observed data. For visualization purposes, point size is shown as proportional to log(eff/200), where eff
represents sampling effort. For clarity, results are shown separately for localities in Chiloé Island (left, red) and the Coastal Range (right, blue) (For interpretation of the
references to color in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article).

(but not 2015) the bait had been consumed—likely by wasps—at the
moment of moving the cameras, and therefore it was  not surprising
that the probability of detection was very low (8.0%, CI: 2.3–24.4%,
data of both protected areas pooled) compared to 2015 (27.1%, CI:
17.0–40.2%). When accounting for probability of detection, we  esti-
mated that foxes used 12.3% (CI: 5.6–24.9%) of areas surrounding
roads in 2015 and 15.5% (CI: 4.6–40.9%) in 2016. Note that 2015 only
includes the Valdivian Coastal Reserve, whereas 2016 also includes
the Alerce Costero National Park. Truncating the data at 30 days, as
planned in the monitoring program (Silva-Rodríguez et al., 2015b),
yielded similar results (Table 2).

Discussion

Our results support our previous findings concerning the pres-
ence of the Darwin’s fox in the Valdivian Coastal Range (Farias et al.,
2014) and provide evidence of its presence approximately 160 km
to the south of the previously described mainland locations (site
19, Fig. 1). The information on this new record was previously used
to assess the Darwin’s fox conservation status (see Silva-Rodríguez
et al., 2016). We  did not obtain Darwin’s fox records in six loca-
tions between the Bueno River and Maullín. However, most of these
sites were highly altered, as indicated by relatively high dog detec-
tion rates and/or lower forest cover (locations 12–17 in Table S1),
variables that appear important in predicting Darwin’s fox pres-
ence (Moreira-Arce et al., 2015, Fig. 2). In some of these locations,
local people spontaneously described the presence of three differ-
ent foxes, two clearly corresponding to the culpeo (L. culpaeus) and

chilla (L. griseus) foxes, and a fox with characteristics suggestive of
Darwin’s fox. Unfortunately, those sites where the latter fox was
said to be present could not be surveyed due to logistic constraints.
A similar type of evidence was  available for Chaihuín (Vilà et al.,
2004) more than a decade before we  obtained the first records for
the area (Farias et al., 2014). Therefore, Darwin’s fox is likely to
be present in the Coastal Range between Bueno River and Maullín,
but likely in less perturbed areas than the sites we sampled. Clearly,
the area occupied by the Darwin’s fox is much larger than previ-
ously thought, and future surveys could confirm the presence of the
species in sites where the fox is currently considered as potentially
extant—such as those already mentioned—as well as in new sites
(see Silva-Rodríguez et al., 2016).

The data currently available suggest that human perturbation
affects negatively Darwin’s foxes. Here we  used forest cover and
domestic dog detection rate as proxies for human perturbation,
and we  found that these were positively and negatively corre-
lated to Darwin’s fox detection rate respectively. In other words,
we detected less Darwin’s fox activity in areas with more dogs or
less forest, particularly in Chiloé Island. These findings are similar to
those previously reported for the species in the Nahuelbuta moun-
tain range (Moreira-Arce et al., 2015). However, we  cannot separate
the effects of these variables because they were correlated (i.e., dog
detection rate was  higher at lower forest cover). Furthermore, dogs
are associated to people (e.g., Silva-Rodríguez et al., 2010; Silva-
Rodríguez and Sieving, 2012; Sepúlveda et al., 2015) and people
may  kill carnivores, including foxes (Silva-Rodriguez et al., 2009;
Stowhas, 2012). However, although we  cannot separate the rela-
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tive importance of each of these variables on the detection rates of
Darwin’s fox, there are some important insights regarding these
threats that need to be taken into consideration. First, the data
currently available provides consistent evidence that forest loss
affects negatively Darwin’s fox. In addition to the negative associa-
tion between fox detection rate and forest cover observed in Chiloé
Island (Fig. 2), we did not obtain Darwin’s fox records in eucalyp-
tus plantations during the monitoring despite a cumulative effort
of over 1600 camera days between 2015 and 2016 (although we
have recorded them in the past, Farias et al., 2014). Therefore, our
data suggest that, as reported in the Nahuelbuta mountain range
(Moreira-Arce et al., 2015), Darwin’s foxes are highly associated
to native forest. Second, as previously suggested (Silva-Rodríguez
et al., 2016), we found evidence of dogs in almost every protected
area surveyed within Darwin’s fox distribution. Even more con-
cerning is the fact that we detected dogs in three quarters of the
mainland sites where Darwin’s fox was detected. Then, the scope of
this threat for the known Darwin’s fox localities in the mainland’s
Coastal Range should be classified as very high (see Foundation of
Success, 2009). Aside from the fact that dogs can kill Darwin’s foxes
(e.g., D’Elía et al., 2013), and may  influence negatively their use of
space (Moreira-Arce et al., 2015), as also reported for other foxes
(e.g., Silva-Rodríguez et al., 2010; Vanak and Gompper, 2010), there
is a clear disease risk associated to the observed co-occurrence
(see also Table S1). For example, relatively high exposure to canine
distemper virus, a pathogen that has been often linked to catas-
trophic declines in canids (e.g., Alexander and Appel, 1994; Timm
et al., 2009; Goller et al., 2010), is common in dog populations in
southern Chile (e.g., Sepúlveda et al., 2014; Acosta-Jamett et al.,
2015) and therefore considered an important threat for the species
(Silva-Rodríguez et al., 2016). Summarizing, our data suggest that
(1) Darwin’s foxes are highly associated to native forest and its loss
has likely affected this species throughout its distribution, and (2)
the widespread presence of dogs in sites with confirmed Darwin’s
fox presence in the mainland’s Coastal Range represents a major
concern.

Darwin’s fox is both rare and elusive. Rarity is defined by distri-
bution range, habitat specificity and local abundances (Rabinowitz,
1981; Yu and Dobson, 2000) and Darwin’s fox meets all three
criteria (Cofre and Marquet, 1999). Darwin’s fox has a restricted
range (Silva-Rodríguez et al., 2016), is associated to native for-
est (Moreira-Arce et al., 2015) and its abundance seems to be low
(Jiménez, 2007). This later point deserves attention, as the only den-
sity estimation available in the literature yielded 0.92 foxes/km2 in
a site in Chiloé Island (Jiménez, 2007). Although we cannot esti-
mate density from our dataset, the detection rate of Darwin’s fox
at suitable sites was significantly lower in mainland than in Chiloé
Island (Fig. 2). We hypothesize that these differences are explained
by differences in densities. Differences in local abundances, as well
as elusiveness, could explain why it took so long to discover the Val-
divian population (Vilà et al., 2004; D’Elía et al., 2013; Farias et al.,
2014) relative to the Chiloé population (Martin, 1837). However,
although detection rate has been shown in some studies to correlate
well with density (Rovero and Marshall, 2009) and the differences
observed between mainland and Chiloé Island were very high, an
alternative hypothesis that we cannot discard is that variation in
these indices could be caused by differences in detectability (see
Jennelle et al., 2002; Sollmann et al., 2013). Density estimations are
needed to address these uncertainties.

In addition to rarity, Darwin’s foxes appear to be very elusive.
In the Valdivian range, we found big differences in probability of
detection between 2015 and 2016. In 2015, probability of detection
was high and the difference between the naïve and the corrected
use estimates was minimal (Table 2). However, in 2016 the dif-
ference between naïve and corrected estimates was  important.
During this season, probability of detection conditional on pres-

ence dropped to 8% per sampling occasion (Table 2). This is a clear
example of the potential inconsistencies associated to the use of
naïve occupancy as an indicator, and the importance of being able
to account for imperfect detection (see also Mackenzie et al., 2002;
Mackenzie, 2006). However, low probability of detection leads to
high uncertainty in the estimates (see confidence intervals for 2016,
Table 2) and may  limit the ability to detect temporal changes. As
suggested by other authors (e.g., Gálvez et al., 2016) efforts must
be made to increase probability of detection therefore reducing
uncertainty in the estimates.

The conservation of the Darwin’s fox poses interesting chal-
lenges. On one hand, there are important knowledge gaps that
need to be fulfilled including among them clarifying the distri-
bution and population size of the species (Silva-Rodríguez et al.,
2016), something difficult to attain given the cryptic nature of
this canid. Meanwhile, conservation actions have to be imple-
mented with the best information available. The monitoring efforts
here reported, as well as interventions involving dog management
(e.g., vaccination) and environmental education have been formally
included in the management plan of the Valdivian Coastal Reserve
after the discovery of the foxes (Silva-Rodríguez et al., 2015a), and
have been also implemented in the Alerce Costero National Park.
In addition, some fundamental conservation actions have been
implemented in the last two decades; even before the Valdivian
Darwin’s fox population was  known. Maybe the most important is
the creation of public and private protected areas within the dis-
tribution range of the species. Less than two decades ago, there
was only around 630 km2 protected along the coastal range and
Chiloé Island (Smith-Ramírez, 2004). Several protected areas have
been created since then, including some occupied by Darwin’s
foxes. For example, in mainland, the Valdivian Coastal Reserve
and Alerce Costero National Park as a whole protect c. 750 km2

(see CONAF, 2014; Silva-Rodríguez et al., 2015a). Less than two
decades ago only 120 km2 (of these 750 km2) were under protec-
tion (see Alerce Costero National Monument and Valdivia National
Reserve in Smith-Ramírez, 2004). Similarly, in Chiloé Island, Tan-
tauco Park protects 1180 km2 (see http://areasprotegidas.mma.
gob.cl/conservacion-privada/). The establishment and manage-
ment of these and other protected areas is an important advance
for Darwin’s fox conservation. For example—in addition to the
actions stated above—the Valdivian Coastal Reserve and Alerce
Costero National Park are conducting joint efforts to prevent fires
according to their respective management plans (CONAF, 2014;
Silva-Rodríguez et al., 2015a), and the Valdivian Coastal Reserve
is working on native forest restoration (Little and Lara, 2010;
Smith-Ramírez et al., 2015). However, as shown in this manuscript,
important threats such as domestic dogs are present in most of the
sites where Darwin’s fox has been detected in mainland, and in
addition, forest loss is ongoing (see Echeverría et al., 2012; Miranda
et al., 2015; Zamorano-Elgueta et al., 2015). Although it is very clear
that more research is needed to inform Darwin’s fox conservation, it
is time to implement conservation actions and use the information
already available.
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18. Avances en la conservación de 
mamíferos amenazados en la Cordillera 

de la Costa Valdiviana 

Advances for the conservation of threatened mammals  
in the Valdivian Coastal Range 

 

EDUARDO A. SILVA-RODRÍGUEZ, LILIANA PEZOA, PATRICIO 

CONTRERAS, ERWIN OVANDO, DANILO GONZÁLEZ, O. 
ALEJANDRO ALEUY, CONSTANZA NAPOLITANO, MAXIMILIANO A. 

SEPÚLVEDA 
 
Abstract 
 
During the last decade, knowledge about threatened and endemic 
mammals in the Valdivian Coastal Range has experienced 
significant progress. Advances include the discovery of a new 
Darwin’s fox population, and a growing understanding of the 
threats that imperil native species. One of these is the problem of 
free-ranging rural dogs. Dogs harass and prey on wildlife, leading 
to lethal and non-lethal effects that contribute to shaping the space 
use of native species, such as the pudu. Other threats include land 
cover change, forest degradation due to cattle, invasive species, 
retaliatory mortality of carnivores and free-ranging cats. Progress 
includes efforts to plan and implement conservation actions in two 
protected areas, considering three mammals ሺDarwin’s fox, guiña 
and puduሻ as a conservation target. The implementation of 
conservation strategies through the coordination of a public and a 
private protected area, as well as other stakeholders, is an 
important advance. However, a better integration between 
conservation practice and research is required to address the 
emerging challenges associated with the conservation of wild 
mammals in the Chilean Coastal Range.  
 
Keywords: Conservation planning, Leopardus guigna, Lycalopex 
fulvipes, Pudu puda, wildlife monitoring 
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18.1 Introducción  

Desde la publicación de la primera edición de este libro 
ሺSmith-Ramírez et al., 2005ሻ, se han producido importantes 
avances en el conocimiento y en la conservación de la 
biodiversidad de la Cordillera de la Costa de Chile ሺver Prólogo 
Smith-Ramírez et al., en este libroሻ. Uno de los grupos que ha tenido 
un avance considerable en términos de conocimiento son los 
mamíferos, especialmente aquellos de mayor tamaño. El 
advenimiento de nuevas tecnologías, particularmente las trampas 
cámara, ha permitido comenzar a responder preguntas que antes 
difícilmente podían ser abordadas como, por ejemplo, el enigma 
que representaba la distribución del zorro de Darwin ሺLycalopex 
fulvipes, Farías et al., 2014; Silva-Rodríguez et al., 2018; Jiménez, 
este libro, ver también D’Elía et al., 2013ሻ. Adicionalmente, se ha 
avanzado en comprender como responden especies que tienen alta 
prioridad de conservación a diversas amenazas, tales como 
cambios de uso de suelo, presencia de especies domésticas e 
invasoras, etc. ሺe.g., Silva-Rodríguez y Sieving, 2012; Sepúlveda et 
al., 2014a; Moreira-Arce et al., 2015ሻ. Por último, el significativo 
incremento de trabajos que integran ecología e información 
provista por actores locales ha permitido indagar en aspectos 
socio-económicos y culturales, como causas últimas de los 
problemas que afectan a la biodiversidad ሺe.g., Silva-Rodríguez y 
Sieving, 2012; Gálvez et al., 2018ሻ.  

En este capítulo presentamos una revisión de los 
principales avances tanto en el conocimiento como conservación 
de algunas especies de mamíferos presentes en la Cordillera de la 
Costa de las comunas de Corral y La Unión, Región de Los Ríos. En 
esta zona ocurrieron algunas de las mayores tragedias ambientales 
del bosque chileno, incluyendo incendios que afectaron a parte 
importante de los bosques de alerce ሺFitzroya cupressoidesሻ ሺLara 
et al., 1999ሻ, explotación maderera intensiva con fines industriales 
y finalmente la sustitución del bosque nativo por plantaciones 
forestales durante las décadas de 1980 y 1990 ሺFarías y Tecklin, 
2003; Godoy y Adán, 2006ሻ. 

Afortunadamente, algunas de las principales iniciativas de 
sustitución del bosque nativo fracasaron, dando paso a una nueva 
etapa dominada  por  proyectos  de conservación  ሺGodoy  y  Adán, 
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Figura 1. Ubicación de la Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional 
Alerce Costero. Se indica también la ubicación del Área Privada Protegida 
Raulintal y los principales usos de suelo acorde a CONAF ሺ2014bሻ.  

 
2006ሻ. Hoy una proporción importante de estos sitios son parte de 
un área protegida privada, la Reserva Costera Valdiviana ሺ50.808 
haሻ, y de otra pública, el Parque Nacional Alerce Costero ሺ24.694 
haሻ, administradas por The Nature Conservancy ሺTNCሻ y la 
Corporación Nacional Forestal ሺCONAFሻ, respectivamente ሺCONAF, 
2014a; Silva-Rodríguez et al., 2015a; Fig. 1ሻ. 
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18.2 Mamíferos de la Cordillera de la Costa de las comunas de Corral 
y La Unión 
 

En la Cordillera de la Costa de las comunas de Corral y La 
Unión se ha realizado un importante esfuerzo de muestreo de 
mamíferos, principalmente ligado a líneas de base ሺe.g., Muñoz-
Pedreros et al., 2005a; bሻ, proyectos de investigación ሺe.g., Silva-
Rodríguez et al., 2010; Meynard et al., 2014ሻ y al monitoreo de las 
áreas protegidas ሺe.g., Silva-Rodríguez et al., 2015bሻ. Excluyendo a 
los mamíferos marinos ሺpero no al chungungo, Lontra felinaሻ, el 
listado de mamíferos nativos de la zona asciende a 24 especies 
ሺSilva-Rodríguez et al., 2015a; Tabla 1ሻ. El orden mejor 
representado es Carnivora ሺ9 especiesሻ, seguido por Rodentia ሺ7 
especiesሻ y Chiroptera ሺ5 especies, ver Tabla 1ሻ. Seis especies de 
mamíferos se encuentran amenazadas ሺi.e., Vulnerable, En Peligro 
o En Peligro Críticoሻ según la clasificación vigente en Chile1 y cuatro 
globalmente amenazadas de acuerdo a IUCN ሺ2018ሻ. La presencia 
de la mayor parte de estas especies es conocida desde hace más de 
una década ሺe.g., Muñoz-Pedreros et al., 2005a; bሻ. Esto incluye 
especies difíciles de detectar tales como la comadrejita trompuda 
ሺRhyncholestes raphanurusሻ cuya presencia fue registrada durante 
las líneas base realizadas en el año 2005 ሺMuñoz-Pedreros et al., 
2005aሻ. Una de las especies de mayor prioridad de conservación, el 
zorro de Darwin ሺLycalopex fulvipesሻ, no fue registrada sino hasta 
el año 2012 ሺFarías et al., 2014ሻ.  

Los primeros intentos por encontrar al zorro de Darwin en 
la Cordillera de la Costa de la Región de Los Ríos ሺy Los Lagosሻ 
fueron reportados por Vilà et al. ሺ2004ሻ. Si bien no se obtuvieron 
registros confirmados de ejemplares vivos, Vilà et al. ሺ2004ሻ 
reportaron el hallazgo de una piel de zorro de Darwin en la 
localidad de Chan-Chan ሺcomuna de Mariquinaሻ y narraciones 
locales consistentes con la presencia de este cánido, tanto para 
Chan-Chan como para Chaihuín.  

                                                            
1 Se incluye hasta el proceso de Clasificación N°14 ሺactualizado en 2018ሻ, en base al 
Reglamento de Clasificación de Especies ሺRCEሻ del Ministerio de Medio Ambiente 
ሺdisponible en http://www.mma.gob.cl/clasificacionespecies/listado-especies-
nativas-segun-estado-2014.htm, último acceso 5 de abril, 2019ሻ. 
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Tabla 1. Especies de mamíferos nativos registradas en la Cordillera de la 
Costa de las comunas de Corral y La Unión ሺTabla modificada a partir del 
Plan de Conservación de la Reserva Costera Valdiviana, Silva-Rodríguez et 
al., 2015aሻ. Se presentan los estados de conservación en todo su rango de 
distribución acorde a IUCN ሺ2018ሻ y dentro del territorio chileno según el 
Reglamento de Clasificación de Especies ሺRCEሻ del Ministerio de Medio 
Ambiente ሺhasta el proceso de clasificación 14 del 2018, disponible en 
http://www.mma.gob.cl/clasificacionespeciesሻ. También se indican 
algunas de las fuentes que reportan la presencia de estas especies en el 
área. 
 
Orden Especie Nombre común Estado de 

conservación*
Fuente

Familia IUCN RCE
Carnívora 
Canidae Lycalopex culpaeus Zorro culpeo LC LC 1

Lycalopex fulvipes Zorro de 
Darwin

EN EN 2, 3

 Lycalopex griseus Zorro chilla LC LC 1, 2, 4
Felidae Leopardus guigna Güiña VU VU 1, 2, 4

Puma concolor Puma LC NT 1, 2, 4
Mephitidae Conepatus chinga Chingue LC LC 1, 2, 4
Mustelidae Galictis cuja Quique LC LC 2

Lontra felina Chungungo EN VU 1, 5
Lontra provocax Huillín EN EN 1, 6

Cetartiodactyla 
Cervidae Pudu puda Pudú NT VU 1, 2, 4
Microbiotheria 
Microbiotheridae Dromiciops 

gliroides
Monito del 
Monte

NT NT 1, 2, 7 

Paucituberculata
Caenolestidae Rhyncholestes 

raphanurus
Comadrejita 
trompuda 

NT VU 1 

Rodentia 
Cricetidae Abrothrix longipilis Ratón de pelo 

largo
LC LC 1

 
Abrothrix olivaceus Ratón oliváceo LC NC 1 
Geoxus valdivianus Ratón topo 

valdiviano 
LC LC 1

Irenomys tarsalis Ratón arbóreo LC LC 1
Loxodontomys 
micropus

Ratón de pie 
chico

LC NC 1

Oligoryzomys 
longicaudatus

Ratón de cola 
larga

LC NC 1

Myocastoridae Myocastor coypus Coipo LC LC 1
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Chiroptera 
Molossidae Tadarida 

brasiliensis
Murciélago 
cola de ratón

LC LC 8

Vespertilionidae Histiotus montanus Murciélago 
orejudo chico

LC LC 8
 

Lasiurus cinereus Murciélago 
ceniciento 

LC DD 8
 

Lasiurus varius Murciélago 
colorado 

LC LC 8

  Myotis chiloensis Murciélago 
oreja de ratón

LC LC 8

*LC, Preocupación Menor; NT, Cercano a la Amenaza; VU, Vulnerable; EN, En Peligro; 
DD, Datos Deficientes; NC, No clasificado. 
Fuente: 1ሻ Muñoz-Pedreros et al., 2005a; 2ሻ Monitoreo de la Reserva Costera 
Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero, datos no publicados; 3ሻ Farías et al., 
2014; 4ሻ Silva-Rodríguez et al., 2010; 5ሻ Conservación Marina, 2013; 6ሻ Sepúlveda 
et al., 2014a; 7ሻ Fontúrbel et al., 2014; 8ሻ Meynard et al., 2014. 
 

Estos hallazgos hacían pensar que la presencia del zorro 
de Darwin en la Cordillera de la Costa de la Región de Los Ríos ሺy 
de Los Lagosሻ era probable ሺVilà et al. 2004ሻ. Entre los años 2007 y 
2011, se realizaron diversos estudios que involucraron el uso de 
trampas cámara ሺe.g., Silva-Rodríguez et al., 2010; Silva-Rodríguez 
y Sieving, 2012; Sepúlveda et al., 2014aሻ y capturas ሺSepúlveda et 
al., 2014a; Eguren, 2012ሻ, pero no se detectó la presencia del zorro. 
No fue sino hasta los años 2012-2013 que se obtuvieron los 
primeros registros de zorro de Darwin en la Reserva Costera 
Valdiviana, Parque Nacional Alerce Costero y también, algo más al 
norte, en el Parque Oncol ሺFarías et al., 2014ሻ y una localidad 
cercana a Gorbea ሺD’Elía et al., 2013ሻ. El trabajo realizado a partir 
del hallazgo de la especie ha permitido confirmar su presencia en 
distintos sectores de la Reserva Costera Valdiviana y Parque 
Nacional Alerce Costero ሺver Silva-Rodríguez et al., 2018ሻ, y 
capturarlo por primera vez al interior de la Reserva Costera 
Valdiviana el año 2016 ሺC. Napolitano, datos no publicadosሻ.  

El hallazgo tardío del zorro de Darwin ሺFarías et al., 2014ሻ 
ilustra gráficamente el hecho de que la no detección de una especie 
no constituye ausencia ሺMackenzie et al., 2002ሻ. Situación similar 
se da en el caso del quique ሺGalictis cujaሻ, mustélido que tampoco 
fue registrado en las líneas base que se llevaron a cabo en la zona 
ሺver Muñoz-Pedreros et al., 2005a; bሻ. Posteriormente el quique 
fue detectado, aunque de forma infrecuente, en los monitoreos con 
trampas cámara que se realizan anualmente en la Reserva Costera 
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Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero y fue capturado en 
2016 ሺC. Napolitano, datos no publicadosሻ. Esto es un aspecto 
fundamental que debería considerarse, por ejemplo, para la 
elaboración de líneas base futuras. El hecho de que una especie 
potencialmente presente en un área de interés no sea detectada, no 
es argumento válido para concluir su ausencia. Otras especies que, 
hasta nuestro conocimiento, aún no han sido reportadas para estos 
parques, como por ejemplo la rata topo de Pearson ሺGeoxus 
annectensሻ, pero que si han sido registradas más al norte y al sur 
ሺFigueroa et al., 2012ሻ, podrían ser detectadas en el futuro si se 
llevan a cabo los esfuerzos de muestreo adecuados ሺver también 
Silva-Rodríguez et al., 2015aሻ.  
 
18.3 Avances en el entendimiento de las amenazas para los 
mamíferos 
 

Diversas amenazas afectan a los mamíferos en la 
Cordillera de la Costa. Históricamente, una de las más importantes 
ha sido la pérdida y degradación del bosque nativo. En la Cordillera 
de la Costa de la Región de Los Ríos, se registró una alta pérdida de 
bosque nativo entre 1986 y 2011 ሺEcheverría et al., en este libroሻ, 
lo que probablemente afectó en forma negativa a especies, tales 
como la güiña y el zorro de Darwin, que se encuentran asociadas al 
bosque  ሺe.g., Farías y Jaksic, 2011; Moreira-Arce et al., 2015; Silva-
Rodríguez et al., 2018ሻ. Si bien las tasas netas de deforestación han 
sido menores en el sector de la Cordillera de la Costa donde se 
emplazan la Reserva Costera Valdiviana, Parque Nacional Alerce 
Costero y otras áreas protegidas, y ha disminuido en el período 
1999-2011 ሺ0,01% anualሻ con respecto a lo registrado entre 1985 
y 1999 ሺ0,36% anual, Zamorano-Elgueta et al., 2015ሻ, las huellas de 
los procesos pasados y presentes de la degradación del bosque 
persisten. 

En las comunas de Corral y La Unión, los procesos de 
pérdida y degradación del bosque nativo tienen una larga historia. 
Por ejemplo, los bosques de alerce han sido recurrentemente 
afectados durante los últimos 600 años por incendios que causaron 
mortalidad masiva de estos árboles ሺLara et al., 1999ሻ. 
Adicionalmente, la extensiva explotación maderera para abastecer 
a los Altos Hornos siderúrgicos de Corral, así como también la 
sustitución del bosque nativo por plantaciones forestales a fines del 
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siglo pasado por parte de las empresas Terranova y, posterior-
mente, Bosques S.A. dejaron una huella difícil de borrar ሺFarías y 
Tecklin, 2003; Godoy y Adán, 2006ሻ. El fracaso de estos proyectos 
forestales y el establecimiento de áreas protegidas ha permitido 
que, en la actualidad, la vegetación se encuentre en distintas etapas 
de recuperación ሺZamorano-Elgueta et al., 2015ሻ. Sin embargo, en 
la Reserva Costera Valdiviana persisten alrededor de 3.500 ha de 
plantaciones de eucaliptos ሺSilva-Rodríguez et al., 2015aሻ. ¿Cómo 
responde la fauna nativa a esas plantaciones? Si bien el zorro de 
Darwin rara vez ha sido registrado en las plantaciones forestales 
de esta zona ሺSilva-Rodríguez et al., 2018; pero ver Farías et al., 
2014ሻ, los trabajos realizados sugieren que varias especies de 
mamíferos y aves las utilizan. Por ejemplo, el uso de plantaciones 
de eucaliptos por parte de pudús ሺPudu pudaሻ y güiñas ሺLeopardus 
guignaሻ no presenta diferencias significativas con respecto al uso 
del bosque nativo ሺEguren, 2012; Silva-Rodríguez y Sieving, 2012ሻ. 
Respuestas similares han sido reportadas, en esta zona, para 
monito del monte ሺDromiciops gliroides, Fontúrbel et al., 2014; 
Salazar y Fontúrbel, 2016; Fontúrbel et al. en este libroሻ, 
murciélagos ሺMeynard et al., 2014ሻ y aves ሺFontúrbel et al., 2016ሻ. 
Lo anterior probablemente se debe a que estas plantaciones se 
encuentran sin manejo, de facto abandonadas y por lo tanto 
cuentan con la presencia de un denso sotobosque nativo ሺAIFBN, 
2006; Silva-Rodríguez y Sieving, 2012; Fontúrbel et al., 2016ሻ. Por 
lo anterior, es importante advertir que los resultados de estos 
estudios no deben ser extrapolados a plantaciones comerciales de 
uso intensivo.  

El bosque nativo, especialmente el sotobosque, también 
puede ser degradado por el ganado doméstico ሺe.g., Raffaele et al., 
2007ሻ. En un estudio llevado a cabo en la Cordillera de la Costa de 
la Región de Los Ríos, Zamorano-Elgueta et al. ሺ2014ሻ reportaron 
evidencia de que la presencia de ganado bovino afecta la 
regeneración del bosque, y que estos efectos serían más negativos 
que aquellos derivados de la tala selectiva. Por lo tanto, el hecho de 
que especies como el pudú se asocien al sotobosque denso ሺSilva-
Rodríguez y Sieving, 2012ሻ, sugiere que el ganado podría, de forma 
indirecta, afectar a esta y otras especies. Sin embargo, los 
monitoreos que se llevan a cabo anualmente en la Reserva Costera 
Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero muestran que, si bien 
existe ingreso de ganado bovino, el área ocupada por estos 
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animales sería moderada ሺproporción de trampas cámara con 
registros de ganado usualmente ൏20% en ambas áreasሻ y asociada 
principalmente a caminos. Esta situación podría ser distinta en 
predios vecinos de menor tamaño ሺpero ver Zamorano Elgueta et 
al., 2014ሻ, y especialmente en aquellos predios donde la ganadería 
es una actividad importante. 

Una de las amenazas que ha recibido mayor atención en la 
última década en la zona son los perros domésticos ሺCanis 
familiarisሻ. La gran mayoría ሺ൐80%ሻ de las casas en estos sectores 
tiene perros, y la mayoría de estos deambulan libremente ሺSilva-
Rodríguez y Sieving, 2011; Sepúlveda et al., 2014bሻ. Los perros 
persiguen y eventualmente cazan diversas especies en la zona, 
entre las que se encuentran el pudú, güiña, zorros ሺLycalopex spp.ሻ, 
chingue ሺConepatus chingaሻ, chungungo ሺLontra felinaሻ y puma 
ሺPuma concolorሻ, entre otros ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2011, 
Sepúlveda et al., 2014bሻ. Una de las especies más vulnerables a la 
acción de los perros es el pudú. Los perros atacan pudúes ሺSilva-
Rodríguez et al., 2010; Silva-Rodríguez y Sieving, 2012ሻ y la 
letalidad de estos ataques es alta ሺal menos 50%, ver Silva-
Rodríguez y Sieving, 2012ሻ. Adicionalmente, la probabilidad de que 
los pudúes se encuentren presentes es menor en áreas con mayor 
probabilidad de presencia de perros, lo que sugiere que los pudúes 
evitan usar sitios donde los perros son frecuentes ሺSilva-Rodríguez 
y Sieving, 2012ሻ. Evidencia similar existe en el caso de otras 
especies como, el zorro de Darwin ሺMoreira-Arce et al., 2015ሻ.  

Los perros que causan problemas a la fauna silvestre son, 
en su mayoría, animales que cuentan con propietario ሺe.g., Silva-
Rodríguez y Sieving, 2011; 2012; Sepúlveda et al., 2014bሻ. En este 
contexto, es importante clarificar que a la fecha no existe evidencia 
de poblaciones de perros asilvestrados en la zona ሺver también 
Sepúlveda et al., 2014bሻ. En términos espaciales, la probabilidad de 
presencia de perros es mayor en las proximidades de las casas 
ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2012; Sepúlveda et al., 2015a; Silva-
Rodríguez et al.; datos no publicadosሻ. Sin embargo, algunos perros 
se desplazan varios kilómetros desde las casas e ingresan a las 
áreas protegidas, lo que se ve facilitado por la presencia de caminos 
ሺSepúlveda et al., 2015bሻ. El trabajo realizado a la fecha sugiere que 
el mal manejo de los perros aumenta la probabilidad de que estos 
afecten en forma negativa a los mamíferos silvestres. Por ejemplo, 
los perros mal alimentados depredan fauna silvestre con mayor 
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frecuencia que perros bien alimentados ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 
2011; Sepúlveda et al., 2014b; ver también Ruiz-Izaguirre et al., 
2015ሻ. Por otro lado, las interacciones entre perros y fauna 
silvestre deben analizarse en el contexto de la función de los perros 
en los hogares rurales. Las interacciones entre perros y carnívoros 
son reportadas de forma más frecuente por aquellos propietarios 
de perros que crían gallinas ሺSepúlveda et al., 2014bሻ, sin embargo, 
una de las funciones importantes de los perros es justamente la 
protección del ganado y aves de corral ሺe.g., Silva-Rodríguez et al., 
2009; Sepúlveda et al., 2014b; Villatoro et al., 2019ሻ. Este rol 
implica que los propietarios buscan que los perros alejen a los 
carnívoros del ganado y las aves, por lo que estas interacciones 
incluso podrían ser deseables desde la perspectiva del propietario 
ሺSepúlveda et al., 2014bሻ.  

Los perros no sólo representan una amenaza a través de 
depredación y competencia por interferencia, sino que también a 
través del riesgo de transmisión de enfermedades tales como el 
virus distémper canino. En el área de estudio se encontró que una 
proporción relativamente alta de los perros ሺ42%ሻ era 
seropositivo a virus distémper canino ሺSepúlveda et al., 2014aሻ. 
Esta evidencia es consistente con lo reportado en otras áreas de 
Chile ሺAcosta-Jamett et al., 2011; 2015ሻ. Sin embargo, no sólo existe 
evidencia de exposición en perros, sino que también en visones 
ሺNeovison visonሻ, lo que ha llevado a hipotetizar que estos 
mustélidos invasores podrían actuar como hospederos puente 
entre perros y carnívoros amenazados ሺSepúlveda et al., 2014aሻ.  

En cuanto a la amenaza representada por los gatos 
domésticos ሺFelis catusሻ, la mayoría de las casas en esta zona tienen 
gatos ሺ൐80%ሻ, los cuales deambulan libremente ሺSilva-Rodríguez 
y Sieving, 2011; López, 2017ሻ. El manejo ሺalimentación, cuidados 
sanitarios y reproductivosሻ que los dueños entregan a sus gatos es 
frecuentemente deficiente ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2011ሻ. Los 
gatos depredan sobre fauna nativa, incluyendo monito del monte 
ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2011ሻ, y una proporción relativamente 
alta de ellos es positivo a virus felinos ሺe.g., 33% positivo a virus de 
la leucemia felina en Chiloé, Mora et al., 2015ሻ, lo que implica riesgo 
de transmisión de enfermedades a carnívoros nativos, 
especialmente a otros felinos como la güiña ሺMora et al., 2015; 
Sacristán et al., en revisiónሻ. Si bien los gatos se mantienen la mayor 
parte del tiempo cerca de sus casas, estos ocasionalmente entran al 
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bosque, lo que se ha detectado tanto a través de seguimiento 
espacial ሺLópez, 2017ሻ, como del monitoreo con trampas cámara. 
Estos eventos son infrecuentes y en general ocurren en las 
proximidades de los sectores Chaihuín y Hueicolla. Sin embargo, 
tanto las incursiones de gatos al interior del bosque, como las 
aproximaciones de las güiñas hacia las casas ሺlo que se refleja en 
eventos de depredación en gallineros, Stowhas, 2012ሻ, podrían 
favorecer el contacto entre ambas especies. Al igual que en el caso 
de los perros, el problema de los gatos corresponde principalmente 
a animales con propietario, no a animales asilvestrados. 
Considerando que la función de parte importante de los gatos 
domésticos en estas comunidades es el control de roedores ሺSilva-
Rodríguez y Sieving, 2011ሻ, y las complejidades inherentes a 
restringir los movimientos en esta especie, es necesario explorar 
opciones de manejo que integren mejoras en la alimentación, 
manejo sanitario y reproductivo ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2011ሻ, 
de modo de minimizar el riesgo que estos animales domésticos 
representan para los vertebrados nativos. 

La cacería de fauna silvestre no parece ser una actividad 
frecuente en las localidades aledañas al sector noroeste ሺChaihuín, 
Cadillal, Huiroሻ de la Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional 
Alerce Costero ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2012; Silva-Rodríguez et 
al., 2015aሻ. Sin embargo, existen registros aislados de cacería de 
pudú en sitios cercanos, como por ejemplo áreas cercanas a La 
Unión ሺSilva-Rodríguez et al., 2010ሻ, y también en sectores 
aledaños al área sur de la Reserva Costera Valdiviana ሺE. Silva-
Rodríguez, obs. pers.ሻ. Algunos de estos casos corresponden a 
situaciones donde el pudú fue atacado por perros, pero fue 
finalmente el propietario del perro quien lo consumió ሺSilva-
Rodríguez et al., 2011; E. Silva-Rodríguez, obs. pers.ሻ.  

Si bien la cacería, ya sea como actividad de subsistencia o 
recreativa, es infrecuente, los carnívoros silvestres ሺy domésticosሻ 
pueden depredar sobre ganado y aves domésticas ሺSilva-Rodríguez 
et al., 2009; Stowhas, 2012ሻ, lo que explica actitudes negativas por 
parte de los pobladores de zonas rurales hacia estas especies 
ሺSilva-Rodríguez et al., 2009; Stowhas, 2012; Sacristán et al., 2018ሻ. 
Una de las respuestas frecuentes a los eventos de depredación es la 
eliminación de los carnívoros involucrados. Esto ha sido reportado 
en la zona para carnívoros nativos como zorros, güiñas y pumas, y 
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para invasores como el visón y el perro ሺStowhas, 2012; Sepúlveda 
et al., 2014b; Sacristán et al., 2018ሻ.  

Una situación llamativa, y preocupante, es el caso del coipo 
ሺMyocastor coypusሻ. Este roedor fue reportado en líneas de base 
ሺMuñoz-Pedreros et al., 2005a; bሻ y en encuestas como parte de las 
especies atacadas por perros ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2011ሻ. De 
hecho, el coipo era frecuente de observar en el río Chaihuín antes 
del año 2000 ሺD. González obs. pers.ሻ, pero en la última década los 
registros son muy escasos. Los avistamientos de coipo comenzaron 
a disminuir alrededor del año 2000 coincidiendo con los primeros 
registros de visón en el río ሺD. González, obs. pers.ሻ. Considerando 
los impactos de este mustélido sobre otras especies de menor 
tamaño, pero de similares características que el coipo ሺe.g., rata 
almizclera Ondatra zibethicus en Polonia, ver Brzeziński et al., 
2010; rata de agua Arvicola terrestris en Inglaterra, Woodroffe et 
al., 1990ሻ, la detección de cráneos de coipos juveniles en 
comederos de visón en el río Cruces ሺP. Contreras obs. pers.ሻ, y que 
el visón es, en la actualidad, abundante en los ríos Chaihuín y Colún 
ሺver Sepúlveda et al., 2014aሻ, la hipótesis de que pudo haber 
impactado las poblaciones locales de coipo es plausible. Se 
recomienda evaluar los impactos del visón sobre las poblaciones de 
coipo, para informar la toma de decisiones e implementar acciones 
de manejo. 
 
18.4 Planificación y gestión para la conservación del pudú, güiña y 
zorro de Darwin 
 

El primer plan de conservación de la Reserva Costera 
Valdiviana ሺRCVሻ data del año 2005 ሺDelgado, 2005ሻ. Este plan, que 
se mantuvo vigente por cerca de una década, consideró al pudú 
como uno de sus objetos de conservación. Si bien los indicadores 
identificados para el pudú durante dicho proceso de planificación2 
no pudieron ser monitoreados, en el período comprendido entre 
2005 y 2013 se llevaron a cabo en la Reserva Costera Valdiviana 
proyectos de investigación que generaron información sobre el 
pudú y/o sobre sus amenazas, principalmente perros ሺver arribaሻ. 

                                                            
2 Relación perímetro área como indicador de disponibilidad de hábitat ecotonal, 
composición y riqueza de las especies que son parte de la dieta del pudú y distancia 
entre remanentes de bosque ሺver detalles en Delgado, 2005ሻ. 
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Adicionalmente, se realizaron capacitaciones para el uso de 
trampas cámara en 2007 y posteriormente en 2011 ሺdonde 
participaron guardaparques de la RCV, Parque Nacional Alerce 
Costero y otras áreas protegidasሻ, año en que también se dotó a la 
RCV de trampas cámara. Estos equipos comenzaron a ser utilizados 
para apoyar actividades de monitoreo de amenazas, obteniendo 
como principal resultado algunos de los registros que confirmaron 
la presencia del zorro de Darwin en esta zona de Chile ሺver Farías 
et al., 2014ሻ. Durante este período también se liberaron pudús 
rehabilitados provenientes del Centro de Rehabilitación de Fauna 
Silvestre de la Universidad Austral de Chile ሺCEREFASሻ. Sin 
embargo, la mayor parte de los animales liberados y monitoreados 
murieron antes de un año, aparentemente depredados por puma 
ሺO.A. Aleuy et al., datos no publicadosሻ.  

En paralelo, el año 2010, se crea el Parque Nacional Alerce 
Costero. Este Parque incorporó la Reserva Nacional Valdivia, 
Monumento Natural Alerce Costero, alrededor de 9.500 ha de la 
Reserva Costera Valdiviana, donadas por The Nature Conservancy, 
y más de 3.300 ha pertenecientes al Fundo Quitaluto ሺCONAF, 
2014aሻ. 

El primer plan de manejo del Parque Nacional Alerce 
Costero fue elaborado en 2011 bajo la metodología de planificación 
descrita por Nuñez ሺ2008ሻ y formalizado como tal el año 2014 
ሺCONAF, 2014aሻ. Sin embargo, considerando que CONAF adoptó 
los Estándares Abiertos para la Práctica de la Conservación como 
enfoque metodológico para la planificación ሺSepúlveda et al., 
2015b; CONAF, 2017ሻ, el año 2015 la administración del Parque 
Nacional Alerce Costero realizó un ejercicio de adaptación de los 
objetos de conservación ሺCunazza y Contreras, 2015ሻ identificados 
antes para la vecina Reserva Costera Valdiviana ሺSilva-Rodríguez 
et al., 2015a, ver abajoሻ. Esto facilitó compartir la planificación de 
las actividades, esfuerzos de monitoreo y control de amenazas en 
el territorio conservado por ambas áreas protegidas bajo un 
convenio de colaboración firmado anticipadamente durante el 
2011.  

El año 2014 se comenzó el proceso de actualización del 
Plan de Conservación y Plan de Manejo de la Reserva Costera 
Valdiviana. A continuación, resumimos algunos hitos de dicho 
proceso, los que pueden ser revisados en detalle en el Plan de 
Conservación de la Reserva Costera Valdiviana ሺSilva-Rodríguez et 
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al., 2015aሻ. En este proceso se utilizaron los Estándares Abiertos 
para la Práctica de la Conservación ሺCMP, 2013ሻ y materiales de 
apoyo asociados ሺe.g., Foundations of Success, 2009ሻ. El proceso de 
actualización llevó a la redefinición de los objetos de conservación3. 
En lo que concierne a las especies de interés en este capítulo, el 
pudú fue modificado para incluir también a la güiña y al zorro de 
Darwin. Los criterios utilizados para agrupar estas tres especies 
como un único objeto de conservación incluyen el uso de ambientes 
similares, principalmente su asociación con el sotobosque nativo 
ሺe.g., Acosta-Jamett y Simonetti, 2004; Silva-Rodríguez y Sieving, 
2012; ver también Moreira-Arce et al., 2016ሻ y el hecho de que 
comparten amenazas, como por ejemplo los perros ሺe.g., Silva-
Rodríguez y Sieving, 2012; Moreira-Arce et al., 2015ሻ. 
Adicionalmente, tanto la güiña como los zorros pueden depredar 
sobre aves de corral y por lo tanto ser eliminadas como respuesta 
a estos eventos ሺe.g., Stowhas, 2012ሻ.  

El análisis de amenazas para el objeto de conservación 
“zorro de Darwin, güiña y pudú” se construyó a partir de un taller, 
revisión de literatura ሺe.g., Raffaele et al., 2007; Eguren, 2012; Silva-
Rodríguez y Sieving, 2012; Zamorano-Elgueta et al., 2014; 
Sepúlveda et al., 2015aሻ e información provista por los monitoreos 
de la Reserva. Una limitante importante para realizar este 
componente de la planificación es que la presencia del zorro de 
Darwin estaba recién documentada ሺFarías et al., 2014ሻ, y que fuera 
de que estaba presente en la zona, poco se sabía ሺver Silva-
Rodríguez et al., 2018ሻ. Sin embargo, la ausencia de información 
local fue suplementada con información de otras localidades ሺe.g., 
Jiménez, 2007ሻ y eventualmente de otras especies similares ሺe.g., 
Timm et al., 2009; Coonan et al., 2013ሻ. De acuerdo a los criterios 
empleados en los estándares abiertos, el análisis de amenazas 

                                                            
3 En el primer Plan de Conservación de la Reserva Costera Valdiviana, los objetos de 
conservación seleccionados fueron bosque de alerce, bosque de olivillo costero, 
bosque siempreverde costero, sistemas costeros, sistemas hídricos, pudú, 
comunidad de anfibios nativos y chungungo o nutria de mar ሺDelgado, 2005ሻ. En la 
actualización de este Plan de Conservación, los objetos de conservación fueron, en 
algunos casos, modificados. De este modo, los nueve objetos de conservación 
vigentes son bosque de alerce, bosque siempreverde, bosque de olivillo costero, 
ecosistemas de agua dulce y estuarios, costa rocosa, dunas y playas de arena, 
anfibios de bosque, zorro de Darwin, güiña y pudú y patrimonio cultural de la 
Reserva Costera Valdiviana ሺSilva-Rodríguez et al., 2015aሻ. 

Folio005430



 

375 
 

consideró alcance, gravedad e irreversibilidad ሺFoundations of 
Success, 2009ሻ.  

 
Tabla 2. Calificaciones1 utilizadas para el análisis de amenazas del objeto 
de conservación zorro de Darwin, güiña y pudú en la Reserva Costera 
Valdiviana ሺelaborado a partir de Silva-Rodríguez et al., 2015aሻ.  

Amenaza Alcance Gravedad
Irreversi-

bilidad
Calificación 

final
Uso turístico y recreativo 
incompatible 

Incendios antrópicos

Sustitución histórica

Ganado mal manejado

Perros mal manejados 

Eliminación por represalia

Translocaciones de fauna

1Las calificaciones se interpretan siguiendo a FOS ሺ2009ሻ:  
Alcance: 1-10% ሺblancoሻ; 11-30% ሺgris claroሻ; 31-70% ሺgris oscuroሻ; 71-100% 
ሺnegroሻ. 
Gravedad: 1-10% ሺblancoሻ; 11-30% ሺgris claroሻ; 31-70% ሺgris oscuroሻ; 71-100% 
ሺnegroሻ. 
Irreversibilidad: 0-5 años ሺblancoሻ; 6-20 años ሺgris claroሻ; 21-100 años ሺgris 
oscuroሻ; ൐100 años ሺnegroሻ. 
Calificación final: baja ሺblancoሻ, media ሺgris claroሻ, alta ሺgris oscuroሻ, muy alta 
ሺnegroሻ. 

 
De acuerdo al análisis realizado, la principal amenaza para 

zorro de Darwin, güiña y pudú en la Reserva Costera Valdiviana son 
los perros y los patógenos, principalmente virus distémper canino, 
que estos pueden transmitir ሺTabla 2ሻ. Por otro lado, si bien las 
plantaciones forestales ocupan alrededor de 35 km2 en el área ሺFig. 
1ሻ, tanto pudúes como güiñas usan las plantaciones ሺEguren, 2012; 
Silva-Rodríguez y Sieving, 2012, ver arribaሻ, lo que sugiere que la 
intensidad de esta amenaza sería baja para estas especies. Sin 
embargo, la información generada con posterioridad al proceso de 
planificación muestra que el uso de estas plantaciones por zorros 
de Darwin parece ser infrecuente ሺver Silva-Rodríguez et al., 2018ሻ, 
lo que justifica su inclusión como amenaza. Por otro lado, el hecho 
de que tanto el pudú como la güiña usen las plantaciones, implica 
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que acciones de restauración activa que involucren tala rasa tienen 
el potencial de afectar, a escalas pequeñas, a estas especies ሺSilva-
Rodríguez et al., 2015aሻ. Otras amenazas incluidas en el análisis 
incluyen la eliminación por represalia, los incendios antrópicos, el 
uso turístico y recreativo incompatible, las translocaciones de 
animales silvestres desde otras localidades y el ganado ሺTabla 2ሻ. 
El detalle de los criterios utilizados en este análisis de amenazas se 
encuentra disponible en el Plan de Conservación de la Reserva 
Costera Valdiviana ሺSilva-Rodríguez et al., 2015aሻ. 

A partir de los talleres y revisiones posteriores de 
literatura, se elaboró un modelo conceptual ሺdisponible en Silva-
Rodríguez et al., 2015aሻ en el programa Miradi ሺwww.miradi.orgሻ. 
El modelo conceptual identifica las relaciones hipotéticas entre 
objeto de conservación, sus amenazas y los factores que 
contribuyen a dichas amenazas ሺFoundations of Success, 2009; 
CONAF, 2017ሻ. Una versión modificada de dicho modelo 
conceptual se presenta a continuación ሺFig. 2ሻ. Esta versión se 
enfoca exclusivamente en el objeto de conservación “zorro de 
Darwin, güiña y pudú”, corrige algunos elementos del modelo 
disponible en el Plan de Conservación de la Reserva Costera 
Valdiviana, e incorpora información que se ha generado con 
posterioridad a la elaboración de dicho plan. 

El modelo conceptual elaborado presenta los factores 
socioeconómicos y culturales que inciden sobre la ocurrencia e 
intensidad de las amenazas que afectan al objeto de conservación 
“zorro de Darwin, güiña y pudú”. Por ejemplo, en el caso de los 
perros, el modelo incorpora las importantes funciones que estos 
tienen en los hogares rurales, tales como guardián, cuidado de 
ganado y mascota ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2011; Sepúlveda et 
al., 2014bሻ. Además, se hace cargo de que el manejo se complica por 
la baja aceptabilidad social de controlar perros para proteger 
animales silvestres ሺVillatoro et al., 2019ሻ. Por último, se destaca el 
hecho de que los caminos facilitan el ingreso de estos cánidos a las 
áreas protegidas ሺSepúlveda et al., 2015ሻ. De igual forma, se 
reconoce que el ganado es importante en términos de subsistencia 
para la comunidad local, y que existen factores tales como las 
inundaciones de las praderas, baja capacidad de carga de los 
predios y la existencia de medierías ሺanimales que son traídos 
desde otras localidadesሻ, que contribuyen a explicar la presencia de 
ganado vacuno al interior de las áreas protegidas ሺBarbet, sf; 2011; 

Folio005432



 

377 
 

Silva-Rodríguez et al., 2015aሻ. De este modo, la comprensión de los 
impactos de las actividades antrópicas sobre la biodiversidad, no 
se limita sólo a entender los impactos de los perros sobre el pudú 
ሺSilva-Rodríguez y Sieving, 2012ሻ, o del ganado sobre la 
regeneración del bosque ሺZamorano-Elgueta et al., 2014ሻ, sino que 
a generar una comprensión común de los factores sociales que 
explican el problema. En algunos casos, estos factores están 
respaldados por estudios, mientras que, en otros, se trata de 
relaciones hipotéticas, que se encuentran a la espera de ser puestas 
a prueba. 

A partir del proceso de planificación, se identificaron 
diversas estrategias que apuntan a reducir el impacto de las 
amenazas sobre “zorro de Darwin, güiña y pudú” y otros objetos de 
conservación ሺver Silva-Rodríguez et al., 2015aሻ. Estas medidas se 
encuentran en vías de implementación, y en muchos casos el 
trabajo se realiza en forma conjunta entre la Reserva Costera 
Valdiviana y el Parque Nacional Alerce Costero. Entre las acciones 
que se realizan en conjunto están la implementación de brigadas de 
protección y combate de incendios forestales dedicadas 
exclusivamente al territorio conservado, la implementación de un 
programa continuo de educación ambiental enfocado en escuelas 
aledañas, siendo éste integrado en el currículum de las escuelas, y 
campañas de vacunación de perros y tenencia responsable. 
Adicionalmente, en la Reserva Costera Valdiviana se está 
trabajando en la restauración activa del bosque nativo, en sectores 
donde este fue sustituido por plantaciones forestales ሺSmith-
Ramírez et al., 2015ሻ, y se ha trabajado con los ganaderos para 
implementar mejoras al manejo comunitario del ganado, 
incluyendo para estos fines zonas ganaderas, apoyo en manejo 
sanitario y el retiro de animales desde sectores no permitidos 
ሺSilva-Rodríguez et al., 2015a, L. Pezoa, obs. pers.ሻ. Por último, el 
ingreso de turistas con perros se encuentra prohibido en ambas 
áreas protegidas, y se ha limitado la liberación de animales 
silvestres exclusivamente a aquellos que provienen del sector 
ሺSilva-Rodríguez et al., 2015aሻ.  

En adición a la implementación de estrategias de 
conservación, ambas áreas protegidas desarrollan en conjunto un 
plan de monitoreo, ejecutado por los equipos de guardaparques, 
que se desarrolla anualmente para conocer el estado de especies 
tales como el zorro de Darwin, la güiña y el pudú, así como también 
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de amenazas tales como el ganado y los perros. Este plan fue 
originalmente diseñado para la Reserva Costera Valdiviana ሺSilva-
Rodríguez et al., 2015bሻ, donde fue puesto en marcha el año 2015, 
y extendido el año 2016 al Parque Nacional Alerce Costero ሺSilva-
Rodríguez et al., 2018ሻ. 

Evidentemente, la implementación inicial del monitoreo 
no ha estado exenta de ajustes. El más importante tiene que ver con 
el uso de cebos y atrayentes olfativos, los cuales resultan 
importantes dada la baja probabilidad de detección de los zorros 
de Darwin. Esto se ilustra en que, si bien no se detectaron cambios 
en el área usada por zorro de Darwin entre 2015 y 2016 ሺ12% y 
15% respectivamenteሻ, la probabilidad de detección disminuyó 
desde un 27% en 2015 a un 8% en 2016 lo que fue atribuible al 
desempeño de los cebos ሺSilva-Rodríguez et al., 2018ሻ. En este 
contexto, los cebos y atrayentes a utilizar continúan siendo 
ajustados, de forma de poder incrementar la probabilidad de 
detectar zorros de Darwin, aspecto que es considerado al momento 
de interpretar los resultados.  
 
18.5 Perspectivas futuras 
 

El trabajo realizado en la Cordillera de la Costa de las 
comunas de Corral y La Unión ha buscado integrar gestión e 
investigación para la conservación. A la fecha se cuenta con logros 
importantes, como el hallazgo de las poblaciones de zorro de 
Darwin ሺFarías et al., 2014ሻ, la rápida inclusión de esta especie 
como objeto de conservación, la implementación de acciones 
tendientes a reducir amenazas que afectan a esta especie y a la 
biodiversidad en general ሺrestauración activa, educación 
ambiental, campañas de vacunación, etc., ver arribaሻ, y la puesta en 
marcha de un plan de monitoreo ejecutado por los equipos de 
guardaparques de ambas áreas protegidas. Sin embargo, el trabajo 
que se realiza en el área es en sí un proceso de aprendizaje 
continuo, y que sólo el tiempo dirá si es exitoso o no. 

Uno de los desafíos de importancia que ha ido surgiendo 
es desarrollar las capacidades para moverse más allá del 
diagnóstico de problemas y el monitoreo. Vacíos de conocimiento 
elementales pueden ser un problema serio, si es que en el futuro 
los monitoreos llegan a sugerir que es urgente una intervención. 
Por ejemplo, a la fecha no se cuentan con métodos de captura vali-  
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dados para pudú,  lo que limitaría severamente la capacidad de 
respuesta ante situaciones que pudieran afectar a esta especie ሺe.g.,  
enfermedadesሻ. Por otro lado, es importante desarrollar planes de 
respuesta ante contingencias que son probables, tal como ya se 
hace en el caso de los incendios. Por ejemplo, es probable que en el 
futuro se detecte la presencia de jabalíes ሺSus scrofaሻ al interior de 
estas áreas protegidas ሺSilva-Rodríguez et al., 2015aሻ. Dicho 
escenario sería altamente complejo, y requeriría acciones de 
control inmediatas. Otro aspecto fundamental para la planificación 
de estrategias es conocer la efectividad de las mismas. Por ejemplo, 
si vacunamos perros contra el virus del distémper canino, 
¿podremos prevenir brotes en carnívoros silvestres? Un trabajo 
realizado en India sugiere que la respuesta podría ser no ሺver 
Belsare y Gompper, 2015ሻ, lo que lleva a la necesidad de evaluar si 
los hallazgos de dicho estudio son generalizables a la realidad del 
sur de Chile. Por último, es necesario considerar las dimensiones 
humanas de los problemas de conservación, previo a la 
planificación e implementación de estrategias. Por ejemplo, en el 
caso de los perros, cualquier estrategia que pretenda ser exitosa 
debe considerar el hecho de que parte importante de los perros que 
deambulan libremente tienen ሺo tuvieronሻ dueños ሺSilva-
Rodríguez y Sieving, 2012; Sepúlveda et al., 2014bሻ, de que parte 
del rol de los perros justamente es reducir los potenciales impactos 
de los carnívoros silvestres sobre el ganado y/o aves de corral 
ሺSepúlveda et al., 2014bሻ, y que medidas de manejo, tales como el 
control letal, tienen baja aceptabilidad social ሺVillatoro et al., 2019ሻ.  

Para finalizar, llamamos a una mayor integración entre 
manejadores, guardaparques e investigadores. La integración de la 
investigación y gestión de biodiversidad es un desafío complejo. En 
muchos casos la información científica que se genera no responde 
a las necesidades de información prioritarias para la 
implementación de planes de conservación ሺSimonetti, 2011; Mair 
et al., 2018ሻ. Sin embargo, también es frecuente que la información 
científica ya disponible no sea utilizada para los procesos de toma 
de decisión ሺSimonetti, 2011ሻ. Este desacople, es sin duda un 
problema importante para la gestión de la biodiversidad, que se 
suma a los conocidos problemas de financiamiento por parte del 
Estado que afectan a la investigación ሺAcuña-Silva, 2018ሻ, al muy 
bajo presupuesto asignado a conservación de biodiversidad en 
Chile ሺPacha, 2010; Ladrón de Guevara, 2014ሻ.  
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Esta integración puede abordarse en forma concreta. Por 
ejemplo, la sostenibilidad de monitoreos de largo plazo no sólo 
depende de un buen diseño, sino que de la factibilidad de poder ser 
implementados por equipos de guardaparques considerando los 
múltiples roles que ellas y ellos juegan. Un aspecto fundamental, 
por tanto, es que las y los guardaparques sean parte del diseño de 
los planes de monitoreo. Por otro lado, existen diversos vacíos de 
conocimiento que limitan el manejo. Estos vacíos incluyen, pero no 
se limitan, a evaluaciones de efectividad de diversas alternativas de 
manejo, mayor comprensión de las dimensiones humanas de las 
amenazas que afectan a la biodiversidad, desarrollo de técnicas de 
captura, etc. La identificación de estos vacíos es más sencilla 
cuando se es partícipe de procesos de planificación, cuentas 
públicas, etc. Por último, una mayor integración permitirá que el 
conocimiento que ya se encuentra disponible, que es bastante, 
pueda ser efectivamente usado para la gestión de la conservación.  
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Urban wildlife in times of COVID-19: What can we infer from novel
carnivore records in urban areas?
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H I G H L I G H T S

• Wildlife sightings during COVID-19-
lockdowns have received considerable
attention.

• During partial lockdowns we recorded
four native carnivores in Chilean cities.

• None of the native species detected
have been previously linked to urban
areas.

• It is difficult to determine if these re-
cords were influenced by partial
lockdowns.
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The onset of the COVID-19 pandemic brought an unusual decrease in human activity associated with partial and
total lockdowns. Simultaneously, a series ofwildlife sightings—mainly in urban areas—have been brought to pub-
lic attention and often attributed to lockdownmeasures. Here we report on a series of wild carnivore records, in-
cluding threatened species, obtained through camera traps set in urban forests, campuses, suburbs, and peri-
urban areas of two cities in Chile, during partial lockdown measures. Our records are novel for Chile, a country
where urban carnivore ecology ismostly unknown, and include the detection of four native carnivores, including
the vulnerable güiña (Leopardus guigna) and the endangered southern river otter (Lontra provocax). These re-
cords also constitute a valuable baseline collected during partial lockdown measures in two cities of the Global
South. We emphasize, however, that these findings cannot be used to argue for or against an effect of lockdown
measures on wildlife. More generally, we call for caution in the interpretation of seemingly novel carnivore re-
cords during periods of lockdown and stress the value of international collaboration in evaluating the effects of
the Anthropause on wildlife.

© 2020 Elsevier B.V. All rights reserved.
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1. Introduction

Human presence has a considerable impact on the distribution,
abundance and behaviour of wildlife (Dirzo et al., 2014; Gaynor et al.,

2018; Tucker et al., 2018). Nowhere is this more apparent than in
urban areas,where extreme land-use change combinedwith high levels
of human activity have created hostile environments for many species
(McKinney, 2006; Bateman and Fleming, 2012; Santini et al., 2019). In
addition to habitat loss derived from land cover change, wildlife in
urban areas face major challenges such as increased human-related
mortality (Loss et al., 2015). Yet, while many species avoid urban
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areas, others become urban dwellers (Fischer et al., 2015), benefitting
from—but not necessarily depending on (Newsome et al., 2015)—an-
thropogenic food resources (e.g., Bozek et al., 2007; Castañeda et al.,
2019). Species that profit from urban resources—such as some
mesocarnivores—can reach higher densities in urban than in natural
areas (Šálek et al., 2015) providing ecosystem services—and sometimes
disservices—to society (Soulsbury and White, 2016). Despite major

advances in the global understanding of urban wildlife ecology, urban
areas located in the Global South, have received scant attention
(Magle et al., 2012), making broad inferences on global responses to
human activity and urbanization challenging.

The onset of the COVID-19 pandemic in early 2020 brought about
major changes to human dynamics on a global scale. Extensive areas of
theworld faced lockdownswithmore than half of theworld's population

Fig. 1. Map of the study area and the distribution of camera traps in Concepción and Valdivia (Background map data: Google, Maxar Technologies). Urban area borders follow the 2017
National Census cartography (INE, 2018) and protected areas follow the official cartography (BCN, 2020).
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affected (Bates et al., 2020). The global reduction in human activity, re-
cently coined ‘the Anthropause’ (Rutz et al., 2020), was accompanied by
a series of sightings of wildlife in cities around the world, disseminated
through the press and social media, and echoed in academic publications
(e.g., Paital, 2020). These sightings prompted a (renewed) interest in the
response of wildlife to the reduction in human activity brought about by
lockdown measures (Corlett et al., 2020; Manenti et al., 2020; Rutz
et al., 2020; Zellmer et al., 2020). For example, there is evidence from
Italy that lockdowns have triggered behavioral changes in both native
and invasive vertebrates (Manenti et al., 2020).

In this context, we present novel insights into the presence and ecol-
ogy ofmesocarnivores in two cities of southern Chile within the context
of COVID-19-related restrictions. Although restrictions in Chilean urban
areas have ranged frompartial to full lockdown (with “dynamic quaran-
tines”, Cuadrado et al., 2020), a nationwide curfew (22:00 to 5:00) was
enacted on 22nd March 2020. Since then, a number of carnivore
sightings in Chilean urban areas have captured the public's attention
(see Table S1, Supplementary Material). Although the most notable of
these were a number of puma (Puma concolor) sightings in Santiago
(mentioned in Paital, 2020; Rutz et al., 2020; see also https://youtu.be/
AH292i32zxU), other cities, such as Valdivia, also recorded sightings of
carnivores including a puma and even an elephant seal (Mirounga
leonina) (Table S1, Supplementary Material). In an attempt to collect
more standardised and systematic data on the detection of terrestrial
wildlife in two cities, Valdivia and Concepción, we took advantage of re-
duction in humanmobility to conduct a preliminary study to document
thepresence and activity of carnivores in parks, urban forests, university
campuses and peri-urban areas during COVID-19 related restrictions.

2. Methods

We conducted an exploratory camera trap study between April 17th
and August 10th, 2020 in the city of Valdivia and between May 5th and
August 11th in Concepción, southern Chile, corresponding to Austral fall
and winter. Valdivia is a medium sized city inhabited by 150,048 citi-
zens (INE, 2019). The city is characterized by the presence of rivers,wet-
lands, and some forest remnants. Although there are records of nine
wild carnivore species in rural areas of the region (Table S2, Supplemen-
tary Material), chilla foxes (Lycalopex griseus) and invasive American
minks (Neovison vison) are the only wild terrestrial carnivores that are
occasionally detected in some areas of the city (E. Silva-Rodríguez
pers. obs.). The city of Concepción is a conurbation inhabited by
719.944 citizens (INE, 2019), and characterized by residential and in-
dustrial development along with satellite neighborhoods (Pauchard
et al., 2006). The city is bordered in the north and south by wetlands
and the Bío Bío river, respectively. Native forest remnants immersed
in large non-native tree plantations, and a protected area (Nonguén
Natural Reserve; 3039 ha) located 5.7 km away from the urban border,
represent the major natural habitats adjacent to urban settings (Fig. 1).
Six species of wild carnivores are present in surrounding rural areas

(Table S2, SupplementaryMaterial), but none are known to occur regu-
larly in the city. During the surveys, both cities were under partial lock-
down measures, including night curfew (22:00 to 5:00), closure of the
University campuses, and the suspension of schools.

InValdivia,we set up12 camera traps (Bushnell TrophyCamEssential,
models E2 and E3) in forested areas or wetlands across three areas of the
city (Fig. 1) encompassing two University campuses, two urban forests
and the border of a suburb. The largest urban forest sampled was c. 150
ha, and was not connected to larger fragments. Cameras were set at
short distance from houses and buildings (23–330 m, Median = 89 m)
and in forested areas, behind dense vegetation and/or close to rivers
and wetlands, at sites that would minimise theft and ensure a minimum
distance of 350 m between locations. In Concepción, we set 10 camera
traps (Bushnell Trophy Cam Essential and HC801A), although one was
stolen and therefore not included in this study. Most of the cameras
were installed in forests located in the urban-wildland border in the
southeast section of the city (range of distances to border: 22–229m), ex-
cept for one camera that was placed 766m from it (Fig. 1). Theminimum
distance between camera locations was ca. 500 m.

All cameraswere set to take 2or 3 images/videos per trigger,with a 3 s
delay. We did not use scent lures, and placed all cameras ensuring that
they would be triggered by movement occurring at ground level. Sam-
pling effort totaled 1054 trap days (42–114 days per camera) in Valdivia
and 726 trap days (41–96 days per camera) in Concepción, close to those
recommended for vertebrate inventories (Rovero et al., 2013).

We analyzed the data collected calculating two simple—but widely
used—metrics: the proportion of cameras that recorded each species,
and the camera trapping detection rate (independent pictures/trap-
days x 100). For the latter, we considered records as independent
when separated by at least 60min (Rovero andMarshall, 2009). Finally,
we estimated species activity patterns, through kernel density func-
tions, and derived a coefficient of temporal overlap (Ridout and Linkie,
2009) between the activity of chilla foxes (Lycalopex griseus, the only
native carnivore species with enough records) and that of its main
prey (rodents, Martínez et al., 1993, Silva-Rodríguez et al., 2010), an
intraguild predator and interference competitor (domestic dog, Silva-
Rodríguez et al., 2010) and a potential competitor (domestic cats). Ac-
tivity patterns and overlap were fitted in R (R Core Team, 2020) using
the package overlap (Ridout and Linkie, 2009; Meredith and Ridout,
2020). Overlap estimates may range from 0 to 1 (i.e., from no overlap
to full overlap, Ridout and Linkie, 2009). As recommended for sample
sizes above 75 events (all but one species analyzed), we used the esti-

mator Dhat4 (bΔ4) and generated bootstrap basic0 confidence intervals
(Meredith and Ridout, 2020).

3. Results

Surveys in both Valdivia and Concepción recorded a total of seven
carnivore species (Table 1, Fig. 2). In Valdivia, the most frequently

Table 1
Camera trapping rate (Records per 100 trap days) and proportion of camera traps that recorded carnivores in two urban areas of southern Chile during COVID-19 partial lockdowns. Spe-
cies are presented according to their origin, conservation status (following IUCN, 2020), habitat characteristics of sites with detection, and minimum distance (m) to human buildings
(MDHB).

Common name Species Origin Status Habitat MDHB Camera trapping rate Proportion of cameras (%)

Concepción Valdivia Concepción Valdivia

Culpeo fox Lycalopex culpaeus N LC F, R 155 0.0 0.3 0.0 16.7
Chilla fox Lycalopex griseus N LC F, W, R 23 0.0 11.9 0.0 58.3
Domestic dog Canis familiaris D F, R 23 0.8 7.7 44.4 58.3
Güiña Leopardus guigna N VU F, W, R 32 2.8 0.7 55.6 41.7
Domestic cat Felis catus D F, W, R 23 0.3 6.9 22.2 66.7
Southern river otter Lontra provocax N EN F, R 330 0.0 0.1 0.0 8.3
American mink Neovison vison I F, W, R 63 0.0 0.6 0.0 41.7

Origin: Native species (N), Free-ranging domestic carnivores (D), and invasive alien species (I).
Status: Endangered (EN), Vulnerable (VU), Least Concern (LC).
Habitat: Forested areas including native forest, mixed forest and plantations (F), Wetlands (W), River borders (R). Note that a camera may be in more than one habitat category.
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detected species was the chilla fox (126 records), followed by the do-
mestic dog (Canis familiaris, 81 records) and the domestic cat (Felis
catus, 73 records). We also detected the vulnerable güiña (Leopardus
guigna, 7 records) and the invasive American mink (6 records). Finally,
we detected culpeo fox (Lycalopex culpaeus) on three occasions and ob-
tained a single record of the endangered southern river otter (Lontra
provocax). Both chilla foxes and güiñas were detected at very short dis-
tances from houses (<40 m) and co-occurred with domestic dogs and
cats, whereas the single river otter record was obtained a few meters
away from a major river. Other species detected included invasive
hares (Lepus europaeus), domestic horses (Equus caballus) and assorted
bird species, the most notable being the stripe-backed bittern
(Ixobrychus involucris) and the endemic black-throated huet-huet
(Pteroptochos tarnii).

In Concepción, the only native carnivore detected was the güiña.
This species was detected at five of the nine camera locations and at a
minimumdistance of 34m from the closest house and sidewalk. In con-
trast, domestic dogs and catswere detected in four and two cameras, re-
spectively (Table 1). Similarly to Valdivia, all three species were found
to co-occur at camera locations. Other species recorded in Concepción
included both canopy and understory birds, such as the Austral thrush
(Turdus falcklandii), the black-throated huet-huet and the chucao
tapaculo (Scelorchilus rubecula).

The chilla fox in Valdivia was the only native carnivore with enough
records to perform further analysis (n = 126). Temporal activity was
concentrated during nighttime, although diurnal activity was also re-
corded (Fig. 3a). Chilla foxes showed very high activity overlapwith ro-
dents (bΔ4 = 0.85, bootstrap CI [basic0]: 0.79–0.90, Fig. 3b) and
relatively low activity pattern overlap with domestic dogs (bΔ4 = 0.31,
0.21–0.42, Fig. 3c). Lastly, chilla foxes had high activity pattern overlap
with domestic cats (bΔ4 = 0.74, 0.63–0.85, Fig. 3d).

4. Discussion

Chile is undergoing rapid urbanization (Pauchard et al., 2006; Dobbs
et al., 2019), a process that has come at a heavy cost for native wildlife
(Silva et al., 2016). In this context, the finding that threatened species
—like the güiña—can occur in urban forests and periurban areas at
short distances from human infrastructure in both urban areas repre-
sents a positive sign that cities might be able to accommodate some
wildlife species. Notably, the güiña was the only native carnivore de-
tected in Concepción, the largest city surveyed. In contrast, in Valdivia
we detected most of the terrestrial carnivores known to be present in
the region (7 out of 11 species, including domestic and invasive species,
see Table S2, Supplementary Material) and the presence of puma was
also recorded (P. Villagra, pers. comm., Table S1, Supplementary Mate-
rial). Our results are therefore surprising, considering that the presence
and ecology of carnivores in urban areas of Chile is—as in many other
countries of the Global South—mostly unknown (Magle et al., 2012).
In fact, after searching the Web of Science Core Collection (http://
apps.webofknowledge.com/, search terms: Urban and carnivore* and
Chile, Search Date 2 July 2020), we found no published report on the oc-
currence of urban terrestrial carnivores in Chile. This is a major barrier
to understanding seemingly novel, but anecdotal, records of wildlife,
and particularly within the context of COVID-19 related restrictions.

Despite their novelty, some of themost notable recordswe obtained
may not be related to the partial lockdown. For example, the southern
river otter is known to be present in the Carlos Anwandter Nature Sanc-
tuary (Franco et al., 2013), a Ramsar site located close to the urban limit
of Valdivia, in the same river and at short distance of the site we de-
tected it (Fig. 1). Although its presence in urban areas has not been doc-
umented in the scientific literature, its presence near the civic center of
the city has been anecdotally reported before (A. Valenzuela-Sánchez

Fig. 2. Records of four carnivore species in Valdivia, southern Chile. (a) Southern river otter (Lontra provocax), (b) güiña (Leopardus guigna), (c) culpeo fox (Lycalopex culpaeus) and
(d) invasive American mink (Neovison vison).

E.A. Silva-Rodríguez, N. Gálvez, G.J.F. Swan et al. Science of the Total Environment 765 (2021) 142713

4

Folio005450

http://apps.webofknowledge.com/
http://apps.webofknowledge.com/


pers. comm.) and other otter species utilize urban areas in other areas of
the world (e.g., Khoo and Lee, 2020). In contrast, our study noted the
presence of the güiña at multiple urban and periurban locations across
both cities. These observations are in line with the findings of recent
studies highlighting the ability of this species to tolerate higher levels
of fragmentation and human-related disturbances inmosaic landscapes
than previously thought (see Gálvez et al., 2018). Recent records re-
ported on social media have also documented the presence of güiñas
in other urban areas of central Chile in close proximity to people's
homes during partial lockdown (see Table S1, SupplementaryMaterial).
The presence of güiñas in urban areas could have two alternative expla-
nations. Partial lockdown could have enabled individuals (either adults
or dispersing juveniles) to explore urban habitats from nearby rural
areas. Alternatively, they could be urban dwellers or visitors that have
gone undetected until now. Finally, invasive American mink was de-
tected infrequently, but in several cameras in Valdivia. This mustelid is
not considered an urban species (Santini et al., 2019) and it is less fre-
quent in urban areas than in rural areas (Brzeziński et al., 2018). How-
ever, its presence in urban and periurban areas of Chile has been
previously documented (Sepúlveda et al., 2011; Díaz, 2015). As invasive
alien species, mink, alongwith domestic cats and dogs, represent an im-
portant threat to native wildlife occurring in urban (and rural) areas.
Our study thus highlights the potential for urban areas to act as an inter-
face between the conservation and management of native and invasive
wildlife, respectively.

Although our study design does not allow us to test for an effect of
COVID-19-related restrictions, it is nevertheless interesting to consider
how such measures could have influenced the behaviour of some of
the species detected in this study. For example, one of the chilla fox's
main threats is interference competition and intraguild predation by
domestic dogs (Silva-Rodríguez et al., 2010), which are particularly
abundant in urban areas of Chile (Ibarra et al., 2006). However, despite
being common, dogs were detected less often than foxes in Valdivia
(Fig. 1), whereas under normal conditions dogs are expected to be the
most frequently sighted carnivore in the urban settings considered
here. This pattern may have been partially influenced by campus and
park closures, which could have led to a decrease in the abundance of
stray dogs due to their associations with people and the food they

provide, intentionally or otherwise. For example, one of the study
areas (a university campus) is used by up to 40 stray dogs–plus those
that are brought by the educational community– and nearly 60% of
the c. 10,000 members of the university community admit to feeding
these dogs (Rivera, 2015). During campus closure, the number of stray
dogs has noticeably dropped. It would appear, therefore, that COVID-
related closures have resulted in a substantial reduction in food provi-
sioning for these dogs and their displacement from some areas. This,
coupled with the reduction in human activity, could have favored the
detection of foxes within campus and during daytime (Fig. 2a). The ob-
servation that chilla fox activity was higher when prey was active and
lower when dog-related risk was higher is no surprise. Indeed, it is in
keeping with the nocturnal patterns recorded for the same species in
rural areas in the absence of lockdown measures (e.g., Silva-Rodríguez
et al., 2010) and closely resembles patterns of activity overlap reported
for urban red foxes (Vulpes vulpes), domestic carnivores and mamma-
lian prey in Australia (Gil-Fernández et al., 2020). This combination of
novel and recurrent ecological insights, and the lack of suitable baseline
or control treatments, highlights the difficulty of attributing changes in
behaviour based on anecdotal sightings recorded during lockdown pe-
riods, something that we argue can apply to all “unusual” urbanwildlife
sightings reported during the pandemic.

We thereforefinishwith aword of caution.Many of themammal re-
cords that have been brought to public attention around the world—
such as pumas, coyotes and deer (see Paital, 2020), are already recog-
nized as urban dwellers or visitors (Santini et al., 2019), therefore
their occasional presence in urban areas during lockdowns may not be
as novel as may seem. Others—such as the species we report here—are
not currently associated with urban areas, and their finding could
cause surprise. However, in reality, it is difficult to determine whether
these records were influenced by COVID-19-related restrictions. For in-
stance, the abundance of mesocarnivores in surrounding wildlands and
the contrast between urban and adjacent habitats may favor their pres-
ence in both cities (Lidicker, 1999; Clergeau et al., 2006), independent of
the potential lockdown effects. Thus, the combination of our increasing
ability to observe hard to detect wildlife with the aid of camera traps,
the extra time spent at home due to lockdowns, and the ease of publica-
tion of rare sightings on social media (e.g., Table S1, Supplementary

Fig. 3. (a) Daytime record of a chilla fox (Lycalopex griseus) in Valdivia, Chile. Activity pattern of chilla foxes (n=126) and its overlapwith that of (b) rodents (n=778), (c) domestic dogs
(n = 81) and (d) domestic cats (n = 73) in Valdivia. The time zone corresponds to UTC -4.
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Material), is likely to increase unusual records of carnivores in urban
areas during this period (Zellmer et al., 2020). This is especially the
case in regions like South America that have received much less atten-
tion in the urban wildlife ecology literature (Magle et al., 2012). There-
fore, what we can really infer from novel carnivore records in urban
areas, is that there may be many more urban visitors and dwellers
than currently known (as acknowledged by Santini et al., 2019). The
COVID-19 pandemic and urban wildlife sightings have evidenced the
fact that we know very little about urban carnivores in cities of the
Global South.

In order to better understand the effects of this Anthropause on
wildlife, we encourage researchers to take advantage of ongoing camera
trapping and other species-specific ecological studies in urban-wildland
gradients prior to lockdowns (Rutz et al., 2020). In particular, by sam-
pling across multiple cities and implementing an automated detection
approach through the use of camera traps, our study fits into the frame-
work recently proposed by Zellmer et al. (2020) for studying changes in
urbanwildlife in times of COVID-19. Evenwithout a before-after design,
studies, such as the one presented here, provide valuable baseline data
with which to evaluate trends post COVID-related restrictions. In this,
citizen science can also play an important role by providing a cost-
effective and engaging way of collecting data across multiple locations
during and after lockdown measures. Finally, enhancing international
collaborations to include data from multiple sites and regions across
the world—as suggested by Rutz et al. (2020)—will ultimately facilitate
scaling up from local to global patterns in order to better understand the
response of wildlife to the Anthropause.
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Resumen 

  

Los anfibios están entre los grupos de animales más amenazados del mundo, como consecuencia 

de diversas amenazas antrópicas. Siguiendo esta tendencia, una alta proporción de anfibios en Chile se 

encuentra en alguna categoría de amenaza. Los monitoreos a largo plazo son importantes para generar 

información, determinar tendencias poblacionales y evaluar iniciativas de conservación. La tasa de 

ocupación es un indicador utilizado para el monitoreo de anfibios, esta corresponde al área ocupada por 

una especie, ajustada por incertidumbre en detección. La Reserva Costera Valdiviana, área privada 

protegida de 50.820 ha ubicada en el sur de Chile, desde el año 2021 se encuentra implementando un 

monitoreo de anfibios pionero en nuestro país. El propósito del presente estudio fue determinar la 

ocupación de algunas especies de anfibios para el año 2022 en 60 sitios dentro de la reserva. Con estos 

fines, se analizaron datos de detección y no detección de diferentes especies de anfibios utilizando 

modelos de ocupación de una especie y una estación. Durante el monitoreo se registraron cinco especies 

de anfibios, que en conjunto ocuparon un 95% del área muestreada. La probabilidad de ocupación de 

Eupsophus vertebralis y Eupsophus roseus se estimó en 0,68 (IC 95%= 0,49-0,82) y 0,55 (0,33-0,76) 

respectivamente, y asoció positivamente a sitios de menor altitud (<500 msnm). Alsodes valdiviensis 

tuvo una probabilidad de ocupación de 0,14 (0,06-0,27) y sólo se detectó en zonas de mayor altitud 

(>500 msnm). Para mejorar este monitoreo, se sugiere aumentar la duración de los muestreos y evaluar 

aumentar el esfuerzo de muestreo en áreas de mayor altitud, para aumentar la precisión de los parámetros 

estimados. Este estudio representa un ejemplo pionero a nivel mundial de un monitoreo de anfibios 

diseñado en colaboración entre científicos y practicantes de la conservación, e implementado 

íntegramente por guardaparques en un área protegida privada de gran extensión. 

 

Palabras clave: Modelos de ocupación, monitoreo en áreas protegidas, Alsodes valdiviensis, Eupsophus 

roseus, Eupsophus vertebralis. 
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1 

 

1. INTRODUCCIÓN  

 

La crisis de biodiversidad actual afecta a una gran variedad de especies y ecosistemas. En este 

contexto, los anfibios son el grupo de vertebrados más amenazado a escala global. Diversos estudios de 

diferentes partes del planeta han provisto evidencia robusta de declinación de poblaciones de anfibios. 

La mayor parte de las amenazas a las que se enfrentan estos animales, tales como la pérdida y degradación 

de su hábitat, enfermedades infecciosas emergentes y contaminación, son de origen antrópico o 

facilitadas por la acción del ser humano.  

Debido a la magnitud del declive de anfibios, surge la necesidad de monitorear sus poblaciones. El 

monitoreo de poblaciones de una especie es importante para determinar tendencias poblacionales y 

dilucidar las causas de dichas tendencias, así como para medir la efectividad de medidas de manejo. Lo 

anterior requiere programas de monitoreo rigurosos y de largo plazo. 

La Reserva Costera Valdiviana (RCV) es un área protegida privada ubicada en la Región de Los 

Ríos. Dicha área cuenta con un plan de conservación, en donde uno de los objetos de conservación es 

“Anfibios de Bosque”, el cual se encuentra compuesto por 12 especies de anfibios descritas dentro la 

RCV y sus alrededores. El año 2021 se realizó un monitoreo piloto de anfibios dentro de la reserva. A 

partir de los resultados del monitoreo piloto se realizaron ajustes metodológicos, los cuales fueron 

aplicados para el monitoreo realizado el año 2022. Estos dos años de monitoreo son el inicio de un 

monitoreo a largo plazo, el cual busca analizar el estado de los anfibios dentro de la RCV a través de la 

medición de la ocupación de algunas especies, entre otros indicadores, donde uno de ellos es la 

ocupación. En este contexto, en el presente estudio se busca estimar la probabilidad de ocupación de 

algunas especies de anfibios que habitan dentro de la RCV a través de datos obtenidos en el año 2022 

mediante este monitoreo. 

 

Objetivo general: 

Determinar la tasa de ocupación de algunas especies de anfibios presentes dentro de la Reserva 

Costera Valdiviana durante el año 2022. 

 

Objetivos específicos: 

1. Determinar la riqueza de especies de anfibios presentes en los ambientes muestreados. 

2. Estimar la probabilidad de ocupación de algunas especies de anfibios. 

3. Analizar la relación entre atributos del hábitat y la probabilidad de ocupación de las especies de 

anfibios encontradas. 
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2. ESTADO DEL ARTE  

 

2.1. Estado de conservación de los anfibios en el mundo 

 

Los anfibios son uno de los grupos de vertebrados más amenazados de extinción, principalmente 

por causas antrópicas (Stuart et al. 2004, Beebee y Griffiths 2005, Hamer y McDonnell 2008, Wake y 

Vredenburg 2008, Alroy 2015, Catenazzi 2015). Se estima que alrededor de 200 especies han enfrentado 

la extinción desde 1980 (McCallum 2007, Alroy 2015, Scheele et al. 2019). El año 2004, la Unión 

Internacional para la Conservación de la Naturaleza (UICN) publicó la primera evaluación mundial del 

estado de conservación de los anfibios, en donde se dio a conocer que un 43% de las especies evaluadas 

experimentaban disminuciones poblacionales y que el 7,4% estaban catalogadas En Peligro Crítico 

(Baillie et al. 2004). En consistencia con los reportes de la UICN, Grant et al. (2016) determinaron que 

en promedio las poblaciones locales de anfibios en Norte América están desapareciendo a una tasa de 

3,8% por año. En el tiempo transcurrido desde entonces, no hay evidencia de que la crisis de declinación 

de anfibios esté desacelerándose (Wake y Vredenburg 2008, Scheele et al. 2019, Neam y Borzée 2021). 

En efecto, en la actualidad, de un total de 7.448 especies de anfibios evaluadas (excluyendo especies 

extintas), un 35,0% se encuentra en alguna categoría de amenaza (Vulnerable, En Peligro o En Peligro 

Crítico) (IUCN 2022).  

Las amenazas a las que se enfrentan los anfibios en el mundo son múltiples y su importancia varía 

entre especies (Beebee y Griffiths 2005, Bishop et al. 2012, Grant et al. 2016). Sin embargo, la mayoría 

de estas amenazas se relacionan con factores antropogénicos, siendo la principal la pérdida, modificación 

y fragmentación del hábitat, la cual afecta a un 90% de las especies amenazadas (Stuart et al. 2004). Las 

dos especies conocidas del género Batrachochytrium, las cuales provocan la quitridiomicosis de los 

anfibios, son otra amenaza importante para los anfibios a nivel mundial (Wake y Vredenburg 2008, Alroy 

2015, Catenazzi 2015, O’Hanlon et al. 2018, Scheele et al. 2019). Otras amenazas son el cambio 

climático, especies introducidas, contaminantes, y la sobreexplotación y comercio de especies (Beebee 

y Griffiths 2005, Wake y Vredenburg 2008, Collins et al. 2009, Gratwicke et al. 2010, Hof et al. 2011, 

Abarca 2021). 

Chile no es la excepción en la crisis global de declinación de anfibios (Soto-Azat et al. 2015). Según 

el RCE (2022), un 71% de las especies de anfibios presentes en Chile se encuentran en alguna categoría 

de amenaza (Vulnerable, En Peligro o En Peligro Crítico). Según la Lista Roja de UICN, este porcentaje 

es de un 47% (Soto-Azat et al. 2015). Conforme a Lobos et al. (2013), dentro del marco del RCE se 

determinó que las amenazas más recurrentes para los anfibios de Chile incluyen la alteración y pérdida 
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de hábitat, contaminación y extracción de agua. Según Soto-Azat et al. (2015), las principales amenazas 

son la escasez de agua debido a modificación antropogénica, actividades mineras en el norte y centro de 

Chile, impactos relacionados con la agricultura, desarrollo residencial en el centro y sur de Chile, 

plantaciones de árboles exóticos, incendios antropogénicos (pérdida de hábitat), presión del ganado y 

especies invasoras (e.g., salmónidos y Xenopus laevis), esta última incluyendo al hongo patógeno 

Batrachochytrium dendrobatidis (hongo quítrido) (O’Hanlon et al. 2018, Valenzuela-Sánchez et al. 

2018b), el cual está infectando variadas especies de anfibios en Chile (Soto-Azat et al. 2013a, 

Valenzuela-Sánchez et al. 2017, Bacigalupe et al. 2019). 

 

2.2. Monitoreo de anfibios 

 

Las disminuciones globales de anfibios han llevado a la necesidad urgente de implementar 

programas de monitoreo de largo plazo para recopilar información sobre la presencia de especies y 

detectar potenciales cambios poblacionales (Bailey et al. 2004). El monitoreo de largo plazo de 

poblaciones de anfibios en lugares como Norte América, Europa y Australia ha entregado información 

crucial para entender de mejor manera por qué estos animales se encuentran declinando y para explorar 

acciones de conservación que podrían revertir esta situación (Grant et al. 2016, Cayuela et al. 2022, 

Reinke et al. 2022). Lamentablemente, en la actualidad contamos con un limitado conocimiento sobre 

las tendencias poblacionales de anfibios en el sur global (Reinke et al. 2022). Entre los ejemplos 

destacables de monitoreos, cabe mencionar el programa de monitoreo de anfibios para América del Norte 

(Grant et al. 2016), el programa de monitoreo realizado por Houlahan et al. (2000), el cual incluye 

poblaciones de anfibios de Europa, Norte América, Centro-Sur América, Asia, África y Oceanía. 

Finalmente, cabe destacar un monitoreo a largo plazo de Rhinoderma darwinii, el cual lleva 9 años en 

ejecución en Chile (Valenzuela-Sánchez et al. 2018a, 2022). 

Existen diversos métodos para el muestreo de anfibios detallados en Corn y Bury (1990) y Heyer et 

al. (1994). Algunos de estos son: registros de encuentros visuales, los cuales pueden tener límite de 

tiempo y/o de área; registros auditivos (bioacústica), a través de la detección de vocalización de anfibios; 

inventarios de larvas y huevos; inventario por medio de búsqueda libre y sin restricciones; trampas de 

caída o “pitfall” (trampas de captura indirecta); captura directa (visualización y captura inmediata). 

Además, en la actualidad se están implementando otros métodos menos invasivos que los tradicionales, 

como por ejemplo el eDNA (ADN ambiental) (Pilliod et al. 2013, 2014, Ficetola et al. 2019). Cada 

método se debe elegir teniendo en cuenta los objetivos del monitoreo. 
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Los monitoreos de anfibios a largo plazo sirven para detectar cambios en la distribución y 

abundancia de especies, pero es importante tener en cuenta que la detección de los individuos en la 

naturaleza es generalmente imperfecta (Schmidt 2003, 2005). La abundancia es una de las variables más 

interesantes de analizar, puesto que entrega información sobre la densidad del o los objetos de estudio 

(Kéry y Royle 2016). Sin embargo, los modelos estadísticos empleados para estimar abundancia pueden 

ser altamente exigentes en términos de datos, lo que puede implicar un alto esfuerzo de muestreo para 

algunas especies difíciles de detectar (MacKenzie y Nichols 2004). Por consiguiente, llevar a cabo este 

tipo de estudios puede resultar difícil de implementar en contextos prácticos de conservación. En este 

escenario, surge como alternativa monitorear la presencia o ausencia de una especie para obtener 

información sobre su tasa de ocupación. Específicamente, los modelos de ocupación surgen como una 

opción útil y viable para programas de monitoreo en anfibios (MacKenzie et al. 2002, Bailey et al. 2004).  

La probabilidad de ocupación corresponde a la probabilidad de que una especie determinada ocupe 

un sitio durante un período de tiempo específico en el que se asume que los procesos de colonización y 

extinción no ocurren (Bailey et al. 2014, MacKenzie et al. 2002, 2017). La estimación de ocupación 

requiere datos dicotómicos de detección y no detección. Sin embargo, un desafío en el trabajo con 

animales es que estos pueden encontrarse presentes y no ser detectados (MacKenzie et al. 2002). Por 

ejemplo, en el caso de los anfibios, dado que por sus hábitos suelen encontrarse bajo hojarasca, troncos 

o incluso bajo tierra (Stebbins y Cohen 1995, Dodd 2010) es probable que algunos individuos aun estando 

presentes, no sean detectados (Mazerolle et al. 2007). Por este motivo, cuando no se toma en cuenta la 

incertidumbre en detección, pueden ocurrir grandes sesgos en la estimación de los parámetros de interés 

(Schmidt 2005). Como respuesta a esta incertidumbre en detección, surgen los modelos de ocupación, 

que ofrecen la posibilidad de modelar la probabilidad de detección e incorporarla en la estimación de 

ocupación (MacKenzie et al. 2002, 2017, Kéry y Schaub 2012). Los modelos de ocupación estáticos 

cuentan con supuestos generales, estos incluyen que el estado de ocupación de los sitios no cambia 

durante el período de muestreo (sitio cerrado donde no hay colonización ni extinción), ausencia de falsos 

positivos, y detección de individuos es independiente en cada ocasión de muestreo y en cada historia de 

detección (MacKenzie et al. 2002). Adicionalmente, estos modelos asumen probabilidad de ocupación 

(ψ) y detección (p) constante, supuestos que pueden relajarse en la medida que se modelen dichos 

parámetros como función de covariables relevantes (MacKenzie et al. 2002).  

A la fecha, los modelos de ocupación han sido ampliamente utilizados para entender la ecología de 

anfibios. Por ejemplo, para conocer la distribución espacial de especies y como diversos factores influyen 

en su presencia o ausencia en determinados sitios (e.g., Muths et al. 2005, Weir et al. 2005, MacKenzie 

et al. 2011), comprender amenazas y sus magnitudes en poblaciones de anfibios (e.g., hongo quítrido; 
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Adams et al. 2010), entre otros. El estudio de la ecología de anfibios resulta crítico para establecer las 

tendencias poblacionales de diversas especies (Schmidt 2005, Soto-Azat et al. 2015), determinar la 

necesidad de implementar medidas de conservación, y evaluar el éxito o no de dichas medidas (Tanadini 

y Schmidt 2011, Petitot et al. 2014, Adams y Muths 2019). Cabe mencionar que, según nuestro 

conocimiento, los modelos de ocupación no han sido utilizados con datos de anfibios en Chile. 

 

2.3. Anfibios en la Reserva Costera Valdiviana 

 

La Reserva Costera Valdiviana (RCV) es un área protegida privada de 50.820 ha ubicada en las 

comunas de Corral y La Unión, Región de Los Ríos, Chile. Actualmente, existen 13 especies de anfibios 

descritas en la RCV o sus alrededores (Tabla 1), la mayoría de estas son endémicas del bosque templado 

austral de Chile y Argentina (TNC 2021a). 

 

Tabla 1. Lista de especies de anfibios presentes en la Reserva Costera Valdiviana y sus alrededores. Se 

indica el estado de conservación de cada especie con respecto a la Lista Roja de la UICN y el RCE. Tabla 

modificada del “Plan de Conservación Reserva Costera Valdiviana 2021-2026” (TNC 2021a). 

Especie Nombre común IUCN RCE 

Alsodes valdiviensis Rana de pecho espinoso de la Cordillera Pelada EN EN 

Batrachyla antartandica Rana jaspeada LC LC 

Batrachyla leptopus Rana moteada LC LC 

Batrachyla taeniata Sapito de antifaz LC NT 

Calyptocephalella gayi Rana chilena VU VU 

Eupsophus calcaratus Rana de hojarasca austral LC LC 

Eupsophus roseus Rana rosácea de hojarasca LC VU 

Eupsophus vertebralis Rana terrestre de Valdivia LC VU 

Hylorina sylvatica Rana esmeralda LC LC 

Insuetophrynus acarpicus Rana verde de Mehuín EN EN 

Pleurodema thaul Sapito de cuatro ojos LC NT 

Rhinoderma darwinii Ranita de Darwin EN EN 

Telmatobufo australis Rana montana de dos líneas LC VU 

 

La RCV cuenta con un plan de conservación, en donde uno de los objetos de conservación es 

“Anfibios de bosque”. Este objeto de conservación considera todas las especies de anfibios 

potencialmente presentes en la RCV, exceptuando a Calyptocephalella gayi, que habita solamente 

ambientes acuáticos (TNC 2021a). Tres de estas especies se encuentran en categoría de amenaza según 

Folio005464



6 

 

la Lista Roja de la UICN (2022): Rhinoderma darwinii, Alsodes valdiviensis e Insuetophrynus acarpicus. 

Además, según la clasificación del RCE se agregan a esta lista de especies amenazadas Eupsophus 

vertebralis, Eupsophus roseus y Telmatobufo australis (TNC 2021a). Las amenazas potenciales para los 

anfibios identificadas en el plan de conservación de la RCV son el cambio climático, las especies 

invasoras (incluyendo al hongo quítrido en esta categoría), el camino público, ganado mal manejado (sin 

supervisión), incendios antrópicos y sustitución histórica de bosque nativo por plantaciones de eucaliptus 

(Eucalyptus globulus Labill.) (TNC 2021a).  

Al momento de la elaboración de los distintos planes de manejo con que ha contado la RCV 

(Delgado 2005, 2010, Silva-Rodríguez et al. 2015, TNC 2021b), la información referente a anfibios ha 

sido muy escasa. Por este motivo, una de las estrategias incluidas en el plan de conservación 2021-2026 

de la RCV denominada “Apoyo a la Investigación”, considera abordar los importantes vacíos de 

información referentes al estado de los anfibios de bosque y prioriza la implementación del plan de 

monitoreo de este objeto de conservación (TNC 2021a). Con respecto al plan de monitoreo de anfibios, 

este se enfoca principalmente en el seguimiento en el tiempo de la “ocupación de anfibios” (TNC 2021b), 

indicador directamente vinculado a uno de los objetivos de manejo de la reserva. La RCV inició los 

monitoreos de este objeto de conservación el año 2021 con un diseño piloto, implementado en terreno 

por los guardaparques de la reserva. Dicho piloto permitió identificar debilidades analíticas, y llevar a 

cabo ajustes metodológicos, los cuales fueron evaluados como parte de un curso de postgrado (Silva-

Rodríguez E., com. pers.) e implementados el año 2022. Considerando la importancia del seguimiento 

de las etapas iniciales de implementación de un plan de monitoreo, el objetivo de este trabajo es 

determinar la tasa de ocupación de algunas especies de anfibios presentes dentro de la RCV para el año 

2022. Específicamente, se busca determinar la riqueza de anfibios presentes en los ambientes 

muestreados, estimar la probabilidad de ocupación de algunas especies de anfibios y analizar la relación 

entre atributos del hábitat y la probabilidad de ocupación de las especies de anfibios encontradas. 

 

 

3. MÉTODOS  

 

3.1. Área de estudio 

 

El trabajo se realizó en la Reserva Costera Valdiviana (RCV), creada el año 2003, la cual es un área 

protegida privada que cuenta con una superficie de 50.820 ha y es administrada por la ONG internacional 

The Nature Conservancy (TNC) (TNC 2021a). Se encuentra ubicada administrativamente en la cordillera 
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de la Costa de la Región de Los Ríos, en las comunas de Corral y La Unión (TNC 2021a). La RCV está 

delimitada por el río Chaihuín al norte y por el río Bueno al sur, al oeste por la comunidad de Huiro, 

Forestal Valdivia, Factoring Security, el círculo Hueicollano y el océano Pacífico; y por el este con el 

Parque Nacional Alerce Costero y predios privados (Silva-Rodríguez et al. 2015).  

La RCV posee una gran diversidad biológica y cultural, encontrándose en un hotspot de 

biodiversidad mundial (Delgado 2005). Los pisos vegetacionales presentes de acuerdo con Luebert y 

Pliscoff (2006) son tres: Bosque laurifolio templado costero de Weinmannia trichosperma y Laureliopsis 

philippiana; bosque resinoso templado costero de Fitzrroya cupressoides y bosque laurifolio templado 

interior de Nothofagus dombeyi y Eucryphia cordifolia (TNC 2021a). Los tipos forestales con mayor 

superficie son: siempreverde, bosque de alerce, bosque de coihue de Magallanes y roble-raulí-coihue, 

respectivamente (TNC 2021a). Adicionalmente, aproximadamente 3.500 ha de la reserva posee 

plantaciones de eucaliptus (Silva-Rodríguez et al. 2018). 

 

Figura 1. Cartografía área de estudio Reserva Costera Valdiviana. Se muestra la distribución espacial de 

los 60 puntos de monitoreo.  
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3.2. Diseño de monitoreo 

 

Como parte del Plan de Monitoreo de la RCV, se incluyó el Plan de Monitoreo de Anfibios (TNC 

2021b). El diseño de muestreo fue propuesto en base a Corn y Bury (1990), el cual consistió en búsquedas 

con limitaciones de tiempo (“Time-Constrained searches”) y sin restricción de área. Dicho método es 

útil para determinar presencia o ausencia de especies, además de proporcionar datos iniciales sobre los 

tipos de microhábitats ocupados por especies individuales (Corn y Bury 1990), lo cual apuntó a cumplir 

los objetivos del presente proyecto.   

En un total de 12 días durante la temporada de otoño (entre abril y mayo) de 2022, se realizaron 

muestreos en 60 sitios, distribuidos en bosque nativo (n = 40) y plantaciones de eucaliptus (n = 20) dentro 

de la RCV (Figura 1), ubicados en los mismos puntos de las cámaras trampas utilizadas desde 2015 para 

el monitoreo de aves y mamíferos de bosque (Silva-Rodríguez et al. 2018). La captura se realizó mediante 

búsqueda activa y aleatoria a través de encuentros visuales sobre el suelo, bajo troncos y piedras, con un 

tiempo de búsqueda por cada sitio de 15 minutos (TNC 2021b), tomando como punto de partida cada 

cámara trampa. Al no ser una búsqueda limitada por área, los 60 sitios tuvieron una búsqueda espacial 

diferente, la cual no está especificada. El monitoreo se realizó siguiendo el “Protocolo monitoreo de 

anfibios RCV” (2022), el cual pertenece al Plan de Conservación de la RCV y que fue elaborado en 

colaboración con ONG Ranita de Darwin. Este protocolo incorpora medidas de bioseguridad detalladas 

en “Plan de Monitoreo Reserva Costera Valdiviana 2021-2026” (TNC 2021b). El monitoreo se ejecutó 

siguiendo el protocolo que se detalla a continuación: 

1. Preparar un kit de captura para cada individuo capturado, el cual tiene un código único. Este incluye: 

bolsa plástica, guantes de nitrilo, código del kit y pinza plástica (Anexo 2). 

2. En cada punto el período de búsqueda de individuos es de 15 minutos, empezando desde el punto 

donde se encuentra instalada la cámara trampa. Anotar en la ficha de registros (Anexo 1) hora de 

inicio de muestreo y número de sitio. 

3. Al visualizar un anfibio, el/la guardaparque primero tiene que utilizar guantes de nitrilo nuevos para 

capturar al anfibio. Luego, debe depositar al animal en una bolsa plástica nueva, llenar esta de aire, 

sellarla herméticamente y mantenerla lejos de la luz solar directa. No se debe depositar sustrato 

dentro de la bolsa, sólo al individuo. Por último, se debe anotar la hora exacta de captura sobre la 

bolsa. 

4. Cuando el animal se encuentra dentro de la bolsa de captura, el/la guardaparque se debe quitar los 

guantes y guardarlos en otra bolsa nueva, los cuales posteriormente se volverán a utilizar para la 

manipulación del mismo individuo en la toma de fotografías. 
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5. El lugar de captura se debe marcar con una pinza para ropa con el código del kit de captura. 

6. La identificación las especies capturadas y fotografías (muestreo) se debe realizar inmediatamente 

luego del periodo de búsqueda de 15 minutos, para asegurar que el animal no estará en un período 

superior a 30 minutos dentro de la bolsa. 

7. Para el muestreo, el/la guardaparque debe posicionarse lo más cerca del suelo, se debe sacar al 

individuo de la bolsa y tomar una fotografía al código de la bolsa, hora de captura, una fotografía 

dorsal, ventral y al detalle del ojo del anfibio. Estas deben ser tomadas con el individuo fuera de la 

bolsa, utilizando esta misma o el guante como superficie de apoyo. Posteriormente se debe 

identificar la especie y edad (adulto o juvenil) y registrar en la ficha (Anexo 1), finalmente se debe 

devolver el animal a su bolsa. Esto se debe realizar con cada anfibio capturado en el mismo sitio de 

muestreo. 

8. Al finalizar el proceso con cada individuo capturado en un mismo sitio, se deben liberar en los 

lugares exactos de captura. 

9. Repetir todo el procedimiento anterior partiendo desde otro punto de muestreo. 

 

El monitoreo fue ejecutado íntegramente por el equipo de guardaparques de la RCV, y apoyado en 

terreno por integrantes del Laboratorio de Fauna Silvestre de la Universidad Austral de Chile y de la 

ONG Ranita de Darwin. Del total de 60 sitios de muestreo, en 29 sitios el monitoreo fue ejecutado por 3 

personas y en 31 sitios por 4 personas. Las capturas se realizaron con autorización del Servicio Agrícola 

y Ganadero (Resoluciones Exentas N°1352, 1353, 1354, 1355, 1356 y 1460, todas del año 2022). El 

registro fotográfico de cada ejemplar capturado tuvo como finalidad poder corroborar la identificación a 

nivel de especie con posterioridad al muestreo.  

 

3.3. Procesamiento de datos 

 

Las fichas de registro de cada sitio de muestreo con las respectivas fotografías de cada especie 

registrada fueron entregadas por el equipo de guardaparques de la RCV. El procesamiento de la 

información incluyó las siguientes fases. Primero, se traspasaron los datos de las fichas a una planilla en 

Excel (2019), luego se compararon los datos con las fotografías para verificar la correcta identificación 

de especies, y en caso de ser erróneas, corregir los datos en la planilla Excel. Finalmente, para aseverar 

una correcta identificación las imágenes fueron revisadas por el Dr. Andrés Valenzuela Sánchez, 

especialista en anfibios. 
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Una vez finalizada la clasificación de las imágenes, se procedió a la elaboración de las historias de 

detección. Estas se elaboraron dividiendo el período de 15 minutos en 5 ocasiones de muestreo de 3 

minutos cada una. Para cada período de 3 minutos se determinó si cada especie fue o no detectada, 

asignando un “1” en caso positivo y un “0” en caso negativo. Considerando la cantidad de detecciones 

de cada especie por sitio muestreado, se elaboraron historias de detección para: 1) todas las especies de 

anfibios registradas (Amphibia), 2) E. roseus, 3) E. vertebralis y 4) A. valdiviensis. Las restantes especies 

detectadas (B. leptopus y E. calcaratus) no contaron con suficientes registros para el ajuste de los 

modelos de ocupación utilizados en este trabajo. 

 

3.4. Covariables de ocupación y detección 

 

Durante el monitoreo, para cada sitio se anotó en la ficha de registros de anfibios (Anexo 1) los datos 

de algunas covariables que potencialmente podrían afectar la detectabilidad y ocupación de algunas 

especies de anfibios en la RCV. Como covariables de detección (p) se usó: 1) número de personas que 

participó en el muestreo de anfibios (Personas), donde las opciones son tres o cuatro personas. El 

supuesto es que mientras más personas participen en la búsqueda, mayor es la probabilidad de detectar 

las diferentes especies de anfibios presentes en un sitio (Doan 2003, Weir et al. 2005, Mazerolle et al. 

2007, Petitot et al. 2014, Barata et al. 2017); 2) presencia de lluvia (Lluvia) al momento de realizar la 

búsqueda. Algunas especies de anfibios pueden encontrarse más activas durante periodos de lluvia, 

aumentando su detectabilidad (Lips et al. 1999, Mazerolle et al. 2007, Steelman y Dorcas 2010, Cayuela 

et al. 2012, Guimarães et al. 2014). Sin embargo, la lluvia también podría dificultar la visibilidad de los 

guardaparques en terreno, afectando negativamente la probabilidad de detección. 

Como covariables de probabilidad de ocupación (Ψ) se utilizó: 1) tipo de vegetación (Vegetación), 

con las opciones de bosque nativo o plantación de eucaliptus. Con esta covariable se busca comprender 

si las plantaciones afectan en la ocupación de algunos anfibios, entendiendo que es una amenaza potencial 

para el objeto de conservación anfibios de bosque (TNC 2021a); 2) altitud (AltCat), la cual fue dividida 

en dos categorías: menor a 500 msnm y mayor o igual a 500 msnm. La alternativa de usar la altitud como 

una variable continua no fue viable por cuanto los modelos no convergieron. Después del análisis de 

posibles soluciones, se utilizó el uso de dos categorías. El umbral de 500 msnm fue seleccionado a partir 

de la exploración de los datos de altitud en conjunto con los registros de las especies. Del total de los 

sitios, 44 se encuentran bajo los 500 msnm y 16 sobre dicho umbral. 
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3.5. Análisis estadísticos 

 

El análisis de los datos se realizó usando modelos de ocupación de una especie y una temporada 

(MacKenzie et al. 2002), incluyendo combinaciones entre las covariables de detección y ocupación 

(Tabla 2). Este análisis se restringió exclusivamente a las especies E. roseus, E. vertebralis y A. 

valdiviensis. Con respecto a A. valdiviensis, la especie fue únicamente detectada sobre los 500 msnm en 

sitios con bosque nativo de Fitzroya cupressoides y Nothofagus spp. En consecuencia, para dicha especie 

se usaron modelos de ocupación para dos conjuntos de datos diferentes: 1) incluyendo todos los sitios de 

muestreo (n = 60), y 2) sólo para los sitios de muestreo que se encuentran ubicados sobre 500 msnm (n 

= 16). En ambos casos, sólo se incorporaron covariables de detección en los modelos (Tabla 2). 

 

Tabla 2. Modelos candidatos para las especies analizadas. Para E. roseus y E. vertebralis se incluyen 

todos (16), para A. valdivensis los 4 primeros, y para el grupo “Amphibia” sólo el primero (modelo nulo).  

Nombre del modelo Modelo Covariable incorporada 

Nulo p(1), Ψ(1) - 

Lluvia p(Lluvia), Ψ(1) Detección 

Personas p(Personas), Ψ(1) Detección 

Personas y Lluvia p(Personas, Lluvia), Ψ(1) Detección 

Altitud p(1), Ψ(AltCat) Ocupación 

Vegetación p(1), Ψ(Vegetación) Ocupación 

Vegetación y Altitud p(1), Ψ(Vegetación, AltCat) Ocupación 

Lluvia + Vegetación y Altitud p(Lluvia), Ψ(Vegetación, AltCat) Detección + Ocupación 

Personas + Vegetación y Altitud p(Personas), Ψ(Vegetación, AltCat) Detección + Ocupación 

Personas y Lluvia + Altitud p(Personas, Lluvia), Ψ(AltCat) Detección + Ocupación 

Lluvia + Altitud p(Lluvia), Ψ(AltCat) Detección + Ocupación 

Personas + Altitud p(Personas), Ψ(AltCat) Detección + Ocupación 

Personas + Vegetación p(Personas), Ψ(Vegetación) Detección + Ocupación 

Lluvia + Vegetación p(Lluvia), Ψ(Vegetación) Detección + Ocupación 

Personas y Lluvia + Vegetación p(Personas, Lluvia), Ψ(Vegetación) Detección + Ocupación 

Global p(Personas, Lluvia), Ψ(Vegetación, AltCat) Detección + Ocupación 

 

Los modelos de ocupación fueron ajustados a los datos en el software R 4.2.1 (R Core Team 2023) 

utilizando el paquete “unmarked” (Fiske y Chandler 2011). Se compararon todos los modelos candidatos 

para las especies analizadas (ver Tabla 2), donde el mejor modelo para cada especie se eligió en base al 

Criterio de Información de Akaike (AIC) ajustado para muestras pequeñas (AICc; Burnham y Anderson 

2002) mediante el paquete “AICcmodavg” (Mazerolle 2023). Se consideraron plausibles los modelos 

que tuvieran un valor de ΔAICc (diferencia relativa en los valores de AICc) menor o igual a 2, y aquellos 
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modelos que tuvieran un mayor peso de Akaike (ꙍi) entre los conjuntos de modelos candidatos para cada 

especie (Burnham y Anderson 2002). Se informan las estimaciones de parámetros (en escala logit) y 

error estándar (SE) de los modelos plausibles. Para finalizar, las probabilidades estimadas de ocupación 

(Ψ) y detección (p) se calcularon mediante la función “modavgPred” del paquete “AICcmodavg” 

(Mazerolle 2023) utilizando el modelo nulo (ocupación y detección constante) para A. valdiviensis, E. 

roseus, E. vertebralis y el grupo “Amphibia”. Además, utilizando el mejor modelo seleccionado para 

cada una de las tres especies analizadas, con el fin de calcular el estimado de ocupación en función de 

las covariables incluidas en los modelos. 

 

 

4. RESULTADOS 

 

4.1. Riqueza de anfibios y probabilidad de ocupación en ambientes muestreados 

 

Se registraron cinco especies de anfibios en total durante el monitoreo del año 2022 (Tabla 3 y 

Figura 2). El 87% de todos los sitios contó con la presencia observada de al menos una especie de anfibio. 

Con respecto a la vegetación, el 83% de los sitios ubicados en bosque nativo y el 95% en plantaciones 

de eucaliptus, contaron con la detección de al menos una especie (Tabla 3). A nivel de especie, E. roseus 

tuvo detección en un 30% de los sitios en bosque nativo y un 55% en sitios con plantaciones, y E. 

vertebralis tuvo 55% y 63% respectivamente (Tabla 3). Por el contrario, A. valdiviensis no fue observada 

en plantaciones y tuvo detección en un 18% de los sitios en bosque nativo (Tabla 3). 

 

Tabla 3. Especies de anfibios detectadas en el año 2022 en la temporada de otoño para los 60 sitios de 

monitoreo en la Reserva Costera Valdiviana, Chile. Se muestra el número de capturas por especie, 

proporción de sitios con detección de anfibios en bosque nativo (n = 40), plantaciones de eucalipto (n = 

20) y en todos los sitios (n = 60), probabilidad de ocupación (Ψ) y probabilidad de detección (p) con 

intervalos de confianza de un 95%. Estimaciones realizadas con modelos nulos (sin covariables). 

Especie Ncapturas 
Sitios con detección 

Ψ p 
Nativo Plantación Total 

Alsodes valdiviensis 18 0,18 0,00 0,12 0,14 (0,06 – 0,27) 0,32 (0,16 – 0,52) 

Batrachyla leptopus 3 0,00 0,05 0,02 – – 

Eupsophus calcaratus 8 0,10 0,05 0,08 – – 

Eupsophus roseus 42 0,30 0,55 0,38 0,55 (0,33 – 0,76) 0,21 (0,13 – 0,32) 

Eupsophus vertebralis 69 0,55 0,63 0,57 0,68 (0,49 – 0,82) 0,31 (0,23 – 0,39) 

Amphibia 140 0,83 0,95 0,87 0,95 (0,65 – 0,99) 0,38 (0,32 – 0,45) 
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Tomando como base los modelos nulos, los resultados indicaron que la probabilidad de ocupación 

de anfibios en el área muestreada es de 0,95 (IC 95% = 0,65 – 0,99) y la probabilidad de detección (p) 

es de 0,38 (IC 95% = 0,32 – 0,45). Las especies E. vertebralis y E. roseus tuvieron la mayor probabilidad 

de ocupación (Ψ), siendo esta un 0,68 (IC 95% = 0,49 – 0,82) y 0,55 (IC 95% = 0,33 – 0,76), 

respectivamente. Por otro lado, A. valdiviensis obtuvo una probabilidad de ocupación de 0,14 (IC 95% = 

0,06 – 0,27) en la totalidad de los sitios muestreados. Las probabilidades de detección (p) de las especies 

analizadas fluctuaron entre 0,21 y 0,32 (Tabla 3).  

 

 

Figura 2. Especies registradas durante el año 2022 en el monitoreo de anfibios en la Reserva Costera 

Valdiviana, sur de Chile. (a) Eupsophus vertebralis, (b) Eupsophus roseus, (c) Alsodes valdiviensis, (d) 

Eupsophus calcaratus y (e) Batrachyla leptopus. Las especies se encuentran ordenadas de manera 

descendiente según el número de capturas (ver Tabla 3). 

 

4.2. Atributos del hábitat y probabilidad de ocupación  

 

4.2.1. Alsodes valdiviensis 

 

El mejor modelo seleccionado para esta especie es el nulo, el cual considera detección y ocupación 

constante (Tabla 5). Si bien los dos primeros modelos (nulo y lluvia) tienen un nivel de soporte similar 
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(Tabla 4), la adición del parámetro lluvia no mejora el modelo de detección y el efecto de esta variable 

no es significativo (Estimado = 1,3; IC 95% = -0,8 – 3,4; z = 1,2; P = 0,23; ver Anexo 3.1). Debido a 

que la especie no se registró en zonas bajas (<500 msnm), de acuerdo con el mejor modelo A. valdiviensis 

la ocupación de los sitios ubicados sobre los 500 msnm es de 0,52 (IC 95% = 0,23 – 0,79). 

 

Tabla 4. Selección de modelos de ocupación que incluyen covariables de detección (p) que se espera 

que influyan en la ocupación (Ψ) de A. valdiviensis. Análisis realizado con los datos de los puntos de 

monitoreo que se encontraban sobre los 500 msnm (n = 16). Con el subconjunto de datos de sitios sobre 

500 msnm (n = 16). 

Modelo K AICc ΔAICc ꙍi 

p(1), Ψ(1) 2 71,25 0,00 0,57 

p(Lluvia), Ψ(1) 3 72,98 1,73 0,24 

p(Personas), Ψ(1) 3 74,27 3,02 0,13 

p(Personas, Lluvia), Ψ(1) 4 75,66 4,42 0,06 

k: N° de parámetros utilizados por el modelo; ΔAICc: Diferencia relativa en los valores de AICc; ꙍi: Peso de 

Akaike del modelo. 

 

Tabla 5. Estimados (en escala logit) y error estándar (SE) para ocupación (Ψ) y detección (p) del mejor 

modelo de ocupación seleccionado para A. valdiviensis.  

Parámetro  Estimado SE Z P-valor 

Ψ Intercepto 0,06 0,64 0,09 0,926 

p Intercepto -0,77 0,44 -1,78 0,076 

 

 

4.2.2. Eupsophus roseus 

 

El mejor modelo seleccionado para esta especie es el modelo altitud (Tabla 6), el cual considera 

detección constante y ocupación asociada positivamente a los sectores ubicados a menos de 500 msnm 

(Tabla 7). Los primeros 5 modelos acumulan la mayor parte del peso de Akaike (0,83) y en todos está 

presente la covariable de altitud. Los cuatro primeros modelos tienen un nivel de soporte similar (Tabla 

6), y el efecto de altitud es similar en la totalidad de dichos modelos (Anexo 4). Por otro lado, el segundo 

y tercer modelo incluyen covariables de detección, sin embargo, la adición de dichas variables no mejora 

los modelos (Tabla 6) y su efecto no es significativo (Anexo 4). De acuerdo con el mejor modelo, E. 
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roseus la ocupación de sitios ubicados bajo y sobre los 500 msnm es de 0,72 (IC 95% = 0,38 – 0,91) y 

0,09 (IC 95% = 0,01 – 0,45), respectivamente. 

Tabla 6. Selección de modelos de ocupación que incluyen covariables que se espera que influyan en la 

ocupación (Ψ) y detección (p) de E. roseus. 

Modelo k AICc ΔAICc ꙍi 

p(1), Ψ(AltCat) 3 204,95 0,00 0,32 

p(Personas), Ψ(AltCat) 4 206,11 1,16 0,18 

p(Lluvia), Ψ(AltCat) 4 206,61 1,66 0,14 

p(1), Ψ(Vegetación, AltCat) 4 206,88 1,93 0,12 

p(Personas), Ψ(Vegetación, AltCat) 5 208,12 3,17 0,07 

p(Personas, Lluvia), Ψ(AltCat) 5 208,29 3,34 0,06 

p(Lluvia), Ψ(Vegetación, AltCat) 5 208,44 3,49 0,06 

p(Personas, Lluvia), Ψ(Vegetación, AltCat) 6 210,27 5,32 0,02 

p(1), Ψ(Vegetación) 3 212,87 7,92 0,01 

p(Personas), Ψ(Vegetación) 4 213,80 8,84 0,00 

p(1), Ψ(1) 2 214,13 9,18 0,00 

p(Lluvia), Ψ(Vegetación) 4 214,52 9,57 0,00 

p(Personas), Ψ(1) 3 214,86 9,91 0,00 

p(Personas, Lluvia), Ψ(Vegetación) 5 216,01 11,06 0,00 

p(Lluvia), Ψ(1) 3 216,14 11,19 0,00 

p(Personas, Lluvia), Ψ(1) 4 217,16 12,21 0,00 

k: N° de parámetros utilizados por el modelo; ΔAICc: Diferencia relativa en los valores de AICc; ꙍi: Peso de 

Akaike del modelo. 

 

Tabla 7. Estimados (en escala logit) y error estándar (SE) para ocupación (Ψ) y detección (p) del mejor 

modelo de ocupación seleccionado para E. roseus. 

Parámetro  Estimador SE Z P-valor 

Ψ 
Intercepto 0,94 0,73 1,29 0,196 

AltCat -3,25 1,24 -2,63 0,009 

p Intercepto -1,31 0,30 -4,43 < 0,001 

 

4.2.3. Eupsophus vertebralis 

 

El mejor modelo seleccionado (Personas y Lluvia + Altitud) incluye las covariables de “Personas” 

y “Lluvia” en detección, y “AltCat” para ocupación (Tabla 8). Este modelo nos indica que la probabilidad 

de ocupación fue menor sobre los 500 msnm, mientras que probabilidad de detección aumenta cuando el 
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número de personas que monitorean es mayor, y es menor en la presencia de lluvia (Tabla 9). De acuerdo 

con el mejor modelo E. vertebralis la ocupación de los sitios ubicados bajo y sobre los 500 msnm es 0,79 

(IC 95% = 0,54 – 0,92) y 0,43 (IC 95% = 0,20 – 0,70), respectivamente.  

 

Tabla 8. Selección de modelos de ocupación que incluyen covariables que se espera que influyan en la 

ocupación (Ψ) y detección (p) de E. vertebralis. 

Modelo k AICc ΔAICc ꙍi 

p(Personas, Lluvia), Ψ(AltCat) 5 294,72 0,00 0,32 

p(Personas, Lluvia), Ψ(1) 4 296,61 1,89 0,12 

p(Personas, Lluvia), Ψ(Vegetación +AltCat) 6 296,91 2,19 0,11 

p(Lluvia), Ψ(AltCat) 4 297,15 2,43 0,09 

p(Personas), Ψ(AltCat) 4 297,66 2,93 0,07 

p(Personas), Ψ(1) 3 298,53 3,81 0,05 

p(Personas, Lluvia), Ψ(Vegetación) 5 298,79 4,07 0,04 

p(Lluvia), Ψ(1) 3 299,02 4,29 0,04 

p(1), Ψ(AltCat) 3 299,08 4,36 0,04 

p(Lluvia), Ψ(Vegetación, AltCat) 5 299,42 4,70 0,03 

p(Personas), Ψ(Vegetación, AltCat) 5 299,60 4,88 0,03 

p(1), Ψ(1) 2 300,12 5,40 0,02 

p(Personas), Ψ(Vegetación) 4 300,78 6,06 0,02 

p(Lluvia), Ψ(Vegetación) 4 300,98 6,26 0,01 

p(1), Ψ(Vegetación, AltCat) 4 301,17 6,45 0,01 

p(1), Ψ(Vegetación) 3 302,20 7,48 0,01 

k: N° de parámetros utilizados por el modelo; ΔAICc: Diferencia relativa en los valores de AICc; ꙍi: Peso de 

Akaike del modelo. 

 

Tabla 9. Estimados (en escala logit) y error estándar (SE) para ocupación (Ψ) y detección (p) del mejor 

modelo de ocupación seleccionado para E. vertebralis. 

Parámetro  Estimador SE Z P-valor 

Ψ 
(Intercepto) 1,30 0,59 2,21 0,027 

AltCat -1,56 0,80 -1,97 0,049 

p 

(Intercepto) -0,97 0,31 -3,15 0,002 

Personas (4) 0,80 0,37 2,18 0,029 

Lluvia (Si) -0,87 0,38 -2,28 0,022 
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5. DISCUSIÓN 

 

El monitoreo de anfibios ejecutado el año 2022 en la Reserva Costera Valdiviana entrega 

información valiosa acerca de algunos anfibios que habitan en dicha área protegida. Los principales 

hallazgos del presente estudio revelan una alta probabilidad de encontrar alguna especie de anfibio en la 

RCV, donde la altitud es la variable que mejor explica la ocupación de hábitats por parte de las especies 

analizadas, incidiendo de una manera específica para cada especie. Por otro lado, se demuestra que el 

diseño de monitoreo empleado es ejecutable y eficaz para monitorear algunas especies de anfibios de 

hábitos terrestres. 

 

5.1. Detectabilidad y relación entre atributos del hábitat y ocupación  

 

En general la probabilidad de detección de las especies incluidas en el monitoreo, así como la de 

anfibios como grupo, fue alta (la mínima 0,21 y la máxima 0,38) en relación con lo que se observa 

frecuentemente para otros taxa que son frecuentemente monitoreados en la Reserva Costera Valdiviana. 

Por ejemplo, la probabilidad de detección de mamíferos de mayor tamaño corporal suele ser inferior al 

20% en la RCV (ver Silva-Rodríguez et al. 2018, Riquelme 2020). Sin perjuicio de lo anterior, y en 

consideración a las recomendaciones de MacKenzie et al. (2017), dadas las combinaciones de ocupación 

y probabilidad de detección registradas, podría ser recomendable aumentar la duración de los muestreos 

(y por consiguiente el número de ocasiones de muestreo), lo que permitiría reducir la incertidumbre en 

detección y aumentar la precisión de las estimaciones. Por otro lado, los análisis del componente de 

detección de los modelos de E. vertebralis, sugieren que la detectabilidad aumenta cuando es mayor el 

número de personas que participan del muestreo, y es menor cuando llueve. Lo primero era esperable, 

siendo un supuesto apoyado por diversos estudios, entre ellos Doan (2003). Por el contrario, con respecto 

a lo último, algunos autores asumen que los anfibios están más activos en época de lluvias, dadas las 

condiciones de temperatura y humedad (e.g., Rueda et al.2006), por lo que el resultado obtenido podría 

deberse a una mayor dificultad de búsqueda para los participantes del monitoreo bajo escenarios de 

precipitaciones, como se explica en Schmidt (2005). Dichas variables se pueden tomar en consideración 

para monitoreos futuros, con el fin de aumentar la probabilidad de detección (Tanadini y Schmidt 2011), 

ajustando los muestreos (si es posible) en horarios donde pueda participar un mayor número de personas 

y sin precipitaciones. 
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En el caso específico de A. valdiviensis, fue posible estimar ocupación y además presenta 

probabilidades de detección relativamente altas. Si bien en el análisis generado con todos los sitios de 

muestreo la ocupación fue relativamente baja (Tabla 3), esto se explica debido a que este anfibio se 

encuentra claramente asociado a los sectores de mayor altitud, lo cual se demuestra en el análisis de 

ocupación con los datos de sitios altos, asimismo, los resultados obtenidos se respaldan en lo descrito 

por Formas et al. (2002), con respecto al hábitat de esta especie. Considerando que existe escasa 

información sobre A. valdiviensis (Olivares et al. 2014, Charrier 2019), y que dentro de las especies para 

las cuales este monitoreo es adecuado es la única que se encuentra catalogada En Peligro (RCE 2022, 

IUCN 2022), se propone considerar la posibilidad de aumentar los puntos de monitoreo en las zonas 

altas de la reserva (actualmente se monitorean 16 sitios sobre los 500 msnm). Lo anterior permitiría 

contar con un monitoreo que presente mayor sensibilidad para detectar potenciales cambios en el área 

ocupada por esta especie. 

En términos de las características de hábitat que inciden en la ocurrencia de los anfibios, los mejores 

modelos para las tres especies estudiadas sugieren que la altitud es la covariable que mejor explica la 

ocupación de hábitats (entre las covariables analizadas). Sin embargo, no es del todo claro cuál es el 

mecanismo biológico que explica este patrón, por cuanto no fue posible incluir covariables de 

microhábitat que suelen ser relevantes para el uso del espacio de anfibios, como por ejemplo estructura 

de la vegetación (Valenzuela-Sánchez et al. 2019), tipo de sustrato (e.g., rocas, troncos caídos, hojarasca; 

Velasco et al. 2018), distancia a cuerpos de agua (Davies et al. 2019), y microclima (e.g., temperatura, 

humedad; Crossland et al. 2005, Pellet y Schmidt 2005, Tanadini y Schmidt 2011, Guimarães et al. 

2014). Las covariables mencionadas anteriormente podrían ser incorporadas en estudios futuros para 

comprender mejor el uso de algunas especies en la RCV.  

Nuestros resultados demuestran que las plantaciones de eucaliptus no afectan negativamente la 

probabilidad de ocupación de E. roseus y E. vertebralis en la RCV. Lo anterior podría ser explicado por 

el hecho de que dichas plantaciones se encuentran sin manejo durante al menos 20 años y en 

consecuencia poseen denso sotobosque nativo (Silva-Rodríguez y Sieving 2012, Silva-Rodríguez et al. 

2019). Es también importante señalar que observaciones anecdóticas sugieren que E. roseus es una 

especie relativamente tolerante a la degradación del bosque nativo, por ejemplo, siendo una especie 

común en parques urbanos, entre ellos Parque Urbano El Bosque (Morales et al. 2022), Parque Saval y 

Arboretum (Holzapfel 2007) de la ciudad de Valdivia, ubicada aproximadamente a 45 km de nuestro 

sitio de estudio. Es importante destacar que dichos parques urbanos se caracterizan por presentar o haber 

presentado recientemente algún nivel de manejo de la vegetación (e.g., raleo) y una mezcla de especies 

vegetales nativas y exóticas, además de contar con pequeños esteros cerca de los cuales los individuos 
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de esta especie se reproducen. En cualquier escenario, y tal como se ha sugerido anteriormente en 

relación con otras especies de fauna presente en la RCV (Silva-Rodríguez et al. 2019), nuestros 

resultados en plantaciones abandonadas no deberían extrapolarse a plantaciones comerciales que 

presentan un tipo de manejo del hábitat completamente diferente al de la RCV. 

 

5.2. Importancia del monitoreo efectuado el año 2022 

 

5.2.1. Importancia para la Reserva Costera Valdiviana 

 

Los resultados obtenidos mediante el presente estudio otorgan información inicial para el indicador 

de ocupación del objeto de conservación anfibios de bosque en marco del plan de monitoreo de anfibios 

a largo plazo de la RCV. Lo anterior cobra gran importancia para la reserva, puesto que hasta la fecha 

existen importantes vacíos de conocimiento sobre los anfibios de bosque dentro de la RCV (TNC 2021a). 

El diseño empleado en el presente monitoreo fue capaz de resolver el problema fundamental que se 

produjo durante el piloto del año 2021, donde no fue posible ajustar modelos de ocupación. La principal 

diferencia es que, en el monitoreo piloto se elaboraron las historias de detección en función de cada 

observador, en contraste al año 2022, donde se construyeron en base a la subdivisión temporal del 

período de muestreo.  

El programa de monitoreo, en su formato actual, permitió la estimación de la tasa de ocupación para 

tres de las doce especies incluidas en el objeto de conservación anfibios de bosque (ver Tabla 3). Estas 

tres especies corresponden a anfibios terrestres que suelen encontrarse bajo troncos, rocas y hojarasca 

(Charrier 2019, TNC 2021a). Esto se explica debido a que el diseño de monitoreo está enfocado 

exclusivamente en ambientes terrestres (TNC 2021b), lo cual es consecuencia de limitaciones logísticas 

relacionadas con la ejecución del monitoreo, por lo que se optó por utilizar los puntos de las cámaras 

trampas (pensadas para detectar mamíferos). Otras especies que se encuentran fuertemente asociadas a 

cuerpos de agua dentro del bosque, tales como Telmatobufo australis (especie detectada en 2021), 

Hylorina sylvatica e Insuetophrynus acarpicus (Lobos et al. 2013, Charrier 2019), o que presentan 

distribuciones muy parchosas, como Rhinoderma darwinii (Soto-Azat et al. 2013b), podrían requerir un 

diseño de monitoreo diferente al utilizado en el presente estudio. Para aquello, una alternativa es realizar 

un diseño estratificado. Por ejemplo, para R. darwinii se podría seleccionar un porcentaje mayor de sitios 

con bosque nativo maduro (lugar donde dicha especie es más abundante; ver Valenzuela-Sánchez et al. 

2018a, 2022), y para H. sylvatica, I. acarpicus y T. australis se podría seleccionar un porcentaje de sitios 
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cercanos a cuerpos de agua. A pesar de que el diseño actual no es el ideal para todas las especies de 

anfibios de bosque, es un buen punto de partida y queda demostrado que es ejecutable y factible de 

implementar. Cabe recalcar que la finalidad del monitoreo implementado no es realizar un estudio 

científico, sino que seguir en el tiempo el estado de los anfibios de bosque dentro de la reserva, con un 

diseño tal que permita ser ejecutado íntegramente por guardaparques y con los recursos disponibles de 

un área protegida (TNC 2021ab). En consecuencia, posibles modificaciones al diseño actualmente en 

uso deberán considerar estas limitantes e incorporarlas al diseño. 

 

5.2.2. Importancia para el conocimiento de anfibios a nivel nacional y global 

 

La ejecución exitosa del presente monitoreo representa un avance importante a nivel nacional en 

relación con la conservación de anfibios. El presente monitoreo es pionero en su tipo a nivel nacional, y 

a pesar de estar en sus inicios, tiene el potencial de proporcionar información valiosa sobre algunas 

especies, contribuyendo al conocimiento existente de algunos anfibios que habitan en el país, lo cual en 

un futuro puede permitir dirigir los esfuerzos de conservación de manera efectiva en otras áreas fuera de 

la reserva donde habiten dichas especies, contribuyendo a la conservación de los anfibios en Chile. 

Además, se abre la posibilidad a que el diseño de muestreo descrito en este estudio sirva como ejemplo 

y aprendizaje para futuras iniciativas de monitoreo de anfibios en otras áreas protegidas en Chile (con 

ciertos ajustes metodológicos según el área y objetivos).  

Una de las fortalezas más importantes del presente monitoreo es que es un ejemplo piloto del diseño 

e implementación de un monitoreo de anfibios ejecutado en colaboración entre científicos y practicantes 

de la conservación, que en este caso son los guardaparques. Existen diversos estudios que demuestran la 

importancia de este tipo de monitoreos colaborativos (e.g., Hahn et al. 2006, Cook et al. 2013, Brunson 

y Baker 2016, Beier et al. 2017), donde se sugiere que la colaboración es crucial en el campo de la 

conservación del medio ambiente, ya que combina el conocimiento científico con la experiencia práctica 

en terreno, donde todos los participantes cumplen un papel relevante en el monitoreo con la finalidad de 

proveer información clave para el manejo de un área protegida. En nuestro estudio, la labor del equipo 

de guardaparques es crucial, quienes desempeñan un papel esencial en el monitoreo, siendo los 

principales responsables de ejecutar el muestreo en su totalidad, aportando con su conocimiento local, 

experiencia en la gestión de áreas protegidas y su capacidad para implementar las actividades de 

monitoreo de manera efectiva. Por otro lado, los científicos aportan con su experiencia en el diseño de 

la metodología, la recopilación y el análisis de los datos obtenidos en terreno, como la interpretación de 
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los resultados. Este tipo de proyectos colaborativos puede aumentar la probabilidad de proveer evidencia 

científica que sea efectivamente utilizable en conservación, llevando a una mejor toma de decisiones 

(Wall et al. 2017). Además, como señala Enquist et al. (2017), este tipo de esfuerzos colaborativos 

fomentan la confianza y compromiso de las partes involucradas, lo cual resulta crítico al momento de 

sostener programas de monitoreo de largo plazo. 

 

 

6. CONCLUSIONES 

 

El presente estudio demuestra que el monitoreo de anfibios ejecutado el año 2022 en la Reserva 

Costera Valdiviana se implementó exitosamente, entregando información valiosa sobre algunas especies 

de anfibios presentes en esta área protegida privada. Sin perjuicio de lo anterior, se puede evaluar aplicar 

un diseño de monitoreo estratificado y un aumento en el número de sitios de muestreo, con la finalidad 

de incrementar datos para ajustar modelos ocupacionales en otras especies. También se puede evaluar un 

aumento en el tiempo de muestreo de cada sitio, de modo de permitir incrementar el número de ocasiones 

de muestreo con la finalidad de reducir la incertidumbre en detección. Considerando los resultados 

obtenidos, se evidencia que el monitoreo actual es adecuado para un subconjunto de especies de hábitos 

terrestres y de fácil detección. En vista del rol de la altitud en la presencia de anfibios en la RCV y el 

hecho de que hay pocos puntos de monitoreo ubicados en zonas altas, pero que estas zonas son usadas 

por una de las especies prioritarias y con gran potencial de investigación, se recomienda considerar para 

los futuros monitoreos aumentar el esfuerzo de muestreo en dichos sectores. 
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ANEXOS 

 

Anexo 1. Ficha de registro de anfibios de la Reserva Costera Valdiviana. 
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Anexo 2. Kit de captura. Imágenes de referencia de un kit con su contenido para una especie, el cual 

incluye una bolsa plástica nueva, una pinza, un par de guantes de nitrilo y un papel con el código único. 

 

 

 

Anexo 3. Otros modelos evaluados para A. valdiviensis. 

 

3.1. Segundo mejor modelo con set de datos cortado sobre 500 msnm (16 sitios de monitoreo en total). 

Parámetro  Estimador SE z P-valor 

Ψ Intercepto 0,06 0,62 0,10 0,92 

p 
Intercepto -0,96 0,46 -2,06 0,04 

Lluvia (Si) 1,30 1,08 1,20 0,23 

 

3.2. Selección del mejor modelo, donde se incluyeron los datos de los 60 sitios de monitoreo. 

Modelo k AICc ΔAICc ꙍi 

p(1), Ψ(1) 2 91,83 0,00 0,49 

p(Lluvia), Ψ(1) 3 93,11 1,28 0,26 

p(Personas), Ψ(1) 3 94,01 2,18 0,16 

p(Personas, Lluvia), Ψ(1) 4 95,25 3,42 0,09 

k: N° de parámetros utilizados por el modelo; ΔAICc: Diferencia relativa en los valores de AICc; ꙍi: Peso de 

Akaike del modelo. 
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3.3. Estimados (en escala logit) y error estándar (SE) del mejor modelo seleccionado para estimar 

ocupación. Análisis se realizó con el set de datos completo (60 sitios). 

Parámetro  Estimador SE z P-valor 

Ψ Intercepto -1,84 0,44 -4,22 < 0,001 

p Intercepto -0,77 0,44 -1,78 0,08 

 

 

Anexo 4. Otros modelos evaluados para E. roseus. 

 

4.1. Segundo mejor modelo. 

Parámetro  Estimador SE z P-valor 

Ψ 
Intercepto 1,03 0,77 1,35 0,18 

AltCat -3,29 1,26 -2,61 0,009 

p 
Intercepto -1,14 0,34 -3,29 0,001 

Personas (4) -0,47 0,44 -1,07 0,28 

 

4.2. Tercer mejor modelo. 

Parámetro  Estimador SE z P-valor 

Ψ 
Intercepto 0,93 0,71 1,31 0,19 

AltCat -3,28 1,00 -2,67 0,008 

p 
Intercepto -1,17 0,35 -3,37 < 0,001 

Lluvia (Si) -0,36 0,45 -0,80 0,43 

 

4.3. Cuarto mejor modelo. 

Parámetro Estimador SE z P-valor 

Ψ 

Intercepto 0,66 0,77 0,86 0,39 

Veg (Plantación) 0,67 1,19 0,56 0,57 

AltCat -2,97 1,27 -2,34 0,02 

p Intercepto -1,31 0,30 -4,43 < 0,001 

 

 

Anexo 5. Otros modelos evaluados para E. vertebralis. 

 

5.1. Segundo mejor modelo. 

Parámetro  Estimador SE z P-valor 

Ψ Intercepto 0,74 0,38 1,94 0,05 

p 

Intercepto -0,98 0,31 -3,13 0,002 

Personas (4) 0,80 0,37 2,15 0,03 

Lluvia (Si) -0,78 0,38 -2,03 0,04 
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Resumen 

 

Una de las principales amenazas a la biodiversidad son las especies invasoras. Entre aquellas que generan 

mayores impactos a nivel global, se encuentran algunos animales domésticos. Por ejemplo, los perros 

(Canis familiaris) y gatos (Felis catus) destacan por sus severos impactos sobre vertebrados terrestres, 

pudiendo llegar a causar extinciones. Otras, como es el caso del ganado, degradan la vegetación. Los 

animales domésticos toman especial importancia cuando se busca resguardar la biodiversidad, como en 

el caso de las áreas protegidas de Chile. En este trabajo se determinó el área ocupada por dos especies 

domésticas, perros y ganado bovino, dentro de la Reserva Costera Valdiviana y el Parque Nacional 

Alerce Costero, además de su variación en el tiempo y distribución, entre los años 2015-2018. Para 

determinar el área ocupada se utilizaron las bases de datos de los monitoreos con cámaras trampa que 

ejecutan anualmente ambas áreas protegidas. Para mapear la distribución, se diferenció entre presencia 

y puntos frecuentes, entrando en esta última categoría los puntos donde la amenaza se encontró en el 

mismo sitio durante dos o más años. Se encontró que tanto los perros como el ganado bovino utilizan un 

porcentaje moderado de estas áreas protegidas (<20%), estable en el tiempo y concentrados en sitios 

específicos. Si bien la mayoría de los registros se asoció a bordes y sectores con presencia humana, se 

detectó presencia de perros en aproximadamente un tercio de los sectores donde a la fecha se ha detectado 

zorro de Darwin (Lycalopex fulvipes), así como también en sectores de importancia para la recuperación 

del alerce (Fitzroya cupressoides). A partir de los resultados del monitoreo, se sugiere que se priorice 

aquellos sectores donde se solapan estas amenazas con objetos de conservación, tales como el zorro de 

Darwin y el alerce, para la implementación de acciones de manejo.  

 

Palabras claves: Especies invasoras, Canis familiaris, Bos taurus, cámaras trampa, monitoreo en áreas 

protegidas.
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1. INTRODUCCIÓN  

 

Las especies invasoras son un problema global y Chile no es la excepción. Las especies invasoras 

afectan a nivel de ecosistemas, comunidades y poblaciones, provocando en algunos casos efectos 

irreversibles sobre las especies nativas. A nivel mundial se ha identificado a algunos animales domésticos 

entre las especies invasoras que generan mayores impactos. Dos de estas especies, los perros y el ganado 

bovino, son de alta importancia en el sur de Chile, no sólo por sus severos impactos sobre la 

biodiversidad, sino que por el rol que juegan en las sociedades humanas, lo que dificulta su manejo. La 

presencia de perros y ganado es un problema generalizado que incluso afecta a las áreas protegidas 

públicas y privadas del país. Esto genera una importante preocupación referente a los impactos que 

podrían generar sobre la biodiversidad. 

En el presente trabajo se busca determinar el área de ocupación de perros y ganado doméstico 

dentro de las áreas protegidas Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero. Estas 

especies han sido identificadas en los Planes de Conservación de ambas áreas protegidas como una 

amenaza para sus objetos de conservación. Ambas áreas protegidas han realizado intervenciones que 

buscan reducir los impactos de estas especies, incluyendo manejo comunitario del ganado, prohibiciones 

de acceso, campañas de esterilización, manejo sanitario y educación ambiental, entre otros. Si las 

acciones de conservación son adecuadas, entonces una de las respuestas esperables es que el área ocupada 

por esas especies disminuya en el tiempo. Dichas expectativas son justamente algunas de las metas 

propuestas para la gestión de las áreas protegidas en cuestión.  

 

Objetivo general 

Estimar el área ocupada por animales domésticos dentro de la Reserva Costera Valdiviana y el Parque 

Nacional Alerce Costero y su variación en el tiempo. 

 

Objetivos específicos 

1. Estimar el área ocupada por perros y ganado doméstico en el territorio comprendido por dos áreas 

protegidas. 

2. Determinar si el área ocupada por perros y ganado en las áreas protegidas estudiadas varía a través 

del tiempo. 

3. Identificar zonas con presencia recurrente de animales domésticos dentro de las áreas protegidas. 
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2. MARCO TEÓRICO  

 

Una de las principales causas de pérdida de biodiversidad mundial son las especies exóticas 

invasoras (Baillie et al. 2004, Clavero y García-Berthou 2005, Bellard et al. 2016a). Para los fines de 

este trabajo se entenderá como una especie invasora a “una especie que adquiere una ventaja competitiva 

tras la desaparición de los obstáculos naturales a su proliferación, lo que le permite propagarse 

rápidamente y conquistar áreas novedosas dentro de los ecosistemas receptores en los que se convierte 

en una población dominante” (Valery et al. 2008, p. 1349). De acuerdo a Hulme et al. (2008) existen 

seis vías por las cuales las especies exóticas pueden ser introducidas: liberación, escape, contaminante, 

polizón, corredor y sin ayuda. En la mayoría de estas el ser humano es un actor clave en el transporte, ya 

sea accidental o intencionalmente (Baillie et al. 2004, Nentwig 2008, Hulme et al. 2008, Jaksic y Castro 

2013). A pesar de diversos esfuerzos de control, esta problemática no muestra signos de disminución. 

Por el contrario, se está incrementando debido a la globalización (Hulme et al. 2015, Seebens et al. 2017). 

Las especies exóticas pueden generar diversos efectos en la biodiversidad de los sitios que 

colonizan. Estos impactos, incluyen alteraciones a nivel de poblaciones, comunidades y ecosistemas 

(Wilcove et al. 1998, Jaksic y Castro 2013, Simberloff 2011, et al. 2013, Doherty et al. 2015). Por 

ejemplo, los castores han generado severos cambios a nivel ecosistémico en Magallanes (Henn et al. 

2016, Anderson et al. 2009). En casos extremos, las especies invasoras pueden llegar a extinguir local o 

globalmente especies nativas (Bellard et al. 2016b, Doherty et al. 2016), como la extinción del anteojitos 

robusto (Zosterops strenuus; Gould 1855), ave endémica de la isla Lord Howe de Australia, causada por 

la introducción de ratas negras (Rattus rattus; Linnaeus 1758, ver Clavero y García-Berthou 2005). Las 

especies invasoras afectan a especies nativas por medio de diversas interacciones incluyendo 

depredación, herbivoría, competencia (por explotación, interferencia o aparente), parasitismo y 

enfermedades (Ballie et al. 2004, Vanak et al. 2014), siendo la depredación la interacción que causa 

mayores impactos (Sax y Gaines 2008). Adicionalmente, estas especies generan efectos sobre las 

poblaciones humanas, incluyendo tanto impactos económicos (positivos y negativos; ver Pejchar y 

Mooney 2009, Scalera 2010), como potenciales riesgos para la salud humana (Jaksic y Castro 2013, 

Hulme 2014).  

Si bien el número de especies invasoras es elevado (McGeoch et al. 2010), existen algunas 

especies que generan impactos desproporcionadamente altos. Por ejemplo, Bellard et al. (2016b) 

identificaron siete especies exóticas invasoras que amenazan al mayor número de vertebrados terrestres 

a nivel mundial. Estas especies incluyen al hongo quítrido (Batrachochytrium dendrobatidis; Longcore, 
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Pessier & D.K. Nichols, 1999), seguido por ratas (Rattus spp.), gatos (Felis catus; Linnaeus, 1758), 

perros (Canis familiaris; Linnaeus, 1758), jabalíes (Sus scrofa; Linnaeus, 1758), cabras (Capra hircus: 

Linnaeus, 1758) y vacas (Bos taurus; Linnaeus, 1758). Cabe destacar que, de las especies nombradas, 

cinco son animales domésticos. Los gatos, perros y cerdos son también identificados por Doherty et al. 

(2016) entre los siete depredadores con mayores efectos sobre vertebrados terrestres a nivel global. Estos 

y otros estudios (e.g., Steinfeld et al. 2006, Vavra et al. 2007, Medina et al. 2011, Doherty et al. 2017) 

proveen evidencia sobre el rol que juegan algunos animales domésticos como especies invasoras. Este 

trabajo se focalizará en dos de estas especies, el ganado bovino y los perros. 

En el caso del ganado bovino, se ha documentado su efecto negativo sobre la función, 

composición y estructura de ecosistemas (Mazzini et al. 2018, Eldridge et al. 2016) además de su 

incidencia negativa sobre la abundancia de fauna silvestre (Kutt y Gordon 2012, Schieltz et al. 2016). A 

nivel de especies, Gurevitch y Padilla (2004) estimaron, a partir de la base de datos de ese entonces de 

la Lista Roja de Especies Amenazadas de la International Union for Conservation of Nature (IUCN), que 

el ganado ha afectado al menos a 521 especies de plantas y 92 especies de animales a nivel mundial. 

Estos resultados indican que el ganado ha tenido efectos sobre la flora y fauna nativa iguales o superiores 

que especies exóticas invasoras sin control humano. Por su parte los perros domésticos son considerados 

la cuarta especie exótica invasora más dañina a nivel mundial (Bellard et al. 2016b). Los perros han 

contribuido en la extinción de al menos 11 especies y son una amenaza potencial o reconocida para 188 

especies en categorías amenazadas de la IUCN a nivel mundial, siendo mamíferos las especies 

mayormente afectadas (Doherty et al. 2017). Su forma de impacto más frecuente es la depredación, 

seguida en menor grado de disturbios, transmisión de enfermedades, competencia y finalmente, 

hibridación (Doherty et al. 2017). Tanto el ganado como los perros constituyen efectos de borde cuyos 

impactos adquieren especial relevancia cuando se encuentran alrededor de áreas protegidas (Lacerda et 

al. 2009, Gandiwa et al. 2011, Silva-Rodríguez y Sieving 2012, Sepúlveda et al. 2015, Muposhi et al. 

2016, Home et al. 2018). 

Tanto el ganado como los perros son amenazas reconocidas para la biodiversidad en Chile y han 

sido incluidas en el primer catálogo de especies exóticas, invasoras/naturalizadas del país (PNUD 2017). 

Por ejemplo, el ganado afecta el establecimiento y crecimiento de plantas leñosas (Vila y Borrelli 2011), 

produce efectos negativos sobre la regeneración del bosque y sobre el sotobosque (Raffaele et al. 2007, 

Zamorano-Elgueta et al. 2014), favorece la propagación de plantas introducidas y puede afectar el ciclo 

del nitrógeno (Hobbs 1996, Vavra et al. 2007). En el caso de los perros, se ha documentado ataques de 

estos cánidos sobre distintas especies, incluyendo desde ganado doméstico (Montecino-Latorre y San 
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Martín 2019) hasta especies nativas, entre ellas pudú (Pudu puda; Molina, 1782), güiña (Leopardus 

guigna; Molina, 1782) y zorros (Lycalopex spp.), por nombrar algunos (Silva-Rodríguez y Sieving 2011). 

Adicionalmente, existe evidencia que sugiere que la presencia de perros afecta a especies como el pudú 

(Silva-Rodríguez y Sieving 2012) y el zorro de Darwin (Lycalopex fulvipes; Martin, 1837; Moreira-Arce 

et al. 2015) por mecanismos no letales, pues estos evitan áreas donde la probabilidad de presencia de 

perros es mayor. Tanto el ganado bovino como los perros son también considerados una amenaza debido 

al riesgo de transmisión de enfermedades a la fauna silvestre. En el caso del ganado bovino se han 

documentado pudu y huemules expuestos al virus de la diarrea viral bovina (VDVB), como también al 

patógeno Mycobacterium avium subsp. paratuberculosis (MAP) (Llanos-Soto y González-Acuña 2019). 

Por otro lado, la potencial transmisión del virus distémper canino hacia carnívoros silvestres reviste una 

importante preocupación (Acosta-Jamett et al. 2011, 2015, Sepúlveda et al. 2014). 

Si bien han existido importantes avances en términos de la compresión de los impactos de 

animales domésticos, tanto en Chile (Vázquez 2002, Pauchard y Alaback 2004, Silva-Rodríguez y 

Sieving 2012, Sepúlveda et al. 2014, Zamorano-Elgueta et al. 2014), como en el extranjero (Malo y 

Suárez 1995, Relva y Veblen 1998, Hughes y Macdonald 2013, Gompper 2014, Vanak et al. 2014, Home 

et al. 2018, Zapata-Ríos y Branch 2018), un desafío importante es el control de estos impactos con fines 

de conservación (Martínez 2009, Sepúlveda et al. 2015, Villatoro et al. 2019). Para esto, es crucial 

entender a escala local el alcance y la gravedad del efecto de estas especies domésticas sobre las 

poblaciones, comunidades o ecosistemas que se busca conservar (Foundations of Success 2009), con la 

finalidad de implementar medidas efectivas de gestión. Muchas de las acciones de manejo de amenazas, 

se concentran en reducir el alcance de estas. De este modo, el monitoreo de indicadores que permitan 

comprender el alcance espacial de las amenazas, como por ejemplo el área ocupada por perros y ganado 

bovino, sería una forma de comprender el avance hacia la consecución de las metas de gestión. 

En este trabajo se evaluará el alcance espacial de la amenaza de los animales domésticos dentro 

de dos áreas protegidas: la Reserva Costera Valdivia (RCV) y el Parque Nacional Alerce Costero 

(PNAC). Se utilizarán estas áreas protegidas como caso de estudio debido a que (1) cuentan con planes 

de manejo y (2) realizan acciones de monitoreo. El hecho de que la RCV y PNAC sean colindantes y 

coordinen sus acciones de monitoreo (Silva-Rodríguez et al. en prensa) permite integrar los indicadores. 

Estudios realizados en el área han mostrado que, tanto los perros (Silva-Rodríguez y Sieving 2012) como 

el ganado (Zamorano-Elgueta et al. 2015), son amenazas para la biodiversidad local, lo que también ha 

sido identificado en distintos procesos de planificación (Delgado 2005; Silva-Rodríguez et al. 2015a) y 

ha llevado a la implementación de algunas acciones de conservación (Silva-Rodríguez et al. en prensa). 
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En este contexto, el objetivo de este trabajo es estimar el área ocupada por animales domésticos dentro 

de la Reserva Costera Valdiviana y el Parque Nacional Alerce Costero, determinar si esta ha variado a 

través del tiempo e identificar zonas donde la presencia de animales domésticos al interior de las áreas 

protegidas sea crítica. 

 

 

3. MÉTODOS 

 

3.1 Área de estudio 

El estudio se llevó a cabo en la RCV (40°02’ S, 73°35’ O) y PNAC (39°58’ S, 73°27’ O) (Figura 

1). Estas áreas protegidas se localizan en los bosques templados sudamericanos, ecosistemas 

caracterizados por su alto nivel de endemismo y por ser reconocidos mundialmente como un sitio 

prioritario de conservación (Armesto et al. 1998, Myers et al. 2000, Olson y Dinerstein 2002, Mittermeier 

et al. 2004). Sin embargo, esta ecorregión ha sufrido la transformación del paisaje natural producto de la 

pérdida y fragmentación de bosque (Smith-Ramírez 2004, Lara et al. 2016, Miranda et al. 2017, Otavo 

y Echeverría 2017), especialmente en la Cordillera de la Costa (Echeverría et al. en prensa). Esta 

degradación se ha debido a diferentes factores tales como, uso ancestral por comunidades (Lara et al. 

2012), sustitución por plantaciones forestales a fines del siglo XX (Zamorano-Elgueta et al. 2015, 

Miranda et al. 2017), aumento de la red vial, urbanización (Smith y Armesto 2002), conversión a 

pastizales y matorrales (Heilmayr et al. 2016), incendios y uso de la madera como leña (Cavalier y 

Tecklin 2005). 
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Figura 1. Área de estudio. En verde claro se observan los límites de la Reserva Costera Valdivia (RCV) 

mientras que en verde oscuro los del Parque Nacional Alerce Costero (PNAC). Cada figura representa la 

ubicación de una cámara trampa, mientras que los distintos colores y formas muestran los sectores 

definidos para los análisis. 

 

La RCV y PNAC se encuentran ubicadas en la Cordillera de la Costa, en las comunas de Corral 

y La Unión, Región de Los Ríos, Chile. La RCV es un área privada protegida administrada por The 

Nature Conservancy que cuenta con una extensión de 50.830 ha (Silva-Rodríguez et al. 2015a). Por otro 

lado, el PNAC es un área protegida del Estado administrada por la Corporación Nacional Forestal 

(CONAF) y cuenta con 24.694 ha (CONAF 2014). Tanto la RCV como el PNAC son áreas protegidas 

dominadas por ecosistemas de bosque, representado mayormente por el tipo forestal siempreverde y 

bosque de alerce (Fitzroya cupressoides (Mol.) Johnst.), además de plantaciones forestales. Estos 

ecosistemas se caracterizan por albergar especies endémicas tales como la planta del León (Valdivia 

gayana; J. Rémy), helechito de Corral (Blechnum corralense; Espinosa), rana de pecho espinoso de 

Cordillera Pelada (Alsodes valdiviensis; Formas, Cuevas & Brieva, 2002), además de especies nativas 
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amenazadas según criterios de la IUCN tales como el alerce, huillín (Lontra provocax, Thomas, 1908), 

zorro de Darwin y la guiña (CONAF 2014, Silva-Rodríguez et al. 2015a). La RCV y PNAC colindan 

con diversas localidades, especialmente en su área norte. Entre estas se encuentran Chaihuín, Huiro y 

Cadillal (sin distinción entre Cadillal Alto y Bajo), localidades habitadas por aproximadamente 309, 115 

y 38 personas respectivamente (INE 2019).  En la zona sur se encuentran Hueicolla, con 9 personas y 

Lamehuapi con 11 habitantes (INE 2019).  

La RCV cuenta con un Plan de Conservación de Áreas que incluye nueve objetos de conservación 

para los años 2015-2025 (Silva-Rodríguez et al. 2015a). El PNAC por su parte, homologó seis de estos 

objetos de conservación (Cunazza y Contreras 2015). Los objetos de conservación compartidos son: 

Bosque de alerce, Bosque siempreverde, Bosque de olivillo costero, Ecosistemas de agua dulce y 

estuarios, el objeto Zorro de Darwin, güiña y pudú y Anfibios de bosque (Cunazza y Contreras 2015, 

Silva-Rodríguez et al. 2015a). Dentro de las amenazas identificadas en este periodo para ambas áreas 

protegidas se encuentran el ganado y los perros, entre otros (Cunazza y Contreras 2015, Silva-Rodríguez 

et al. 2015a). Estas amenazas son monitoreadas desde el año 2015 por la RCV, y desde el año 2016 por 

el PNAC (Silva-Rodríguez et al. 2015b, 2018, en prensa). 

 

3.2 Diseño del monitoreo 

Ambas áreas protegidas (RCV desde 2015, PNAC desde 2016) realizan monitoreo por medio de 

cámaras trampa con el fin de obtener información sobre el estado de los objetos de conservación zorro 

de Darwin, guiña y pudú y bosque siempreverde y de dos amenazas (perro y ganado) (Silva-Rodríguez 

et al. 2015c, en prensa). Este monitoreo se realiza una vez al año entre los meses de enero y mayo, siendo 

esta labor realizada por los guardaparques de cada área protegida. El diseño del plan de monitoreo se 

presenta en detalle en Silva-Rodríguez et al. (2015c, 2018), y se resume a continuación, incluyendo 

algunas actualizaciones posteriores a lo reportado en dichos trabajos. El monitoreo considera 60 sitios en 

la RCV y 35 en el PNAC. Para determinar la ubicación de los puntos de monitoreo de la RCV, se dividió 

el área protegida en una grilla con celdas de 1 km2 y se determinaron las celdas accesibles por caminos, 

senderos y huellas. Posteriormente se preseleccionaron 90 celdas de forma aleatoria y estratificada (50 

en la zona norte y 40 en la zona sur). Finalmente, se seleccionaron 60 sitios, es decir, 30 cámaras por 

sector, las que fueron instaladas en la mayoría de los casos <50 m de distancia de los caminos. En el caso 

del PNAC se siguió una aproximación similar. En 2016 se determinaron 30 celdas a ser monitoreadas, 

pero sólo se incluyeron 20 para el monitoreo piloto a ser ejecutado dicho año (Silva-Rodríguez et al. 

2018). El año 2017 se agregaron cinco celdas adicionales.  
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Durante los monitoreos, las cámaras se instalaron usualmente a alrededor de 20-30 cm de altura 

con exposición sur preferentemente. Además, se colocaron cebos y atractores con la finalidad de 

aumentar la probabilidad de detectar zorro de Darwin. El uso de atractores debería incrementar la 

probabilidad de detectar zorros de Darwin (Silva-Rodríguez et al. 2018) y otros carnívoros, entre ellos 

perros, pero no se espera que cambie el estado de ocupación. Durante los monitoreos se utilizó pollo 

crudo en tubo de PVC como cebo, además de una jeringa de 1 ml con atractores olfativos instalada cerca 

del tubo. Sin embargo, los atrayentes variaron según disponibilidad. Durante los años 2015-2016 se 

utilizó pollo y orina de lince (Kishel’s Quality Animal Scents and Lures, Inc., East Aurora, Nueva York). 

Para el monitoreo del año 2017, los atractores usados fueron trozos de pollo crudo, Caven’s Terminator 

y Fox Frenzy para el tubo de PVC y orina de zorro (Trap Shack Company) para la jeringa, mientras que 

en el año 2018 tanto para el tubo como para la jeringa solo se utilizó orina de zorro. Luego de mínimo 

un mes, las cámaras fueron desinstaladas y ubicadas en otros puntos de las áreas protegidas. Se 

descartaron de análisis posteriores cámaras mal instaladas (i.e. instalación sin cebo, que la cámara no 

enfoque el suelo) y aquellas que tuvieron problemas de funcionamiento. Para los fines de este trabajo, 

los sets de datos fueron utilizados hasta el día 30 de muestreo, según lo planificado en el diseño del 

monitoreo (Silva-Rodríguez et al. 2015b). Considerando lo anterior, el esfuerzo fue de 1557 trampas día 

para el año 2015 y de 2257, 2411 y 2547 trampas día para los años 2016, 2017 y 2018, respectivamente, 

lo que sumó un total de 8772 trampas día. 

Las imágenes obtenidas fueron respaldadas en un disco duro, para posteriormente ser procesadas 

siguiendo el método de Sanderson y Harris (2013). Este método consiste en preparar el set de datos 

cambiando el nombre de los archivos por la fecha y hora del registro, lo cual se ejecuta por medio del 

programa ReNamer 6.8 (http://www.den4b.com). Se continúa con el trabajo manual de clasificación de 

imágenes según la cámara, la especie y el número de individuos en la fotografía. En este proceso se 

consideraron todos los registros, exceptuando situaciones donde perros acompañaban a quienes 

instalaron las cámaras. Luego, se utilizó el programa DataOrganize (Sanderson y Harris 2013) con el fin 

de ordenar la información de las imágenes utilizando los metadatos de estas. Posteriormente, se realizó 

un análisis preliminar de los datos a través del software DataAnalize (Sanderson y Harris 2013). 

 

3.3 Ocupación de animales domésticos dentro de las áreas protegidas 

A partir de la información obtenida en las cámaras trampa se determinó la proporción de cámaras 

que registraron cada una de las especies de interés. Este estimador es frecuentemente considerado como 

“ingenuo” (naïve), por cuanto la ausencia de registros de una especie en un punto de muestreo no significa 
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que no se encuentre presente (Mackenzie et al. 2002). Para abordar esta problemática, con la información 

recopilada los primeros 30 días de funcionamiento, se construyó una historia de detección para cada 

cámara. La historia de detección estuvo compuesta por seis períodos de cinco días cada uno, donde se 

determinó si la especie fue detectada (“1”) o no (“0”), similar a lo reportado por Silva-Rodríguez et al. 

(2018) para zorros de Darwin con el mismo set de datos. Esta información se ingresó al programa 

Presence 11.7 (Hines 2006), y se analizó con modelos de ocupación de una especie y una estación los 

años 2016 a 2018. El año 2015 no pudo ser analizado debido al bajo número de registros de animales 

domésticos. No se incorporaron covariables debido al bajo número de cámaras que registraron perros y 

ganado cada año. 

 

3.4 Mapeo de zonas con presencia de animales domésticos dentro de las áreas protegidas. 

Para identificar zonas con presencia de animales domésticos dentro de las áreas protegidas 

(objetivo 3), los registros fueron mapeados con el software QGIS 2.18.10 (https://www.qgis.org/es/site/). 

El propósito de esta aproximación es determinar si estas especies se encuentran distribuidas de forma 

homogénea en las áreas protegidas o si existen sectores específicos donde la presencia de animales 

domésticos sea frecuente. Se entiende como frecuente el hecho de que perros o ganado sean detectados 

consistentemente en una determinada cámara en al menos dos años distintos. Para estos fines se 

dividieron ambas áreas protegidas en 17 sectores que agrupan distintos números de cámaras (ver Figura 

1). La división de los sectores fue con el criterio de cercanía entre cámaras, diferenciación entre áreas 

protegidas y facilidad de las amenazas para transitar por el sector. Luego se determinó en qué proporción 

de todos los monitoreos se detectaron perros o ganado bovino en cada uno de los sectores. Finalmente, y 

sólo con fines descriptivos, se determinó si durante los años en cuestión, se había detectado la presencia 

de zorro de Darwin en las proximidades de la cámara o si el uso de suelo correspondía a alerce u olivillo 

costero. Para esto, se generó un buffer de 1,25 km de radio centrado en cada cámara que detectó zorro 

de Darwin en los mismos monitoreos. Este valor corresponde al radio de un área circular de 488 ha, 

superficie del ámbito de hogar de mayor tamaño reportado por Jiménez (2007) para zorros de Darwin. 

Para el caso del ganado, se utilizaron los datos de uso de suelo de las áreas protegidas (UACh y CONAF 

2014). La selección de estas especies se debe a que son objetos de conservación de las áreas protegidas 

con las que se trabajó y por tratarse de especies afectadas de forma directa o indirecta por el ganado o los 

perros.  
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4. RESULTADOS 

 

4.1. Ocupación de animales domésticos dentro de las áreas protegidas 

La proporción de cámaras con presencia de animales domésticos fue relativamente baja en todos 

los años, tanto a nivel de cada área protegida como de territorio (Cuadro 1). Si bien la ocupación ingenua 

total es muy similar para ambas amenazas (entre un 8 y 12% para ambas especies en los diferentes años), 

al momento de revisar por área protegida se observan diferencias. Por ejemplo, en la RCV se detectó 

perros con mayor frecuencia que ganado bovino en los años 2017 y 2018, mientras que para los mismos 

años en el PNAC se detectó ganado bovino con mayor frecuencia que perros. La ocupación ingenua se 

mantuvo estable en el tiempo (Cuadro 2), con un pequeño aumento de tres puntos porcentuales para 

ambas especies en el año 2018 en comparación a los años anteriores (Cuadro 1, Anexo 1).  

 

Cuadro 1. Número de cámaras instaladas y porcentajes de ocupación no corregida (naïve) para perros 

(a) y ganado (b) para cada área protegida entre los años 2015 – 2018. 

a) 

Año 

Reserva Costera Valdiviana Parque Nacional Alerce Costero Total 

Cámaras 

instaladas 
ᴪ(Naïve) 

Cámaras 

instaladas 
ᴪ(Naïve) N° cámaras ᴪ(Naïve) 

2015 53 0,08 - - 53 0,08 

2016 57 0,11 20 0,10 77 0,10 

2017 58 0,12 24 0,00 82 0,09 

2018 55 0,13 31 0,10 86 0,12 

b) 

Año 

Reserva Costera Valdiviana Parque Nacional Alerce Costero Total 

Cámaras 

instaladas 
ᴪ(Naïve) 

Cámaras 

instaladas 
ᴪ(Naïve) N° cámaras ᴪ(Naïve) 

2015 53 0,08 - - 53 0,08 

2016 57 0,07 20 0,10 77 0,08 

2017 58 0,05 24 0,17 82 0,09 

2018 55 0,09 31 0,16 86 0,12 

 

En los resultados del análisis de ocupación (Cuadro 2) se entrega la probabilidad de uso corregida 

(ᴪ) y la probabilidad de detección junto a sus respectivos intervalos de confianza. La probabilidad de 

uso fluctuó entre 10 y 21% para perros mientras que para ganado bovino fue entre 11 y 20%. Se observa 

una baja probabilidad de detección para ambas especies (11 a 14%), a excepción del año 2017. Durante 
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ese año la probabilidad de detección fue más alta (29% para perro y 22% para ganado), mientras que la 

probabilidad de ocupación fue más baja, siendo de 10% para perros y 11% para ganado bovino.  

 

Cuadro 2. Porcentaje de ocupación y probabilidad de detección para perro y ganado bovino entre los 

años 2016 – 2018. 

Año 
Perro  Ganado 

ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC(p)   ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) p IC(p) 

2016 0,09 0,21 0,06 - 0,51 0,11 0,03 - 0,33  0,08 0,15 0,04 - 0,42 0,12 0,03 - 0,34 

2017 0,09 0,10 0,05 - 0,20 0,29 0,16 - 0,47  0,09 0,11 0,05 - 0,23 0,22 0,10 - 0,41 

2018 0,12 0,20 0,08 - 0,41 0,14 0,06 - 0,30  0,12 0,20 0,08 - 0,41 0,14 0,06 - 0,30 

 

 

4.2. Mapeo de zonas con presencia de animales domésticos 

A lo largo de los cuatro años estudiados, se detectó la presencia de perros y ganado bovino en 16 

y 17 sitios distintos respectivamente (ver Figura 2). Las detecciones de perros se concentraron en seis de 

los sectores definidos para este estudio, mientras que el ganado fue detectado en 11 sectores. En cuanto 

a los puntos frecuentes, para el caso de los perros estos se encuentran en tres sectores (Quilatulo, Cadillal 

y Lamehuapi-Hueicolla), mientras que la amenaza de ganado se observa en seis sectores (Huiro-

Chaihuín, Vuelta de Zorra, Las Garzas-Máquina Quemada, Cadillal, Tres Chiflones y Lahual).  

Al solapar los puntos frecuentes de presencia de estas amenazas con objetos de conservación 

altamente vulnerables a estas especies, se aprecia que se ha detectado zorro de Darwin en todos los 

sectores con presencia frecuente de perros. Revirtiendo el análisis, tres de los nueve sectores donde se ha 

detectado zorro de Darwin corresponden a sectores con presencia frecuente de perros (según la definición 

aquí usada). Para el caso del ganado, el solapamiento con alerce u olivillo ocurre en los sectores Huiro-

Chaihuín, Las Garzas-Máquina Quemada, Vuelta de Zorra, Cadillal y Lahual. 

Folio005508



12 
 

   

Figura 2. Distribución espacial de las amenazas perro (a) y ganado (b) dentro de las áreas protegidas 

Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero. En color negro se presentan los sitios 

con detección en solo uno de los cuatro años y en rojo los puntos frecuentes donde se observaron en más 

de una ocasión de monitoreo la especie señalada. Para el caso de los perros su presencia fue solapada a 

los registros de zorro de Darwin, mientras que la presencia de ganado bovino se solapó a la presencia de 

alerce u olivillo costero.  

 

 

5. DISCUSIÓN 

 

5.1. Consideraciones generales 

Los estudios indican que tanto los perros como el ganado se encuentran dentro de las especies 

invasoras que generan mayores impactos en el mundo (Bellard et al. 2016b, Doherty et al. 2016) y el 

tomar acciones de control efectivas adaptadas a los contextos en los que ocurren es crucial para reducir 

sus efectos sobre la biodiversidad (Bonacic et al. 2019). En el presente trabajo se encontró que los perros 

y el ganado bovino ocupaban una proporción relativamente baja (20%) del territorio estudiado. Esto 

contrasta con otros estudios realizados en Chile y en el extranjero. Por ejemplo, en la Cordillera de 

Nahuelbuta los perros ocupaban el 66% del territorio estudiado (Moreira-Arce et al. 2015), mientras que 

en Ecuador estos cánidos ocupaban sobre el 50% de cinco áreas de estudio ubicadas en zonas altoandinas 

(Zapata-Ríos y Branch 2018). Por otro lado, un muestreo realizado en el Parque Nacional Nahuelbuta 

por medio de cámaras trampa (n=14) encontró la presencia de perros y ganado en un 23,1% y un 64,3% 

a b 
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respectivamente (Sánchez et al. 2014). El ganado bovino además se considera una amenaza de alta 

importancia en otras áreas protegidas de Chile (e.g., Parque Nacional La Campana, CONAF 2017). De 

este modo, los valores reportados en este trabajo son más bien bajos. A pesar de lo anterior, es posible 

que los valores tanto para la ocupación de perros como de ganado se encuentren sobreestimados dado 

que el muestreo se realiza asociado a caminos, elementos del paisaje que favorecen la presencia de perros 

(e.g., Moreira-Arce et al. 2015, Sepúlveda et al. 2015) y ganado (Tofastrud et al. 2019). Por otro lado, 

es importante mencionar que todos los monitoreos se realizan en la temporada de verano-otoño, por lo 

que es posible que el alcance de las amenazas estudiadas pueda variar estacionalmente. Por ejemplo, el 

ganado podría presentar una distribución diferente en invierno a causa de inundaciones de zonas de 

pastoreo de baja altitud. 

La presencia de ganado y perros dentro de las áreas protegidas estudiadas se encuentra asociada 

a los bordes y a sitios cercanos a asentamientos humanos (e.g., Cadillal, Lamehuapi). Sin embargo, los 

resultados de los perros son interesantes, ya que si bien Silva-Rodríguez y Sieving (2012) mencionan 

que su presencia se correlaciona con la proximidad a casas (ver también Sepúlveda et al. 2015, Pérez et 

al. 2018) y que algunos estudios han mostrado asociación de perros a lugares con mayor densidad de 

casas (Ribeiro et al. 2019), los sectores críticos corresponden a sectores con baja densidad humana. Es 

probable que la baja detección de perros en sectores de mayor densidad humana, se deba a que las 

cámaras de dichos sectores se encontraban lejos de casas y caminos que comuniquen estas, en 

circunstancias que los perros concentran la mayor parte de su actividad cerca de sus hogares (Sepúlveda 

et al. 2015).  

Tanto en este estudio (Figura 2a) como en otros llevados a cabo en Chile se ha encontrado que la 

presencia de los perros se asocia a los bordes de los parches de vegetación nativa (Sepúlveda et al. 2015). 

Respuestas similares han sido reportadas en el extranjero (Lacerda et al. 2009, Torres y Prado 2010, 

Vanak et al. 2014, Home et al. 2018). En el caso del ganado, se ha descrito el uso de parches pequeños 

(<50 ha) de vegetación, lo que afecta la dinámica de la vegetación en el sur de Chile (Echeverria et al. 

2007). Al igual que en el caso de los perros, la presencia del ganado se asociaría a los bordes de las áreas 

protegidas (Figura 2b), lo que concuerda con lo reportado en otras partes del planeta (e.g., Gandiwa et 

al. 2011, Muposhi et al. 2016). De este modo, los patrones aquí reportados sugieren que los efectos de 

las especies domésticas podrían ser mayores en los bordes de las áreas protegidas. Esto resulta ser un 

problema aún mayor en parches de vegetación pequeños o discontinuos que por ende presentan mayor 

efecto borde (Echeverria et al. 2007, Silva-Rodríguez et al. 2010, Vanak y Gompper 2010). 
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Si bien la presencia de animales domésticos se asoció a los bordes de las áreas protegidas 

estudiadas (Figura 2), algunos de los puntos de detección frecuente correspondieron a sitios donde se 

encontraban especies vulnerables a los efectos de estos animales. Por ejemplo, en el caso del ganado, se 

detectó su presencia recurrente en el sector Lahual, ubicado en una zona de alerces degradados. El alerce 

se encuentra categorizado por la IUCN como en peligro (Premoli et al. 2013), y el ganado ha sido 

identificado como una importante amenaza a su regeneración (Bahamondes et al. 2007). También se 

encontró la presencia de esta amenaza en los sectores de Huiro-Chaihuín, Las Garzas-Máquina Quemada, 

Vuelta de Zorra y Cadillal, en zonas muy cercanas a sitios con presencia de olivillo, especie que se 

considera amenazada a escala local (Delgado 2005) y emblemática para la zona (Silva-Rodríguez et al. 

2015b). Por último, es importante considerar otros impactos tales como la potencial transmisión de 

enfermedades a pudú (Llanos-Soto y González-Acuña 2019) o sus efectos negativos sobre la 

regeneración del bosque en general (Raffaele et al. 2007, Zamorano-Elgueta et al. 2014). Situación 

similar se da en el caso de los perros. Los tres sectores frecuentes identificados corresponden a zonas 

donde se ha detectado la presencia de zorro de Darwin durante los mismos monitoreos (Figura 2a). La 

distribución del zorro de Darwin es aparentemente parchosa (Silva-Rodríguez et al. 2018), motivo por el 

cual es preocupante que en cinco de los nueve sectores con presencia confirmada de este cánido se haya 

detectado la presencia de perros. Esto resulta crucial por el riesgo de ataques a zorros (e.g., D’elía et al. 

2013), cambios en uso de espacio (Moreira-Arce et al. 2015) y transmisión de enfermedades, por 

ejemplo, de distémper canino (Silva-Rodríguez et al. 2016). Entre estos mecanismos, el más significativo 

y primordial es el riesgo de enfermedad, la cual se encuentra catalogada en el Plan de Conservación con 

alcance alto y gravedad muy alta (Silva-Rodríguez et al. 2015a). Esto, debido al estudio de Timm et al. 

(2009), quienes documentaron la declinación de la población del zorro isleño (Urocyon littoralis) en la 

isla Santa Catalina, California. Esta población en 1999 se redujo en aproximadamente un 85% y su causa 

fue vinculada al virus distémper canino. Si bien no existen brotes de distémper documentados en zorro 

de Darwin, estos antecedentes sugieren que se trataría de una amenaza de alta importancia (Silva-

Rodríguez et al. 2016). Evidentemente, la presencia de ganado y perros es una amenaza para otras 

especies con las que también co-ocurren, como por ejemplo el olivillo (Zamorano-Elgueta et al. 2014) y 

el pudú (Silva-Rodríguez y Sieving 2012), respectivamente. 

El área ocupada tanto por perros como por ganado aparenta estar relativamente estable a lo largo 

de los cuatro años estudiados. En términos de ocupación ingenua (ᴪNaïve) se observa un aumento de 3 

puntos porcentuales (desde 9 a 12%) para ambas especies entre 2017 y 2018. El incremento aparente se 

explica por nuevos registros en cámaras aledañas a las que ya habían detectado estas especies en años 
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anteriores. Solo se reconoció una cámara para perro y dos para ganado como sitios “nuevos” de registros 

de estos animales (Anexo 1 y 2). Por otro lado, los análisis con modelos de ocupación, sugieren una 

diferencia mayor entre 2017 y 2018 (desde 10-11% a 21% para ambas especies). Sin embargo, existe 

una incertidumbre importante asociada a dichos modelos lo cual se ve reflejado en amplios intervalos de 

confianza (Cuadro 2). Esta incertidumbre se explica por la baja probabilidad de detección (a pesar del 

uso de atractores), sumado a los pocos sitios muestrales considerando la cantidad requerida para 

situaciones donde la ocupación y probabilidad de detección es baja (ver Gálvez et al. 2016). Por otro 

lado, es muy probable que varios de los supuestos para la estimación de ocupación hayan sido 

quebrantados. Por ejemplo, los supuestos de independencia espacial, probabilidad de ocupación 

constante y probabilidad de detección constante (Mackenzie et al. 2017). Mackenzie et al. (2017) 

mencionan que la probabilidad de ocupación y detección cuando no son uniformes en todas las unidades 

de muestreo deben ser modeladas por medio de covariables, lo cual no pudo ser realizado en este caso 

debido al bajo número de detecciones. De haberse realizado el modelamiento, es probable que la 

probabilidad de ocupación habría disminuido a medida que aumentaba la distancia al borde, pues como 

se aprecia en la figura 2, la presencia de estos animales domésticos ocurre cercana a estas áreas. Además, 

existe una sobrerrepresentación en los bordes, debido a que hay más cámaras instaladas cerca de los 

límites de estas áreas protegidas que en el interior de ellas (ver Figura 1). A causa de esto, es probable 

que exista una sobreestimación de la probabilidad de uso.  

 

5.2 Implicancias en la gestión de la Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero 

Considerando la realidad encontrada en los monitoreos, es posible que las metas de reducción de 

amenazas propuestas para el año 2020 en el Plan de manejo de la RCV (Silva-Rodríguez et al. 2015b) 

sean difíciles de alcanzar. Por ejemplo, para la amenaza perro, se estipula que la meta a alcanzar pasado 

5 años del inicio del monitoreo es reducir a menos del 10% el área ocupada por estos animales (Silva-

Rodríguez et al. 2015b). Para alcanzar esta meta, las acciones se concentraron en el sector norte, bajo el 

supuesto implícito de que allí se encontrarían los sectores críticos (debido a que hay más perros). Sin 

embargo, la amenaza se concentra principalmente en la zona sur (Figura 2b), lo que no se sabía al iniciar 

los monitoreos el año 2015 (E.A. Silva-Rodríguez, com. pers.). De este modo, una reducción bajo el 10% 

de ocupación en la zona norte es poco probable que contribuya a una reducción significativa en el área 

ocupada total por perros. Por lo mismo, se recomienda priorizar estrategias para reducir los posibles 

efectos de los perros, en los sectores Quitaluto y Cadillal en el norte y en el sector Lamehuapi-Hueicolla 

en el sur con el fin de proteger las poblaciones de zorro de Darwin. Estas estrategias deberían considerar 
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control reproductivo de la población canina, vacunación y restricción de movimiento (Villatoro et al. 

2016, 2019). La esterilización y vacunación pueden contribuir a reducir el riesgo asociado a los perros, 

siempre y cuando tanto el recambio poblacional, como la inmigración de perros desde otros lugares sean 

bajos (Belsare y Gompper 2015, Villatoro et al. 2016). Además de esto, los operativos deben ser 

acompañados de instancias de educación con énfasis en la reducción del número de perros por 

propietario, su capacidad de vagar libremente y el desincentivo del reemplazo de estos (Silva-Rodríguez 

y Sieving 2012, Silva-Rodríguez et al. 2015a). En cuanto a la restricción de movimiento este puede ser 

a través de correas y/o cercos (Silva-Rodríguez y Sieving 2012, Sepúlveda et al. 2015). Si bien es 

probable que estas medidas sean muy difíciles de implementar (Villatoro et al. 2019), estas podrían 

centrarse en un principio en los perros problemáticos (los que deambulan mayores distancias), ya que se 

ha demostrado que no todos los perros tienen el mismo comportamiento de realizar excursiones 

(Sepúlveda et al. 2015, Pérez et al. 2018). Otro factor que no se debe dejar atrás es la alimentación de 

los canes y sobre todo de aquellos que no pueden ser restringidos de su movimiento debido a que son 

animales de trabajo (e.g., perros que cuidan ganado). Es importante que su alimentación sea la adecuada, 

pues es más probable que los perros mal alimentados ataquen especies nativas (Silva-Rodríguez y 

Sieving 2011). El foco central de la problemática se concentra en la decisiones y actitudes de los 

propietarios de los perros, es por esto que es indispensable realizar las estrategias considerando la 

dimensión humana del problema (Morters et al. 2014, Villatoro et al. 2016).  

En el caso del ganado, la meta era una reducción del 50% (Silva-Rodríguez et al. 2015b), meta 

construida sobre el supuesto de una ocupación mayor a la finalmente detectada. Sin embargo, el año 2014 

se firmaron acuerdos con los ganaderos de la zona de Cadillal (TNC 2014), por lo que, si esta estrategia 

fue exitosa, es probable que los efectos hayan ocurrido de forma previa al inicio del monitoreo, por lo 

que este sería incapaz de detectarlo. Una alternativa para evaluar la efectividad de esta estrategia, podría 

ser replicar el monitoreo con la metodología utilizada antiguamente, que se realizaba a través de signos 

indirectos (huellas, fecas) de presencia de ganado en los caminos del área protegida, y comparar la 

presencia de estos animales tanto antes y después de la intervención, como también en sectores con y sin 

intervención (diseño BACI, Before-After, Control-Impact; Block et al. 2001). Para la reducción de esta 

amenaza es importante dar continuidad a estrategias con perspectiva de territorio, debido a que varios de 

los sectores con presencia bovina se encuentran en los sectores colindantes entre la RCV y el PNAC. Por 

ejemplo, el problema de la presencia de ganado en el sector Lahual de la RCV y en el sector Monumento 

del PNAC, probablemente se deba a pocos propietarios de ganado en sectores aledaños al PNAC. De 

este modo, tal como se ha realizado en el sector Cadillal (TNC 2014), es importante que continúe la 
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colaboración entre ambas áreas protegidas para dar solución a problemas que aquejan a objetos de 

conservación tales como el alerce y el olivillo. 

Los resultados aquí presentados, son relativamente positivos, en términos de que tanto la 

ocupación ingenua como corregida es baja (pero ver situación de zorro de Darwin, alerce y olivillo). Sin 

embargo, no hay que dejar de lado que estos sitios son áreas de protección concurridas por visitantes y 

que además se presenta como un modelo de conservación (Silva-Rodríguez et al. 2015a). Por esto, el 

hecho de que los visitantes evidencien la presencia de animales domésticos en caminos y senderos tanto 

de forma directa como indirecta a través de sus huellas o fecas, puede generar un malestar legítimo. La 

percepción social es un argumento adicional de por qué es importante continuar trabajando en reducir el 

nivel de ocupación de estos animales domésticos dentro de estas administraciones, además de continuar 

presentando y divulgando los resultados de los monitoreos como método para dar a conocer los avances 

en conservación dentro de estas áreas silvestres protegidas. 

 

 

6. CONCLUSIONES  

 

Los resultados de este estudio revelan una ocupación relativamente baja y estable de perros y 

ganado bovino dentro de la Reserva Costera Valdiviana y el Parque Nacional Alerce Costero, cuya 

presencia está asociada a localidades vecinas y a los bordes de estas áreas protegidas. Si bien la ocupación 

es baja, la presencia de estos animales sigue siendo una amenaza, debido a los posibles impactos que 

pueden producir al estar presentes (e.g., transmisión de enfermedades, cambios en estructura y 

composición en el ecosistema) y porque se encuentran en sectores con presencia de especies nativas de 

importancia, tanto a nivel local como mundial, debido a sus estados de conservación (e.g., zorro de 

Darwin y Alerce, Figura 2). La presencia de localidades rurales cercanas a áreas protegidas es una 

situación recurrente en el sur de Chile y explica la presencia de animales domésticos en su interior (e.g., 

Silva-Rodríguez y Sieving 2012) por lo que realizar acciones que consideren a los dueños de animales 

domésticos es crucial para lograr los objetivos en conservación (Villatoro et al. 2019). El caso de 

acuerdos firmados entre las áreas protegidas y ganaderos vecinos (TNC 2014) es un ejemplo de entender 

el problema con responsabilidad compartida, buscando consenso entre las partes, tal como lo sugieren 

Redpath et al. (2013). El enfocar las actividades de manejo solo en la especie problema sin considerar la 

dimensión humana del asunto, es generar estrategias que van en dirección al fracaso (Redpath et al. 2013, 

Villatoro et al. 2016, 2019).  
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ANEXOS 

 

1. Cámaras con presencia de perro y ganado durante los años 2015-2018 por área protegida. 

Año 
Reserva Costera Valdivia Parque Nacional Alerce Costero 

Perro Ganado Perro Ganado 

2015 

D28 

D29 

E26 

F25 

F25 

J03 

M04 

Q04 

-  -  

2016 

C29 

D29 

E26 

E28 

F25 

J03 

O06 

P06 

Q04 

U07 

V03 

BL12 

V07 

2017 

D28 

E26 

E27 

E28 

J03 

M03 

M04 

J03 

O06 

R26 

- 

BA09 

U07 

U27 

V07 

2018 

C29 

C31 

D29 

D31 

E26 

E27 

E28 

M25 

O06 

R26 

S26 

S27 

U07 

V03 

Y29 

BL12 

S01 

U07 

U26 

V07 
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2. Ubicación cámaras trampas con su respectivo código de identificación. 
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RESUMEN 

 

La implementación de trampas cámaras para el monitoreo de fauna silvestre, dentro y fuera de las 

áreas protegidas, ha brindado una gran ayuda a la hora de mejorar e incrementar los esfuerzos de 

conservación de especies amenazadas o aquellas que son difíciles de detectar y por tanto de estudiar. Esta 

herramienta ha sido implementada dentro del Plan de Monitoreo de la Reserva Costera Valdiviana 

(RCV), lo que ha dado como resultado importantes hallazgos, los cuales han motivado a otras áreas 

protegidas del país a integrar esta tecnología a sus herramientas de gestión. Este trabajo busca realizar 

una evaluación al uso de trampas cámaras en el Plan de Monitoreo de RCV a través del análisis de 

ocupación de las especies que componen el objeto de conservación a estudiar, zorro de Darwin 

(Lycalopex fulvipes), güiña (Leopardus guigna) y pudú (Pudu puda), durante el periodo 2015 – 2019 con 

el fin de verificar el estado actual tanto del objeto de conservación, como de sus amenazas perro y ganado. 

Este análisis es importante para detectar posibles problemáticas y desarrollar estrategias oportunas que 

permitan una mejora al Plan de Monitoreo a 5 años de su implementación. El análisis de los datos 

obtenidos muestra que tanto güiña como pudú se encentran distribuidos homogéneamente dentro de 

RCV, mientras que los registros de zorro de Darwin se concentran principalmente en la zona sur. Todas 

las especies estudiadas presentaron una ocupación relativamente constante en el tiempo incluyendo 

perros y ganado. Las principales debilidades detectadas se asocian a amplios intervalos de confianza en 

los estimadores, que derivan de la combinación de tamaño muestral y baja probabilidad de detección de 

algunas especies. A partir de lo anterior, se recomiendan medidas para fortalecer el monitoreo, 

enfatizando el trabajo en conjunto con el Parque Nacional Alerce Costero. 

 

Palabras clave: Plan de Monitoreo, Área Silvestre Protegida, Trampas Cámara, Ocupación de especies, 

zorro de Darwin, güiña y pudú.  
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1 INTRODUCCIÓN  

 

Debido a su condición de isla biogeográfica, Chile presenta una cantidad importante de especies 

nativas y endémicas, algunas de las cuales se encuentran amenazadas. Las áreas silvestres protegidas 

(ASP), estatales y privadas, juegan un papel importante a la hora de conservar estas especies. Esta 

situación hace necesario que las ASP cuenten con sistemas de monitoreo eficaces que permitan generar 

información de forma precisa y eficiente, para mejorar el proceso de toma de decisiones orientado a 

lograr los resultados y metas esperadas. Debido a esto, los planes de monitoreo deben ser sujetos a 

evaluaciones periódicas para lograr identificar y corregir posibles fallas dentro del mismo.  

Existen diversas metodologías para monitorear fauna silvestre. Estas incluyen censos, estimaciones 

de abundancia utilizando puntos de conteo y/o transectos, radiotelemetría, captura de ejemplares vivos, 

trampas cámaras, entre otros. Entre estos métodos, destaca el uso de trampas cámaras, por cuanto ha 

provisto una solución costo-eficiente para el monitoreo de especies que de otro modo serían difíciles de 

detectar. 

La Reserva Costera Valdiviana (RCV) es un área protegida privada perteneciente a la ONG The 

Nature Conservancy creada el año 2003. La RCV es pionera a nivel nacional en cuanto a la utilización 

de los Estándares Abiertos para la Práctica de la Conservación, como metodología de planificación y 

cuenta en la actualidad con tres instrumentos de gestión: Plan de Conservación de Áreas, Plan de Manejo 

y Plan de Monitoreo. En el caso específico del plan de monitoreo, destaca la implementación del 

seguimiento del objeto de conservación “Zorro de Darwin – güiña – pudú” y algunas amenazas a través 

del monitoreo con trampas cámaras. A cinco años de su implementación, es importante analizar el 

desempeño de este plan de monitoreo tanto en términos de sus fortalezas como de sus debilidades. Esto 

permitirá, formalizar y compartir aprendizajes que permitan contribuir a mejorar la gestión de la Reserva 

Costera Valdiviana y otras áreas protegidas. 

El propósito de esta evaluación corresponde a realizar un seguimiento mediante la observación y 

el análisis de la ejecución del plan de monitoreo de RCV con el fin de detectar oportunamente posibles 

problemas o aspectos que, potencialmente representen alguna problemática a futuro. 

 

Objetivo general. 

• Evaluar el plan de monitoreo de la Reserva Costera Valdiviana en cuanto al uso de trampas 

cámaras para el seguimiento de indicadores identificados en el Plan de Conservación de Áreas. 
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Objetivos específicos. 

• Evaluar el estado de objetos de conservación y amenazas monitoreadas a partir del uso de cámaras 

trampa. 

• Evaluar el cumplimiento de objetivos y metas planteadas en plan de conservación, utilizando los 

datos reportados por el plan de monitoreo.  

• Proveer recomendaciones que permitan mejorar el plan de monitoreo tomando en cuenta las 

fortalezas y debilidades detectadas a partir del análisis de los datos generados por este. 

 

 

2 MARCO TEÓRICO 

 

2.1 Defaunación y Áreas Silvestres Protegidas como estrategia de conservación 

 

La biodiversidad ha estado disminuyendo rápidamente debido al aumento de presiones antrópicas 

sobre los ecosistemas (Butchart et al. 2010), la pérdida de fauna silvestre es un proceso comparable con 

otras causas de pérdida de biodiversidad, tales como la deforestación, y ha sido definida como 

“defaunación” (Dirzo et al. 2014). La defaunación puede categorizarse, dependiendo de la escala en la 

que se examine, en extinciones globales, locales o declinación local de abundancia (Young et al. 2016). 

El establecimiento de áreas silvestres protegidas (ASP) es una de las principales estrategias de 

conservación para contrarrestar estos procesos (Ervin 2003, Salafsky et al. 2008, Butchart et al. 2012) 

ya que son capaces de conservar la biodiversidad in situ (Rodríguez et al. 2004), en la medida de que su 

gestión contribuya a la mitigación de amenazas (Watson et al. 2014). 

A pesar de su importancia, un número importante de áreas protegidas del mundo presentan 

debilidades en su gestión, incluyendo, pero no limitándose al financiamiento, participación comunitaria, 

planificación de su gestión y en la ejecución de acciones de conservación (Bruner et al. 2001, Leverington 

et al. 2010, Pressey et al. 2015). Por ejemplo, Chile cuenta con un importante número de ASP con 

deficiencias en su manejo, lo que se refleja por ejemplo en bajos niveles de ejecución de acciones de 

conservación contemplados en planes de manejo (Sepúlveda et al. 2015). Esto se explica en muchos 

casos por limitaciones financieras (Waldron et al. 2013). De este modo, el hecho de que un área sea 

declarada como protegida, no implica que las poblaciones animales se encuentren libres de amenazas. 

Por ejemplo, es posible que ocurran procesos de defaunación vinculados a conflicto entre las 

comunidades y fauna silvestre en los bordes de las áreas protegidas (Woodroffe y Ginsberg 1998, Balme 
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et al. 2010), deforestación (Joppa et al. 2008), transmisión de patógenos (Alexander et al. 2010, De Vos 

et al. 2016), interacciones con animales domésticos (Silva-Rodríguez y Sieving 2012), entre otros. 

Para mejorar la gestión de las ASP, tanto a nivel mundial (CMP 2020) como nacional (CONAF 

2017), diversas áreas protegidas han optado por adoptar los “Estándares Abiertos para la Práctica de la 

Conservación” (Estándares de Conservación, CMP, 2020) como metodología de planificación. En esta 

aproximación el monitoreo es fundamental como herramienta de evaluación de la gestión permitiendo, 

en caso de ser necesario, adaptar el manejo (Pressey et al. 2015, CMP 2020) y transparentar a la sociedad 

los resultados de la gestión (CONAF 2017).  En el marco de los Estándares de Conservación, los planes 

de monitoreo abordan el seguimiento del estado de los objetos de conservación y las amenazas 

previamente definidas, de modo que la información obtenida sea utilizada en los procesos de gestión 

futuros (CMP 2020) se define objeto de conservación como la selección de especies, conjuntos de 

especies, ecosistemas o comunidades a conservar dentro de un ASP, estos se dividen como objetos de 

filtro grueso a los ecosistemas o comunidades y objeto de filtro fino a las especies, conjunto de especies, 

ensambles, etc. 

 

2.2 Monitoreo de Fauna Silvestre 

 

Dependiendo de los objetivos y las características de las especies a muestrear, existen variados 

métodos de monitoreo, a través de transectos, puntos de conteo, captura–marcaje–recaptura, 

radiotelemetría, trampas cámaras, censos entre otros (Silvy et al. 2012). Muchos de estos métodos 

implican un gran esfuerzo de muestreo, muchas inviables en contextos de gestión, especialmente cuando 

se requiere monitorear especies que ocurren a bajas abundancias o que implican condiciones logísticas 

complejas, tales como carnívoros o especies nocturnas (Hristov et al. 2008, Rich et al. 2017). En este 

contexto, la utilización de trampas cámaras tomó fuerza en el ámbito de conservación durante los años 

noventa (Kucera et al. 2011), masificándose en las últimas dos décadas (Rovero et al. 2013, Burton et 

al. 2015, Kays et al. 2020). 

En la actualidad, las trampas cámara son herramientas de estudio ampliamente utilizadas a nivel 

mundial que permiten de forma remota capturar imágenes de animales que pasen frente a ellas de forma 

no invasiva (Rovero et al. 2013). Por este motivo su uso como herramienta de investigación ha 

aumentado considerablemente (Rowcliffe y Carbone 2008, Rovero et al. 2013, Caravaggi et al. 2017). 

El uso de las trampas cámaras ha permitido, de manera costo-eficiente (Gálvez et al. 2016), la estimación 
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de riqueza de especies y abundancia relativa (Silveira et al. 2003), ocupación (e.g., Gálvez et al. 2018) e 

incluso descubrir nuevas poblaciones de especies amenazadas (e.g., Farías et al. 2014).  

Sin embargo, el mayor acceso a tecnología implica nuevos desafíos (Hebblewhite et al. 2010, Silvy 

2020). Uno de los desafíos más importante en el monitoreo de fauna, es el hecho de que por lo general 

la detección es imperfecta (Mackenzie et al. 2002, 2017). Esto implica que una especie, aun cuando se 

encuentre presente podría no ser detectada (Moilanen 2002, Mackenzie et al. 2002, 2017). Más aún, la 

incertidumbre en detección puede variar entre años, sitios y hábitat, por lo que los sesgos generados 

podrían afectar severamente la consistencia y sensibilidad de los monitoreos (Mackenzie et al. 2017). Si 

bien existen métodos estadísticos, para abordar este problema (Modelos de ocupación, Mackenzie et al. 

2002), la modelación es compleja para especies esquivas debido que presentan baja probabilidad de 

detección (e.g., Gálvez et al. 2017, Silva-Rodríguez et al. 2018). Adicionalmente, estos métodos tienen 

supuestos importantes. Por ejemplo, los modelos de ocupación asumen que la población es cerrada (o al 

menos que el estado de ocupación no cambia), el cual es fácilmente alterable ya que existe evidencia de 

cambios en el estado de ocupación incluso en períodos breves, que tradicionalmente se consideran 

cerrados (Rota et al. 2009). Esto implica que los monitoreos tienen diversos aspectos técnicos que deben 

ser planificados y ajustados de modo de asegurar que sirvan al propósito para el cual fueron diseñados. 

En Chile diversas ASP han incluido el uso de trampas cámara como parte de sus programas de 

monitoreo, logrando describir ensambles de especies en áreas protegidas (Amado et al. 2014, Saavedra 

et al. 2014, Valenzuela et al. 2014), presencia de amenazas (Cepeda-Mercado et al. 2014), patrones de 

actividad (Monroy-Vilchis et al. 2011, Zúñiga y Araya. 2014), etc. En muchos de estos casos, los 

monitoreos han sido implementados por los equipos de guardaparques y administrativos de cada ASP 

(de la Maza et al. 2013), y/o en colaboración con equipos científicos externos a las unidades (e.g., Silva-

Rodríguez et al. 2019).  

Los avances en monitoreo de fauna en los últimos 10 años han sido importantes. Sin embargo, aún 

no se han realizado evaluaciones del desempeño de estos monitoreos, en términos de sus capacidades de 

realizar el seguimiento de las especies en cuestión. Algunos análisis sugieren que podrían existir 

dificultades en términos del manejo de la incertidumbre en probabilidad de detección (e.g., Silva-

Rodríguez et al. 2018). Este trabajo se enfocará en uno de los monitoreos pioneros en el uso de trampas 

cámaras con el fin de detectar oportunamente posibles problemas o aspectos que, potencialmente 

representen alguna problemática a futuro.  
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2.3 Conservación y monitoreo de fauna en la Reserva Costera Valdiviana  

 

La Reserva Costera Valdiviana (RCV) es un área protegida de 50.250 ha perteneciente a The 

Nature Conservancy (Silva-Rodríguez et al. 2015). La RCV fue creada el año 2003 luego de la compra 

de sus tierras en una subasta pública producto del quiebre de la empresa forestal allí emplazada hasta el 

año 2003. Esta área protegida posee gran diversidad biológica y cultural, está compuesta por bosques 

templados siempreverdes los cuales cuentan con una gran cantidad de especies vasculares nativas 

(Romero-Mieres et al. 2014). Diversos esfuerzos de muestreo en mamíferos (Silva-Rodríguez et al. 2010, 

2015c, 2019), han revelado la presencia de al menos 24 especies de mamíferos nativos en el área (Silva-

Rodríguez et al. 2015a), incluyendo a especies consideradas como amenazadas por la legislación 

nacional tales como el zorro de Darwin (Lycalopex fulvipes), la güiña (Leopardus guigna), el huillín 

(Lontra provocax) y el pudú (Pudu puda). 

La RCV cuenta con tres instrumentos de gestión vigentes: el Plan de Conservación de Áreas (PCA), 

Plan de Manejo y Plan de Monitoreo. El Plan de Conservación de Áreas corresponde a una actualización 

del PCA previo (Delgado 2005) y fue elaborado utilizando los “Estándares Abiertos para la Práctica de 

la Conservación”, considera la definición de objetos de conservación, amenazas, objetivos, metas y 

estrategias a realizar entre los años 2015 - 2020. Los objetos de conservación de la RCV incluyen al 

Bosque de alerce, Bosque siempreverde, Bosque de olivillo costero, Ecosistemas de agua dulce y 

estuarios, Costa rocosa, Dunas y playas de arena, Zorro de Darwin – güiña – pudú, Anfibios de bosque 

y un objeto de conservación cultural (Silva-Rodríguez et al. 2015a). Adicionalmente existe un plan de 

manejo (Silva-Rodríguez et al. 2015b), documento operacional asociado al Plan de Conservación y un 

Plan de Monitoreo, que define los indicadores a monitorear y los métodos a utilizar (Silva-Rodríguez et 

al. 2015c). 

El plan de monitoreo de la RCV (Silva-Rodríguez et al. 2015c), identifica a partir del Plan de 

Conservación de Áreas los indicadores que deben ser monitoreados a corto, mediano y largo plazo con 

el fin de evaluar la efectividad del manejo y provee lineamientos metodológicos. Los indicadores se han 

dividido en dos tipos, indicadores de resultados e indicadores de proceso. Los indicadores de resultados 

son aquellos indicadores que se utilizan para evaluar el nivel de cumplimiento de los objetivos, metas y 

resultados intermedios, mientras que los indicadores de proceso son los encargados de llevar el registro 

de las actividades y esfuerzos a través de bitácoras sistematizadas (Silva-Rodríguez et al. 2015c). Este 

trabajo de titulación se enfoca solamente en aquellos objetos de conservación y amenazas pertinentes al 

monitoreo de trampas cámaras (Cuadro 1).  
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Cuadro 1. Resumen de objetos de conservación y sus respectivos indicadores vinculados al uso 

de trampas cámaras. 

Objetos de conservación Objetivo Indicadores 

Zorro de Darwin – güiña – pudú Para el año 2025 el área ocupada 

por zorro de Darwin, güiña y pudú 

en la Reserva Costera Valdiviana 

será igual o superior al área 

ocupada por estas especies en 2015. 

Área ocupada por zorro de Darwin 

Área ocupada por güiña 

Área ocupada por pudú 

Amenazas   

Perro Al año 2025 el 90 % de los perros 

estarán vacunados y la ocupación 

se reduce a menos del 10 %. 

Área ocupada por perros 

Ganado Para el año 2020 el área con 

presencia de ganado se reduce en 

un 50 % con respecto a 2015. 

Área ocupada por ganado 

Fuente: Plan de Conservación Reserva Costera Valdiviana, Silva-Rodríguez et al. 2015a. 

 

El monitoreo con trampas cámaras, ejecutado anualmente desde 2015, busca evaluar algunos 

indicadores vinculados a dos objetos de conservación (Bosque Siempreverde y Zorro de Darwin – güiña 

– pudú) y a dos amenazas (perro y ganado). En el marco del proceso actual (2020) de actualización del 

plan de manejo y del plan de monitoreo, se hace necesaria una evaluación de los resultados obtenidos en 

relación a lo planificado, así como también de los aprendizajes obtenidos durante el proceso de ejecución 

comprendido entre 2015 y 2020. Este proceso de evaluación y compartir aprendizajes, es fundamental 

en el marco del ciclo de planificación bajo Estándares de Conservación (Etapas Analizar y Adaptar, y 

Compartir, CMP 2020). Esto adquiere aún mayor relevancia considerando que esquemas de monitoreo 

muy similares al de la RCV han sido replicados en diversas áreas protegidas de Chile a contar de 2016, 

motivo por el cual los aprendizajes de este proceso son importantes no sólo para la RCV, sino que para 

el Sistema Nacional de Áreas Silvestres Protegidas del Estado (SNASPE). En este contexto, el objetivo 

de este trabajo es realizar una evaluación del plan de monitoreo vigente, para esto me centraré en los 

datos obtenidos mediante el monitoreo de trampas cámaras durante el período comprendido entre 2015 

y 2019. 
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3 MÉTODOS 

 

3.1 Área de estudio 

 

La Reserva Costera Valdiviana se encuentra ubicada entre las comunas de Corral y La Unión en la 

provincia de Valdivia, Región de Los Ríos (39° 56' S - 73° 40' O) (Romero-Mieres et al. 2014), está 

emplazada en la Cordillera de la Costa por lo cual posee terrenos con fuertes pendientes y clima oceánico 

con influencia mediterránea, su precipitación media anual es de 2.500 mm con temperatura de 12 °C en 

promedio (Figura 1), RCV alberga más de 300 especies de plantas vasculares de las cuales un 80 % 

corresponden a especies nativas (Romero-Mieres et al. 2014, Guevara-Cardona et al. 2015) y a 24 

especies de mamíferos (Silva-Rodríguez et al. 2019).  

 

 

Figura 1. Área de estudio Reserva Costera Valdiviana. 

  

Límites de Reserva Costera Valdiviana 

í 
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3.2 Monitoreo con trampas cámaras 

 

El monitoreo con trampas cámaras se encuentra vigente desde el año 2015. El diseño del monitoreo 

se encuentra disponible en el Plan de Monitoreo de la RCV (Silva-Rodríguez et al. 2015c) y documentos 

generados posteriormente (Silva-Rodríguez et al. 2018, 2019, Vásquez-Ibarra 2019) y se resumen a 

continuación. El muestreo se realiza a través de la instalación de cámaras en 60 puntos, siguiendo 

recomendaciones internacionales (Rovero et al. 2013, Kays et al. 2020). Para aumentar la probabilidad 

de detectar especies como el zorro de Darwin se usa como cebo pollo contenido en un tubo de PVC de 

30 cm aproximadamente, con perforaciones y tapas laterales y atractores olfativos, estos últimos varían 

según disponibilidad (Cuadro 2). Los puntos en los cuales se instalan las trampas cámara fueron 

seleccionados en 2015 mediante la implementación de grillas que dividen la RCV en celdas de 1 km2. 

Sobre el total de celdas se seleccionaron aquellas que poseían factibilidad de ingresar mediante caminos, 

senderos o huellas. Del total de celdas accesibles, se seleccionaron aleatoriamente 50 del lado norte y 40 

del lado sur de RCV, de este total se escogieron 30 celdas de cada sector para asegurar la correcta 

representación de las distintas áreas (Silva-Rodríguez et al. 2015c, 2018, 2019, Vásquez-Ibarra 2019), el 

periodo de monitoreo de las trampas cámaras abarco desde el mes de enero hasta el mes de junio para el 

periodo 2015 – 2019 (Anexo 1). 

 

Cuadro 2. Resumen número de trampas cámaras y atractores utilizados para años 2015 – 2019. 

Año 
Número 

Cámaras 
Atractores  Observaciones 

2015 53 
-Pollo 

  
-Orina de lince 

2016 57 
-Pollo 

  
-Orina de lince 

2017 58 

-Pollo 

  
-Orina de zorro 

-Caven’s Terminator 

-Fox Frenzy 

2018 55 
-Pollo 

  
-Orina de zorro 

2019 51 

-Pollo 
Daño al set de datos por error 

informático.  
-Orina de zorro 

-Caven’s Terminator 
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Las imágenes del período comprendido entre 2015 y 2018 fueron analizadas como parte de trabajos 

anteriores (Silva-Rodríguez et al. 2018, Vásquez-Ibarra 2019) y las respectivas bases de datos incluidas 

en el presente trabajo. El año 2019 debido a un error informático, se formatearon las imágenes 

correspondientes al 45 % de las cámaras. Debido a esto fue necesario realizar un proceso de recuperación 

de las imágenes obtenidas por las 27 cámaras afectadas. El primer paso fue extraer las imágenes del disco 

duro usado para recuperar la información del computador. Esta información no contenía la estructura de 

carpetas, y por lo tanto incluía la totalidad de los archivos que se rescataron desde el equipo. El primer 

paso consistió en filtrar aquellas imágenes correspondientes al monitoreo del año 2019, del total de las 

imágenes obtenidas. Con estos fines se extrajeron todos los archivos jpg cuyas fechas correspondían al 

período 1 de enero al 31 de diciembre de 2019. Posteriormente, se procedió a revisar manualmente todas 

las fotos, y se extrajeron todas aquellas con presencia de especies de interés como zorros, pudú, puma, 

güiña, comadrejita trompuda, monito del monte, ganado, perros y personas (incluyendo instalación y/o 

retiro de cámaras). Para asegurar la viabilidad de esta labor, fue necesario excluir las fotografías de aves 

y roedores. Con las imágenes rescatadas se procedió a agrupar aquellas que correspondieran a una misma 

cámara (determinada por el fondo de las imágenes) para posteriormente asignarlas al punto de muestreo 

correspondiente. Con estos fines, se comparó las fechas de la primera y última foto registrada por la 

cámara en conjunto con las fechas y horas señaladas en las fichas de instalación de cada cámara. Una 

vez identificadas las cámaras se procedió con los mismos pasos para el procesamiento de las imágenes 

anteriormente descritos. En casos de dudas, se cotejaron las imágenes con imágenes de años anteriores 

correspondientes al mismo punto. A través de este procedimiento se rescataron imágenes 

correspondientes a 21 cámaras (Anexo 2). De este modo, el esfuerzo de muestreo para el año 2019 

corresponde a 51 trampas cámaras dando un total de 1.530 trampas día. 

Los datos obtenidos a través de las trampas cámaras fueron procesados según el método sugerido 

en el Plan de Monitoreo de RCV, el cual corresponde al descrito por Sanderson y Harris (2013). Esta 

metodología consiste, en primer lugar, renombrar las imágenes obtenidas mediante el programa 

“SpecialRenamer” con el fin de obtener la fecha y hora de captura de cada imagen. Luego se procedió a 

organizar las imágenes según tipo y cantidad de especies en distintas carpetas para cada cámara. Una vez 

realizado esto, se procede a ordenar los resultados mediante el programa “DataOrganize”, el cual las 

organiza cronológicamente, como último paso se realiza un análisis preliminar mediante el programa 

“DataAnalize”. 
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3.3 Análisis de ocupación.  

 

Para estimar el área ocupada por las especies del objeto de conservación Zorro de Darwin, güiña y 

pudú, y las amenazas perros y ganado se utilizaron modelos de ocupación de una especie y una estación 

(Mackenzie et al. 2002). Si bien los indicadores considerados en la RCV consideran la posibilidad de no 

ajustar por detección, la evidencia de variación anual en probabilidad de detección para este set de datos 

(Silva-Rodríguez et al. 2018), así como el problema de pérdida de imágenes registrado en 2019, hizo 

necesario incluir la incertidumbre en la probabilidad de detección en los indicadores, de modo de asegurar 

la consistencia de los mismos. 

En su diseño original, el monitoreo consideraba el uso de los primeros 30 días de registro (Silva-

Rodríguez et al. 2015c). Esta aproximación es consistente con los hallazgos de estudios recientes que 

muestran que la probabilidad de detección se estabiliza luego de 3 a 5 semanas (Kays et al. 2020). Sin 

embargo, considerando los análisis preliminares mostraron que en algunos casos no era factible ajustar 

los modelos considerando sólo 30 días, se procedió a construir un nuevo historial de detección para los 

años 2015 – 2019 utilizando los primeros 60 días de registro. Las ocasiones de muestreo fueron 

construidas agrupando períodos de cinco días en donde se registra si la especie fue detectada (1) o no (0) 

(Silva-Rodríguez et al. 2018). En muchas ocasiones se retiraron antes de cumplir los 60 días. En estos 

casos, para fines de construcción de historia de detección no se consideró como no detección, sino que 

como información faltante (-). Una vez generada la matriz se procedió a ingresar los datos al programa 

PRESENCE 2.13.6, para su análisis se utilizaron periodos de 30, 40, 50 y 60 días para cada especie y 

año. Las estimaciones de ocupación y probabilidad de detección se estimaron utilizando modelos de una 

especie y una estación (Mackenzie et al. 2002). Si bien estos análisis permiten modelar el efecto de 

covariables sobre detección y ocupación, en este trabajo sólo se presentan los modelos con ocupación y 

detección constante. Cuando las probabilidades de detección fueron muy bajas (< 0,1) los resultados no 

fueron reportados (-). 

Adicionalmente, para el caso de las amenazas, se procedió a calcular el alcance de las amenazas 

perro y ganado sobre las especies del objetivo de conservación Zorro de Darwin – güiña – pudú. Los 

estándares abiertos para la práctica de la conservación definen el alcance de la amenaza como proporción 

de la población/área afectada (CMP 2020). En este caso, se operacionalizó estimando el total de sitios 

donde se detectó pudú, zorro de Darwin y güiña, y sobre cada uno de esos totales se determinó la 

proporción de sitios donde se registró perro y ganado respectivamente. Este análisis consideró los cinco 

años de monitoreo.  
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4 RESULTADOS  

 

4.1 Ocupación de especies correspondiente a objeto de conservación Zorro de Darwin - güiña- 

pudú. 

 

La proporción de cámaras con presencia de mamíferos amenazados varía entre especies. La güiña 

y el zorro de Darwin fueron las especies detectadas con mayor y menor frecuencia respectivamente para 

todos los cinco años del monitoreo. Para el año 2019, a pesar de la pérdida de información ocurrida, la 

ocupación no corregida se mantuvo en el rango de valores registrados en años previos tanto para la güiña 

como para el zorro de Darwin, mientras que en el caso del pudú las tasas de detección fueron inferiores 

(Cuadro 3). Considerando los cinco años, tanto el pudú como la güiña fueron registrados al menos una 

vez en la mayor parte (43 % y 53 % respectivamente) de los puntos muestreados. Por otro lado, el zorro 

de Darwin fue detectado en 8 % de los puntos y la mayor parte de los puntos con registros se concentraron 

al sur del río Hueicolla (Figura 2). 

 

Cuadro 3. Número de cámaras y porcentaje de ocupación no corregido (Naïve) para las especies güiña, 

pudú y zorro de Darwin entre los años 2015 - 2019 para 30 y 60 días. 

Año 

Número 

de 

cámaras 

ᴪ (Naïve) 

30 días 60 días 

Güiña Pudú 
Zorro de 

Darwin 
Güiña Pudú 

Zorro de 

Darwin 

2015 53 0,491 0,337 0,094 0,550 0,450 0,113 

2016 57 0,386 0,368 0,053 0,509 0,456 0,053 

2017 58 0,414 0,414 0,086 0,586 0,500 0,103 

2018 55 0,473 0,400 0,055 0,509 0,436 0,072 

2019 51  0,440 0,280 0,080 0,490 0,294 0,080 
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Figura 2. Distribución espacial de los registros de güiña (a), pudú (b) y zorro de Darwin (c), para 60 días 

para los años 2015 – 2019 en conjunto con las cámaras sin registros.  

 

Los análisis de ocupación sugieren que no existen cambios significativos en el área ocupada para 

ninguna de las especies en el período estudiado. Sin embargo, en todos los casos los amplios intervalos 

de confianza sugieren un grado alto de incertidumbre en la estimación, que no se resuelve al incrementar 

las ocasiones de muestreo. Esta situación es particularmente notoria para el pudú el año 2019, cuando se 

aprecia una disminución importante en la probabilidad de detección, y para el zorro de Darwin los años 

2016, 2018 y 2019, donde de hecho no es posible estimar ocupación (Cuadro 4).  
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Cuadro 4. Porcentaje de ocupación y probabilidad de detección para güiña (a), pudú (b) y zorro 

de Darwin (c) dentro 30, 40, 50 y 60 días para los años 2015 – 2019.  

 a)  Güiña 

Año Días ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC (p) 

2015 

30 0,49 0,75 0,38 - 0,94 0,17 0,10 - 0,25 

40 0,53 0,74 0,45 - 0,90 0,15 0,10 - 0,22 

50 0,55 0,71 0,48 - 0,87 0,16 0,12 - 0,22 

60 0,55 0,70 0,48 - 0,86 0,16 0,11 - 0,21 

2016 

30 0,39 0,68 0,29 - 0,92 0,13 0,07 - 0,23 

40 0,47 0,68 0,41 - 0,87 0,15 0,10 - 0,22 

50 0,49 0,67 0,43 - 0,84 0,15 0,10 - 0,22 

60 0,51 0,65 0,45 - 0-80 0,17 0,12 - 0,23 

2017 

30 0,41 0,64 0,35 - 0,85 0,16 0,10 - 0,26 

40 0,50 0,83 0,32 - 0,98 0,11 0,07 - 0,18 

50 0,57 0,86 0,40 - 0,98 0,12 0,08 - 0,17 

60 0,59 * * * * 

2018 

30 0,47 0,78 0,32 - 0,96 0,14 0,08 - 0,23 

40 0,49 0,71 0,42 - 0,90 0,15 0,10 - 0,22 

50 0,51 0,71 0,44 - 0,88 0,15 0,10 - 0,21 

60 0,51 0,71 0,45 - 0,88 0,14 0,10 - 0,21 

2019 

30 0,41 0,57 0,33 - 0,78 0,19 0,12 - 0,30 

40 0,44 0,58 0,36 - 0,76 0,18 0,12 - 0,27 

50 0,48 0,66 0,41 - 0,84 0,16 0,11 - 0,23 

60 0,50 0,69 0,43 - 0,86 0,15 0,11 - 0,22 

b) Pudú 

Año Días ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC (p) 

2015 

30 0,40 0,55 0,33 - 0,76 0,20 0,12 - 0,30 

40 0,45 0,54 0,37 - 0,70 0,23 0,17 - 0,30 

50 0,45 0,53 0,37 - 0,68 0,21 0,16 - 0,28 

60 0,45 0,52 0,37 - 0,67 0,21 0,16 - 0,28 

2016 

30 0,37 0,51 0,31 - 0,71 0,20 0,12 - 0,30 

40 0,44 0,61 0,38 - 0,79 0,16 0,11 - 0,24 

50 0,44 0,56 0,37 - 0,72 0,19 0,13 - 0,25 

60 0,46 0,60 0,40 - 0,77 0,17 0,12 - 0,23 

2017 

30 0,41 0,59 0,36 - 0,79 0,19 0,12 - 0,28 

40 0,46 0,70 0,40 - 0,87 0,14 0,09 - 0,21 

50 0,52 0,70 0,46 - 0,86 0,15 0,10 - 0,20 

60 0,52 0,67 0,46 - 0,82 0,15 0,11 - 0,20 

2018 

30 0,38 0,73 0,24 - 0,96 0,12 0,06 - 0,22 

40 0,44 0,59 0,37 - 0,77 0,17 0,11 - 0,25 

50 0,45 0,62 0,40 - 0,79 0,16 0,11 - 0,23 

60 0,45 0,62 0,40 - 0,80 0,16 0,11 - 0,23 

2019 

30 0,24 - - - - 

40 0,26 - - - - 

50 0,30 0,52 0,24 - 0,79 0,11 0,05 - 0,20 

60 0,30 0,53 0,24 - 0,80 0,10 0,05 - 0,19 

Folio005545



 
 

14 
 

c)  Zorro de Darwin 

Año Días ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC (p) 

2015 

30 0,09 0,10 0,04 - 0,22 0,43 0,26 - 0,63 

40 0,09 0,10 0,04 - 0,21 0,37 0,22 - 0,54 

50 0,09 0,10 0,41 - 0,21 0,33 0,20 - 0,49 

60 0,11 0,12 0,05 - 0,24 0,28 0,18 - 0,41 

2016 

30 0,05 - - - - 

40 0,05 - - - - 

50 0,05 - - - - 

60 0,05 - - - - 

2017 

30 0,09 0,12 0,04 - 0,30 0,19 0,07 - 0,43 

40 0,10 0,13 0,05 - 0,26 0,21 0,10 - 0,37 

50 0,10 0,13 0,05 - 0,26 0,18 0,09 - 0,33 

60 0,10 0,12 0,05 - 0,26 0,18 0,09 - 0,32 

2018 

30 0,05 - - - - 

40 0,07 - - - - 

50 0,07 - - - - 

60 0,07 - - - - 

2019 

30 0,08 - - - - 

40 0,08 - - - - 

50 0,08 - - - - 

60 0,08 - - - - 

Donde ᴪ (Naïve) corresponde a porcentaje de ocupación sin corrección, ᴪ porcentaje de ocupación corregido, IC 

(ᴪ) intervalo de confianza al 95 % de porcentaje de ocupación, P probabilidad de detección y IC(p) intervalo de 

confianza de probabilidad de detección. (*) Modelo no convergió. (-) Probabilidades de detección < 0,1. 

  

4.2 Ocupación de especies correspondientes a Amenazas perro y ganado. 

 

Los valores para los años 2015 – 2018 son los reportados por Vásquez-Ibarra (2019) tanto para la 

proporción de cámaras como para el porcentaje de ocupación y probabilidad de detección de perros y 

ganado para RCV. La proporción de cámaras con presencia de perros o ganado es relativamente baja, en 

su mayoría menores al 13 % (Cuadro 5), durante el año 2019 se detectó una disminución importante, que 

podría estar influida por el problema informático. 
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Cuadro 5. Resumen de porcentaje de ocupación no corregida ᴪ (Naïve) para perros y ganado 

2015 – 2019 dentro de 30 y 60 días.  

Año 
Número de 

cámaras 

ᴪ (Naïve) 

30 días 60 días 

Perro Ganado Perro Ganado 

2015 53 0,07 0,07 0,13 0,13 

2016 57 0,10 0,07 0,12 0,07 

2017 58 0,14 0,05 0,15 0,07 

2018 55 0,13 0,09 0,13 0,09 

2019 51 0,04 0,02 0,04 0,04 

 

Los análisis de ocupación sugieren que el área ocupada por perros y vacas es relativamente baja. 

Sin embargo, debido a la baja proporción de cámaras con registros y bajo número de registros, la 

probabilidad de detección es muy baja para varios años (Cuadro 6), lo que limita en forma importante la 

posibilidad de estimar ocupación.   

 

Cuadro 6. Resumen de porcentaje de ocupación y probabilidad de detección para perros (a) y 

ganado (b) 2015 – 2019.  

a) Perro 

Año Días ᴪ (Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC (p) 

2015 

30 0,07 - - - - 

40 0,11 - - - - 

50 0,13 - - - - 

60 0,13 - - - - 

2016 

30 0,10 0,20 0,06 - 0,52 0,12 0,03 - 0,34 

40 0,12 0,21 0,07 - 0,47 0,10 0,04 - 0,26 

50 0,12 - - - - 

60 0,12 - - - - 

2017 

30 0,14 0,16 0,08 - 0,31 0,26 0,14 - 0,43 

40 0,15 0,20 0,10 - 0,36 0,17 0,09 - 0,31 

50 0,15 0,20 0,10 - 0,37 0,14 0,07 - 0,25 

60 0,15 0,19 0,10 - 0,35 0,13 0,07 - 0,22 

2018 

30 0,13 0,18 0,07 - 0,37 0,18 0,07 - 0,38 

40 0,13 0,18 0,07 - 0,39 0,13 0,05 - 0,29 

50 0,13 0,17 0,07 - 0,35 0,13 0,06 - 0,26 

60 0,13 0,17 0,07 - 0,35 0,10 0,05 - 0,21 

2019 

30 0,04 - - - - 

40 0,04 - - - - 

50 0,04 - - - - 

60 0,04 - - - - 
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 b) Ganado 

Año Días ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC (p) 

2015 

30 0,07 0,11 0,03 - 0,33 0,16 0,05 - 0,44 

40 0,13 0,22 0,08 - 0,50 0,10 0,04 - 0,26 

50 0,13 0,18 0,08 - 0,36 0,13 0,06 - 0,26 

60 0,13 0,17 0,07 - 0,33 0,12 0,06 - 0,23 

2016 

30 0,07 0,10 0,03 - 0,31 0,16 0,05 - 0,44 

40 0,07 0,11 0,03 - 0,32 0,12 0,03 - 0,35 

50 0,07 - - - - 

60 0,07 - - - - 

2017 

30 0,05 0,06 0,02 - 0,17 0,29 0,11 - 0,57 

40 0,07 0,09 0,03 - 0,24 0,17 0,06 - 0,38 

50 0,07 0,08 0,03 - 0,21 0,17 0,07 - 0,35 

60 0,07 0,07 0,03 - 0,18 0,19 0,10 - 0,34 

2018 

30 0,09 0,15 0,04 - 0,42 0,14 0,04 - 0,39 

40 0,09 - - - - 

50 0,09 - - - - 

60 0,09 - - - - 

2019 

30 0,02 0,02 0,00 - 0,16 0,29 0,05 - 0,76 

40 0,02 0,02 0,00 - 0,17 0,21 0,03 - 0,66 

50 0,04 - - - - 

60 0,04 - - - - 

Donde ᴪ (Naïve) corresponde a porcentaje de ocupación sin corrección, ᴪ porcentaje de ocupación 

corregido, IC (ᴪ) intervalo de confianza al 95 % de porcentaje de ocupación, P probabilidad de detección y IC 

(p) intervalo de confianza de probabilidad de detección. 

 

4.3 Co-ocupación de amenazas perro y ganado con objeto de conservación Zorro de Darwin – 

güiña – pudú. 

 

Si bien la proporción de cámaras que registró perro o ganado fue relativamente bajas, aun es 

importante considerar la posible sobreposición en el uso del espacio entre estos animales domésticos y 

las especies de interés de este trabajo. Tanto para el zorro de Darwin, como para la güiña y el pudú se 

observó mayor sobreposición con perros que con ganado (Cuadro 7). Por ejemplo, del total de las 16 

cámaras que capturaron la presencia de zorro de Darwin, un 44 % también registró la presencia de perros. 

En el caso del ganado, la mayor sobreposición observada corresponde a la güiña con un 20 %.   
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Cuadro 7. Resumen de co-ocupación de perro y ganado con Zorro de Darwin, güiña y pudú. 

Especie 

Número de 

cámaras 

con 

registros 

Proporción (%) de 

cámaras 

Perro Ganado 

Zorro de Darwin 16 44 6 

Güiña 54 28 20 

Pudú 51 24 16 

 

 

5 DISCUSIÓN 

 

5.1 Estado del objeto de conservación Zorro de Darwin – güiña – pudú 

 

Según la lista roja de la IUCN las especies correspondientes al objeto de conservación Zorro de 

Darwin – güiña – pudú se encuentran en algún grado de amenaza o proximidad a esta. El zorro de Darwin 

corresponde al de mayor preocupación siendo clasificado como en peligro (Silva-Rodríguez et al. 2016), 

seguido por güiña la cual se encuentran en estado vulnerable (Napolitano et al. 2015) mientras que pudú 

se encuentra en estado casi amenazado (Silva-Rodríguez et al. 2016). A nivel nacional, las clasificaciones 

de acuerdo al Reglamento de Calificación de Especies establecen las mismas categorías de amenazas, 

excepto en el caso del pudú, listado como vulnerable (MMA 2020). En este contexto, la amplia 

distribución de la güiña y el pudú, así como de la presencia de zorro de Darwin en distintos sectores de 

la RCV sin dudas reflejan la importancia de esta área protegida para la conservación de estas y otras 

especies amenazadas (ver también Silva-Rodríguez et al. 2019). 

El Plan de Conservación de Áreas (Silva-Rodríguez et al. 2015a) de la RCV establece los objetivos 

y metas de su gestión. Para el objeto de conservación Zorro de Darwin – güiña – pudú, se estableció 

como objetivo que para el año 2025 el área ocupada por las especies que lo componen debía ser igual o 

superior al área ocupada en 2015. Los estimadores sin corrección por detección se han mantenido 

sorprendentemente constantes en el tiempo, incluso considerando que ha existido variación importante 

en probabilidad de detección. El porcentaje de cámaras con presencia de zorro de Darwin se ha mantenido 

dentro de un rango de 5 a 11 % dentro del periodo 2015 – 2019, presentó valores promedio de ocupación 

(ᴪ) de 15 % (promedio de 60 días). Estas tasas de ocupación son bajas en comparación a las presentadas 

por Moreira-Arce (2015) en Nahuelbuta alcanzando un 32 % de ocupación. Estos valores contrastantes 

podrían explicarse debido a la cercanía de los caminos al lugar de la instalación de la cámara en la RCV, 
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en tanto que en Nahuelbuta se instalaron equipos a mayor distancia y se detectó que el zorro de Darwin 

se asocia negativamente tanto a las densidades de caminos como a la presencia de perros (Moreira-Arce 

et al. 2015).  

En el caso de la güiña el porcentaje de cámaras con presencia se mantuvo en un rango de 49 a 58 

% mientras los valores promedio de ocupación corresponden a 69 % (60 días), estos valores son inferiores 

a los encontrados por Fleschutz et al. (2016) con una ocupación del 74 % en la región de la Araucanía, a 

su vez, son mayores que los reportados por Gálvez et al. (2013) con un 48 % de ocupación en la cuenca 

del lago Villarrica. Trabajos previos han documentado que la güiña se asocia al bosque nativo (Moreira-

Arce et al. 2015), pero que a la vez puede persistir en contextos de fragmentación y degradación de 

hábitat (Fleschutz et al. 2016, Gálvez et al. 2017). Por lo tanto, su amplia distribución dentro de RCV 

podría explicarse debido a la alta disponibilidad y continuidad de hábitat, lo que favorecería la 

disponibilidad de recursos como refugio y alimento (Gálvez et al. 2013).   

Para pudú, la proporción de cámaras con registros se mantienen en torno al 43 y 50 % a excepción 

del año 2019 que disminuyó a un 29 % de ocupación. Por otro lado, la ocupación promedio para el 

período de estudio fue de 59 % (en base a 60 días). Zúñiga y Jiménez (2018) en un estudio realizado en 

Nahuelbuta, reportan la detección de pudú en 80 % (n = 24) de las cámaras, concentrando su actividad 

durante la noche. Sin embargo, estos datos no son directamente comparables ya que las cámaras operaron 

por aproximadamente 10 meses.  En el caso del pudú en el año 2019, se aprecia una reducción en la 

proporción de cámaras con registros. Sin embargo, al ajustar por detección, se aprecia evidencia de una 

reducción en la probabilidad de detección, pero no en la ocupación. Esto podría ser explicado por la falla 

informática que afectó al monitoreo el año en cuestión.  

 

5.2 Estado de las amenazas perro y ganado.  

 

En cuanto a las amenazas, el Plan de Conservación de Áreas (PCA) establece que perros y ganado 

deberían disminuir el área ocupada en un 10 % y 50 % respectivamente para el año 2020, durante el 

periodo 2015 – 2019 los porcentajes de ocupación de ambas amenazas son relativamente bajas. Por 

ejemplo, perros presentó un promedio de ocupación de 22 % (60 días) lo que difiere ampliamente al 66 

% de ocupación presente en la cordillera de Nahuelbuta (Moreira-Arce et al. 2015), respecto a la amenaza 

ganado, esta presentó un promedio de 13 % (60 días) de ocupación, valor notablemente menor a lo 

reportado por Sánchez et al. (2014) el cual establece un porcentaje de ocupación de 64 % (n = 14) en el 

Parque Nacional Nahuelbuta (sin ajustar por detección). Estos valores no han visto importantes 
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disminuciones desde el año 2015, por lo que es poco probable que la meta sea alcanzada para el año 

2020. Otro factor a tomar en consideración con respecto a la presencia de perros es que estos no son parte 

permanente de la población de RCV, ya que al ser perros con casas que deambulan libres, entran y salen 

de la reserva lo que viola de forma directa el supuesto de población cerrada produciendo un sesgo 

importante en las estimaciones (Rota et al. 2009) (ver también discusión al respecto en Vásquez-Ibarra 

2019). 

A su vez, perros y ganado comparten el espacio con las especies del objeto de conservación Zorro 

de Darwin – güiña – pudú, la interacción más importante corresponde a la presencia de la amenaza perros, 

que se concentra mayormente en la zona sur (ver también Vásquez-Ibarra. 2019) y la posible interacción 

con zorro de Darwin ya que representa una preocupación especialmente considerando la exposición al 

contagio de enfermedades como distémper canino (Silva-Rodríguez et al. 2016), parásitos internos 

(Jiménez et al. 2012) como externos (González-Acuña et al. 2007), bacterias (Di Cataldo et al. 2020) 

entre otros. Si bien parte importante de la gestión de la RCV se realiza en la zona norte, los resultados 

del monitoreo sugieren fuertemente que el problema de los perros es prioritario en la zona sur, 

particularmente en el sector entre Hueicolla y Lamehuapi (Vásquez-Ibarra 2019). Lo anterior plantea la 

necesidad de reformular la estrategia de manejo de perros incluida en el Plan de Conservación.  

 

5.3 Debilidades del monitoreo y recomendaciones para reducir incertidumbre 

 

Durante el periodo 2015 – 2019 el monitoreo se ha logrado realizar sin mayores contratiempos, de 

forma constante y con resultados en general positivos, sin embargo, el análisis de los datos evidencia 

algunas debilidades (Cuadro 8). El primer problema detectado corresponde a los amplios intervalos de 

confianza de los estimadores. Estos están influidos tanto por la baja probabilidad de detección en algunos 

años, como por el tamaño muestral. En este sentido, sería óptimo aumentar el tamaño muestral (Gálvez 

et al. 2016, Mackenzie et al. 2017). Incrementar los días de muestreo no necesariamente llevará a una 

mejor estimación, lo que se reporta tanto en la literatura (Kays et al. 2020) como en el análisis aquí 

realizado. Adicionalmente, el incremento en la duración de los muestreos puede afectar el cumplimiento 

del supuesto de población cerrada (ver Mackenzie et al. 2017). Una alternativa aconsejable es analizar 

en conjunto los datos de RCV con los de PNAC, de modo de aumentar a 90 puntos aproximadamente 

(Silva-Rodríguez et al. 2018, Vásquez-Ibarra, 2019) y reducir parcialmente la incertidumbre. 

Otra limitante y potencial debilidad del monitoreo, es que este se desarrolla en proximidad a los 

caminos. Esto implica que los valores obtenidos corresponden a la ocupación de sectores adyacentes a 

Folio005551



 
 

20 
 

caminos y no necesariamente al estado de ocupación de la Reserva. En el caso del zorro de Darwin, 

especie cuya ocupación disminuye a medida que aumenta la densidad de caminos (Moreira-Arce et al. 

2015), este diseño probablemente lleve a la subestimación de la ocupación. Por otro lado, en el caso de 

los perros, que seleccionan caminos (Sepúlveda et al. 2015), la ocupación probablemente esté 

sobreestimada (Vásquez Ibarra 2019). Por otro lado, el monitoreo asociado a caminos tiene la ventaja 

que permite detectar tempranamente amenazas, que suelen asociarse a los caminos (e.g., Sepúlveda et 

al. 2015). Las características propias del terreno de la RCV hacen que la opción de alejarse de los caminos 

no sea viable para el diseño de monitoreo actual. Considerando lo anterior, se podría evaluar un nuevo 

diseño de muestreo, complementario al actual, dirigido específicamente al zorro de Darwin. Este 

muestreo podría enfocarse en la zona sur de la RCV ya que presenta mayor ocupación de la especie y 

donde se podría acceder a nuevos sitios a través de los ríos Bueno, Carimahuida y Hueicolla.   

Para lograr mejores resultados, y adicional al aumento del esfuerzo de muestreo analizando en 

conjunto los datos obtenidos por RCV con los obtenidos por PNAC, se considera necesario re-evaluar el 

uso de los atractores olfativos. Algunos estudios muestran que un mismo atractor puede causar distintos 

efectos en especies diferentes (Tourani et al. 2020), afectando tanto en el tiempo como en la cantidad de 

individuos que se detectan (Garrote et al. 2012). De este modo, medidas dirigidas a mejorar la 

probabilidad de detección de especies como zorro de Darwin (Silva-Rodríguez et al. 2015c), podrían 

estar influyendo negativamente en la probabilidad de detección de especies como el pudú, cérvido que 

presenta adecuadas tasas de detección sin la utilización de cebos (Zuñiga y Jiménez 2018). Lo anterior 

genera la necesidad de realizar una evaluación con respecto a su uso.    

Finalmente es necesario tomar precauciones adicionales para resguardar los datos obtenidos a 

través de las trampas cámara. Errores como el ocurrido en el año 2019, generan pérdida de datos 

importantes, e incluso cuando es posible realizar esfuerzos para recuperarlos, no hay certeza de que 

fracción de los datos fue efectivamente rescatado. De este modo, se sugiere realizar respaldos inmediatos 

(máximo un día después de finalizado terreno) de imágenes y planillas y efectuar controles de calidad 

periódicos que permitan resguardar el trabajo de monitoreo realizado en la Reserva Costera Valdiviana. 
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Cuadro 8. Resumen de fortalezas y debilidades presentes en Monitoreo de RCV. 

Fortalezas Debilidades 

-Capacidades propias del equipo de RCV en cuanto a 

ejecución del monitoreo. 

-Oportunidades de trabajo en conjunto con 

profesionales externos. 

-Mantenimiento de monitoreo constante en el tiempo. 

-Amplios intervalos de confianza. 

-Probabilidad de detección variable y en ocasiones 

baja. 

-Sesgos producidos por caminos. 

-Pérdida de datos por errores externos. 

 

 

6 CONCLUSIÓN  

 

El uso de trampas cámaras es un método adecuado para el monitoreo de la fauna presente en las 

áreas protegidas. En el caso de Reserva Costera Valdiviana el monitoreo cumple su rol, pero debe 

ajustarse o complementarse para monitorear adecuadamente especies de alto interés de conservación 

como el zorro de Darwin. Por otro lado, se mantiene el desafío de ajustar el uso de atractores olfativos 

para lograr reducir la incertidumbre en detección y se recomienda analizar en forma conjunta los datos 

de la Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional Alerce Costero, considerando que se trata de un 

único territorio de conservación y donde el monitoreo conjunto permitirá obtener estimadores más 

precisos. 

Debido al problema informático ocurrido en el año 2019, una gran parte de los datos se perdieron 

e incluso aquellas cámaras que pudieron ser identificadas, no hay certeza de que todo su contenido haya 

sido rescatado, los datos que se lograron procesar arrojaron resultados desalentadores, los rangos de 

intervalos de confianza resultantes son muy amplios, algunos incluso abarcando de 0 a 1 como es el caso 

de zorro de Darwin, lo que provoca que los datos 2019 no sean modelables.   

Para lograr mejores resultados es necesario aumentar la probabilidad de detección de aquellas 

especies con mayores problemas, para esto se puede aumentar el esfuerzo de muestreo siendo la opción 

más plausible el análisis en conjunto de los datos obtenidos por RCV junto con los obtenidos por Parque 

Nacional Alerce Costero para aumentar la probabilidad de detección.  
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8 ANEXOS  

Anexo 1. Fechas de instalación de trampas cámara.  

 
Año 

Fechas de instalación  

Primera cámara Última cámara 

2015 24-02 10-05 

2016 02-03 03-04 

2017 24-01 07-06 

2018 20-01 14-03 

2019 09-01 24-03 

 

Anexo 2. Mapa representativo de trampas cámaras perdidas v/s recuperadas tras error informático año 2019.  
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Anexo 3. Registro capturado por trampa cámara instalada en RCV año 2019, posible persecución 

de perro a pudú, cámara H23. 
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SUMMARY

In this work, we report new records of the Chilean shrew opossum (Rhyncholestes raphanurus), one of the least known mammals 
of the South American temperate rainforests. Using camera traps, we detected Chilean shrew opossums on 31 different occasions 
distributed over 17 sites, located in two protected areas of the Los Ríos region, southern Chile. The records, obtained in evergreen and 
alerce forests, as well as in eucalyptus plantations, show markedly nocturnal activity. These findings represent a significant increase in 
the number of locations where the presence of this species has been confirmed.

Keywords: Rhyncholestes raphanurus, south-american temperate forests, camera traps, Paucituberculata.

RESUMEN

En este trabajo, presentamos nuevos registros de la comadrejita trompuda (Rhyncholestes raphanurus), uno de los mamíferos más 
desconocidos de los bosques templados sudamericanos. Por medio de trampas cámaras, detectamos comadrejitas trompudas en 31 
ocasiones distribuidas en 17 sitios, ubicados en dos áreas protegidas de la Región de Los Ríos, sur de Chile. Los registros, obtenidos en 
bosque siempreverde, alerce y plantaciones de eucaliptos, muestran una actividad marcadamente nocturna. Estos hallazgos representan 
un incremento significativo en el número de localidades con presencia confirmada de esta especie.

Palabras clave: Rhyncholestes raphanurus, bosques templados sudamericanos, cámaras trampa, Paucituberculata.

INTRODUCCIÓN

El desarrollo de nuevos métodos y tecnologías para el 
muestreo de fauna silvestre ha permitido aumentar de for-
ma significativa el conocimiento de especies consideradas 
crípticas. Por ejemplo, en el caso del marsupial monito del 
monte (Dromiciops gliroides Thomas), el uso de nuevas 
técnicas de captura permitió evidenciar que la aparente ra-
reza de la especie correspondía en realidad a métodos de 
trampeo poco eficaces (Fontúrbel y Jiménez 2009). Otro 
caso similar es el del zorro chilote (Lycalopex fulvipes 
Martin), especie cuya presencia en la Cordillera de la Cos-
ta de la región de Los Ríos y Los Lagos (continental), Chi-
le, fue confirmada hace solo una década a través del uso de 

cámaras trampas (Farías et al. 2014, Silva-Rodríguez et al. 
2018). Sin embargo, y a pesar de los notables avances en el 
conocimiento de la ecología e historia natural de la fauna 
silvestre registrados en las últimas décadas, importantes 
vacíos de conocimiento persisten, lo que se acentúa en el 
caso de animales de menor tamaño corporal (dos Santos 
et al. 2020).

Uno de los mamíferos menos conocidos de los bosques 
templados sudamericanos es la comadrejita trompuda 
(Rhyncholestes raphanurus Osgood 1924), un marsupial 
que es el único representante del género Rhyncholestes 
(orden Paucituberculata, familia Caenolestidae), y especie 
endémica de los bosques templados lluviosos de Suda-
mérica (Martin 2011). La comadrejita trompuda alcanza 

Folio005563

mailto:v.vasquez.ibarra@gmail.com
mailto:eduardo.silva@uach.cl
https://orcid.org/0000-0001-9416-8653
https://paperpile.com/c/HfCiJk/Exgi
https://paperpile.com/c/HfCiJk/l1Sn5+y15pN
https://paperpile.com/c/HfCiJk/l1Sn5+y15pN
https://paperpile.com/c/HfCiJk/rlTQG
https://paperpile.com/c/HfCiJk/rlTQG
https://paperpile.com/c/HfCiJk/mXnC


BOSQUE 44(2): 437-443, 2023
Nuevos registros de comadrejita trompuda

438

en promedio una longitud total de 19 cm (González et al. 
2020), y se caracteriza por ser de hábitos nocturnos y die-
ta omnívora (Meserve et al. 1982, 1988). Su distribución 
conocida es extremadamente restringida. Martin (2011) 
reportó que existían registros para esta especie en solo 21 
localidades, distribuidas casi exclusivamente en la Región 
de Los Lagos, sur de Chile, con una única excepción ubi-
cada en Puerto Blest, Argentina (figura 1). La mayor parte 
de dichas localidades se concentran en la zona andina y, 
en menor medida, en la isla de Chiloé, en tanto que en la 
Cordillera de la Costa continental se reporta solo un sitio 
(Kelt y Martínez 1989, Martin 2011). A este, se le suma la 
captura de un ejemplar, no incluido por Martin (2011), en 
la Cordillera Pelada, Región de Los Ríos, Chile (Muñoz-
Pedreros et al. 2005). En este contexto, el objetivo de este 
trabajo es presentar un conjunto de nuevos registros de la 
comadrejita trompuda, obtenido a través de trampas cáma-
ras en la Región de Los Ríos. 

MÉTODOS

Área de estudio. El estudio se desarrolló en la Región de 
Los Ríos de Chile, en el área delimitada por la ruta 5 por el 
este, océano Pacífico por el oeste, y los límites regionales 
por el norte y sur, respectivamente. El área de estudio se 
encuentra dominada por bosque nativo, plantaciones fo-
restales y, en menor medida, áreas agrícolas (Zamorano-
Elgueta et al. 2015). Dentro de esta área, el esfuerzo de 
muestreo se concentró especialmente en dos áreas prote-
gidas, la Reserva Costera Valdiviana y el Parque Nacional 
Alerce Costero, ambas ubicadas en las comunas de Corral 
y La Unión, respectivamente (figura 1).

Protocolos de muestreo con cámaras trampas. Los regis-
tros fueron obtenidos entre 2016 y 2022 y provienen de 
diversos proyectos. Los primeros dos corresponden a mo-
nitoreos anuales que se realizan durante los meses de ve-
rano en la Reserva Costera Valdiviana y Parque Nacional 
Alerce Costero. Estos monitoreos consideran 60 puntos 
de muestreo en la Reserva Costera Valdiviana y 35 en el 
Parque Nacional Alerce Costero (ver detalles en Silva-Ro-
dríguez et al. 2018, Vásquez-Ibarra 2019, Riquelme 2020, 
Stillfried 2023, el número de sitios varía anualmente se-
gún el funcionamiento de los equipos). Se incluyen regis-
tros obtenidos entre 2015 y 2022 para la Reserva Costera 
Valdiviana y entre 2016 y 2018 para el Parque Nacional 
Alerce Costero. Adicionalmente, se informan hallazgos 
obtenidos como parte de un estudio orientado a entender 
el uso del espacio de otros mamíferos nativos (carnívoros 
y ungulados). Los datos se obtuvieron con cámaras que 
operaron entre 2019 y 2021 en 253 sitios distribuidos en 
57 paisajes emplazados mayoritariamente en la Cordillera 
de la Costa de la Región de Los Ríos (ver detalles en Cor-
tés 2022). Por último, se incluyen detecciones anecdóticas 
obtenidas como resultados colaterales de otras instalacio-
nes de trampas cámaras en la Reserva Costera Valdivia-

na. En todos los proyectos se usó como cebo trozos de 
pollo ubicados al interior de un tubo de PVC, si bien en 
el caso de la Reserva Costera Valdiviana los años 2021 
y 2022, consideraron un período mínimo de 30 días sin 
cebo y 30 días con cebo (Stillfried 2023). Adicionalmente, 
en los monitoreos anuales de la Reserva Costera Valdivia-
na y Parque Nacional Alerce Costero se usaron atractores 
comerciales destinados a carnívoros (ver Riquelme 2020), 
exceptuando las temporadas 2020 a 2022 donde solo se 
usó trozos de pollo. 

El diseño de muestreo consideró una instalación de las 
cámaras por un período mínimo de 30 días, pero frecuen-
temente permanecieron operativas por más tiempo. Dada 
la importancia de los registros de comadrejita trompuda, 
la baja frecuencia de detección y la alta probabilidad de 
falsos negativos (micromamíferos que no fueron identifi-
cados a nivel de especie), en este estudio documentamos 
los registros obtenidos independientemente de si estos fue-
ron obtenidos con posterioridad al término del período de 
muestreo considerado en el diseño original. 

Procesamiento de información y análisis de datos. Con-
siderando que los muestreos no fueron diseñados para la 
comadrejita trompuda, y que es probable que existan en 
estos conjuntos de datos registros adicionales de la especie 
(potenciales no detecciones), no se entregan indicadores 
tradicionales tales como la proporción de cámaras con 
presencia confirmada de la especie o las fotos por uni-
dad de esfuerzo, ya que podrían llevar a interpretaciones 
erróneas en términos de ocupación y/o abundancia. Para 
cada registro obtenido, se muestra su ubicación espacial 
(en UTM WGS84), altitud, fecha, hora, vegetación domi-
nante en el sitio donde estos individuos fueron detectados, 
área protegida, temperatura ambiental (de acuerdo con la 
información provista por la cámara trampa), y la detección 
de carnívoros durante el período en que la cámara estuvo 
instalada. 

Para proveer una primera aproximación a los patrones 
de actividad diaria de la comadrejita trompuda, se ajusta-
ron patrones de actividad usando funciones de densidad 
de kernel (Ridout y Linkie 2009). Considerando que la 
especie fue detectada en diversas estaciones del año que 
difieren en longitud del día, los datos fueron previamente 
convertidos a hora solar (Nouvellet et al. 2013) ajustando 
por zona horaria vigente al momento de instalar el equipo 
(UTC-3 para horario de verano y UTC-4 para horario de 
invierno). Los patrones de actividad se ajustaron con el 
paquete overlap (Meredith y Ridout 2021) en R 4.1.1 (R 
Core Team 2021).
 
RESULTADOS

Entre 2016 y 2022 detectamos comadrejitas trompudas 
en un total de 17 sitios (cuadro 1, figura 1), ubicados en la 
comuna de La Unión, incluyendo un registro en el límite 
con la comuna de Corral. La totalidad de los sitios con pre-
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Figura 1.	(A) Recuadro que presenta la ubicación general del área de estudio y de la distribución geográfica de comadrejita trompuda 
(Rhyncholestes raphanurus) en Chile. (B) Distribución geográfica (fuente: Martin 2017), registros históricos de comadrejita trompuda 
(fuente: Martin 2011) y ubicación del área de estudio. (C) Nuevos hallazgos de comadrejita trompuda en la Cordillera de la Costa de la 
región de Los Ríos. Se presentan los límites de las áreas protegidas, el registro previo de Muñoz-Pedreros et al. (2005) y los principales 
usos de suelo (fuente: CONAF y UACh 2014).
	 (A) Inset showing the general location of the study site and the geographic distribution of the Chilean shrew opossum (Rhyncholestes 
raphanurus) in Chile. (B) Geographic distribution (source: Martin 2017), historical records of the Chilean shrew opossum (source: Martin 2011) and 
location of the study area. (C) New records of the Chilean shrew opossum in the Coastal Range of the Los Ríos region. The limits of the protected areas, 
the previous record of Muñoz-Pedreros et al. (2005), and the main land uses are presented (source: CONAF and UACh 2014).

 

sencia confirmada de comadrejita trompuda se encuentran 
en áreas protegidas (15 en la Reserva Costera Valdiviana 
y 2 en el Parque Nacional Alerce Costero). A pesar de se-
guir los mismos protocolos, no se detectaron comadrejitas 
trompudas en 102 cámaras ubicadas en las comunas de 
Valdivia, Paillaco y Mariquina. Entre los sitios muestrea-
dos donde no se detectó la especie, cabe mencionar áreas 
protegidas como el Parque Oncol y el Santuario de la Na-
turaleza Llancahue. 

Considerando los 17 sitios, se obtuvo un total de 31 
detecciones confirmadas. Los registros fueron siempre de 
un individuo (figura 2) y en sitios que fluctúan entre los 
20 y 954 m s.n.m. Se detectaron comadrejitas trompudas 
durante las cuatro estaciones del año y a temperaturas 
ambiente que fluctuaron entre -1 °C y 15 °C.  La coma-
drejita trompuda fue registrada en bosque siempreverde, 
bosques de alerce (Fitzroya cupressoides (Mol.) Johnst.) y, 
ocasionalmente, en plantaciones de eucaliptos (principal-
mente Eucalyptus globulus Labill) (cuadro 1). Todos los 
registros se obtuvieron en el suelo del bosque a escasos 

metros de caminos de tierra con tránsito vehicular muy 
bajo o casi nulo. Se detectó co-ocurrencia con potencia-
les depredadores, incluyendo a la güiña (Leopardus guig-
na Mol.), quique (Galictis cuja Mol.), y visón (Neogale 
vison Schreber), además de otros carnívoros como puma 
(Puma concolor L.) y chingue (Conepatus chinga Mol.). 
Los patrones de actividad diaria de la comadrejita trompu-
da fueron marcadamente nocturnos, sin que se obtuvieran 
fotografías diurnas de la especie (figura 3).

DISCUSIÓN

Los hallazgos presentados en este trabajo se ubican en 
su totalidad en un área donde modelos de nicho sugerían que 
la presencia de comadrejita trompuda era altamente proba-
ble (Martin 2011). En contraste, y a pesar de que se reali-
zaron esfuerzos de muestreo elevados (102 cámaras), no 
se obtuvieron imágenes al norte del río Valdivia (figura 1),  
zona que también se encuentra dentro de su distribución 
potencial (Martin 2011). Sin perjuicio de lo anterior, es 
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Cuadro 1.	Registros de comadrejita trompuda (Rhyncholestes raphanurus) obtenidos en la Cordillera de la Costa de la región de Los 
Ríos, Chile, entre 2016 y 2022 (en UTM WGS84, Zona 18S). Los horarios de los registros han sido estandarizados en la zona horaria 
UTC-3 (Horario de Verano de Chile). ASP = Área Silvestre Protegida; RCV = Reserva Costera Valdiviana; PNAC = Parque Nacional 
Alerce Costero.
	 Chilean shrew (Rhyncholestes raphanurus) records obtained in the Coastal Range of the Los Ríos region, Chile, between 2016 and 2022. 
The times recorded have been standardized in the UTC-3 time zone (Chilean Summer Time). ASP = Protected Area; RCV = Valdivian Coastal Reserve; 
PNAC = Alerce Costero National Park.

Coordenadas 
UTM

Altitud
(m s.n.m.)

Fecha Hora ASP Temperatura 
(°C)

Hábitat Depredadores 
detectados

619674, 5571507 300 03-05-2022 20:16 RCV 11 Eucaliptos Puma

624822, 5568910 526 27-09-2019 21:59 RCV 9 Alerce Güiña

614490, 5567482 96 06-05-2016 03:05 RCV 8 Siempreverde Guiña, quique

618472, 5565500 201 06-08-2019 01:56* RCV 3 Siempreverde Güiña, chingue, quique

621392, 5563469 527 26-05-2020 22:26* RCV 5 Alerce -

621392, 5563469 527 20-07-2020 20:09* RCV 2 Alerce -

621392, 5563469 527 14-08-2020 04:55* RCV -1 Alerce -

621467, 5562271 576 19-12-2019 01:04 RCV 8 Siempreverde Güiña

621467, 5562271 576 31-12-2019 02:52 RCV 12 Siempreverde Güiña

621924, 5562051 590 17-01-2020 02:57 RCV 3 Alerce -

621514, 5558525 581 15-06-2020 05:07* RCV 1 Alerce Puma

617503, 5556401 332 02-04-2022 06:26 RCV 11 Eucaliptos Güiña

615774, 5554898 20 21-11-2019 01:07 RCV 5 Siempreverde Güiña

615774, 5554898 20 23-11-2019 00:27 RCV 10 Siempreverde Güiña

615774, 5554898 20 15-12-2019 00:55 RCV 6 Siempreverde Güiña

619611, 5553540 445 30-05-2020 05:01* RCV 3 Siempreverde Visón

619611, 5553540 445 31-05-2020 02:52* RCV 5 Siempreverde Visón

619611, 5553540 445 03-06-2020 05:04* RCV 6 Siempreverde Visón

619611, 5553540 445 04-06-2020 04:29* RCV 3 Siempreverde Visón

619611, 5553540 445 28-01-2022 22:34 RCV 13 Siempreverde Visón, güiña

629879, 5552451 954 23-10-2019 23:44 PNAC 7 Alerce Güiña

612554, 5549570 299 23-11-2019 01:06 RCV 12 Siempreverde -

610545, 5549413 72 02-02-2019 00:47 RCV 15 Siempreverde/
eucaliptos** Güiña

610545, 5549413 72 11-02-2019 02:42 RCV 10 Siempreverde/
eucaliptos** Güiña

610545, 5549413 72 13-02-2019 01:35 RCV 15 Siempreverde/
eucaliptos** Güiña

610545, 5549413 72 24-01-2020 01:54 RCV 13 Siempreverde/
eucaliptos** Güiña

610545, 5549413 72 27-01-2020 02:48 RCV 13 Siempreverde/
eucaliptos** Güiña

632676, 5549136 889 08-04-2016 22:38 PNAC 0 Siempreverde -

632676, 5549136 889 09-04-2016 01:57 PNAC 0 Siempreverde -

611294, 5546644 299 14-11-2019 21:51 RCV 10 Siempreverde Chingue, quique, güiña

610616, 5545512 109 17-01-2021 02:34 RCV 11 Eucaliptos -

* Las horas fueron convertidas desde horario de invierno (UTC-4) a horario de verano (UTC-3).
** Franja nativa angosta rodeada por plantación de eucaliptos.
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Figura 3.	Patrones de actividad de la comadrejita trompuda (Rhyncholestes raphanurus), ajustados en función de la hora de salida y 
puesta del sol (n= 31).
	 Activity patterns of the Chilean shrew opossum (Rhyncholestes raphanurus), adjusted for sunrise and sunset times (n= 31).

Figura 2.	Fotografías de comadrejita trompuda (Rhyncholestes raphanurus) obtenidos por medio de cámaras trampa en la Cordillera 
de la Costa de la región de Los Ríos, Chile. El brillo y contraste de algunas imágenes ha sido modificado para facilitar su visualización.
	 Photographs of the Chilean shrew opossum (Rhyncholestes raphanurus) obtained using camera traps in the Coastal Range of the Los Ríos 
region, Chile. The brightness and contrast of some images have been modified to facilitate visualization.
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prematuro descartar que la comadrejita trompuda ocupe 
dichos sectores (no detección no implica ausencia, Mac-
Kenzie et al. 2002). Por ejemplo, los primeros registros 
con cámaras trampa en el área de la Reserva Costera Val-
diviana y Parque Nacional Alerce Costero se obtuvieron el 
año 2016, a pesar de que se habían realizado numerosos 
estudios en la zona desde el año 2007 (e.g. Silva-Rodrí-
guez et al. 2010, Silva-Rodríguez y Sieving 2012). Lo an-
terior confirma que, incluso cuando la especie se encuentra 
presente, la probabilidad de detectarla es baja.

La detección de comadrejitas trompudas usando tram-
pas cámaras es prometedora para finalmente poder clarifi-
car la distribución de esta especie, así como también para 
poder indagar en su historia natural, ecología y conserva-
ción. Si bien los hallazgos presentados son anecdóticos e 
insuficientes como para analizar patrones de uso de há-
bitat, esto se debe a que los estudios que generaron estos 
datos no fueron diseñados para micromamíferos, sino que 
para carnívoros y ungulados. Aun así, fue posible agregar 
17 sitios en 7 años, en circunstancias que Martin (2011), 
compiló un total de solo 21 localidades para el período 
1924-2011. Es probable que con diseños de muestreos per-
tinentes para la especie –ubicación de cámaras dirigida a 
micromamíferos, en sectores húmedos, con porciones de 
suelo descubierto y alta cobertura de sotobosque (Martin 
2011)– sea posible incrementar de forma significativa el 
número de registros y el conocimiento de la comadrejita 
trompuda de forma similar a lo que ha ocurrido con otras 
especies como el monito del monte (Fontúrbel y Jiménez 
2009, Oda et al. 2019, Godoy-Guinao et al. 2023). 

CONCLUSIONES

A partir de los hallazgos aquí mostrados, se confirma 
la presencia de la comadrejita trompuda en la cordillera 
de la Costa de la Región de Los Ríos. Estos registros se 
encuentran al norte de los sitios previamente reportados en 
la literatura, en sectores donde modelos de nicho sugerían 
que la especie podría encontrarse presente. Nuestros da-
tos confirman también la utilidad de las cámaras trampas 
como un método promisorio para la detección y estudio de 
este desconocido marsupial.
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iv. Resumen 

 

 
 

La creciente preocupación sobre el estado de conservación de la fauna silvestre global ha 

llevado a la necesidad de implementar acciones de conservación y establecer programas de monitoreo 

para evaluar el éxito o fracaso de dichas acciones. Uno de los métodos que ofrece mejores alternativas 

para el monitoreo de fauna silvestre, especialmente mamíferos, es el uso de cámaras trampas. Sin 

embargo, y a pesar de su amplio uso, existe discusión referente a la conveniencia o no de su uso 

combinado con atractores olfativos. Lo anterior se debe a que el uso de atractores podría introducir sesgos 

al monitoreo, incrementando o disminuyendo selectivamente la detectabilidad de algunas especies. A 

partir del monitoreo con cámaras trampa de la Reserva Costera Valdiviana, Chile, este trabajo tiene como 

objetivo evaluar el efecto del atractor olfativo en la probabilidad de detección de tres especies objetivo 

(Pudú, Pudu puda; güiña, Leopardus guigna; y zorro chilote, Lycalopex fulvipes) para dos temporadas 

de monitoreo (2021 y 2022). El diseño del estudio consideró una primera fase de muestreo sin atractor 

seguida por otra con atractor (pollo crudo). Se utilizaron modelos de ocupación de una especie y una 

estación para evaluar el efecto del atractor sobre las especies objetivo durante dos años de monitoreo. 

Los modelos de ocupación sugieren que el uso del pollo no tuvo un efecto significativo en la probabilidad 

de detección de güiña ni de pudú, en tanto que el bajo número de registros impidió analizar los datos de 

zorro chilote. La probabilidad de detección (p) se mantuvo similar entre periodos. Pudú ocupó un 61,8% 

y 52,8% de los sitios el 2021 y 2022, respectivamente. La ocupación de güiña para el 2022 fue de 61,1%. 

Los hallazgos de este trabajo sugieren que el atractor no tendría efectos sobre la detectabilidad de la güiña 

y pudú. Sin embargo, no es posible concluir si el uso de atractores incrementa o no la detectabilidad de 

zorro chilote. Dada esta incertidumbre, se sugiere mantener el protocolo actual hasta cumplir al menos 

cinco años, para luego determinar eventuales modificaciones. 

 

 
Palabras claves: Atractores olfativos, cámaras trampa, detectabilidad, Leopardus guigna, Lycalopex 

fulvipes, modelos de ocupación, Pudu puda. 

Folio005577



1  

1. INTRODUCCIÓN 

 

 
 

La situación global de amenaza de distintas especies alrededor del mundo, junto a los acelerados 

cambios de uso de suelo y clima hacen que el monitoreo de fauna silvestre se convierta en una tarea de 

suma importancia. Las poblaciones de mamíferos suelen ser difíciles de monitorear debido a que pueden 

presentar baja detectabilidad, amplio ámbito de hogar y bajas densidades poblacionales. Los métodos de 

monitoreo tradicionales normalmente incluían métodos invasivos que requerían de la captura y manejo 

de animales individuales, siendo costosos y poco prácticos a grandes escalas geográficas, o en su defecto 

poco específicos y con alto riesgo de errores de identificación (i.e., heces y huellas). Ante la necesidad 

de aplicar técnicas no invasivas para estudios a escala de comunidad, las cámaras trampa han surgido en 

las últimas décadas como una alternativa costo-eficiente para monitorear la ocupación, riqueza y, en 

algunos casos, abundancia de especies difíciles de detectar. 

Si bien las cámaras han ofrecido la posibilidad de estudiar numerosas especies crípticas, el monitoreo 

de algunas de estas sigue siendo un desafío por cuanto presentan bajas tasas de detección. En este 

contexto, el uso de atractores olfativos puede resultar útil para incrementar sus probabilidades de 

detección. Actualmente existen diferentes tipos de atractores olfativos en el mercado incluyendo 

alimentos, atractores visuales, aromas naturales y artificiales, etc. Si bien algunos son efectivos para 

incrementar la probabilidad de detección de algunas especies, su uso puede afectar de forma negativa la 

detección de otras especies. Esto explica que su uso no genere consenso a nivel mundial. 

Desde el año 2015 la Reserva Costera Valdiviana (RCV) ejecuta anualmente un monitoreo con 

cámaras trampa con el objetivo de evaluar los indicadores asociados a los objetos de conservación 

(Bosque Siempreverde y zorro chilote [Lycalopex fulvipes], güiña [Leopardus guigna], pudú [Pudu 

puda]) y a dos amenazas (perro y ganado). Para incrementar la probabilidad de detectar el zorro chilote, 

la RCV incluyó el uso de pollo crudo como atractor en su monitoreo. Sin embargo, antecedentes 

evidencian problemas asociados al uso de este atractor en la región, entre ellos, amplia variación en las 

probabilidades de detección de especies objetivo (zorro chilote, pudú) entre periodos del monitoreo. A 

raíz de este problema surge la necesidad de evaluar si es necesario seguir usando el atractor olfativo en 

el monitoreo con cámaras trampa de la Reserva Costera Valdiviana. 
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Objetivo general 

 

Evaluar el efecto de los atractores olfativos en las probabilidades de detección de especies objetivo 

(zorro chilote, güiña y pudú) en la Reserva Costera Valdiviana en un periodo de dos años de monitoreo 

(2021-2022). 

 

 
Objetivos específicos 

 

1. Estimar el efecto del atractor olfativo en las probabilidades de detección de especies objetivo. 

2. Determinar la variación de las probabilidades de detección entre periodos del monitoreo. 

3. Determinar el área ocupada de las especies objetivo en la Reserva Costera Valdiviana en las 

temporadas 2021 y 2022. 

 

 

 

 
2. ESTADO DEL ARTE 

 

 
 

2.1 Monitoreo de fauna silvestre 

 

 
 

Como consecuencia de la actividad humana se han generado procesos de declinación global de fauna 

silvestre conocidos como defaunación (Dirzo et al. 2014). Según Dirzo et al. (2014), estos procesos 

afectan de forma diferenciada a especies de mayor tamaño corporal y son consecuencia de amenazas 

tales como el cambio de uso de suelo, introducción de especies exóticas y sobreexplotación de especies 

(Young et al. 2016, Del-Claro y Dirzo 2021). Sin embargo, aun cuando se presume que hay declinación, 

no existen datos poblacionales para gran parte de las especies animales, lo que hace que el monitoreo de 

vida silvestre sea de suma importancia en la actualidad (Dirzo et al. 2014). 

El monitoreo de fauna silvestre, y de recursos naturales en general, se realiza para evaluar el cambio 

o tendencia en uno o más indicadores que permiten inferir el estado de las poblaciones de interés (Block 

et al. 2001). En el caso de los mamíferos de mayor tamaño corporal, el monitoreo puede convertirse en 

una tarea desafiante ya que a menudo presentan bajas densidades poblacionales, naturaleza esquiva, son 
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difíciles de distinguir individualmente (Gálvez et al. 2016) o poseen amplio ámbito de hogar (Ripple et 

al. 2017). Dependiendo de los objetivos de estudio algunos métodos para monitorear mamíferos son: 

captura, uso de redes y trampas, reconocimiento de huellas y heces, radiotelemetría y uso de cámaras 

trampa, entre otros (Silvy et al. 2020). Muchos de los métodos tradicionales para estimar abundancia 

suelen ser invasivos, es decir, requieren de la captura y manipulación de animales individuales (Gompper 

et al. 2006, Gilbert et al. 2021). Estas técnicas son desafiantes, particularmente si se trata de especies que 

ocurren a bajas densidades (Rich et al. 2017) o se distribuyen a grandes escalas geográficas (Ripple et 

al. 2017). Por su parte, métodos tradicionales no invasivos que estiman presencia-ausencia de individuos 

como el reconocimiento de heces y huellas, son poco específicos y poseen altos riesgos de errores de 

identificación a nivel de especies (Monterroso et al. 2013, Silvy et al. 2020). En este contexto las cámaras 

trampa son una alternativa de monitoreo no invasiva y costo-eficiente (Kucera y Barret 2011) para 

estimar abundancia relativa y ocupación de mamíferos (Burton et al. 2015, Kays et al. 2020), siendo 

creciente su uso en estudios de ocupación enfocados en carnívoros y ungulados sin marca (Burton et al. 

2015). 

 

 
2.2 Cámaras trampas en el monitoreo de fauna silvestre 

 

 
 

El monitoreo con cámaras trampa corresponde a la utilización de cámaras que de forma automatizada 

capturan imágenes de aquellos individuos o animales que pasan por delante de ellas (Rovero et al. 2013). 

El uso de estas cámaras como herramienta de estudio en conservación se ha incrementado desde 

principios de los años noventa (Rovero et al. 2013, Kays et al. 2020). Esta herramienta ha mostrado ser 

un método eficiente para muestrear comunidades de pequeños a grandes mamíferos (e.g., Bowler et al. 

2017, Kays et al. 2020, Antunes et al. 2022), además de ser un medio no invasivo y reducido en costos 

para monitorear especies esquivas (Kucera y Barrett 2011) o en peligro de extinción (Linkie et al. 2013, 

Moreira-Arce et al. 2015, Johnson et al. 2020), ya que pueden permanecer activas durante periodos 

prolongados en el campo y poseen menos requerimientos operativos humanos (Meek et al. 2014). 

Asimismo, otras aplicaciones corresponden a la estimación de ocupación, abundancia relativa y riqueza 

de especies (Burton et al. 2015, Kays et al. 2020). Estas estimaciones pueden compararse a través del 

tiempo y espacio, permitiendo monitorear cambios en las poblaciones y evaluar 
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los efectos del paisaje y de amenazas antropogénicas en la distribución y abundancia relativa de las 

especies de interés (Kays et al. 2017, 2020). 

Dos métricas usadas a menudo como índices de abundancia para estos fines corresponden a la tasa 

de detección y a la ocupación (Kays et al. 2017, 2020). La tasa de detección corresponde al total de 

detecciones de cada especie dividido por el número de trampas día (detecciones/día) en cada área de 

estudio (Kays et al. 2020). Por otro lado, la ocupación (ψ), se define como la proporción de área ocupada 

por una especie o la fracción de unidades de paisaje donde esta se encuentra presente (Mackenzie et al. 

2017). Los modelos de ocupación son útiles para monitorear poblaciones animales, pero el ajuste de estos 

modelos es complejo para aquellas especies que presentan bajas probabilidades de detección (p) (Gálvez 

et al. 2016 Mackenzie et al. 2017), lo que hace necesario considerar alternativas de muestreo que 

permitan incrementar la detectabilidad. 

 

 
2.3 Uso de atractores olfativos en cámaras trampa y sus disyuntivas 

 

 
 

Si bien las cámaras trampa han abierto la posibilidad de detectar y monitorear especies crípticas, el 

problema de la baja detectabilidad (p < 0,2) persiste, especialmente en mamíferos (e.g., Gálvez et al. 

2016, Rich et al. 2017), dificultando la modelación de parámetros de interés como la ocupación. Para 

estos casos, el uso de atractores olfativos en el monitoreo con cámaras trampa puede resultar útil para 

incrementar las probabilidades de detección de algunas especies (Gerber et al. 2011, Cove et al. 2014). 

Actualmente, existen varios tipos de atractores olfativos en el mercado, entre ellos se encuentran aromas 

naturales tales como orina, aromas artificiales y cebos (Silvy et al. 2020). La combinación de extracto de 

valeriana con orina de lince (Val-LU) y cebos de carne cruda de pollo son dos ejemplos de atractores 

olfativos que han demostrado ser efectivos en incrementar la probabilidad de detección de algunos 

mesocarnívoros (Ferreras et al. 2018). 

A pesar de su utilidad en el monitoreo de carnívoros silvestres, la aplicación de atractores en el 

monitoreo con cámaras trampa se encuentra ampliamente discutida a nivel mundial. Existen antecedentes 

de diferentes autores que sugieren problemas en el uso de atractores olfativos. Entre ellos se mencionan 

caídas en las probabilidades de detección de una misma especie entre diferentes periodos del monitoreo 

debido al inadecuado desempeño del atractor (Silva-Rodríguez et al. 2018), heterogeneidad temporal en 

el efecto del atractor olfativo (Cortés 2022) y variaciones en las probabilidades de detección entre 
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diferentes especies en un mismo periodo (Holinda et al. 2020). Con respecto a la variabilidad 

interespecífica en las probabilidades de detección de especies, existe evidencia de que el uso de atractores 

olfativos en cámaras trampa puede provocar un incremento significativo en las probabilidades de 

detección de pequeños y grandes carnívoros (Holinda et al. 2020), por ejemplo, en leopardos (du Preez 

et al. 2014) y en cánidos en el sur de Chile (Cortés 2022). Sin embargo, en especies presa ha presentado 

un efecto a menudo negativo, pudiendo disminuir las probabilidades de detección de las mismas (Fidino 

et al. 2020), por ejemplo, en subgrupos de ungulados y lagomorfos (Holinda et al. 2020). Considerando 

estos resultados, es importante considerar la variación del efecto del atractor olfatorio en el diseño de 

programas de monitoreo (Holinda et al. 2020). 

Desde el año 2015 la Reserva Costera Valdiviana (RCV) ejecuta anualmente un monitoreo con 

cámaras trampa con el objetivo de evaluar el estado del zorro chilote, güiña, y pudú, así como dos 

amenazas, perro doméstico y ganado bovino (Silva-Rodríguez et al. 2015). Desde inicios del monitoreo 

se han implementado distintos tipos de atractores olfativos: carne cruda de pollo, orina de lince, orina de 

zorro, Fox Frenzy y Caven´s Terminator (Riquelme, 2020). Actualmente se implementa el atractor de 

carne cruda de pollo para incrementar la probabilidad de detectar zorro chilote (Silva Rodríguez et al. 

2015). Sin embargo, se han presentado problemas asociados al uso de este atractor, por ejemplo, 

variaciones importantes en las probabilidades de detección de especies objetivo entre periodos de 

monitoreo (Silva-Rodríguez et al. 2018, Riquelme 2020). Adicionalmente, otros trabajos realizados en 

la zona sugieren que el atractor podría incrementar la probabilidad de detección de carnívoros, pero 

disminuir la de ungulados, introduciendo adicionalmente heterogeneidad temporal en la probabilidad de 

detección (Cortés 2022). De acuerdo con los antecedentes expuestos y bajo el contexto de un monitoreo 

que apunta a múltiples especies este trabajo pretende evaluar el efecto de los atractores olfativos sobre 

las probabilidades de detección de las especies objetivo en el monitoreo que se lleva a cabo en la Reserva 

Costera Valdiviana. 
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3. MÉTODOS 

 

 
 

3.1 Área de estudio 

 

 
 

El área de estudio corresponde a la Reserva Costera Valdiviana (RCV; 39° 56’ S – 73° 40’ O; Figura 

1), área protegida privada que posee una extensión de 50.829,82 ha y pertenece a la ONG The Nature 

Conservancy (TNC 2021a). La RCV se ubica en la Cordillera de la Costa, también conocida como 

Cordillera Pelada, en las comunas de Corral y La Unión, Región de Los Ríos, Chile (TNC 2021a). Cuenta 

con un clima oceánico con influencia mediterránea, caracterizado por precipitaciones medias anuales que 

fluctúan entre los 2.350 y 4.000 mm en zonas altas y temperaturas medias anuales de 12°C (Romero- 

Mieres et al. 2014). 

 

 
Figura 1. Área de estudio Reserva Costera Valdiviana. 
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La RCV cuenta con al menos 344 plantas vasculares que en su mayoría son nativas y un 7,6% se 

encuentran con problemas de conservación (Romero-Mieres et al. 2014). Los tipos forestales mejor 

representados son el siempreverde y bosque de alerce (TNC 2021a). Con respecto a la fauna silvestre, el 

grupo mejor representado es el de las aves, seguido por los mamíferos (TNC 2021a), encontrándose 

alrededor de 24 mamíferos nativos, siendo Carnívora el orden más numeroso (Silva-Rodríguez et al. 

2019). Estos mamíferos en su mayoría se encuentran amenazados globalmente, entre ellos se incluyen el 

huillín (Lontra provocax), chungungo (L. felina), pudú, güiña y zorro chilote (TNC 2021a). Los últimos 

tres mamíferos se caracterizan por ser endémicos de los bosques templados sudamericanos (TNC 2021b) 

y según el Reglamento de Clasificación de Especies se encuentran listados como vulnerables (güiña y 

pudú) y en peligro (zorro chilote) (MMA 2022), esta última únicamente se encuentra registrada en Chile 

(Silva-Rodríguez et al. 2016). Bajo este contexto, los objetos de conservación de la reserva son el zorro 

chilote, la güiña y el pudú (TNC 2021ª; Figura 2), y se encuentran asociados al monitoreo de cámaras 

trampa. 

 

 
Figura 2. Registros de (a) zorro chilote, (b y d) güiña y (c) pudú junto al atractor olfativo 

detectados por cámaras trampa en la Reserva Costera Valdiviana, año 2021. 
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3.2 Diseño del monitoreo 

 

 
 

Desde el año 2015 se lleva a cabo el monitoreo con cámaras trampa en la RCV. El diseño de este 

monitoreo se encuentra descrito en el Plan de Monitoreo de la RCV (Silva-Rodríguez et al. 2015c) y 

sintetizado a continuación: En primera instancia, la reserva fue dividida en una grilla de celdas cuadradas 

de dimensiones de 1 km2. Las celdas a muestrear correspondieron a aquellas celdas accesibles desde 

senderos y caminos. De estas mismas en 2015 se seleccionaron 50 y 40 celdas para la zona norte y sur 

respectivamente, para posteriormente acotar la elección a 30 para cada zona, alcanzando una totalidad de 

60 puntos de muestreo (Figura 1), para permitir una buena representación de las diferentes áreas. En 

aquellos casos donde no era factible el muestreo de uno de los cuadrantes, se seleccionaba una celda 

vecina. Se utilizaron 60 puntos de muestreo diferentes ya que este número corresponde al mínimo 

recomendado a nivel internacional para los estudios de ocupación de especies (Rovero et al. 2013, Kays 

et al. 2020). En la mayoría de los casos la instalación de cámaras se llevó a cabo a menos de 50 m de 

distancia de caminos y/o senderos, lo más cerca posible del centro de la celda seleccionada. 

En diciembre de los años 2020 y 2021, se inició la instalación de cámaras trampa por el equipo de 

guardaparques de la RCV en los 60 puntos de muestreo de la reserva a una altura de 20-30 cm del suelo. 

Cada cámara contaba con una ficha de instalación y de retiro, donde se registraron diversos datos (i.e., 

código de grilla, fecha, hora, número de disparos, presencia del atractor). La instalación inicial no 

consideró el uso de atractores. Transcurridos al menos 30 días de la instalación de las cámaras, se 

instalaron los cebos. Estos consistían en carne cruda de pollo al interior de tubos de PCV perforados. 

Entre marzo y abril del 2021, y abril y mayo del 2022 se llevó a cabo el retiro de las cámaras trampa y 

los atractores olfativos. Para el periodo 2021, las cámaras funcionaron en promedio durante 105 días 

(rango de 48-114 días), con un esfuerzo total reportado de 5.706 trampas día. Para el periodo 2022, las 

cámaras operaron en promedio durante 100 días (rango de 31 a 138 días) con un esfuerzo total reportado 

de 5.925 trampas día. Para evaluar el efecto de la inclusión del atractor olfativo, el monitoreo de cada año 

fue dividido en un periodo previo y posterior al inicio del tratamiento (instalación del atractor). Para 

garantizar el supuesto de población cerrada (Mackenzie et al. 2017), se hizo un recorte temporal de 60 

días en torno a la fecha de instalación del atractor, considerándose ésta como “día 0”. Se consideraron 30 

días previos a la instalación del atractor como pre-tratamiento y los 30 días posteriores a su instalación 

como post-tratamiento. Según esta modificación el esfuerzo de muestreo recortado en 60 días para el 

monitoreo del 2021 fue de 1.672 trampas-día pre-tratamiento y 1.740 trampas-día post-tratamiento. Para 
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el monitoreo del 2022 el esfuerzo de muestreo fue de 1.713 trampas-día pre-tratamiento y 1.703 trampas- 

día post-tratamiento. Considerando ambos periodos de monitoreo se contó con un esfuerzo total de 3.412 

trampas-día para el año 2021 y 3.416 trampas-día para el año 2022. 

Los problemas de funcionamiento de las cámaras se manejaron descartando aquellas ocasiones de 

muestreo donde estas no estuvieron operantes, notificándose como “NA”. Un total de 15 cámaras 

presentaron problemas de funcionamiento entre ambos años de monitoreo, contabilizándose 7 y 8 

cámaras para los periodos 2021 y 2022, respectivamente. Entre los problemas comunes se encontraron 

el llenado de memoria producto de la activación de cámaras por vegetación en movimiento o por descarga 

de pilas. 

Para los análisis de datos, se incluyeron aquellas cámaras que operaron en al menos una ocasión de 

muestreo (5 días). En este sentido para el año 2021 operaron 56 cámaras en el periodo previo a la 

instalación del atractor olfativo y 58 cámaras en el periodo posterior a su instalación. A su vez, para el 

año 2022 se consideraron operantes 60 y 57 cámaras, para cada periodo respectivamente. Para el periodo 

completo de monitoreo de ambos años se consideraron operantes las 60 cámaras ya que todas se 

mantuvieron funcionales en al menos una ocasión de muestreo. 

 

 
3.3 Clasificación de imágenes 

 

 

 
El set de imágenes de ambos periodos de monitoreo junto a las fichas de instalación y retiro (Ver 

anexo 1) fue facilitado por el equipo de TNC de la Reserva Costera Valdiviana y posteriormente 

respaldado en un disco duro. Para llevar a cabo la clasificación de las imágenes de cámaras trampa, se 

utilizó la aproximación diseñada por Sanderson y Harris (2013) y los procedimientos descritos en el 

tutorial de Vásquez-Ibarra et al. (2021) el cual se basa en la metodología generada por Sanderson y Harris 

(2013), que se resume en los siguientes pasos: En primer lugar, se eliminaron los archivos dañados para 

luego renombrar las imágenes de cámaras trampa utilizando la fecha y hora de instalación haciendo uso 

del programa SpecialRenamer (Sanderson y Harris 2013). En segundo lugar, se realizó la clasificación 

de imágenes por fotografías de operación (instalación y retiro), sin identificación, en blanco, especies de 

ocurrencia probable y por grupos de especies. Una vez finalizada la clasificación de imágenes, se realizó 

un control de calidad. Este consistió en la revisión de los casos positivos, es decir, de las clasificaciones 
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de registros de zorro chilote, güiña y pudú para ambos años, por un segundo observador. Luego, se 

clasificó según el número de individuos por evento. En tercer lugar, haciendo uso del programa 

DataOrganize (Sanderson y Harris 2013) se organizaron y convirtieron los datos a archivos de texto (.txt). 

En cuarto lugar, se utilizó el programa DataAnalyze (Sanderson y Harris 2013) para calcular las tasas de 

detección de las especies monitoreadas como la suma de los registros independientes de cada especie 

detectada por cada cámara trampa, dividida por la suma de los días de esfuerzo de dichas cámaras, 

multiplicado por 100 (Rovero y Marshall, 2009). 

 

 

 
3.4 Modelos de ocupación 

 

 

 
A partir de la información recopilada y el uso de programas anteriormente mencionados, se 

determinó la proporción de cámaras trampa que registraron cada una de las especies monitoreadas. A 

este indicador se le suele denominar ocupación no corregida o ingenua ya que no incorpora la 

incertidumbre en detección en la estimación (Mackenzie et al. 2002). Para ajustar la ocupación 

incorporando la incertidumbre en la probabilidad de detección, se elaboraron modelos de ocupación de 

una especie y una temporada (Mackenzie et al. 2002). Con estos fines, se ajustó un set de modelos por 

especie y año. Los datos fueron analizados en R versión 4.1.3 (R Core Team 2022), haciendo uso de la 

función “occu” del paquete unmarked (Fiske y Chandler 2011). Solo fueron incorporadas a los modelos 

de ocupación aquellas especies registradas en al menos 10 cámaras. 

 

 
3.5 Historias de detección y uso de covariables 

 

 
Se construyeron historias de detección considerando intervalos de cinco días como ocasión de 

muestreo (ver Silva-Rodríguez et al. 2018). Para cada periodo de monitoreo se consideraron seis 

ocasiones de muestreo pre-tratamiento y seis ocasiones de muestreo post-tratamiento, obteniendo un total 

de 12 ocasiones de muestreo por año. Las historias de detección, por su parte, fueron construidas en el 

paquete camtrapR (Niedballa et al. 2016), haciendo uso del programa R versión 4.1.3 (R Core Team 

2022). Se asignó un “1” a las ocasiones de muestreo posteriores y previas al tratamiento con atractor y 

un “0” a las posteriores. Asimismo, se replicó para el tipo de hábitat, en el cual se dio el valor de “1” a 
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las grillas que se encontraban situadas en plantación de eucalipto y “0” a las que se encontraban situadas 

en bosque nativo. La información del tipo de hábitat se obtuvo a partir de datos presentes en las fichas 

de instalación del monitoreo con cámaras trampa. A partir de dicha información, se agregó la covariable 

categórica de ocupación (~plantación) para modelar el efecto del tipo de hábitat (plantación o bosque 

nativo) en la ocupación de las especies evaluadas. Por otro lado, la heterogeneidad en probabilidad de 

detección (Mackenzie et al. 2017) asociada a la introducción del atractor olfativo de las especies güiña y 

pudú para los periodos 2021 y 2022 fue modelada utilizando la covariable de detección (~pollo). La 

inclusión de ambas covariables permitió ajustar el set de datos por especie y año (tabla 1). Para llevar a 

cabo la selección del mejor modelo se compararon modelos candidatos (tabla 1) mediante el criterio de 

información de Akaike ajustado para tamaños de muestra pequeños (AICc, Burnham y Anderson 2002), 

implementado en el paquete AICcmodavg (Mazerolle 2020). Para estos fines, se comparó el desempeño 

de las dos covariables predictoras en sus distintas combinaciones, representadas en los cuatro modelos 

construidos por cada especie y año de monitoreo (incluyendo el modelo nulo con ausencia de 

covariables). 

 

 
Tabla 1. Set de modelos que incluye las covariables seleccionadas para zorro chilote, güiña y pudú para 

los años 2021 y 2022. 

 

Modelos Covariable incorporada 

Modelo nulo p(~) psi(~) - 

Modelo plantación p(~) psi(~plantación) Cov. de ocupación 

Modelo atractor p(~pollo) psi(~) Cov. de detección 

Modelo global p(~pollo) psi(~plantación) Cov. sitio + Cov. detección 
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4. RESULTADOS 

 

 
 

4.1 Tasas de detección 

 

 
 

Para el año 2021 las especies más frecuentemente detectadas fueron el pudú y la güiña (1,6 y 1,5 

registros/100 trampas día, respectivamente). Para el año 2022, la tendencia se mantuvo similar, donde las 

tasas de detección más altas se registraron para la güiña (2,0) y pudú (1,5). Con respecto a zorro chilote, 

la tasa de detección fue baja para ambos años de monitoreo (0,2 y 0,3 registros/100 trampas día 

respectivamente) (tabla 2). Para la mayoría de las especies, las tasas de detección entre los periodos sin 

tratamiento y con tratamiento de atractor olfativo fueron similares para las especies monitoreadas en un 

mismo año. Sin embargo, la mayor diferencia se observó en la proporción de cámaras con registros de 

güiña el año 2022, que fue detectada en un 27% y 39% de las cámaras en el periodo sin y con cebo, 

respectivamente (tabla 2). La especie que estuvo presente en la mayor proporción de cámaras en ambos 

periodos de monitoreo fue la güiña, detectándose en un 52% y 48% de las cámaras durante los años 2021 

y 2022, respectivamente. A esta le siguió el pudú, registrado en 43% y 40% de las cámaras, 

respectivamente. El zorro chilote fue registrado en una baja proporción de los sitios (5%) durante ambos 

años de monitoreo. Para ambos años de monitoreo se registraron perros en una mayor proporción de 

cámaras durante el periodo de inclusión del atractor olfativo (tabla 2), sin embargo, dadas las bajas tasas 

de detección no es posible evaluar si estas diferencias son significativas 
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Tabla 2. Proporción de cámaras con registro y tasas de detección de las especies objetivo y sus 

amenazas para el periodo previo y posterior al tratamiento con atractor olfativo para los periodos 2021 

y 2022. 

 

Proporción de cámaras (%  Tasa de detección (%)  

Año Especie Sin atractor Con atractor Total Sin atractor Con atractor Total 

2021 Leopardus guigna 30,4 29,3 51,7 1,5 1,5 1,5 

 Pudu puda 25,0 29,3 43,3 1,6 1,6 1,3 

 Lycalopex fulvipes 5,4 1,7 5,0 0,3 0,2 0,1 

 Canis familiaris 1,8 5,2 6,7 0,1 0,2 0,2 

 Bos taurus 0 0 0 0,0 0,0 0,0 

2022 Leopardus guigna 26,7 38,6 48,3 1,8 2,2 1,4 

 Pudu puda 23,3 31,6 40,0 1,3 1,8 1,2 

 Lycalopex fulvipes 1,7 5,3 5 0,1 0,5 0,1 

 Canis familiaris 1,7 8,8 8,3 0,1 0,3 0,2 

 Bos taurus 0,0 7,0 6,7 0,0 0,2 0,0 

 
 

4.2 Modelos de ocupación 

 

 
 

Los análisis realizados, tanto para güiña como para pudú, sugieren que la inclusión de atractor olfativo 

no afectaría la probabilidad de detección. En el caso del pudú, si bien el ajuste de los modelos del año 

2021 sugiere un efecto de la covariable de detección (~pollo) (tabla 3), el análisis de los estimadores del 

mejor modelo muestra que el efecto de dicho atractor no es significativo (tabla 4). Por otro lado, para ese 

año el modelo nulo está dentro de los plausibles (anexo 2a). Para dicho periodo y en base al modelo nulo, 

la estimación de ocupación (ᴪ) para pudú es de 61,8% (IC de 41,2 – 78,8%). A su vez, la probabilidad de 

detección (p) es de 11,8% (IC de 8,1 – 16,8%). Para el año 2022, se confirman los resultados anteriores 

para pudú, ya que si bien el modelo que incluye la covariable de detección (~pollo) es el mejor modelo 

(tabla 3), la exploración de los estimadores sugiere que no hay efecto del tratamiento con el atractor 

olfativo (tabla 5). Para dicho año, la ocupación estimada (ᴪ) para el pudú en base al modelo que incluye 

la covariable de detección (~pollo) es de 52,8%, (IC 34,8 –70,2%). Adicionalmente, la probabilidad de 

detección (p) es de 12,2% (IC de 8,4-17,5%). En ambos casos, el modelo nulo que no incluye covariables 

se encuentra dentro de los plausibles para pudú (anexo 2a y 2b) y en su conjunto los análisis concluyen 

que el cebo de pollo no tiene un efecto significativo en la detectabilidad de la especie. 
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En el caso de la güiña, especie para la cual únicamente se pudo analizar para el periodo 2022, la 

selección de modelos sugiere el mismo escenario, es decir, si bien la covariable de detección (~pollo) se 

encuentra entre los modelos plausibles, el análisis de los estimadores muestra que dichos efectos no son 

significativos (tabla 6). Para dicho periodo, la ocupación estimada (ᴪ) para güiña en base al modelo nulo 

es de 61,1%, (42,8-76,7%). A su vez, la probabilidad de detección (p) es de 13,7% (10-18,4%). 

Con respecto al efecto de la covariable de sitio (~plantación) en la ocupación de las especies 

analizadas, los modelos de ocupación sugieren que no existe un efecto de las plantaciones de eucalipto 

en la ocupación de pudú y güiña (tabla 3). Lo anterior indica que la ubicación de cámaras trampa en sitios 

provistos de plantación de eucalipto o de bosque nativo no genera un efecto importante en la ocupación 

de las especies analizadas. 

 

 
Tabla 3. Modelos candidatos de ocupación y detección para las especies güiña y pudú, para los 

periodos de monitoreo 2021 y 2022. 

 

Especie Año Modelo K AICc ΔAICc Peso 

Pudú 2021 p(~pollo) psi(~plantación) 4 346,19 0,00 0,66 

  p(~) psi(~) 2 348,09 1,90 0,26 

  p(~pollo) psi(~) 3 350,30 4,12 0,08 

  p(~) psi(~plantación) 3 358,57 12,38 0,00 

Pudú 2022 p(~pollo) psi(~) 3 323,77 0,00 0,43 

  p(~) psi(~) 2 323,79 0,03 0,43 

  p(~) psi(~plantación) 3 325,99 2,22 0,14 

  p(~pollo) psi(~plantación) 4 346,19 22,42 0,00 

Güiña 2022 p(~) psi(~) 2 389,38 0 0,37 

  p(~pollo) psi(~) 3 389,39 0,01 0,37 

  p(~) psi(~plantación) 3 391,45 2,07 0,13 

  p(~pollo) psi(~plantación) 4 391,57 2,19 0,12 
K: número de parámetros que utilizó el modelo. Peso: peso del modelo (AICcWt). 
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Tabla 4. Estimadores y error estándar (SE) del mejor modelo seleccionado para pudú del periodo de 

monitoreo 2021. Modelo global que incluye covariable de detección (~pollo) y ocupación (~plantación). 

 

Parámetro  Estimador SE P- valor 

Psi Intercepto -0,082 0,429 0,849 

 Plantación 2,966 3,221 0,357 

p Intercepto -2,021 0,262 <0,001 

 Pollo -0,005 0,305 0,986 

 

Tabla 5. Estimadores y error estándar (SE) del mejor modelo seleccionado para pudú del periodo de 

monitoreo 2022. Modelo que incorpora la covariable de detección (~pollo). 

 

Parámetro  Estimador SE P- valor 

Psi Intercepto 0,114 0,377 0,763 

p Intercepto -2,229 0,284 <0,001 

 Pollo 0,484 0,326 0,14 

 
 

Tabla 6. Estimadores y error estándar (SE) del mejor modelo seleccionado para güiña del periodo de 

monitoreo 2022. Modelo nulo que no incorpora covariables. 

 

Parámetro  Estimador SE P- valor 

Psi Intercepto 0,451 0,378 0,232 

p Intercepto -1,84 0,181 <0,001 

 

 

 
 

5. DISCUSIÓN 

 

 
 

5.1. Uso de atractores en el monitoreo 

 

 
 

El uso o no de atractores olfativos en monitoreos con cámaras trampa ha sido sujeto constante de 

discusión en la literatura especializada (e.g., Mills et al. 2019, Fidino et al. 2020, Holinda et al. 2020). 
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En este contexto, los resultados de este trabajo revelan que la inclusión de cebos no produjo efectos en 

las dos especies que pudieron ser analizadas. Estos resultados son similares a lo que reporta Holinda et 

al. (2020) para ungulados en Canadá, pero difieren parcialmente de lo reportado por Cortés (2022), quien 

sugiere que el atractor podría generar un efecto negativo sobre el pudú, que disminuye al transcurrir el 

tiempo, pero no sobre la güiña. 

Una hipótesis que pudiese explicar la aparente ausencia de efectos del atractor olfativo en la 

detectabilidad de pudú y güiña, corresponde a la variación estacional en el desempeño del atractor 

olfativo (e.g., Tourani et al. 2020, MMA 2022). El monitoreo de la reserva se desarrolla en época estival 

(Silva-Rodríguez et al. 2015c), donde las temperaturas son más altas, favoreciendo la descomposición 

del cebo. Es posible, por tanto, que el desempeño del cebo difiera en otras estaciones del año. Por otro 

lado, independiente del desempeño del atractor olfativo, la estación se vincula con la biología 

reproductiva de las especies monitoreadas, dificultando la posibilidad de separar el efecto estacional de 

los efectos propios del cebo. En este sentido es probable que la detectabilidad de pudú se eleve durante 

el período reproductivo (marzo y abril, Jiménez et al. 2010), período que se sobrepone parcialmente con 

el uso del cebo. De este modo, una eventual disminución en la probabilidad de detección (Cortés 2022), 

podría ser parcialmente compensada por un incremento en actividad durante la estación reproductiva. 

Si bien el uso de cebos está dirigido principalmente a incrementar la probabilidad de detectar zorro 

chilote (Silva-Rodríguez et al. 2015, 2018) y se espera que incremente la detectabilidad de otros cánidos 

como zorro chilla (L. griseus) y perro, la baja tasa de detección de estas especies hizo inviable la 

evaluación del efecto del cebo. Otros trabajos realizados en el área sugieren que el efecto del atractor 

olfativo es positivo, al aumentar la probabilidad de detectar cánidos silvestres (zorro chilote y zorro 

chilla) y domésticos (perro) (Cortés 2022). Resultados similares se observan en trabajos con cánidos en 

otros países, como lo que reporta Cozzi et al. (2022) para el zorro rojo (Vulpes vulpes) en Europa o Avrin 

et al. (2021) para el zorro gris (Urocyon cinereoargenteus) en América del Norte. Considerando estos 

antecedentes, no es posible descartar la efectividad del uso del atractor olfativo para monitorear cánidos. 

Sin embargo, al igual que en el caso de la güiña y el pudú, es posible que los efectos del cebo varíen 

estacionalmente. De hecho, se ha sugerido realizar el monitoreo de esta especie durante los meses de 

otoño-invierno, período donde por un conjunto de factores (época reproductiva e incremento del 

movimiento de la especie) la efectividad de los atractores olfativos podría ser mayor (MMA 2022). De 

hecho, anecdóticamente, durante un muestreo realizado en los meses de invierno en el área, se alcanzaron 

altas tasas de detección de zorro chilote (E. Silva-Rodríguez, com. pers.). De este modo, las bajas tasas 
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de detección de zorro chilote podrían asociarse a la variación temporal en la efectividad del atractor o, 

en su defecto, a cambios estacionales en el uso de espacio de los zorros (Ikeda et al. 2016). 

Los efectos que puede tener el uso de cebos en monitoreos que van dirigidos a múltiples especies 

son ampliamente cuestionados. De hecho, diversas iniciativas colaborativas para el monitoreo de 

mamíferos con cámaras trampa tienen como requerimiento el no uso de atractores (e.g., Snapshot USA, 

Cove et al. 2014). Lo anterior se debe a las respuestas heterogéneas que se pueden observar (Mills et al. 

2019, Fidino et al. 2020, Holinda et al. 2020, Cortés 2022) y a la dificultad de modelar la heterogeneidad 

en probabilidad de detección. Esto último, debido a que el efecto del atractor no solo varía entre especies 

(Ferreras et al. 2018, Holinda et al. 2020), sino que entre sitios (Holinda et al. 2020) e incluso en un 

mismo sitio (Gerber et al. 2011, Cove et al. 2014, Cortés 2022). 

 
 

5.2. Resultados del monitoreo y efectos de covariables 

 

 
 

Al comparar la proporción de cámaras con registro con corte a los 60 días de zorro chilote, perro 

doméstico y ganado bovino con periodos de monitoreo previos (2015-2019, Riquelme 2020), se observa 

que este se mantiene consistente y fluctúa dentro de los rangos de valores encontrados en el presente 

monitoreo. La excepción correspondió a los valores encontrados para ganado bovino el año 2021, donde 

a diferencia de periodos anteriores, hubo ausencia de registros de esta especie en cámaras trampa, lo cual 

se considera positivo (anexo 3b) (Riquelme 2020). En cuanto a zorro chilote para dicho periodo, similar 

a lo ocurrido para los años 2021 y 2022, el bajo número de registros no permitió estimar su ocupación. 

Por otro lado, si se comparan los resultados actuales con los valores de ocupación corregida con corte a 

los 60 días para güiña y pudú para los años 2018 y 2019, respectivamente, estos se mantienen dentro de 

lo esperable para el área protegida (anexo 3a). De este modo, los resultados de los años 2021 y 2022 se 

encuentran dentro de los rangos de variación esperable para las tres especies nativas y las dos especies 

domésticas monitoreadas. 

Con respecto a los modelos de ocupación, estos sugieren que no existe un efecto del hábitat 

(bosque nativo o plantación de eucalipto) sobre la ocupación de pudú y güiña. Estos resultados son 

consistentes con hallazgos de trabajos previos efectuados en el área que no encontraron diferencias en el 

uso de plantaciones y bosque nativo para pudú (Silva-Rodríguez & Sieving 2012) y güiña (Eguren 2012). 

Esto posiblemente se debe a que las plantaciones de eucalipto de la reserva se encuentran sin manejo, 

Folio005594



18  

abandonadas y cuentan con la presencia de un denso sotobosque nativo (Fontúrbel et al. 2016), 

facilitando la presencia de las especies anteriormente mencionadas. De acuerdo con esto, los resultados 

se deben interpretar con cautela y no deben ser extrapolados a plantaciones comerciales (Silva-Rodríguez 

et al. 2019). 

 

 

 
6. CONCLUSIONES 

 

 
 

La implementación del atractor olfativo en un periodo intermedio del monitoreo con cámaras trampa 

en la RCV durante los periodos de monitoreo 2021 y 2022, no generó efectos en la detectabilidad de las 

especies analizadas en los modelos de ocupación, güiña y pudú. Sin embargo, no fue posible evaluar su 

efecto sobre el zorro chilote. Considerando esto, y el hecho de que existe evidencia que sugiere que el 

uso de atractores podría incrementar la detectabilidad de zorro chilote (Cortés 2022), no se recomienda 

eliminar el uso del cebo en el monitoreo de cámaras trampa que lleva a cabo la reserva. En este sentido, 

se sugiere prolongar el uso del atractor olfativo durante al menos 3 años más (2023-2025), para obtener 

una base de datos suficiente que permita comparar datos con periodos anteriores, y posteriormente, tomar 

una decisión con respecto a su eliminación, sin comprometer la comparabilidad de los datos. Por último, 

y a pesar de las diferencias en protocolos, los datos del monitoreo sugieren que las especies monitoreadas 

se han mantenido estables desde el inicio del monitoreo a la fecha. 
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ANEXOS 

Anexo 1. Ficha registro de instalación y retiro de cámaras trampa 
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 Anexo 2. Modelos adicionales evaluados. 

 
Anexo 2a. Se presentan estimadores y error estándar (SE) del segundo mejor modelo seleccionado para 

pudú del periodo de monitoreo 2021. Modelo que no incorpora covariables de detección y ocupación. 

 

Parámetro  Estimador SE P- valor 

Psi Intercepto 0,479 0,426 0,26 

p Intercepto -2,02 0,21 <0,001 

 
 

Anexo 2b. Se presentan estimadores y error estándar (SE) del segundo mejor modelo seleccionado para 

pudú del periodo de monitoreo 2022. Modelo que no incorpora covariables de detección y ocupación. 

 

Parámetro  Estimador SE P- valor 

Psi Intercepto 0,114 0,379 0,764 

p Intercepto -1,970 0,213 <0,001 

 
 

Anexo 2c. Se presentan estimadores y error estándar (SE) del segundo mejor modelo seleccionado para 

güiña del periodo de monitoreo 2022. Modelo que incorpora la covariable de detección (~pollo). 

 

Parámetro  Estimador SE P- valor 

Psi Intercepto 0,452 0,377 0,23 

p Intercepto -2,07 0,244 <0,001 

 Pollo 0,425 0,288 0,14 
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Anexo 3. Tablas adicionales. 

 
Anexo 3a. Porcentaje de ocupación y probabilidad de detección para güiña, pudú y zorro chilote 

dentro de 60 días para los años 2015 – 2019. Tabla modificada de Riquelme (2020). 

Especie Año ᴪ(Naïve) ᴪ IC (ᴪ) P IC (p) 

Güiña 2015 0,55 0,7 0,48 - 0,86 0,16 0,11 - 0,21 

 2016 0,51 0,65 0,45 - 0-80 0,17 0,12 - 0,23 

 2017 0,59 * * * * 

 2018 0,51 0,71 0,45 - 0,88 0,14 0,10 - 0,21 

 2019 0,5 0,69 0,43 - 0,86 0,15 0,11 - 0,22 

Pudú 2015 0,45 0,52 0,37 - 0,67 0,21 0,16 - 0,28 

 2016 0,46 0,6 0,40 - 0,77 0,17 0,12 - 0,23 

 2017 0,52 0,67 0,46 - 0,82 0,15 0,11 - 0,20 

 2018 0,45 0,62 0,40 - 0,80 0,16 0,11 - 0,23 

 2019 0,3 0,53 0,24 - 0,80 0,1 0,05 - 0,19 

Zorro 

chilote 

 
2015 

 
0,11 

 
0,12 

 
0,05 - 0,24 

 
0,28 

 
0,18 - 0,41 

 2016 0,05 - - - - 

 2017 0,1 0,12 0,05 - 0,26 0,18 0,09 - 0,32 

 2018 0,07 - - - - 

 2019 0,08 - - - - 
Donde ᴪ (Naïve) corresponde a porcentaje de ocupación sin corrección, ᴪ porcentaje de ocupación corregido, IC (ᴪ) intervalo de 

confianza al 95 % de porcentaje de ocupación, P probabilidad de detección y IC(p) intervalo de confianza de probabilidad de 

detección. (*) Modelo no convergió. (-) Probabilidades de detección < 0,1. 
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Anexo 3b. Resumen de porcentaje de ocupación no corregida ᴪ (Naïve) para perro doméstico y ganado 

2015 – 2019 dentro de 60 días. Tabla modificada de Riquelme (2020). 

 

Especie Año ᴪ (Naïve) 

Perro doméstico 2015 0,13 

 2016 0,12 

 2017 0,15 

 2018 0,13 

 2019 0,04 

Ganado 2015 0,13 

 2016 0,07 

 2017 0,07 

 2018 0,09 

 2019 0,04 
Donde ᴪ (Naïve) corresponde a porcentaje de ocupación sin corrección, ᴪ porcentaje de ocupación corregida. 
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Abstract: Infectious diseases, in particular canine distemper virus (CDV), are an important threat to the

viability of wild carnivore populations. CDV is thought to be transmitted by direct contact between individuals;

therefore, the study of species interactions plays a pivotal role in understanding CDV transmission dynamics.

However, CDV often appears to move between populations that are ecologically isolated, possibly through

bridge hosts that interact with both species. This study investigated how an introduced species could alter

multihost interactions and act as a bridge host in a novel carnivore assemblage of domestic dogs (Canis

familiaris), invasive American mink (Neovison vison), and threatened river otters (Lontra provocax) in southern

Chile. We found that rural dogs interact with mink near farms whereas in riparian habitats, minks and river

otters shared the same latrines with both species visiting sites frequently within time intervals well within CDV

environmental persistence. No interactions were observed between dogs and otters at either location. Both dog

and mink populations were serologically positive for CDV, making the pathogen transfer risk to otters a

conservation concern. Altogether, introduced mink in this ecosystem have the potential to act as bridge hosts

between domestic dogs and endangered carnivores.

Keywords: bridge host, Neovison vison, Lontra provocax, Canis familiaris, interactions, distemper

INTRODUCTION

Infectious diseases are a growing threat for biodiversity

conservation (Daszak et al. 2000; Lafferty and Gerber

2002). In recent years, several lines of evidence strongly

suggest that a wide range of species, from plants (Anderson

et al. 2004) to bats (Blehert et al. 2009), and from

amphibians (Skerratt et al. 2007) to large carnivores

(Murray et al. 1999) are suffering important population

setbacks due to the emergence or reemergence of infectious

diseases. Anthropogenic change is thought to be an

important driver of infectious disease emergence (Daszak

et al. 2000; Dobson and Foufopoulos 2001; Woolhouse and

Gowtage-Sequeria 2005). Most research to date has focused

on how human encroachment into natural habitats andCorrespondence to: Maximiliano A. Sepúlveda, e-mail: maximiliano.sepulveda@

gmail.com
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habitat degradation alters human–wildlife contact (e.g.,

bushmeat hunting, urbanization) (e.g., Brashares et al.

2004; McDonald et al. 2008). One anthropogenic driver

that bears further consideration and investigation is the

impact that invasive species may have on disease risk for

vulnerable wildlife.

Invasive species can carry diseases of concern to vul-

nerable wildlife when they move into their habitat (Daszak

et al. 2001; Hatcher et al. 2012). Therefore, they pose a risk

for disease transfer to wildlife populations. Well-docu-

mented cases include the transmission of parapox virus

from invasive gray squirrels (Sciurus carolinensis) to red

squirrels (S. vulgaris) in the United Kingdom (Tompkins

et al. 2003), or the fungal pandemic, Batrachochytrium

dendrobatidis, in amphibians associated with the global

trade of African clawed frogs (Xenopus laevis) (Weldon

et al. 2004). In some cases, disease transmission may be

direct as the introduced species invades the native species’

habitat (Tompkins et al. 2003; Weldon et al. 2004). How-

ever, the arrival of invasive species could also alter the

dynamics of interactions within the host communities and

therefore have consequences in terms of the risk of multi-

host pathogen disease transfer. This is of major interest

when two species that are segregated in terms of habitat use

and have few interactions become functionally connected

by a third species whose new habitat preferences overlap

the two otherwise unconnected populations. This, in turn,

would create new multihost pathogen dynamics with the

invasive species potentially acting as a bridge host between

the two populations. A ‘‘bridge host’’ (or bridging host) is a

host that allows disease transmission between two other-

wise unconnected host populations or, more generally,

between transmission cycles (see also Jenkins et al. 2011).

Domestic animals also play an important role in

infectious disease dynamics. In some regions, domestic

animals can reach high densities due to anthropogenic food

resources, shelter, and veterinary care (Diamond and

Ordunio 1997; Wolfe et al. 2007). Therefore, domestic

animals may act as amplifiers of infectious diseases and

serve as a source of pathogen spill-over for diseases that

could not otherwise be maintained by rare native species

(Grenfell and Dobson 1995; Woodroffe 1999). Pathogen

spill-over can occur in two directions when domestic ani-

mals and wild species are in close proximity (Lembo et al.

2008). Disease transmission can occur from wildlife to

domestic animals when wildlife abundance is artificially

high as with transmission of bovine tuberculosis between

food supplemented deer and domestic cattle in Michigan

(Schmitt et al. 2002) or the emergence of Hendra virus

associated with the dramatic increase in urban flying fox

colonies in Australia and transmission to domestic horses

(Plowright et al. 2011). Disease spill-over can also occur

from domesticated animals to wildlife (e.g., Woodroffe

1999; Daszak et al. 2000; Lembo et al. 2008). When this

situation occurs in areas of importance for wildlife con-

servation, domestic animals can be a potential risk for

threatened species. Examples include the transmission of

Toxoplasma gondii from domestic cats (Felis catus) to sea

otters (Enhydra lutris) (Miller et al. 2002), rabies from

domestic dogs (Canis familiaris) to Ethiopian wolves (Ca-

nis simensis) (Sillero Zubiri et al. 1996), or Pasteurella sp.

from domestic sheep (Ovis aries) to bighorn sheep (O.

canadensis) (Foreyt and Jessup 1982).

One of the multihost pathogens of major concern for

wild carnivores is the canine distemper virus (CDV). CDV

is a morbillivirus that infects most mammalian carnivores

and is characterized by its high lethality (Appel 1987; Deem

et al. 2000). In recent years, CDV has been recognized as an

important threat to wildlife since outbreaks have been

implicated in declines of threatened and charismatic species

such as the gray wolf (Canis lupus) (Almberg et al. 2012),

black-footed ferret (Mustela nigripes) (Williams et al. 1988),

African wild dog (Lycaon pictus) (Alexander and Appel

1994), or African lion (Panthera leo) (Roelke-Parker et al.

1996). Transmission of CDV is thought to be primarily

through direct contact, but under test conditions, the virus

can survive from a few hours at 25�C to 14 days at 5�C

(Shen and Gorham 1980). Transmission generally occurs

through oronasal secretion but all bodily fluids can carry

the virus (Haas and Barrett 1996) and can reach high levels

in urine (Elia et al. 2006; Saito et al. 2006) and feces (Acton

2007). In wildlife, short-term indirect transmission through

fomites has been postulated as a source of transmission

with examples including lions and hyenas sharing carcasses

(Craft et al. 2011) or virus survival in an underground

burrow of the black-footed ferret (Thorne and Williams

1988). To our knowledge, the relative importance of fom-

ites in CDV transmission or indirect transmission has not

been studied.

We studied the dynamics of interactions and the risk of

CDV transmission among three sympatric carnivore species

in southern Chile: domestic dogs, invasive American minks

(Neovison vison), and endemic Southern river otters (Lon-

tra provocax). Our study was conducted in an area char-

acterized by a temperate climate where the survival of CDV

in the environment should be long. The Southern river
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otter is classified as an endangered species (Sepúlveda et al.

2008) due to habitat degradation and human disturbance

(Medina 1996; Medina-Vogel et al. 2003; Sepúlveda et al.

2007, 2009). Domestic dogs in southern Chile are common

and are used for farm animal protection and household

guarding (Sepúlveda et al. 2014). Rural dogs spend most of

their time near human houses (Sepúlveda 2013), whereas

otters rarely move away from rivers (Sepúlveda et al. 2007).

Thus, dogs and otters should have a low interaction risk.

The American mink was introduced to Chile and Argentina

in the 1960s and escapees invaded southern South America

(from 39� S to Tierra del Fuego) (Jaksic 1998; Jaksic et al.

2002). Mink use both aquatic and terrestrial habitats

(Dunstone 1993). Minks visit otter latrines (Rodrı́guez-

Jorquera and Sepúlveda 2011), and also get close to human

houses—and consequently dogs—in rural areas of the re-

gion (Sepúlveda et al. 2014). We hypothesized that mink is

an effective bridge host species that increases the risk of

transmission of pathogens such as CDV from dogs to ot-

ters. To test this hypothesis, we used interviews and camera

traps to determine dog–mink–otter interactions in areas

surrounding farms and along the margin of rivers. At the

same time, we tested mink and dogs for CDV titers to

determine if these populations had been exposed to the

virus.

METHODS

Study Area

The study was conducted in the Valdivian Temperate

Forests of Southern Chile, specifically in the Chaihuı́n and

Colún rivers (39�520S, 73�250W) (Fig. 1). The study site

included areas surrounding the Alerce Costero National

Park (24,694 ha; ACNP) and the Valdivian Coastal Reserve

(50,530 ha; VCR). Near the border of these protected areas

and along the Chaihuı́n River are the villages of Chaihuı́n

(more connected to towns) and Cadillal Alto (more iso-

lated) (Fig. 1). Mean annual rainfall is 2,500 mm and an-

nual average temperature is 12�C (average minimum of the

coldest month of the year: 5�C; average maximum of the

hottest month of the year: 17�C) (Luebert and Pliscoff

2005).

Measuring Inter-species Interactions

Interactions among the three species were assessed at two

locations: (1) around households where domestic dogs

spend most of their time (Sepúlveda 2013), and (2) in

riparian habitats where otters are likely to occur (Sepúlveda

et al. 2007). To address interactions around households, we

interviewed dog owners about dog–wildlife interactions.

During January 2010, we interviewed 52 households in the

area to determine: (1) the proportion of dog owners that

observed at least one mink or otter around their house-

holds during the previous year, and (2) whether the dog

owner observed at least one interaction between dogs and

mink or dogs and otters. Dog–mustelid interactions re-

ported by farmers were defined as those where the inter-

viewee observed an actual contact such as a dog killing or

harassing mustelids (see also Sepúlveda et al. 2014).

We used camera traps to determine if mink or dogs

were interacting with river otters in riparian habitat. Spe-

cifically, we compared the frequency of dog, mink, and

otter visits to otter latrines against visits to random sites

along the edge of the river. We deployed 91 camera traps

between December 2010 and April 2011 (Bushnell Trophy

Cam, Bushnell Corporation, and Capture IR, Cuddeback)

along the Chaihuı́n River (n = 46) and Colún River

(n = 45) covering a total of 20 km of river. Cameras were

removed and installed in a new location after approxi-

mately 16 days. Camera traps were set on all latrine sites

(n = 37) that were previously located through an intensive

survey of the riverbanks of both rivers (minimum distances

between latrines: 55 and 69 m for Chaihuı́n and Colún

rivers, respectively). We deployed camera traps during four

trapping periods. We placed cameras at latrines and mat-

ched random sites using a subset of randomly selected sites

during each trapping period until all selected sites were

covered. Because otters spend most of their time within

10 m of rivers (Sepúlveda et al. 2007), 54 cameras were

placed in randomly generated locations within 5 m from

the shore and with at least 200 m between camera traps,

including distance to latrine sites. At each camera site, we

visually estimated the percentage of understory (<1 m

height) within a 5-m radius pivoting around the spot

pointed by the camera, which in the case of latrines was the

point with most otter signs (modified from Depue and

Ben-David 2010).

We defined interactions as two different species using

the same site within a time interval between visits

<14 days (survival of virus in cold environment, Shen and

Gorham 1980). We considered that otter latrines might

increase the risk of indirect CDV transmission because

otters concentrate scent marking at those sites (Kruuk

2006), and our preliminary observations strongly suggested
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that other carnivores also used otter latrines. Scent marking

involves behaviors such as sniffing, rolling, defecating, and

urinating (Macdonald 1985), which may increase disease

risk.

Mink Site Selection and Disease Transmission Risk

We used a negative binomial regression (Hilbe 2011)

where the number of mink visits to a site was the re-

sponse variable to test whether minks were selecting otter

latrines. To account for the fact that some minks spent

several minutes at the same trap site, we considered

independent events those that were at least 3 h apart at

the same site. We used the time of camera monitoring

(days in log scale) as an offset because the duration of

monitoring period varied by camera. We used four pre-

dictor variables to determine the probability of a mink

visiting a particular site: type of site (latrine or random),

understory vegetation (%), number of otter visits, and

river site (Chaihuı́n River or Colún River). We used the

number of otter visits to a site because we predicted that

mink visits could be negatively affected if the particular

site was also used by an otter (i.e., intraguild killing)

(Donadio and Buskirk 2006; Simpson 2006). Understory

vegetation and river site (Chaihuı́n or Colún) were in-

cluded as habitat covariates. Model output was expressed

as the incidence rate ratio (IRR), which corresponds to

the ratio of the incidence rate (number of new mink

visits) for a particular group (i.e., random site), divided

by the incidence rate in the other group (i.e., latrine site)

(Hilbe 2011). For model selection purposes we used the

combination of all possible additive models considering

the four predictor variables and the intercept only model.

Models were ranked by AIC criteria corrected for small

sample size (AICc). Selected models were those with a

delta AICc < 2 (Burnham and Anderson 2002). We as-

sessed the fit of the best model using v2 goodness of fit.

To determine the number of interactions with poten-

tial risk of CDV transmission among species, we quantified

the number and time interval between visits of different

species at each camera site. Mean, median, and range of

days between visits were calculated in the following indirect

interactions between species: mink followed by otter

(mink ? otter), otter followed by mink (otter ? mink),

dog followed by mink (dog ? mink), mink followed by

dog (mink ? dog), dog followed by otter (dog ? otter),

and otter followed by dog (otter ? dog).

CDV Serology

Mink and dogs were tested for CDV antibody titers to

specifically characterize the CDV disease transmission risk

to otters. Between November 2009 and February 2010, we

captured American minks (n = 26) at the Chaihuı́n River

(Fig. 1) using cage traps (Tomahawk�, WI, USA). Traps

were placed along a 10-km stretch of riverbank, baited with

mackerel fish or chicken and checked twice per day for

mink captures. All traps were located within 10 m of the

shore with at least *200 m between traps. Animals were

sedated in the trap using an adapted protocol from Four-

nier-Chambrillon et al. (2003) with a combination of

10 mg/kg of ketamine (Ketamil�, 100 mg/ml, Ilium, Troy

Laboratories, NSW 2164, Australia) and 0.025 mg/kg of

medetomidine (Domitor�, 1 mg/ml, Pfizer, Madrid 28002,

Spain) intra-muscularly. Once sedated, a 1.0 ml blood

sample was collected via venipuncture of the jugular vein,

placed in a serum-separating tube, and held at room

temperature until processing. After sampling and data

collection, the anesthesia was reversed with the antagonist

Atipamezole (0.125 mg/kg i.m., Antisedan�, Pfizer, Madrid

28002, Spain) administered intra-muscularly. We consid-

ered mink to be juveniles when they had adult teeth

Figure 1. Study area showing the location of the Colún and

Chaihuı́n rivers where camera traps were set up, and the location

of the human settlements Chaihuı́n and Cadillal Alto, where

domestic dogs were sampled for CDV testing. We collected serum

samples from American mink in the Chaihuin river. Inset map shows

the location of the study area in relation major human settlements

including the city of Valdivia.
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without abrasion and tartar, and adults otherwise (Four-

nier-Chambrillon et al. 2004).

In March 2010, we drew blood from at least one adult

(>5 months) dog (n = 60) at each household sampled in

Chaihuı́n and Cadillal Alto villages. Any household

reporting a history of canine distemper vaccinations,

including owners reporting vaccinations without specific

knowledge of the type of vaccine (i.e., rabies or distemper)

was excluded as well. This also applied to any dogs

<5 months old to avoid false positives due to vaccine-

induced or maternal antibodies (Chappuis 1998). Dog

identification and age were provided by owners. Owners

were also asked to characterize dogs into one of two cate-

gories: unrestricted (100% free roaming) or restricted (dogs

kept some or all of the time indoors, in pens or on chains).

Dogs were manually restrained and 2 ml of blood was

drawn from the cephalic vein. Blood was processed as de-

scribed for minks.

Dog and mink samples were transported to a field

laboratory and centrifuged within 6 h of collection and

serum transferred by pipetting to Eppendorf tubes to be

stored. Both mink and dog serum samples were stored in a

-18�C freezer in the field laboratory, transported on ice

packs to the United States and stored at -70�C in a freezer

prior to submission to the Veterinary Diagnostic Labora-

tory at Colorado State University. Seropositivity to CDV

was analyzed using a microneutralization test (Appel 1987).

Because the CDV serum test was not validated for mink we

compared two cut-off values of 1:8 and 1:16 based on

values used in previous studies (Almberg et al. 2009;

Gowtage-Sequeira et al. 2009; Prager et al. 2013). For the

dog serum samples, we used the recommendation of the

laboratory, and a titer of �1:4 was considered positive.

The association of seropositivity of CDV with identi-

fied risk factors was determined for dogs for the following

variables: Age (juvenile: defined as �2; otherwise adult),

site (Chaihuı́n or Cadillal), and dog management category

(100% free roaming; otherwise restricted). Risk factors

were determined using logistic regression (Agresti 2002). In

this case, we were interested to test the association of

predictors to CDV seropositivity from the global model

without performing a model selection process. We assessed

the goodness of fit of the model through the unweighted

sum of squares test (Hosmer et al. 1997). Risk factors

associated with CDV in mink were not determined because

of the limited sample size (n = 23). Statistical analyses were

performed using the software R (R Development Core

Team 2011) using an a level = 0.05.

RESULTS

During the year prior to the interviews, 23% of respondents

observed mink close to their households. Of these mink

sightings, 42% involved at least one dog–mink interaction.

Two dog–mink interactions resulted in the mink being

killed by the dogs while in the remaining cases the mink

escaped. In contrast, only 6% of dog owners saw southern

river otters and none observed dog–otter interactions.

Minks, otters, and dogs were detected at 30, 17, and 3

camera sites, representing 97, 31, and 4 independent visits

to these sites, respectively. The likelihood of mink visiting

camera sites was influenced by site type (latrine/random)

and river system (Chaihuı́n/Colún) based on a positive IRR

(Table 1). Mink were more than four times more likely/day

of camera trapping to visit a latrine site than a random site

and nearly five times more likely/day of camera trapping to

be seen at the Chaihuı́n camera trapping sites versus the

Colún sites (Table 1). Habitat site characteristic (%

understory vegetation) was not correlated to the number of

mink visits to camera trap sites. Even though the numbers

of otter visits were included in the second AIC model

(Table 1), it did not have an association with the predictor

variable as confidence intervals included the value 1.0.

All otter detections occurred at latrines. Co-use of sites

by carnivores was detected at 10 camera sites. Of these, otters

and minks were co-using eight camera sites, all of these la-

trines, representing 22.2% of the latrines surveyed and 47%

of latrines visited by otters. Mink and dogs co-used two sites:

one random and one latrine. In contrast, we did not detect

co-use of any site by dogs and otters, although a dog

was detected at a latrine. Cross-carnivore interactions were

detected at camera trap sites between otter ? mink, mink

? otter, and dog ? mink (Table 2; Fig. 2). In addition,

the median and average time between these interactions

ranged from 1.2 to 1.7 days, well within the range of CDV

environmental survival estimates (Table 2). We did not

detect mink ? dog or dog ? otter interactions.

We captured 26 different minks in 49 trapping days

representing 1,211 trap nights. Of these mink serum sam-

ples, three were not analyzed due to insufficient volume.

Overall, CDV seroprevalence in mink was 39.1% (95% CI

20.4–61.2) using a titer cut-off of 1:8 and 21.7% (95% CI

8.2–44.2) using the 1:16 cut-off. Two mink cubs

(<3 months) had positive CDV titers (1:16 and 1:512).

A total of 59 dogs were sampled for CDV testing. For

dogs across all sites and ages, CDV seroprevalence was
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41.6% (95% CI 29.3–55.0). Significant predictors of posi-

tive CDV titers in dogs were age, with older dogs having

higher CDV prevalence than younger dogs, and river site,

with dogs from Chaihuı́n having higher CDV seropreva-

lence than the more isolated Cadillal Alto (Table 3). There

was no evidence supporting an effect of roaming restriction

(Table 3). Four seropositive juvenile dogs (<2 years old)

had titers ranging from 1:16 to 1:1,024.

DISCUSSION

Our study suggests that invasive species can theoretically

increase disease risk to native species by acting as a ‘‘bridge

host’’ between otherwise isolated native and domestic

animals (Fig. 3). The diagnosis of CDV in urban dogs in

Chile is common (López et al. 2009; Acosta-Jamett et al.

2011) including Valdivia, a city located close to the study

site (Ernst et al. 1987). Furthermore, growing evidence

suggests that it is also frequent in rural areas (Acosta-Jamett

et al. 2011, this study). Dogs and otters were neither re-

ported nor detected interacting in either the peri-farm or

the river habitat, thus suggesting that these interactions are

infrequent. In contrast, the introduced American mink

interacted directly (harassment) and indirectly (co-use of

latrines) with both otters and dogs. Furthermore, we

recovered two mink carcasses, and the cause of deaths was

attributed through necropsy to dog and river otter attacks,

respectively (Sepúlveda pers. obs.). Indirect interactions in

latrines were separated by a median of approximately

2 days, an interval during which pathogens such as CDV

can remain viable in the environment (Shen and Gorham

1980). This kind of co-use is comparable to other docu-

mented indirect interaction risks like sharing carcasses

(Craft et al. 2011) and could lead to disease transmission

through fomites.

Mink–other carnivore interactions were driven by

different processes in the peri-farm and river systems. On

farms, interactions were driven by dog–mink conflict and

livestock guarding behavior (Sepúlveda et al. 2014), as

previously reported in Spain (Zuberogoitia et al. 2006).

Along rivers, minks showed clear preference for otter la-

trines relative to random sites (Table 1). Furthermore,

there seem to be potential cross-species marking behaviors

with mink marking closely following otter marking and

vice versa (Fig. 2). Alternatively, both species could be

selecting the same marking sites because of favorable hab-

itat conditions for marking, likely the basis for the latrine

site being established in the first place. Independent of its

ultimate causes, this kind of cross-species interaction

behavior merits further study as a mechanism of disease

transmission particularly in multihost disease systems.

To our knowledge, this is the first study documenting

serological evidence of CDV in invasive minks in South

America. The seroprevalence of CDV is similar to that

observed in the domestic dog population in the region.

Acknowledging the limitations of the use of serology as an

indicator of infection (Gilbert et al. 2013), we can conclude

Table 1. Model Selection for Variables Expected to Influence the Visitation of Minks

Model K AICc D wi Site (latrine) River (Chaihuı́n) Otter

Site + river 3 228.6 0.00 0.42 4.0 (1.4–13.7) 4.7 (1.6–15.8) –

Site + river + otter 4 230.5 1.87 0.16 4.3 (1.4–15.0) 4.5 (1.5–15.4) 0.9 (0.5–1.6)

Models with little support (DAICc > 2) are not shown. Parameter estimates are shown as incidence rate ratio and confidence intervals (in parenthesis) are

shown for site (latrine/random), the river (Chaihuı́n/Colún), and for the number of otter visits (otter).

Table 2. Time Intervals of Different Directional Interactions Between Otter, Minks, and Dogs Detected at Camera Traps

Mink ? otter Otter ? mink Dog ? mink Mink ? dog Dog ? otter Otter ? dog

Number of events 8 6 2 0 0 0

Average (days) 4.0 3.9 1.2 – – –

Median (days) 1.7 1.5 1.2 – – –

Range (days) 0.6–16.5 0.6–4 0.2–2.3 – – –

Arrow indicates the sequence of the interaction between the indicated species.
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that CDV is circulating in the ecosystem in both wild and

domestic species. This represents a major risk to endan-

gered species that are present in the area such as the river

otter and the recently discovered population of the criti-

cally endangered Darwin’s fox (Lycalopex fulvipes) (Farı́as

et al. 2014).

Figure 2. Co-occurrence of American mink and Southern river

otters at otter latrine sites. a Mink visiting otter latrine (time 0),

b otter visiting the same latrine depicted in a (time interval 2.7 days).

c Mink visiting an otter latrine (time 0), d otter visiting the same

latrine depicted in c (time interval 1.3 days).

Table 3. Multivariable Logistic Regression Results of Risk Factors Associated with CDV Antibodies in Serum Samples from Owned

Dogs (n = 59) Using Seroneutralization Test in Chaihuı́n River, Chile

Positive Negative OR (95% CI) P value

Location

Chaihuı́n 22 22 1

Cadillal 3 12 0.20 (0.04–0.79) 0.0328

Age

Adult 21 20 1

Juvenile 4 14 0.23 (0.05–0.82) 0.0319

Dog roaming

Restricted 3 5 1

Unrestricted 22 29 1.39 (0.27–8.12) 0.6911

Goodness of fit for the model was adequate (P 0.57).

Invasive American Mink

Folio005611



Although we did not sample otters, the high sero-

prevalence detected in mink, and the high contact rates

between both species, suggest that otters may have also

been exposed to this virus. Mustelids, such as the black-

footed ferret, are highly sensitive to CDV (Thorne and

Williams 1988; Deem et al. 2000) and in Florida, a CDV

outbreak affected a threatened population of American

mink (N. vison evergladensis) (Cunningham et al. 2009). In

the case of otters, CDV antibodies have been described in

the American river otter (Lontra canadensis) (Kimber et al.

2000), and CDV-caused mortality in Eurasian otters (Lutra

lutra) and Asian clawless otter (Aonyx cinereus) has been

reported both in captive and wild populations (Geisel 1979;

Madsen et al. 1999; Mos et al. 2003; De Bosschere et al.

2005) providing evidence that CDV is an actual threat to

otters. In the ecosystem we studied, the only previous ac-

counts of CDV in wild carnivores is a clinical case of CDV

in a chilla fox (Lycalopex griseus) (Gonzalez-Acuña et al.

2003). In addition, the death of three Darwin’s foxes was

likely caused by CDV (Jiménez et al. 2012). In light of this

evidence, we suggest that CDV is an important threat for

some of the endemic carnivores that inhabit the area.

Considering the conservation status of the Southern

river otter (Sepúlveda et al. 2008) and the Darwin’s fox

(Jiménez et al. 2008), we propose a precautionary man-

agement of CDV in this ecosystem. Domestic dogs are an

important and abundant host reservoir of CDV (Cleave-

land et al. 2000; Acosta-Jamett et al. 2011; but see Prager

et al. 2013), thus, it is important to vaccinate dogs against

CDV (Cleaveland et al. 2006) and approaches such as

vaccination ring campaigns should be given priority. Fur-

thermore, CDV seroprevalence in dogs was lower in the

more isolated settlement, suggesting that urban areas are a

source of distemper in this region as previously reported

(Acosta-Jamett et al. 2011). Controlling the immigration of

dogs to the area may be an important strategy in reducing

the incidence of CDV. Vaccination of otters and other

endangered carnivores is probably not feasible given the

difficulties and dangers involved in trapping rare and

secretive species. In addition to managing the dogs, we

recommend monitoring and controlling mink. Even if

contact rates between otters and dogs are low in the study

area, mink are likely to facilitate the transmission of CDV

between dogs and otters. This, in addition to other known

impacts of mink on native fauna (Schüttler et al. 2009;

Jiménez et al. 2013), could warrant mink control programs

in sensitive areas. Minks could also be used as pathogen

sentinels to obtain a better understanding of CDV and

other pathogens in this environment. Minks, unlike otters

and other native carnivores, have high abundances and are

relatively easy to capture and sample compared to native

species such as the southern river otter (Sepúlveda et al.

2007, 2011). If campaigns to control mink (e.g., culling) are

implemented, managers should be aware of potential

consequences since reductions in carnivore densities can

disrupt territorial structures resulting in an influx of new

individuals and potentially increasing inter-species inter-

actions and disease transmission (Hutchings and White

2000; White et al. 2008).

Overall, our study reveals how an introduced species

can alter multihost interactions and in theory act as a

bridge host between common domestic species and rare

native wildlife. Cross-species behavioral scent marking was

a particularly interesting finding that should be further

investigated as a means of indirect disease transmission

among species. In the future, understanding these kinds of

indirect interactions within and between species will be

important to better manage disease transmission risk in

wildlife and domestic animals. This further emphasizes the

importance of understanding the role of behavior in car-

nivore interactions and their consequences for multihost

pathogen dynamics.

Figure 3. Schematic representation of the ‘‘bridge host’’ concept in a

multihost pathogen system. a Represents a host community where

the target and reservoir host are segregated and therefore there is a

low risk of disease transmission. b Represents the same host

community but adding the invasive ‘‘bridge host’’. The range of the

new host overlaps the ranges of the formerly segregated hosts

facilitating disease transmission from the reservoir to the target host.
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Folio005614

http://www.iucnredlist.org
http://www.iucnredlist.org
http://dx.doi.org/10.1007/s10530-013-0549-1
http://dx.doi.org/10.1007/s10530-013-0549-1
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