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1 LOS UNGULADOS SILVESTRES EN LOS PARQUES NACIONALES.

Los ungulados silvestres son considerados ingenieros de ecosistemas (sensu
Jones et al., 19941). Proporcionan heterogeneidad al paisaje, aumentando la
biodiversidad al crear mosaicos de comunidades herbaceas y lefiosas (Gabay et
al., 2008). De este modo, conservan habitats de interés comunitario, como los
pastos oroéfilos mediterrdneos de Festuca indigesta (6160), los pastizales
xerofiticos mediterraneos de vivaces y anuales (6220) o las formaciones
herbosas con Nardus, con numerosas especies, sobre sustratos siliceos de
zonas montafiosas (6230), todos ellos protegidos por la Directiva Habitats
(92/43/CEE). También son importantes dispersores de semillas (Malo & Suarez,
1995; Gill & Beardall, 2001; Perea et al., 2013), un componente imprescindible
en el ciclo de nutrientes del suelo (Hobbs, 1996) y un agente modificador de los
regimenes de perturbaciones naturales, como los incendios, ya que reducen la
carga de combustible vegetal dificultando su propagacién (Hobbs, 1996; Kramer,
Groen, & van Wieren, 2003; Velamazan et al., 2018). Por otra parte, al diversificar
las estructuras vegetales y favorecer a los pastos herbaceos, fomentan la
existencia de otras numerosas especies de fauna: desde los invertebrados
copréfagos, hasta los que dependen de los habitats herbaceos (lombrices,
lepidopteros, ortdpteros, himenopteros, dipteros,...) y, obviamente, todos los que
se alimentan de ellos: reptiles, anfibios, aves, mamiferos,... (McNaughton, 1994;
Watkinson & Ormerod, 2001; San Miguel, Roig & Perea, 2017). Por ultimo, los
ungulados silvestres juegan un papel fundamental en la cadena trofica, al
contribuir al sustento de depredadores y descomponedores y participar en la

conservacion de aves necréfagas protegidas por la Directiva Aves (79/409/CEE).

1.1 Ungulados nativos, ex6ticos y exéticos invasores
Sin embargo, la influencia de los ungulados sobre los procesos de los
ecosistemas depende en gran medida de su contexto historico y evolutivo, en
particular del proporcionado por el clima, el desarrollo del suelo y la co-evolucién
planta-herbivoro-depredador (McNaughton, 1984; Hobbs, 1996). Por ello, es

1 “Ecosystem engineers are organisms that directly or indirectly modulate the availability of resources
(other than themselves) to other species, by causing physical state changes in biotic or abiotic materials.
In so doing they modify, maintain and/or create habitats.”



imprescindible diferenciar entre los efectos de los ungulados en sus areas
nativas de distribucién y los efectos producidos por los ungulados introducidos

(exaticos).

Una especie se considera nativa en un area determinada cuando su presencia
es independiente de las actividades humanas o cuando llegdb a un area
determinada por la influencia del hombre antes del neolitico (5000-6000 afios
A.C.; Pysek, 1995). En esa época el hombre era parte de la naturaleza y su
influencia sobre la dispersion de las especies era similar a la de los animales
(Webb, 1985). Por el contrario, las especies que han llegado posteriormente a
un area determinada como consecuencia de actividades de los humanos o de

sus animales domeésticos se consideran especies exoticas (Pysek, 1995).

El grupo de Expertos en Especies Invasoras (ISSG) de la Union Internacional
para la Conservacion de la Naturaleza (UICN) (apéndice de la resolucion VI/23
de la Conferencia de las partes, pie de pagina 57) defini6 como exéticas (no
nativa, foranea, aloctona) “a las especies, subespecies o taxon inferior,
introducidas fuera de su area de distribucién natural (presente o pasada);
incluyendo la introduccién de cualquier parte, gameto o propagulo de dichas
especies que pudiesen sobrevivir y subsiguientemente reproducirse”. Con
introduccién se refiere a “un desplazamiento, indirecto o directo, de la especie

exotica por accion humana”.

El Real Decreto 630/2013, de 2 de agosto, por el que se regula el Catalogo
esparfiol de especies exoticas invasoras, afiade a la definicién de la UICN que
dichas especies fuesen introducidas fuera “de su area potencial de dispersion,
gue no hubiera podido ocupar sin la introduccion directa o indirecta, o sin el

cuidado del hombre.”

Siguiendo estas tres definiciones, en Espafia habitan claramente cinco especies
nativas de ungulados silvestres (Tabla 1). Dos cérvidos: el corzo (Capreolus
capreolus Linnaeus, 1758) y el ciervo ibérico (Cervus elaphus hispanicus
Hilzheimer 1909), un suido: el jabali (Sus scrofa Linnaeus, 1758) y dos boévidos:
la cabra montés (Capra pyrenaica Schinz 1838) y el rebeco meridional
(Rupicapra pyrenaica Bonaparte, 1845), representado por dos subespecies: el
rebeco (R.p.parva Cabrera, 1911) y el sarrio en los Pirineos (R.p.pyrenaica
Bonaparte, 1845). No obstante, esta clasificacion de especies y subespecies
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autéctonas en la peninsula ibérica esta siendo revisada, puesto que recientes
estudios filogeogréaficos estan arrojando luz sobre la historia evolutiva de estas
especies y pueden aportar una base para tomar decisiones sobre las mismas
(véase Carranza et al., 2016; Queirés et al., 2018 sobre el ciervo; Royo et al.,
2007; Randi et al., 2004 sobre el corzo; Acevedo & Casinello, 2009; Angelone-
Alasaad et al., 2017; Grossen et al., 2018 sobre la cabra montés, Pérez et al.,
2011 sobre el rebeco y Larson et al., 2005; Vilaca et al., 2014 sobre el jabali).
Por ultimo, cabe recordar que dichos taxones son autéctonos a escala de pais,
pero cabria reflexionar sobre si ello implica que puedan o deban estar presentes
en todos los parques nacionales esparioles: por ejemplo, ciervo en el P.N. de la
Sierra de Guadarrama o en el P.N. de las islas Atlanticas o cabra montés (a

escala de subespecie) en P.N. de Cabafieros, Picos de Europa o Aigliestortes.

Por otro lado, si nos ceflimos a la definicion de Pysek (1995), en la geografia
espafiola estan presentes tres especies exoéticas (Tabla 1): el muflén (Ovis
orientalis aries Linnaeus, 1758), el arrui (Ammotragus lervia Pallas, 1777) y el

gamo (Dama dama Linnaeus, 1758).

El muflon europeo es una variedad asilvestrada que procede de un muflén
semidoméstico anatoliano (Ovis orientalis gmelini Blyth, 1841) que se introdujo
en Corcega, Cerdefia y Chipre unos 6.000-7.000 afios a.C (Gentry, Clutton-
Brock, & Groves, 2004). Posteriormente, fue cruzado con ovejas domeésticas en
Alemania e introducido en 1953 en la peninsula ibérica (Santiago-Moreno et al.,
2004). Del mismo modo, el arrui procede del norte de Africa y fue introducido en
los afios 70 del siglo XX en el sureste espafiol con fines cinegéticos (Cassinello,
2000). También durante los afios 70, ambas especies fueron introducidos en las
islas Canarias (Nogales, Rodriguez-Luengo, & Marrero, 2006). En ambos casos

gueda claro su caracter de especies exoticas en Espafia.

Por el contrario, el gamo tiene una historia de presencia mas larga en la
peninsula ibérica. Parece ser que habité por toda Europa, peninsula ibérica
incluida, hasta la tltima glaciacion (Wirm), cuando su area de distribucion quedé
reducida a algunas zonas del este del Mediterrdneo (Turquia; Chapman &
Chapman, 1975). Sin embargo, las introducciones por parte del hombre
comenzaron pronto, durante el Neolitico y Edad de Bronce en Grecia (Masseti et

al., 2006), continuando durante la época romana por Europa, fundamentalmente
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en ltalia, Sicilia e Inglaterra (Mackinnon, 2004; Sykes et al.,, 2011). En la
peninsula ibérica, los escasos restos fosiles encontrados desde su desaparicion
en el Pleistoceno Medio o Superior (Cardoso, 1989) estaban en Portugal y datan
de la época romana (Davis & MacKinnon, 2009; Baker et al., 2017), aunque se
duda si esta especie realmente habito alli o los fésiles encontrados eran partes
de animales muertos traidas por los comerciantes (Sykes et al., 2011). En el
Parque Nacional de Dofiana se tiene constancia de su existencia durante la Edad
Media (Braza, 2002). A finales del siglo XIX habitaba en estado salvaje en Sierra
Morena, Cuenca del Tajo y Montes de Toledo, asi como en diversos cazaderos
reales (Cabrera, 1914). Después hay constancia de reintroducciones a principios
del siglo XX (Braza, 2002).

Sin embargo, que un ungulado sea considerado exotico no siempre significa no
deseado o que haya que erradicarlo (evidentemente, la situacion es diferente
fuera que dentro de un parque nacional, donde parece razonable que no esté
presente). De hecho, los ungulados exoticos pueden realizar una funcion que
antes realizaban otros ungulados ahora ausentes o extintos (San Miguel-Ayanz,
Perea & Fernandez-Olalla, 2010). Existen dos tipos de ungulados exaticos; los
gue estan catalogados como exéticos invasores (EEI) y los que no. Segun la
UICN, las especies exéticas invasoras “son especies cuya introduccion y/o
dispersion constituyen un agente de cambio y amenaza para la diversidad
bioldgica” (apéndice de la resolucion VI/23 de la Conferencia de las partes, pie
de péagina 57). De manera similar, la Ley 42/2007, de 13 de diciembre, del
Patrimonio Natural y de la Biodiversidad, define una EEI como “aquella que se
introduce o establece en un ecosistema o habitat natural o semi-natural, y que

es un agente de cambio y amenaza para la diversidad biolégica nativa, ya sea

por su comportamiento invasor, o por el riesgo de contaminacion genética”.

En ecosistemas y habitats especialmente vulnerables, como por ejemplo las islas
oceanicas, los ungulados exoticos constituyen una de las principales causas de
pérdida de biodiversidad, debido a que dichos ambientes han evolucionado sin
la presencia de grandes herbivoros y, por lo tanto, las especies de fauna y flora
no estan adaptadas a la presién que estos ejercen sobre el medio (Courchamp,
F., Chapuis, & Pascal, 2003). En las islas Canarias, el muflén europeo y el arrui

fueron introducidos durante los afios 70. En la actualidad, el primero habita en



los Parques Nacionales del Teide y de Garajonay, mientras que el segundo
habita en el Parque Nacional de la Caldera de Taburiente. Varios estudios
cientificos han probado los dafios producidos por estos ungulados silvestres
sobre la Flora Canaria (Rodriguez-Pifiero & Rodriguez-Luengo, 1993; Nogales,
Rodriguez-Luengo, & Marrero, 2006; Garzon-Machado et al., 2010). Por ello,
ambas especies se consideran invasoras en las islas Canarias y fueron incluidas
en el Catalogo Espariol de Especies Exadticas Invasoras (Real Decreto 630/2013,
de 2 de agosto). En el caso de los parques nacionales canarios, parece l4gico
gue ambas especies sean erradicadas, ya que estan amenazando la
biodiversidad de los parques nacionales cuyo objetivo es conservar la integridad
de sus valores naturales y sus paisajes (Articulo 5, Ley 30/2014, de 3 de

diciembre, de parques nacionales).

El muflén se considera exoético, pero no invasor, en la peninsula ibérica, mientras
el arrui si se considera exotico invasor en toda la Peninsula (Catalogo Espariol
de Especies Exoéticas Invasoras). El Real Decreto 630/2013, de 2 de agosto,
realizd una excepcién con la poblacion murciana de arrui, no incluyéndola en el
Catalogo de EEI. Sin embargo, posteriormente, la Sentencia del Tribunal
Supremo 637/2016, elimind la excepcion realizada a la poblacién murciana por
lo que el arrui pas6 a considerarse EEI en todo el territorio espafiol. Por dltimo,
con el objeto compatibilizar la lucha contra las EEI con su aprovechamiento para
la caza y la pesca, y donde la presencia de la especie no supusiese un problema
ambiental, se permitié “que en aquellas areas ocupadas antes de 2007, afio en
gue se promulgo la primera regulacion de esta materia, se pudiesen utilizar todas
las modalidades de caza y pesca para su control o erradicacion” (Ley 7/2018, de
20 de julio, de modificacién de la Ley 42/2007, de 13 de diciembre, del Patrimonio
Natural y de la Biodiversidad). Sin embargo, la declaracion del arrui como EEI
en la peninsula ibérica ha generado cierto debate en el mundo cientifico, ya que
se introdujo en el Catalogo como especie exotica invasora cuando parece que
no habia datos empiricos de que la especie estuviese amenazando la flora y la

fauna autoctona de la peninsula ibérica (Cassinello, 2018).

La historia evolutiva de las islas Baleares ha sido diferente a la de las islas
Canarias, ya que en ellas habité un ungulado, la cabra-rata balear (Myotragus

balearicus Bate, 1909), que se extinguié hace unos 6000-4000 afios (Lalueza-



Fox et al., 2005), por lo que existe un contexto histdérico de co-evolucién planta-
ungulado silvestre. En estas islas habita actualmente el boc balear, una variedad
local de cabra doméstica asilvestrada antiguamente (Capra aegagrus hircus
Linnaeus 1758) que se mezcla con otras asilvestradas en épocas recientes
(Vives & Baraza, 2010). Su diferenciacion taxonémica esta completamente clara,

pero son, indudablemente, taxones domeésticos asilvestrados.

Por ultimo, existen otras especies de ungulados silvestres que desaparecieron
de la peninsula ibérica en tiempos historicos. Al menos dos de ellas son bovidos,
el uro (Bos primigenius primigenius Bojanus 1827) que se extinguié alrededor
del 1600 d.C. en toda Europa, aungque su pariente doméstico (Bos primigenius
taurus Linnaeus, 1758) sigue habitando en la peninsula ibérica, y el bisonte
estepario (Bison priscus Bojanus 1827). De bisonte europeo (Bison bonasus
Linnaeus, 1758), unicamente existe una poblacion (recuperada a través de
ejemplares procedentes de zooldgicos, porque llegé a extinguirse en la
naturaleza) en estado salvaje en Polonia. En Espafa, se ha “reintroducido” en
cautividad en varias fincas con la consideracién de ganado. La reintroduccién
real, que también ha sido planteada, requeriria demostrar que Bison bonasus
estuvo presente en la peninsula ibérica (si no, seria introduccién), algo que no
esta claro, porque la especie de bisonte de cuya existencia si existen evidencias
cientificas fue Bison priscus. En muchos trabajos paleontolégicos del pleistoceno
espafiol sélo se indica Bison spp. En los ultimos afios se han realizado trabajos
sobre esta cuestion que por el momento no han podido demostrar esa presencia

antigua de Bison bonasus (Martinez-Navarro et al., 2018).

También habria que considerar los équidos, cuya historia evolutiva todavia no
esta completamente clara (Orlando et al., 2009). A lo largo del Pleistoceno en
Espafia hubo diversas especies de équidos, al menos Equus stenonis, E
altidens, y E. hydruntinus, que se extinguieron. Ahora ya no existen taxones de
équidos salvajes autoctonos en Europa, aunque se mantiene el onagro, o asno
salvaje asiatico (E. hemionus Pallas 1775) en Asia. Lo que se esta
reintroduciendo en algunos casos (rewilding) es el Equus ferus przewalskii
Poliakov, 1881 que, como el bisonte, se extinguié en la naturaleza, pero se
recupero a través de ejemplares de zooldgico. Es la Unica subespecie salvaje de

caballo (no asilvestrada a partir de animales domeésticos) que existe en la



actualidad. Reducido a unas pocas manadas que viven en China y Mongolia, se
considera un taxén amenazado (EN) en la Lista Roja de la UICN (King et al.,
2015). Equus ferus existe en la actualidad, pero representado por caballos
domésticos y el de Przewalski. En la actualidad, en Espafia todavia quedan
manadas de caballos salvajes, considerados ganado a efectos oficiales, pero
con poca 0 muy poca gestibn humana. Algunos, como el cabalo galego,
contribuyen a la conservacion de habitats de interés comunitario, como turberas
y brezales, y también a la del lobo ibérico, de la que son una presa principal
(Lagos, 2013; Lopez-Bao et al., 2013).

El zebro pudo ser un équido salvaje que habit6 en la Peninsula ibérica hasta el
siglo XVI. Sin embargo, no existen evidencias cientificas de su existencia y
situacion taxonomica. En 1922 la Academia de las Ciencias de Lisboa volvio a
plantear el tema, aunque sin conseguir resultados cientificos. Y algo parecido ha

sucedido con la ultima revisién de Nores et al., (2015).

El importante papel ecolégico que desempefiaron los equidos salvajes en el
funcionamiento de los ecosistemas espafioles, al menos peninsulares, y la
presencia de équidos ferales en algunos parques nacionales espafioles, en
especial los de Dofianay las Islas Atlanticas (OAPN, 2019), creemos que permite
replantearse la conveniencia de mantener équidos ferales (aparte de los

domésticos) en algunos de ellos.

Tabla 1. Clasificacion de los ungulados silvestres en territorio espafiol segin sean autdctonos o
nativos, aléctonos, exdéticos invasores o autéctonos extintos.

Ungulados silvestres en Espafia
Aut6ctonos o nativos Exéticos Exéticos Autéctonos
invasores extintos
Penfnsul Rebeco (Rupicapra pyrenaica) Muflén (Ovis | Arrui Uro (Bos primigenius)
.be,n! NSUia | cabra montés (Capra pyrenaica)* | orientalis (Ammotragus Bisonte (Bison sp)**
Iberica musimon) lervia)
Corzo (Capreolus capreolus) Equs ferus
Ciervo (Cervus elaphus) Gamo (Dama
) P dama)
Jabali (Sus scrofa)
Islas _ Muflén
Canarias .
Arrui
Islas Cabra-rata balear
balearicus)
Islas
Atlanticas

*endemismo ibérico; ** Bisonte europeo (Bison bonasus) esta en la peninsula en cautividad




1.2 Idoneidad de los ungulados silvestres en cada parque nacional

Desde la creacion de los primeros parques nacionales, incluso el manejo de los
ungulados nativos ha generado grandes debates, tanto en el mundo cientifico
(Grignolio et al., 2014) como de la gestion (Granados & Cano-Manuel, 2015). En
un caso ideal, en un parque nacional de caracter primario (sin influencia humana,
al menos apreciable) de suficiente tamafo, donde todas las especies nativas
estuviesen presentes y los procesos ecoldgicos permaneciesen intactos, los
objetivos de conservacion se podrian conseguir sin intervencibn humana
(Anderson, 1991). Por ejemplo, las dinamicas poblacionales de los ungulados
estarian en equilibrio con el medio a través de la disponibilidad de alimento, su
competencia con otras especies y la presion de los depredadores (Sinclair,
1998).

La Ley 30/2014, de 3 de diciembre, de Parques Nacionales establece en su art.
4 que “Los parques nacionales son espacios naturales, de alto valor ecolégico y
cultural, poco transformados por la explotacion o actividad humana...”. De
acuerdo con eso, en ellos se debe pretender que sus ecosistemas tengan una
estructura, composicion y procesos del caracter mas “natural” posible: con todas
las piezas (taxones) y procesos ecoldgicos basicos (Ehrlich & Walker, 1998) que
representen a esos ecosistemas primarios 0 primigenios y que, ademas, se
puedan conservar con una gestion activa minima. De ese modo, entendemos
que los parques nacionales deben contar con las especies de ungulados
silvestres que son o han sido caracteristicas de sus ecosistemas primarios y que,
ademas, desempefian funcionas basicas esenciales en los procesos ecoldgicos
de dichos sistemas. En el caso de los ungulados silvestres que, como ya se ha
indicado, son especies ingenieras de ecosistemas, esa situacion es
particularmente importante. Aspectos como la diversificacion de estructuras
vegetales, la dispersion de semillas, el transporte de fertilidad, la influencia en
los procesos de competencia intra- e interespecifica entre plantas, animales y
planta-animal, con los consiguientes efectos en abundancia y persistencia de
diversas formaciones vegetales (pastos herbaceos — matorrales — bosques), el
suministro de alimento a invertebrados (p.ej. coprofagos) y vertebrados (p.ej.
predadores y necréfagos) son fundamentales en la estructura y el

funcionamiento de un parque nacional. Del mismo modo, habria que considerar
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si existen motivos ecoldgicos con suficiente respaldo cientifico como para
justificar la existencia una especie exoética de ungulado silvestre en un parque

nacional.

Sin embargo, en Europa y, en concreto, en Espafia, la mayoria de los parques
nacionales se constituyen sobre paisajes alterados por la actividad del hombre
(Montserrat, 2009; San Miguel et al., 2010), en los que faltan (o sobran)
componentes en el sistema, de forma que no existe una autorregulacion de los
procesos ecoldgicos, es decir, presentan un grado de naturalidad bajo. El grado
de naturalidad de un determinado ecosistema viene determinado por dos
factores inversamente relacionados: la necesidad de intervencion humana y la
ratio entre el niumero de especies nativas presentes respecto al numero de

especies presentes antes de los asentamientos humanos2 (Anderson, 1991).

Si nos filamos en los ungulados, podemos comparar qué especies nativas o
exoticas estan presentes en la actualidad en cada parque nacional y compararlo
con aquellas que presumiblemente estaban presentes antes de los
asentamientos humanos. Existen estudios que han estimado la distribucién
potencial de los ungulados autéctonos en Espafia (Acevedo et al., 2012). Esto
nos podria dar una idea de lo alterados o0 no que estan nuestros parques
nacionales en este aspecto y nos ayudaria a deducir la necesidad de

intervencién humana dependiendo del grado de naturalidad de cada uno.

Como hemos resaltado anteriormente, la competencia por los recursos tréficos
entre diferentes especies es fundamental para el equilibrio de los ecosistemas
(Sinclair, 1998). Si estudiamos las caracteristicas de los diferentes ungulados,
podemos ver cOmo evolucionaron en sistemas multi-ungulados a través de la
diferenciacion de nichos tréficos (continuo pastador-ramoneador; Hofmann,
1989; Prins & Fritz, 2008). Como se observa en la Tabla 2, en la mayor parte de
los parques nacionales faltan (o sobran) componentes en el sistema (multi-
herbivoro). Sin embargo, en la actualidad existen pocos estudios de como
funcionan los sistemas multi-ungulados (Apollonio et al., 2017). Ademas,
recientemente se ha demostrado que, en ausencia de depredadores, ciertas

especies compiten con otras reduciendo o desplazando sus poblaciones (Ciervo-

2 La presencia de una exdtica o doméstica restaria méas naturalidad también (Anderson, 1991)
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corzo; Latham, Staines, & Gorman, 1997; Ciervo-rebeco; Lovari et al., 2014,
arrui-cabra montés; Acevedo, Cassinello & Gortazar, 2007), lo que alerta del
problema de realizar ciertas reintroducciones en ambientes muy alterados por el

hombre (Lovari et al., 2014).

Tabla 2. Listado de especies de ungulados presentes en los parques nacionales de
Espania.

TIPO DE UNGULADOS SILVESTRES

Nativos Exéticos | Exaticos
invasores

Jabali
Ciervo
Corzo
Rebeco
Sarrio
Cabra
montés
Gamo
Muflén
Arrui
Mufléon

PARQUE NACIONAL

Aiguestortes i Estany de
Sant Maurici

Cabaiieros

Dofana

Monfragtie

PENINSULA "5 desa y Monte Perdido

Picos de Europa

Sierra de Guadarrama

Sierra Nevada

Tablas de Daimiel

ISLAS

ATLANTICAS Islas Atlanticas de Galicia

ISLAS

BALEARES Archipiélago de Cabrera

Teide

Caldera de Taburiente

ISLAS .
CANARIAS Timanfaya

Garajonay

Gris oscuro indica que dicha especie habita en el Parque. Gris claro indica poblaciones que han aparecido
recientemente o se avistan esporadicamente.

2 SOBREABUNDANCIA DE UNGULADOS EN LOS PARQUES
NACIONALES

Durante los ultimos 100 afios, las poblaciones de ungulados silvestres de la
peninsula ibérica han sufrido grandes cambios en cuanto a su distribucion y
abundancia (Acevedo et al., 2011), al igual que las de todo el hemisferio norte
(Coté et al., 2004). De hecho, en pocas décadas se ha pasado de una situacion
en la que habia bastantes especies 0 subespecies de ungulados al borde de la

extincion por causa del hombre (caza sin control, destruccion de habitats,
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fragmentacion del territorio, etc.) a que, actualmente, uno de los problemas
principales a la hora de gestionar las poblaciones de ungulados silvestres sea la
sobreabundancia (Gortazar et al., 2008; Grignolio et al., 2014; Perea et al., 2015).

En Europa, existen pocos parques nacionales que estén especialmente
dedicados a la proteccion de taxones de ungulados amenazados (Grignolio et
al., 2014). Unicamente el rebeco de los Apeninos (Rupricapra rupicapra ornata
Neumann, 1899) en Italia y el bisonte europeo (Bison bonasus) en Polonia estan
catalogados como vulnerables por la UICN (Olech, 2008; Lovari et al., 2010). Sin
embargo, aunque no estén incluidos en esa lista roja, también estan protegidos
por la Directiva Habitats, anexos Il y IV, el ciervo de Corcega (Cervus elaphus
corsicanus Erxleben, 1777; Hajji et al., 2008), del que ahora proponen separar el
de Mesola (Cervus elaphus italicus, Zachos et al., 2014), la gamuza o rebeco de
los Balcanes (Rupicapra rupicapra balcanica Bolkay, 1925; Corlatti, Lorenzini, &
Lovari, 2011), las poblaciones de Cércega y Cerdefia de muflon europeo (Ovis

orientalis musimon) y las naturales de Capra aegagrus.

Por el contrario, muchos parques nacionales estan viendo amenazados sus
objetivos de conservacion por las altas densidades de una o varias especies de

ungulados silvestres (Gortazar et al., 2008; Grignolio et al., 2014).

Un ejemplo claro de este cambio radical en la abundancia de ungulados en la
peninsula ibérica es el de la cabra montés (Capra pyrenaica). Estuvo al borde de
la extincion e incluso varias subespecies se extinguieron, como el bucardo
(Capra pyrenaica pyrenaica) o la cabra montés portuguesa (Capra pyrenaica
lusitanica). Sin embargo, desde que se comenzaron a proteger mediante
reintroducciones y la regulacion o prohibicién de la caza, sus poblaciones han
experimentado un aumento exponencial (Perez, Granados, & Soriguer, 1994;
Refoyo et al.,, 2015). En la actualidad, las altas densidades alcanzadas, por
ejemplo, en ciertas zonas del Parque Nacional de Guadarrama, estan causando
grandes dafnos (Perea et al., 2015). De manera similar, otros parques nacionales
presentan el mismo problema con otras especies como el ciervo o el jabali
(Perea & Gil, 2014a, b).

2.1 Causas
En la peninsula ibérica, existen varias causas que explican este aumento

poblacional sin precedentes (Carpio et al.,, 2017): 1) un aumento de la
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disponibilidad de alimento debido al abandono rural y de la ganaderia, 2) la
ausencia de depredadores naturales o las bajas densidades de éstos, 3) la
expansion de los ungulados por el territorio como consecuencia de la rentabilidad
de la caza mayor y 4) una capacidad insuficiente de control poblacional por parte
de los cazadores, en parte, provocado por una gestion intensiva de las fincas
(p-€j. suplementacion). Ademas, en los parques nacionales, estos problemas se
vieron agravados por otros motivos como la prohibicion de la caza y el rechazo
social hacia los controles poblacionales. Por ultimo, a los factores citados
anteriormente hay que sumarle el pequefio tamafio de los parques nacionales,
gue son pequefias islas en entornos altamente antropizados (Cole, 1971), con
gran cantidad de infraestructuras que limitan los movimientos migratorios de las

especies y acenttan los dafios en determinadas épocas.

2.2 Conflictos generados

Aunque a densidades adecuadas los ungulados nativos pueden ayudar a
alcanzar los objetivos de conservacion de los parques nacionales, a altas
densidades, estos pueden causar un efecto cascada sobre los niveles troficos
inferiores, ejerciendo un impacto negativo sobre diferentes componentes de los
ecosistemas (Garrott, White & White, 1993). Este impacto negativo puede poner
en peligro la conservacion de diferentes especies de flora y fauna, cambiar la
composicion del suelo e incluso poner en peligro las propias poblaciones de
ungulados (Hobbs, 1996). También, los ungulados nativos causan otra serie de
conflictos sociales y econdmicos tales como los dafios a la agricultura, a las
repoblaciones (ramoneo, pisoteo y escodado), accidentes de trafico y
transmision de enfermedades a animales domeésticos y personas (Delibes-
Mateos, 2015; Carpio et al., 2017).

2.3 Sobreabundancia en el contexto de parques nacionales
En los parques nacionales, ser capaces de detectar cuando existe
sobreabundancia es crucial para la conservacion de la biodiversidad. Sin
embargo, el concepto de sobreabundancia suele estar basado en valoraciones
parciales o subjetivas (McShea & Underwood, 1997), ya que, como se ha
descrito en el apartado anterior, hay muchos motivos por los que se puede decir
gue una poblacién es sobreabundante. Caughley, (1981) definié cuatro clases

de conflictos por los que decimos que una especie es sobreabundante, 1) si
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supone una amenaza para la vida humana o para su bienestar, 2) siamenaza la
abundancia de especies con valor econdémico o estético, 3) si causa dafios a su
propia poblacién o 4) si causan desequilibrios en los ecosistemas que queremos
proteger. Por lo tanto, el término sobreabundancia Unicamente tiene un
significado claro cuando se acompafa de un contexto determinado en el que se
tengan unos objetivos de manejo y conservacion claros (Mysterud, 2006). Por
este motivo, diferentes gestores pueden estimar que una poblacién es
sobreabundante a diferentes niveles de densidad segun sean sus objetivos de
gestion. Para una persona que se dedica a la gestidon cinegética, una poblacion
sera sobreabundante cuando exista una alta competencia intraespecifica que
haga que la calidad de los individuos disminuya como consecuencia de procesos
denso-dependientes. Un gestor forestal, fijara la sobreabundancia a un nivel de
densidad en el que los ungulados dafien a las repoblaciones de arboles de
interés econdémico. Sin embargo, en un parque nacional el objetivo es “conservar
la integridad de sus valores naturales y sus paisajes” (Articulo 5, Ley 30/2014,
de 3 de diciembre, de parques nacionales), por lo que existira sobreabundancia
cuando una densidad determinada de ungulados ponga en peligro la diversidad

de especies, su abundancia o la funcionalidad del sistema (Caughley, 1981).

3 SEGUIMIENTO DE LAS POBLACIONES DE UNGULADOS NATIVOS Y
DE SU ENTORNO

3.1 Seguimiento de las poblaciones de ungulados por densidad
Una vez que se detecta que existe sobreabundancia, la primera pregunta que un
gestor se plantea normalmente es: jcual es el tamafio poblacional “ideal’? o
¢,Cuantos individuos debo extraer de la poblacion para reducir los impactos
negativos? La respuesta a dicha pregunta pasa por saber, en primer lugar, el
namero de individuos que hay. Sin embargo, a pesar de existir gran cantidad de
metodologias para estimar las poblaciones de ungulados (Buckland, Goudie, &
Borchers, 2000), la realidad es que los ungulados son extremadamente dificiles
de censar (Bonenfant et al., 2009; Apollonio et al., 2017). Las estimas
poblacionales son poco precisas (coeficientes de variacion suelen ser del orden
del 20% en poblaciones de mamiferos; Caughley, 1977), poco fiables (llegan a
subestimar el tamafio poblacional en un 50% o mas; Gaillard, Loison, & Toigo,

2003) y ademas son muy costosas econdémicamente. Por ultimo, fijar una
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densidad deseada requiere el conocimiento de qué nivel de densidad es el
apropiado para evitar dichos dafos, lo que varia de unos ambientes a otros
(Mysterud, 2006). Por ello, debemos enfatizar que la densidad per se no es una
informacion valiosa para comprender la sobreabundancia (Bowyer et al., 2014).
Entonces, ¢como podemos realizar un control poblacional cuando ni siquiera es

posible obtener un censo satisfactorio de los animales que queremos controlar?

3.2 Seguimiento mediante indicadores ecoldgicos

Varios estudios proponen invertir menos recursos en estimar la abundancia
absoluta de ungulados y mas recursos en recolectar informacion adicional para
comprender el estatus ecolégico del sistema ungulado-hébitat que esta siendo
gestionado (Morellet et al., 2007). Es decir, en vez de responder a la pregunta
¢,Cuantos ungulados tenemos?, quiza sea mas adecuado responder otras
preguntas como: ¢Esta la poblacidon aumentando o disminuyendo? y ¢qué
pardmetros son responsables de la tendencia observada? (Eberhardt & Knight,
1996).

Esto se podria conseguir con el uso de indicadores de cambios ecoldgicos que
describan la interaccion entre las poblaciones y sus habitats, de forma que
proporcionen una base cuantitativa para tomar decisiones que ayuden a
conseguir determinados objetivos predefinidos (Mysterud, 2006; Morellet et al.,
2007). Estos indicadores deben tener ciertas caracteristicas para ser Utiles (Dale
& Beyeler, 2001): deben ser faciles de medir, sensibles a los estreses, responder
de una manera predecible e inequivoca a los mismos, ser anticipatorios (i.e. que
sefialen un cambio inminente en el sistema) y predecir cambios que puedan ser
evitados por medidas de gestion. También deben ser integrativos, es decir, que
cubran gradientes clave en los sistemas ecoldgicos (tipos de vegetacion, suelos,
especies de fauna, etc.). Sin embargo, puesto que no podemos monitorear todos
los componentes de un sistema ecoldgico, debemos identificar un nimero
pequefio de indicadores que caractericen las partes mas relevantes del sistema
(Gaillard et al., 2008).

El uso de indicadores ecoldgicos para el seguimiento de las poblaciones de
ungulados ha sido apoyado por muchos cientificos expertos en el tema
(Mysterud, 2006; Morellet et al., 2007; Gaillard et al., 2008) y la filosofia que

subyace a esta idea esta basada en el concepto de denso-dependencia (Morellet
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et al.,, 2007). Este concepto usa el continuo colonizacion-saturacion para
describir los cambios experimentados por la poblacién y su entorno al aumentar
la densidad, indicando dénde esta la poblacién respecto a la capacidad de carga
(Gaillard et al., 2000). Por lo tanto, se propone la utilizacion de indicadores de
cambios ecoldgicos realizando un seguimiento sobre estos dos ejes
fundamentales del sistema: 1) la propia poblacion de ungulados; utilizando
indices demograficos, de rendimiento animal, sanitarios y de abundancia relativa
(Gaillard et al., 2000) y 2) la estructura y composicion del medio a través de
indices que adviertan de cambios en la vegetacion, en el suelo y en la
abundancia de otras especies de fauna (Morellet et al., 2007).

Por ultimo, se propone realizar un manejo adaptativo en los parques nacionales
(Walters, 1986; Nichols, Johnson, & Williams, 1995; Williams et al., 2002), de
modo que estos indicadores ecoldgicos nos sefialen cuando hay que realizar una
intervencién y, posteriormente, nos ayuden a monitorizar sus resultados,
comprobando si las medidas tomadas para reducir la densidad estan revirtiendo
los efectos negativos sobre el sistema (Apollonio et al., 2017). Ademas, si toda
esta informacion se recolecta de manera continua, se podré usar para mejorar el
conocimiento bioldgico de los sistemas y ayudar a la futura toma de decisiones
(Gaillard et al., 2008; Apollonio et al., 2017).
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4 SEGUIMIENTO DE LAS POBLACIONES DE UNGULADOS

Cuando existe denso-dependencia en una poblacién de ungulados y, por tanto,
competicion intra-especifica por el forraje (i.e. los recursos son limitados), se
producen una serie de cambios en la reproduccion, en la calidad fenotipica, en
el estatus sanitario y en la supervivencia de los individuos, lo que en ultima
instancia provoca un descenso en el crecimiento poblacional. Estos cambios, a
nivel poblacional, se suceden de manera predecible mientras el tamafio
poblacional se incrementa (Eberhardt, 1977, 2002), indicando dénde esta la
poblacion respecto a la capacidad de carga (Figura 1). En primer lugar, se
produce una disminucion en el crecimiento de las crias que tardaran un tiempo
mayor en alcanzar el peso adecuado para reproducirse. Debido a esto, la edad
a la que las hembras se reproducen por primera vez aumentara. Si la poblacién
sigue incrementando su tamafio, la supervivencia juvenil se vera afectada,
disminuira la tasa de reproduccion de adultas y por ultimo aumentara la
mortalidad en adultos (Eberhardt, 1977, 2002; Mysterud, 2006; Bowyer, 2014).
Ademas, estos cambios seran experimentados de manera diferente entre sexos
(sobre todo en las especies con dimorfismo sexual; Clutton-Brock et al., 1997;
Bonenfant et al., 2009) y también entre clases de edad, siendo mas vulnerables
las crias, los juveniles y los individuos més viejos que los adultos (Bonenfant et
al., 2009).

Como se ha indicado anteriormente, a nivel poblacional, se utilizardn indices
para describir cambios a diferentes niveles: 1) en parametros demogréficos, 2)
en el rendimiento animal, 3) en el estado sanitario y 4) en la abundancia relativa
(Gaillard et al., 2000).

Figura 1. Efectos de la denso-
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4.1 Parametros demograficos

Parametros reproductivos

El efecto de la denso-dependencia en la tasa reproductiva ha sido comprobado
empiricamente para un gran nimero de ungulados (Bonenfant et al., 2009). Se
puede observar en diversos parametros que van desde la produccion de los
ovulos de las hembras hasta el momento de destete de las crias. Por lo general,
un aumento en la densidad conlleva una reduccion en los parametros
reproductivos (Bonenfant et al., 2009). Sin embargo, la magnitud de los efectos
de la denso-dependencia influyen de manera diferente segun la edad de las
hembras siendo las hembras jévenes y las mas viejas las que sufren mayores
consecuencias.

Existen numerosos indices que pueden utilizarse para evaluar el estado
reproductivo de una poblacién, como, por ejemplo, la edad media en la primera
reproduccion, la ratio de ovulacién o de prefiez, el tamafio de la camada (en
ungulados multiparos), el nimero de fetos o crias por hembra adulta, el sex ratio

al nacimiento o el porcentaje de hembras en lactacién (Véase Tabla 3).

Tasas de supervivencia (Mortalidad)

Al igual que sucede con los parametros reproductivos, la denso-dependencia
influye de manera notable en la supervivencia de los individuos. A nivel
poblacional, la supervivencia durante el primer afio es la que responde de una
manera mas evidente a los cambios en la densidad. Puede dividirse en dos
fases: 1) la supervivencia desde el nacimiento hasta el destete (dependiente del
cuidado materno) y 2) entre el destete hasta el afio de vida (independiente del
cuidado materno; Clutton-Brock, Guinness, & Albon, 1982; Gaillard et al., 2000).
También se ha detectado que en las especies con mayor dimorfismo sexual las
crias y los jovenes machos (“yearlings”) tienen tasas de mortalidad mayores que
las hembras de su misma clase de edad (Catchpole et al., 2004).

El estudio de la mortalidad de los adultos en edad de maximo rendimiento (“prime
age”) unicamente es apreciable en situaciones muy extremas mientras que,
aunque la mortalidad puede llegar a ser elevada en los adultos viejos a altas
densidades, esto es dificil de observar porque esta clase de edad constituye una
proporcion pequefia de la poblacion, por lo que el tamafio muestral normalmente

es bajo para obtener resultados significativos (Bonenfant et al., 2009).
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Por ultimo, los efectos de la densidad sobre la mortalidad de las crias o jovenes
deben estudiarse justo después de la época limitante, es decir, en invierno en
zonas de clima templado o de alta montafia y en verano en zonas de clima
mediterraneo (Bugalho & Milne, 2003).

4.2 indices de rendimiento animal (Animal performance).
Anteriormente, hemos mostrado la asociaciébn entre los parametros
demograficos y la densidad, pero no hemos estudiado de qué forma la densidad
afecta a esos parametros. Por norma general, cualquier factor ambiental que
afecte negativamente al peso corporal, como puede ser un aumento en la
densidad o unas condiciones climaticas duras, puede afectar al rendimiento
individual, modificando los parametros reproductivos y las tasas de
supervivencia (véase la revision de Saether, 1997). Individuos con buena
condicién corporal en su primer afio de vida (frecuentes en poblaciones por
debajo de la capacidad de carga del medio) suelen tener una ratio de mortalidad
mas baja que los individuos con peor condicion corporal (Cassinello & Gomendio,
1996; Bonenfant et al., 2009). También es mas probable que, con una buena
condicién corporal, su edad en la primera reproducciéon sea mas baja, puedan
alcanzar un tamafo corporal mayor en la edad adulta y asi tener una alta
fecundidad durante su vida (Bonenfant et al., 2009). Por otra parte, el peso de
los juveniles influye en la supervivencia que suele ser mas probable en los
individuos méas pesados (Loison, Langvatn & Solberg, 1999; Bonenfant et al.,
2009).

Por ello, normalmente para determinar el rendimiento de un animal se suelen
utilizar indices como el peso corporal o las reservas de grasa (condicion corporal,
Tabla 3). Cuando no es posible medir las reservas de grasa, un indice con una
medida del tamafio corporal y el peso puede dar una idea de las reservas de
grasa acumuladas (Jakob, Marshall, & Uetz, 1996). Por ultimo, en el caso de los
bovidos y los cérvidos, los caracteres sexuales secundarios (cuernos y cuernas)
pueden servir para supervisar el rendimiento en los machos ante el efecto de la
denso-dependencia, puesto que son un buen indicador del rendimiento de los
individuos (ciervo ibérico; Torres-Porras, Carranza & Pérez-Gonzélez, 2009;

Peldez et al., 2018, cabra montés; Carvalho et al., 2017).
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4.3 Pardmetros sanitarios
La situacién sanitaria de las poblaciones de ungulados salvajes en los parques
nacionales y la interaccion entre éstos y el ganado es un tema de una enorme
importancia ecologica, econdmica y social, que ha dado lugar a una bibliografia
cientifica muy extensa (Pérez et al., 1997; Gortazar et al., 2006; Gortazar, 2015;
Barasona et al, 2015) que no pretendemos sintetizar en este informe. De hecho,
la interaccion no es solo entre fauna silvestre y ganado, sino también con
humanos, porque muchas patologias son compartidas (zoonosis) y con cierta
frecuencia de caracter muy peligroso, como sucede, por ejemplo, con
tuberculosis, brucelosis, toxoplasmosis, peste porcina o lengua azul, por citar
algunas. Por ello, la American Veterinary Medical Association, AVMA, ha puesto
en marcha la iniciativa One Health (King et al., 2008; Coker et al., 2011; Dhama
et al., 2013).
Resulta, pues, evidente, la necesidad de contemplar esa situacién a la hora de
planificar la gestion y el seguimiento de las poblaciones de ungulados silvestres
(y domésticos) en los parques nacionales espafioles.
Normalmente, el impacto negativo de un aumento de la densidad sobre la
mortalidad o la reproduccién se vincula a un incremento en la competencia por
los recursos tréficos. En este sentido, las patologias denso-dependientes pueden
actuar como un efecto aditivo incrementando la mortalidad, ya que una
alimentacion deficiente puede aumentar la susceptibilidad a las enfermedades al
disminuir la capacidad inmune (Fernandez-Llario et al., 2004). Sin embargo,
incluso en animales sanos, una excesiva agregacion provocada por altas
densidades facilita la transmision y el mantenimiento de enfermedades en la
poblacién, puesto que aumentan la ratio de contacto (Gortazar et al., 2006).
Ademas, el aumento de las densidades de ungulados, junto con la expansion de
la ganaderia, ha provocado que se incrementen los problemas sanitarios, en
particular aquellos relacionados con las enfermedades compartidas con la fauna
silvestre (epizootias) y con el ser humano (zoonosis), problema que esta
alcanzando niveles historicos méximos (Barasona et al., 2015).
En este aspecto se sugiere la vigilancia y monitorizacion, tanto de vectores como
de hospedadores de enfermedades claves (Gortazar et al., 2015), realizando una
recogida sistematica de datos epidemiolégicos y siguiendo una serie de

recomendaciones (véase Boadella et al., 2011).
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4.4 indices de abundancia relativa
Como hemos explicado anteriormente, los ungulados son extremadamente
dificiles de censar (Bonenfant et al., 2009; Apollonio et al., 2017), y los métodos
de estima de abundancia absoluta son, por lo general, poco precisos y fiables
(Gaillard et al., 2003) ademas de costosos. Por ello, debemos tener clara la
diferencia entre estimar la abundancia absoluta de una poblacién y la utilizacién
de indices de abundancia relativa (Eberhardt & Knight, 1996). La abundancia
absoluta hace referencia al nimero total de individuos: es sindnimo de tamafio
poblacional y responde principalmente a la pregunta: ¢ cuantos individuos hay?
Por otro lado, la abundancia relativa se refiere a una cantidad que refleja las
variaciones temporales o espaciales del tamafio poblacional, sin que para ello
sea necesario estimar el nimero total de individuos de la poblacion. Responde
a preguntas tales como: ¢estd aumentando la poblacion en un area
determinada? o ¢existe una abundancia mayor en un area frente a otra? Estas
metodologias deben basarse en métodos muy estandarizados para que los
resultados sean comparables (Vincent, Gaillard, & Bideau, 1991).
El uso de indices de abundancia relativa tiene gran aceptacion en el contexto de
la gestion adaptativa (Morellet et al., 2007), puesto que nos ayuda a monitorizar
la tendencia poblacional de manera sencilla después de cada actuacion.
Sin embargo, esto no quiere decir que nunca se deba estimar la abundancia
absoluta, sino que ésta es mas Util si se realiza en intervalos de tiempo mayores
(varios afos), mientras que de manera mas frecuente se pueden utilizar indices
de abundancia relativa (Morellet et al., 2007; Acevedo et al., 2008).
Existen diversos métodos para estimar la abundancia relativa de ungulados
silvestres, aunque los mas utilizados son los indices kilométricos de abundancia
(IKA) basados tanto en observaciones directas (n° de individuos por km
recorrido; Vincent et al., 1991) como en indicios (n°® de grupos de excrementos
por km recorrido/ parcela muestreada; Putman, 1984; Acevedo et al., 2010).
También se suelen utilizar otros métodos (véase Morellet et al., 2007), como el
namero de individuos atropellados o el nimero de individuos cazados por unidad
de esfuerzo (i.e. cazador y dia; Imperio et al., 2010), aunque quiza estos métodos

no sean tan utiles en los parques nacionales.
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Tabla 3. Indicadores de cambio ecolégico para el seguimiento de las poblaciones de ungulados

silvestres.
TIPO DE INDICE INDICE
0 Edad media en la primera reproduccic’m-|—,
o) Ratio de ovulacion (cuerpos lateos) -|—
O Parametros Ratio de prefiez *4,
L reproductivos Tamafio de la camada (multiparas) *-|—,
é Namero de fetos o crias por hembra *+,
o) Sex ratio al nacimiento *+,% de hembras en lactacion *+
O
S Tasas de supervivencia Supervivencia juvenil después de verano/invierno
Lé-l (Mortalidad)p Sup. de los yearlings (macho o hembra)
Mortalidad de adultos
Peso Peso de los fetos +
Peso entero (al nacer, juveniles, yearlings, adultos*-|—)
N Peso eviscerado (con sin cabeza y patas) -|-
< . .
S Longitud de la mandibula *4
= Taman Longitud de la pata trasera *}
amafio .
< Longitud cabeza-cola
O Altura de la cruz
E Perimetro toracico
ah] .
S KFI (Indice de grasa perirrenal) -|-
& Condicion corporal Grasa del femur t
= Peso/Tamafio
IﬁliJ Grosor de la grasa de la cadera (Rump fat thickness)
Caracteres sexuales Longitud de la cuerna de los yearlings *-|—
secundarios Longitud/puntos CIC de la cuerna de adultos *-|—
Longitud de los cuernos, longitud del segundo medrc')n*-|—
indice kilométrico Ne individuos/km recorrido (en coche, a pie) al amanecer o
< (A. relativa) atardecer
LZ) Conteo de excrementos | N° excrementos por metro recorrido o por parcela
< (A. relativa)
a
Z
8 Distance sampling
< Abundancia absoluta Captura, marcaje y re-captura (CMR)
Fototrampeo (método REM)
Conteos del nimero minimo de individuos
N Patégenos en sangre,
Prevalencia de enfermedades (tuberculosis, sarna
o
o mY sarcoptica, queratoconjuntivitis, cefenemia, etc.
T Control del estado ptica, q t juntivit " t
|<£ sanitario Parésitos en heces,
> Carga parasitaria de garrapatas.
<
0]

* Implica captura del animal; -|- analisis post-mortem. Tabla adaptada de Bonenfant et al.,

(2009).

23




5 SEGUIMIENTO DE LOS CAMBIOS EN LA ESTRUCTURA Y
COMPOSICION DEL SISTEMA

5.1 indices para detectar cambios sobre la vegetacion

Los impactos de los ungulados silvestres sobre la flora autéctona han sido
descritos en multiples estudios cientificos, tanto a nivel global (Gill & Beardall,
2001; Rooney & Waller, 2003; Coté et al., 2004), como en la peninsula ibérica
(Soriguer 1983; Gomez, 2005; Perea et al., 2014, 2015; Miranda et al., 2015;
Fernandez-Olalla et al., 2016; Velamazan et al., 2017). Los resultados indican
gue las altas densidades de ungulados nativos afectan negativamente a la
composicion y diversidad floristica, particularmente a las especies lefiosas,
alterando, asi mismo, la dindAmica natural de la vegetacién. Es mas, el efecto de
la sobreabundancia se encontrara primero sobre las plantas, antes de que
cualquier efecto de denso-dependencia se encuentre en las poblaciones de
animales (Noy-Meir, 1975), por lo que el seguimiento de los cambios sobre la
vegetacion puede ser muy util para alertar ante los primeros signos de
sobreabundancia. En general, las formas vitales que se ven afectadas mas
negativamente por los ungulados silvestres son las plantas lefiosas porque, al
contrario de lo que sucede con las herbaceas, tienen meristemos de crecimiento
apicales y no estan especialmente adaptadas a la herbivoria. Por ello, el
pastoreo suele beneficiar a los pastos herbaceos (algunos de los cuales lo
necesitan), mientras perjudica a los lefiosos: matas, arbustos y arboles (San
Miguel, 2001).

Al igual que ocurre en las poblaciones de ungulados, los cambios en la
vegetacion también suceden de manera predecible mientras el tamafio
poblacional se incrementa (Figura 2). No cambian las preferencias de la especie,
pero al aumentar la densidad de individuos se incrementan los efectos sobre las
plantas. En primer lugar, una presion herbivora moderada modifica la morfologia
de las plantas mas apetecidas (i.e. forma y altura; Mysterud, 2006), produciendo
portes achaparrados en las plantas mas consumidas (Lépez-Sanchez et al.,
2016; Pelaez et al., 2019). Si esta presion se incrementa, estas plantas tendran
problemas de regeneracion (i.e. predacion de flores, semillas o regenerado), lo
gue llevaria a cambios en la demografia de la especie. Por altimo, un elevado
nivel de ramoneo (consumo de plantas lefiosas) produciria cambios en la

comunidad, al disminuir primero la diversidad de las plantas mas apetecidas,
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después las moderadamente apetecidas hasta llegar a una homogeneizaciéon
biética en la que Unicamente estén presentes las plantas poco apetecidas (Perea
& Gil, 2014). En zonas mediterraneas, las plantas mas apetecidas generalmente
pertenecen a etapas de sucesion mas tardias (Perea & Gil, 2014), por lo que una
elevada presion herbivora amenaza la dindmica de la vegetacion forzandola a

volver a etapas de sucesion previas (Perea & Gil, 2014).

4. Pérdida de diversidad y (K)
homogenizacién I ————
A -
3. Cambios comunidad #’
/

";{ 2. Cambios demograficos
/ (regeneracion)

Densidad ungulados

7 1. Morfologia planta

Tiempo
Colonizacion « » Saturacion

Figura 2. Efectos de la denso-dependencia la estructura y composicion de la vegetacion desde el momento
de colonizacion (t=0) por los ungulados silvestres hasta que se alcanza la saturacién del medio (t=K). Figura
adaptada de Mysterud (2006).

Pero el efecto directo de la herbivoria no es el Unico que afecta a la reduccién de
la biodiversidad. Otros dafios ejercidos a la flora, como el pisoteo, el escodado o
el frotamiento, pueden también poner en riesgo la regeneracion de ciertas
especies (Moreno-Gémez et al., 2001; Mysterud, 2006; Perea et al., 2015;
Charco et al., 2016). Por ello, a veces no se habla so6lo de herbivoria, sino de
utilizacion de las plantas. Por ultimo, en el contexto de cambios globales, la
reduccion de las plantas nativas palatables (apetecibles) puede facilitar y
contribuir al establecimiento de especies de flora exdtica invasora, por lo general
poco o nada palatables (Vavra, Parks, & Wisdom, 2007).

En cuanto al seguimiento de los dafios en la vegetacion, se recomienda utilizar

dos tipos de especies indicadoras:

- Las especies lefiosas que, al contrario que las herbaceas, no presentan

“estrategias” que le permitan soportar un ramoneo de mediana intensidad
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(San Miguel, 2001), por lo que se pueden usar como especies alarma
siempre que cumplan dos condiciones: 1) que se encuentren ampliamente
distribuidas (si no, no serian Utiles, porque seria dificil encontrar
individuos) y 2) que sean sensibles a la presion por ungulados (i.e.,
especies preferidas). Como indicadores se podrian utilizar los grados de
ramoneo (Morellet et al., 2001; Fernandez-Olalla et al., 2006; Perea et al.,
2015), , el coeficiente de esbeltez (i.e. relacion altura/diametro de la
planta; Lopez-Séanchez et al., 2016), los cambios en la abundancia de las
especies indicadoras, por ejemplo a través de su cobertura sobre el suelo
(Braun-Blanquet, 1951), la presencia o abundancia de regeneracion de
las especies indicadoras (Perea et al., 2015; Velamazan et al., 2017) o los
dafos por frotamiento en pies adultos y de regenerado (Perea et al., 2015;
Charco et al., 2016; Velamazan et al., 2018; Tabla 4)

- Especies raras 0 amenazadas: pueden proporcionar una informacion mas
realista y mas conservacionista que el uso de especies lefiosas comunes,
puesto que al ser raras son mas vulnerables a los herbivoros, pudiendo
caer en la trampa del herbivoro (Mysterud, 2006). Los mismos parametros
de dafos por ramoneo, cambios en la abundancia de la especie (tanto en
pies adultos como en el regenerado), y afecciones por pisoteo o0
frotamiento pueden ser utilizados en estas especies lefilosas raras o

amenazadas (Velamazan et al., 2017)

Sin embargo, el efecto de ungulados sobre especies comunes debe tomarse con
cuidado, pues puede ocultar densidades insostenibles para especies o habitats
escasos o0 amenazados con maxima prioridad de conservacién en los parques
nacionales. En esos casos, como en el de las especies raras o amenazadas, hay
gue recurrir a su seguimiento individualizado (Perea et al., 2015; Velamazan et
al., 2017)

5.2 indices de cambios en el suelo
Los efectos de los ungulados silvestres sobre el suelo son multiples, e incluyen
la redistribuciéon de nutrientes a través de la orina y las heces, suministro de
alimento para los invertebrados coprofagos o la dispersion de semillas. Sin
embargo, a altas densidades, también ocasionan efectos negativos, como la

compactacion del suelo o la erosién por pisoteo (Kumbasli et al., 2010). Ademas,
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al influir en la composicién biogeoquimica del suelo y los ciclos del C, N, P (Gass
& Binkley, 2011), alteran los habitats para otras especies que viven en él, como
las comunidades de microrrizas (Gehring & Whitham, 1994) o la diversidad
microbiana (Mohr, Cohnstaedt & Topp, 2005).

Los efectos de la erosion pueden llegar a ser irreversibles si las altas densidades
provocan una peérdida permanente de nutrientes y suelo mineral (Mysterud,
2006). Existen zonas que son especialmente vulnerables, como las humedas
con suelos inestables (van de Koppel et al., 1999; Pellerin, Huot & C6té, 2006),
las de mayor pendiente o las regiones alpinas (Evans,1996) y las de ambientes

menos productivos (regiones aridas y semiaridas).

Como indices, se propone medir la compactacion mediante la resistencia del
suelo a la penetracién (SPR; Kuss & Hall, 1991; Heckel et al., 2010) y, en zonas
rocosas, la erosion del suelo de las bandas de erosion sobre rocas, el coeficiente
de escorrentia (Weltz, Kidwell, & Fox, 1998) o el cambio en la cobertura de

liguenes sobre la superficie rocosa (Pegau, 1970).

5.3 Indicadores de cambio en la abundancia de especies de fauna

Entre los grupos faunisticos, los ungulados parecen perjudicar especialmente a
las aves, los pequefios mamiferos y los artropodos (véase Foster, Barton, &
Lindenmayer, 2014 para una revision). También pueden verse afectados
negativamente los anfibios, reptiles y otros invertebrados, aunque éstos han sido
estudiados en menor medida (Foster et al., 2014). La causa principal de este
efecto negativo parece ser principalmente la reduccidén en la biomasa y en la
complejidad estructural de la vegetacion, la reduccion en los recursos
alimenticios y la compactacion del suelo (Foster et al., 2014; Suominen & Danell,
2006).

En la peninsula ibérica, se ha demostrado el efecto negativo de las altas
densidades de jabalies sobre las poblaciones de conejo (Oryctolagus cuniculus;
Carpio et al., 2014a) asi como sobre roedores (Munoz, Bonal, & Diaz, 2009) y
diferentes grupos de invertebrados (Carpio et al., 2014b; Gémez & Gonzalez-
Megias, 2002). También, obviamente, sobre las aves que nidifican sobre el suelo
0 en marismas (Carpio et al., 2014c, 2016; Oja et al., 2017). Ademas, también
se ha observado competencia interespecifica por los recursos entre ungulados

(ciervo-cabra montés: Garcia-Gonzalez & Cuartas, 1992; ciervo corzo: San José
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et al., 1997; gamo-ciervo: Azorit et al., 2012; y la posibilidad de arrui-cabra

montés: Acevedo et al., 2007).

En estos casos, se sugiere la utilizaciéon de métodos de abundancia relativa para

supervisar las tendencias poblacionales de las diferentes especies de fauna que

puedan verse amenazadas.

Tabla 4. Indicadores ecolégicos para el seguimiento de los cambios en la estructura y

composicion del sistema.

TIPO DE INDICE INDICE
Morfologia de la planta (coeficiente de esbeltez)
indice de ramoneo
Regeneracion (abundancia de regenerado)
Vegetacion lefiosa Homogeneizacion
> Riqueza de especies (indices alfa) y abundancia de
0 especies (Braun-Blanquet, 1951)
2 indices de diversidad beta (similarity indexes)
E Pisoteo
8 Frotamiento
> Morfologia de la planta (coeficiente de esbeltez)
indice de ramoneo
Flora amenazada Abundancia (cobertura) de adultos
Abundancia y dafios por ramoneo en regenerado
Dafos por frotamiento/pisoteo
Bandas de erosion sobre rocas
Erosion Coeficiente de escorrentia
9 Cobertura y diversidad de liquenes
% Compactacion Penetrémetro
D|_vers_|dad de microbiota y DNA metabarcoding (bacterias y hongos)
micorrizas en el suelo
& indices de abundancia de (l\:l" de individuos por kilémetro r_ecorrido (IKA)_ _
= onteo de excrementos por unidad de superficie
8 < vertebrados N° de capturas por trampa/noche (pequefios mamiferos)
oz
ﬂ % Diversidad de vertebrados Fototrampeo
N
é a Abundancia de invertebrados .
= Pitfalls and pan traps
o) en suelo
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6 GESTION DE LOS UNGULADOS SILVESTRES EN LOS PARQUES
NACIONALES

6.1 Categorias de gestion de areas protegidas (UICN)

A escala mundial, bajo el término legal de “Parque Nacional” podemos encontrar
seis categorias de gestibn de areas protegidas (UICN; Dudley, 2008): 1)
Proteccién estricta (la. Reserva Natural Estricta, Ib. Area natural silvestre), II)
Conservacion y proteccion del ecosistema (Parque nacional)s, Ill) Conservacion
de los rasgos naturales (Monumento natural), 1V) Conservacion mediante
manejo activo (Area de manejo de habitats / especies), V) Conservacion de
paisajes terrestres y marinos y recreacion (Paisaje terrestre y marino protegido)
y VI) Uso sostenible de los recursos naturales (Area protegida manejada). La
diferencia principal entre dichas categorias corresponde al grado de naturalidad
gue presenta cada ecosistema (alteracion por la influencia humana y niamero de
especies nativas presentes), la necesidad o no de intervencion humana para el
correcto funcionamiento y su uso como areas turisticas o de recreo (Dudley,
2008).

Por ello, es importante tener en cuenta que el hecho de que un gobierno llame a
un area “Parque Nacional” no significa que deba ser manejado de acuerdo a las
pautas de la categoria Il (Parque Nacional), ya que ya que muchos de estos
parques se crearon antes de que la UICN acordara esta definicion (Grignolio, et
al., 2014). Sin embargo, es crucial identificar la categoria de area protegida UICN
gue mejor refleja la situacion actual de cada Parque Nacional (o cada una de las

zonas del parque) y aplicar el sistema de gestion recomendado por la UICN.

En la legislacion espafiola referente a las &areas protegidas no se usan
directamente las categorias de la IUCN. Segun el articulo 5, Ley 30/2014, de 3
de diciembre, de Parques Nacionales “la declaracion de un parque nacional tiene
por objeto conservar la integridad de sus valores naturales y sus paisajes v,
supeditado a ello, el uso y disfrute social”. En este caso, tal y como ocurre en

otros paises europeos (Grignolio et al., 2014), la ley establece unos objetivos de

3 Category Il protected areas are large natural or near natural areas set aside to protect large-
scale ecological processes, along with the complement of species and ecosystems characteristic
of the area, which also provide a foundation for environmentally and culturally compatible spiritual,
scientific, educational, recreational and visitor opportunities. The composition, structure and
function of biodiversity should be to a great degree in a “natural” state or have the potential to be
restored to such a state, with relatively low risk of successful invasions by non-native species.
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conservacion en cuanto a fauna, flora y paisaje bastante genéricos.
Adicionalmente, en Espafia, para cada Parque Nacional, existe un Plan Rector
de Uso y Gestion (PRUG), que es el que define los objetivos de conservacion en
mayor detalle y el que establece las medidas de gestion. Basandose en los
criterios de declaracion del parque y los objetivos de gestion del PRUG
(conservacion, uso publico, fomento del desarrollo socioecondmico de la zona y
el uso de los recursos naturales e instigacion y monitoreo) se pueden deducir las

categorias UICN de cada zona de un pargue nacional (Europarc-Spain, 2018).

La Ley 42/2007, de 13 de diciembre, de Patrimonio Natural y de la Biodiversidad
especifica, en el capitulo V articulo 50, que “a efectos de homologacion y del
cumplimiento de los compromisos internacionales en la materia, los espacios
naturales inscritos en el Inventario Espafiol de Espacios Naturales Protegidos se
asignaran, junto con su denominacion original, a las categorias establecidas
internacionalmente, en especial por la Unién Internacional para la Naturaleza
(UICN).”

Sin embargo, muchos parques nacionales aun no tienen ninguna categoria UICN
asignada a sus diferentes zonas o, en caso de que las tengan, puede que no
hayan sido establecidas correctamente (Tabla 5). Los diferentes organismos
encargados de hacer la evaluacion (administracion estatal, autonémica, regional,
universidades y ONGs) pueden utilizar criterios diferentes, por lo que pueden
llevar a resultados contrapuestos. Por lo tanto, no hay garantia de en la base de
datos a escala mundial de las areas protegidas (WDPA) las categorias asignadas
a cada parque sean las correctas (Europarc, 2008; Tabla 5).

De hecho, se genera un problema al querer gestionar un pargue nacional en su
conjunto como categoria Il cuando quiz4 existen zonas de su area que se
adaptan mejor a la categoria V4 (zonas donde la interaccion entre las personas
y la naturaleza a lo largo del tiempo ha afiadido un valor ecoldgico, biologico,
cultural y paisajistico significativo; Dudley, 2008). Cabafieros y Monfragle, por
ejemplo, tienen una gran zona destinada a la conservacion de un paisaje cultural

(categoria V, UICN), la dehesa, que, aunque es un paisaje altamente

4 Category V: A protected area where the interaction of people and nature over time has
produced an area of distinct character with significant ecological, biological, cultural and scenic
value: and where safeguarding the integrity of this interaction is vital to protecting and sustaining
the area and its associated nature conservation and other values.
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humanizado y alterado por el hombre, alberga niveles de biodiversidad similares
a los de algunos bosques humedos tropicales (Pineda et al. 2002). Sin embargo,
sus valores naturales y sus paisajes Unicamente se mantienen si se conserva la

interaccién tradicional entre el hombre y la naturaleza (San Miguel-Ayanz, 2014).

Tabla 5. Categoria UICN de cada uno de los parques nacionales en territorio espafiol.
La informacién ha sido reportada por diferentes organizaciones y almacenada en la Base de
datos a nivel mundial creada por la Comision mundial para las areas protegidas (WDPA).

Parques nacionales World Commission on
Protected Areas WDPA*s

PENINSULA IBERCA

Aiglestortes i Estany de Sant Maurici Not Reported

Cabafieros Categoria ll
Dofiana Not Applicable
Monfragie

Ordesa y Monte Perdido
Picos de Europa

Sierra de Guadarrama
Sierra Nevada

Tablas de Daimiel Categoria ll
ISLAS CANARIAS

Teide Categoria ll
Caldera de Taburiente

Timanfaya

Garajonay Not Applicable

ISLAS ATLANTICAS DE GALICIA

llllas Atlanticas de Galicia |
ISLAS BALEARES

Archipiélago de Cabrera |

Data provided by: European Environment Agency (EEA),

Ramsar Secretariat, on behalf of Ramsar Contracting Parties, and IUCN
World Heritage Programme
* No hay garantias de que en la WDPA las categorias UICN hayan sido asignadas de forma correcta.
Hace falta una certificacion.

6.2 El dilema de laintervencidn en los parques nacionales y el
concepto de restauracion a través de la regulacion natural.

Ante una situacion que pone en riesgo la conservacion de la biodiversidad, lo
primero que los gestores de los pargues nacionales deben decidir es si deben o

no intervenir a través de una gestion activa (Cole et al., 2008).

5 The World Database on Protected Areas (WDPA) is the most comprehensive global database
on terrestrial and marine protected areas. It is a joint project between the United Nations
Environment Programme (UNEP) and the International Union for Conservation of Nature
(IUCN), managed by UNEP World Conservation Monitoring Centre (UNEP-WCMC).
https://www.iucn.org/theme/protected-areas/our-work/world-database-protected-areas
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El Real Decreto 389/2016, de 22 de octubre, por el que se aprueba el Plan
Director de la Red de Parques Nacionales, en su apartado 3.2.1.b) indica que,
para su gestion, “como criterio general se adoptara el principio de no
intervencién, es decir se considerara siempre como primera opcion la no
intervencidon ante la evolucidon de los procesos naturales y especies; en todo
caso, la intervencion se reducird a la minima posible si ésta fuera necesaria”.

Si se decide no intervenir, se utiliza una estrategia de “restauracion a traves de
procesos naturales” en la que se asume que, protegiendo una determinada zona
y dejando a la naturaleza actuar, el entorno se restaurara de manera natural
(Dudley, 2008). Esta estrategia, en el caso de las poblaciones de ungulados en
entornos poco modificados por el hombre y donde los procesos ecoldgicos
estuviesen intactos, conseguiria que las poblaciones de ungulados estuvieran en
equilibrio con el medio a través de la disponibilidad de alimento, su competencia
con otras especies y la presion de los depredadores (Sinclair, 1998). Segun la
UICN, en los parques nacionales pertenecientes a la categoria | Unicamente se
usaria esta estrategia de gestion, por ser los que tienen un grado de naturalidad
mayor.

Sin embargo, en un estudio reciente, Grignolio et al., (2014) sefialaron dos
problemas principales a la hora de aplicar estrategias de restauracion a través
de procesos naturales en los parques nacionales europeos para regular las
poblaciones de ungulados:

1) Existen pocos pargues nacionales europeos en las categorias | de la
UICN en los que se pueda dejar que los procesos ecoldgicos tomen su
propia senda de evolucion de forma natural, sin la necesidad de
intervencién humana. Ademas, incluso entre los de estas categorias,
Ganicamente recomiendan esta estrategia en el caso de los parques
nacionales mas grandes y donde las decisiones de manejo de los terrenos
adyacentes al parque no afecten al parque.

2) Existe una falta de grandes depredadores que, en muchos casos, estan
ausentes, son escasos 0 sus poblaciones resultan ineficientes a la hora
de limitar las poblaciones de ungulados en ambientes muy productivos
(Melis et al., 2009). Ademas, los parques nacionales sélo incluyen una

parte del area de campeo anual de los depredadores y los ungulados: son
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demasiado pequefios para acomodar la dinamica natural de los sistemas
predadores-ungulados.
Por estos dos motivos, sus autores desaconsejan el uso de esta estrategia de
no intervencion, conocida como “sit and watch” y promueven una gestion activa
para solucionar los problemas de sobreabundancia de ungulados en los parques

nacionales europeos (Grignolio et al., 2014).

6.3 Métodos de gestion activa en pargues nacionales
Mitigar los dafos provocados por la sobreabundancia de ungulados silvestres
sobre la biodiversidad es una de las situaciones mas dificiles a las que se
enfrentan los gestores de los parques nacionales de gran parte del hemisferio

norte (Grignolio et al., 2014 en Europa; Plumb et al., 2014 en Estados Unidos).

La UICN contempla que los parques con categorias de gestion Il o superior
puedan utilizar herramientas de gestion activa orientada hacia la restauracion de
la biodiversidad (Dudley, 2008) para “asistir la recuperacion de un ecosistema
que ha sido degradado, dafiado o destruido” (SER, 2004). Dichas actuaciones
de restauracién podran tener Unicamente una duracidon limitada para las
categorias UICN de gestion Il y lll. En el caso de la categoria IV (Dudley 2008),
se permite realizar actuaciones continuadas en el tiempo para la restauracion de
la biodiversidad, pero no el uso de los recursos para el bienestar humano, lo que

si esta permitido en las categorias V y VI.

Por ello, muchos parques nacionales han empleado diversas medidas de gestion
activa para reducir las poblaciones de ungulados o el impacto que estas generan.

Las mas utilizadas son las siguientes:

6.3.1. Redistribucion

Estos métodos tienen como objetivo redistribuir los ungulados en el espacio para
mantenerlos alejados de sitios especificos o para reducir las altas densidades en
ciertas zonas. La redistribucién se puede realizar a diferentes escalas. A una
escala menor, esta estrategia consiste en desviarlos de areas de conflicto a
través de: 1) estimulos visuales, auditivos u olfativos que provoquen miedo o
rechazo, 2) excluirlos o contenerlos en determinadas zonas utilizando vallas o 3)
atraerlos a un lugar determinado utilizando alimentacion suplementaria. A mayor
escala, esta redistribucion puede implicar: 1) el fomento de la expansion de la

especie 0 2) la translocaciéon de animales a una localizacién totalmente diferente
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(Demarais et al.,, 2012). Cada una de estas medidas tiene ventajas e

inconvenientes que han sido resumidas en la tabla 6.

6.3.2. Re-introduccién de depredadores

En el contexto de la sobreabundancia de ungulados en parques nacionales, la
reintroduccion de depredadores, especialmente la del lobo, ha sido propuesta en
multiples ocasiones (Licht et al., 2010). Una reintroduccién implica la suelta
intencionada de individuos en lugares donde estos habitaban en el pasado y
donde ya no estan presentes (UICN/SCC, 2013). Aunque existen evidencias
cientificas que apoyan el papel fundamental de los depredadores en la
regulacion de las poblaciones de ungulados (Gasaway et al., 1992; Messier,
1994; Fortin et al., 2005), en habitats muy productivos y de clima suave, el efecto
de los depredadores puede ser insuficiente para regular las poblaciones (Melis
et al., 2009). Ademas, el pequeiio tamafo de los parques nacionales (Demarais
et al., 2012) conlleva que los depredadores inevitablemente se expandan fuera
de los limites de los parques para que sus poblaciones sean viables, lo que
puede generar diversos conflictos sociales y econémicos (véase Tabla 6). En
concreto, si en el parque nacional o su entorno hay ganaderia extensiva, que
obviamente modifica la disponibilidad de presas, puede minimizar el efecto de
los predadores sobre los wungulados silvestres e incrementar muy

sustancialmente los conflictos sociales y econémicos.

En la préactica, se han llevado a cabo muy pocas reintroducciones de lobo para
controlar las poblaciones de ungulados. En Estados Unidos, Unicamente se
reintrodujo en el parque nacional de Yellowstone en 1995 (Bangs & Frits 1996).
El pargue nacional de las montafias rocosas evalué la posibilidad de reintroducir
también el lobo para reducir las densidades de alces (Alces alces) pero lo
consideraron inapropiado sin el apoyo del estado de Colorado por los conflictos
gue este podia ocasionar fuera del parque (Linnel 2002). En Europa no ha habido
ninguna reintroduccion de lobo, aunque en Escocia se ha planteado la posibilidad
(Nilsen et al., 2007) y Unicamente en Suecia se ha realizado una translocacion
para conectar dos poblaciones (Navarro & Pereira, 2015). Por lo tanto, expertos
en el tema sugieren favorecer la expansiéon natural y la recolonizacion tanto como

sea posible, puesto que su aceptacién social es mayor y dado que las
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reintroducciones son un proceso caro, que conllevan mucho riesgo (Linnell,
Salvatori, & Boitani, 2008).

6.3.3. Control de fertilidad

Los métodos de control de la fertilidad emplean agentes anticonceptivos para
hacer que los animales sean infértiles (temporal o permanentemente), lo que
limita el crecimiento de la poblacién al limitar la reproduccion (Bradford & Hobbs,
2008). Estos métodos han sido propuestos como una opcion alternativa en los
planes de gestion de los parques nacionales de Estados Unidos y Europa (véase
Massei et al., 2014 para una revision de los métodos), ya que en la mayoria de
ellos la caza deportiva esta prohibida. Sin embargo, ya que no implica la
eliminacion de individuos, en especies longevas como los ungulados, la
utilizacion exclusiva de estos métodos no ayuda a una disminucion drastica del
tamafo poblacional si se compara con otros métodos letales (Fagerstone et al.,
2006; Raiho et al., 2015), aunque el alcance y la eficacia de estos métodos esta
aun bajo debate (Rutberg, 2013). Sin embargo, estos métodos pueden usarse
complementariamente a otros métodos letales de control poblacional (aleatorios
o selectivos) para mejorar el estatus sanitario de las poblaciones (Gortazar et al.,
2015) o pueden utilizarse en combinacion con vacunas (Smith & Cheeseman,
2002).

En Estados Unidos los métodos de control de la fertilidad no se han utilizado en
parques nacionales porque no cumplen todos los requerimientos de seguridad
para su uso (Plumb et al., 2014): 1) estar aprobados por el gobierno, 2) tener una
eficacia de varios afos, 3) poder administrarse de manera remota, 4) que no
afecten a los humanos a través del consumo de la carne, 5) que no afecten a
animales que consuman sus cadaveres, 6) que no tengan consecuencias
permanentes en el comportamiento reproductivo de las especies y 7) que no

tengan efectos indeseados en su comportamiento normal.

6.3.4. Métodos letales

La mayoria de los métodos expuestos anteriormente no resultan efectivos por si
solos a la hora de reducir los tamafios poblacionales (Véase tabla 6). De este
modo un porcentaje elevado de los parques nacionales en Estados Unidos y

Europa utilizan métodos letales para reducir las poblaciones de ungulados
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(Plumb et al., 2014; Grignolio et al., 2014) como, por ejemplo, el control

poblacional, la captura y eutanasia o la caza deportiva.

En un trabajo publicado recientemente, en el 67.9% de los parques nacionales
europeos estudiados (209 parques de 29 paises) se utiliza algiin método letal
para regular las poblaciones de ungulados. En un 40.2% de los parques
nacionales estudiados realizaba control poblacional sin usar armas, en un 10.5%
se realizaba utilizando armas y en un 17.2% se combinan ambos métodos (van
Beeck Calkoen et al., en revisién). Del mismo modo, en Estados Unidos, la
totalidad de los planes de gestion de ungulados en los parques nacionales
estudiados usaron algin método letal para controlar sus poblaciones (Plumb et
al.,, 2014). Los métodos mas utilizados fueron el control poblacional por la

agencia medioambiental y la captura y eutanasia (Plumb et al., 2014).

Sin embargo, aunque es una practica muy extendida en los parques nacionales,
existe un rechazo social sobre el uso de métodos letales para el control de fauna
salvaje, especialmente el uso de armas (Liordos et al., 2017), aunque algunos
estudios muestran cierta apertura social cuando se realizan encuestas de

voluntad de pago (Martinez-Jauregui et al., 2019).

En Espafia, la Ley 30/2014, de 3 de diciembre, de parques nacionales, en su
articulo 7.3. Unicamente considera actividades incompatibles “la pesca deportiva
y recreativa y la caza deportiva y comercial” pero aclara que, “por motivos de
gestion y de acuerdo al mejor conocimiento cientifico, la administracién del
parque podra programar actividades de control de poblaciones y de restauracién
de hébitats.”

En cualquier caso, estos métodos de control poblacional deben realizarse de
manera que provoquen las menores molestias posibles y siguiendo las
recomendaciones de la UICN: 1) que se hagan de manera preferible fuera del
parque, 2) que se limiten a la menor escala necesaria, 3) que provoquen las
menores molestias posibles, con un enfoque ajustado a cada especie y 4) que

vayan acompafiadas de un sistema de monitoreo (Grignolio et al., 2014).

6.1 Enajenacion de los productos procedentes del control
poblacional o de la propia actividad

Por ultimo, existe gran controversia a la hora de decidir sobre quién debe realizar

el control y si se pueden o no enajenar los productos de los mismos, o incluso la
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propia actividad (Martinez-Jauregui et al., 2019). En Estados Unidos, el control
poblacional puede llevarse a cabo a través de voluntarios o agentes federales.
Los voluntarios se diferencian de los cazadores porque 1) no se quedan con la
carne o trofeo y 2) seleccionan animales especificos de acuerdo con el plan de
control (Plumb et al., 2014). Los voluntarios no pagan por realizar la caza. De
este modo, parques nacionales como el de las Montafias Rocosas, donan la
carne a organizaciones caritativas o via loteria (donde los voluntarios pueden
apuntarse, pero sin un trato especial; Plumb et al., 2014). Por el contrario, en el
parque nacional Theodore Roosevelt, la carne se reparte entre organizaciones y
la agencia medioambiental, que posteriormente, ofrece la carne a los voluntarios
(y a otras entidades; Plumb et al., 2014), lo que parece estar al limite de lo

permitido.

En Europa, existen bastantes diferencias entre paises, por ejemplo, en Francia
existen dos pargues nacionales donde esta permitida la caza deportiva; el P.N.
de las Cervennes creado en 1970 y el P.N. de Calanques; creado en 2012. La
caza esta gestionada por una Asociacion de Cazadores e incluso pueden
participar cazadores no locales, aunque ciertas modalidades de caza, como la
caza con perros, no estan permitidas (Grignolio et al., 2014). En estos parques
s6lo en las areas de maxima proteccion (“core areas”) esta prohibida la caza
(16% del parque aproximadamente). De manera similar, en el P.N. de Triglav, en
Eslovenia, existen tres areas de conservacion zonificadas, de manera que solo
en la de menor grado de proteccion esta permitida la caza (Grignolio et al., 2014).
En otros parques nacionales, la caza no esta permitida en el interior del parque,

pero si en los alrededores (P.N. de Suiza o P.N. Stelvio en Italia).

En Espafa, la directriz 3.2.3.d)s del Plan Director de la Red de Parques
Nacionales sefiala que “con caracter general, la caza y la pesca, como

actividades recreativas o0 como aprovechamiento de animales silvestres son

6 Con caracter general, la caza y la pesca, como actividades recreativas 0 como aprovechamiento de
animales silvestres son incompatibles con los objetivos y finalidades de un parque nacional por las
repercusiones que tienen sobre los procesos naturales y por su impacto sobre el uso publico. No obstante,
por necesidades de control de poblaciones, y con caracter excepcional, se podra autorizar, en condiciones
basadas en datos cientificos y estrictamente tuteladas por la Administracién, y cuando no exista otra
solucion satisfactoria, el empleo de artes cinegéticas o piscicolas, siempre y cuando no se organicen ni
publiciten como actividad deportiva o recreativa, sino como actuacion de control de poblaciones, se hayan
utilizado tradicionalmente y no produzcan efectos negativos en el medio ambiente.
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incompatibles con los objetivos y finalidades de un parque nacional por las
repercusiones que tienen sobre los procesos naturales y por su impacto sobre el
uso publico”. Sin embargo, a continuacion, afiade que “por necesidades de
control de poblaciones, y con caracter excepcional, se podra autorizar... el
empleo de artes cinegéticas o piscicolas, siempre y cuando no se organicen ni
publiciten como actividad deportiva o recreativa”. A este respecto, aflade dos
condiciones fundamentales: 1) que las decisiones se tomen basandose “en datos
cientificos” y 2) que los controles poblacionales sean “estrictamente tutelados
por la Administracion”. Por lo tanto, la directriz no regula quién puede realizar el
control poblacional (personal de la Administracion, empresas contratadas por la
Administracion o propietarios privados de terrenos), Unicamente establece que
la administracién debe realizar un estricto control y supervision sobre la actividad.
Sin embargo, quién realiza el control poblacional es una cuestion de gran
Importancia puesto que tiene repercusiones a nivel de eficiencia (debe realizarla
personal especializado), a nivel social (aceptacion), y a nivel econdémico

(eficiencia en el uso del dinero publico).

En un estudio realizado recientemente en Espafia (Martinez-Jauregui et al.,
2019), se constatd, a través de encuestas de disposicion de pago, que podria
ser socialmente aceptable la enajenacion de la actividad de control poblacional
para gestionar los problemas de sobreabundancia en parques nacionales
siempre que se cumplieran ciertos requisitos, como la tutela de la administracion.
En este sentido los encuestados prefirieron que los cazadores pagasen a la
Administracién para asi evitar el coste que supone el control poblacional para los

contribuyentes.

Por ultimo, otro tema central es la enajenacion de los productos de los controles
poblacionales. La Ley de Parques Nacionales, en su articulo 7.3.a, o el Plan
Director de la Red en su directriz 3.2.3.d), no establecen la prohibicion de
enajenacion de los productos resultantes del control de poblacional. De hecho,
si establecemos una analogia entre el control de poblaciones de fauna y los
tratamientos selvicolas destinados a la conservacion de las masas forestales
(distintos a la tala comercial, no permitida en los parques nacionales), cabe
sefalar que otra directriz del Plan Director, la 3.2.2.b), si sefiala que podran ser

enajenados los productos resultantes de las actuaciones que se dirijan a
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recuperar la estructura, composicion y funcionalidad natural de la vegetacién o

masas forestales antropizadas.

Tabla 6. Métodos de gestion activa mas utilizados en parques nacionales para mitigar los
dafios provocados por la sobreabundancia de ungulados silvestres sobre la biodiversidad.

Categoria | Método Ventajas Inconvenientes
Estimulos que - Aceptacion social - Solucion a corto plazo, los animales se
provoque acostumbran rapido
miedo o
rechazo
Vallado de - Regeneracion de especies - Alto coste
exclusion lefiosas (herbaceas)
Redistribucion - Aceptacién social
Vallado de -Evitan conflictos con - Impiden movimientos migratorios o de
contencion agricultores alrededor del parque | dispersion
- Aceptacion social - Disminuyen de la variabilidad genética o
endogamia (Fernandez-Garcia et al., 2014)
- Aumento enfermedades si hay altas
densidades (Demarais et al., 2012)
Alimentacion - Dirigen a los animales hacia

suplementaria

zonas donde provocan menor
dafio
- Aceptacion social

- Solucién a corto plazo

- Aumento poblacional artificial (Apollonio
etal., 2017)

- Mayor transmision enfermedades por
concentracion (Milner 2014)

- Poco efectiva en el cambio de habitos
(Pascual-Rico, 2018)

Fomento de la
expansion

- Aceptacion social

- Solucién a corto plazo
- Crecimiento poblacional alto nuevas
zonas (el problema se expande)

Translocaciones

- Reducen las poblaciones
- Aceptacion social

- Solucion a corto plazo

- Contagio o0 expansion de ciertas
enfermedades (i.e. sarna en cabra monteés;
Ruiz-Fons, 2008)

- No es Util para especies ampliamente
distribuidas y a altas densidades

- Coste elevado de la captura y transporte
seguro

Reintroduccion

Reintroduccion

- Disminucién de las poblaciones

- Podria generar conflictos fuera del parque

de del lobo por predacion y por modificacion | (ganaderos, seguridad ciudadana (Linnell et
depredadores de los habitos de los ungulados al., 2002), cazadores (Breitenmoser et al.,
(landscape of fear) 2010)
- En poblaciones con gran densidad no son
efectivos
Métodos - Aceptacioén social - Coste elevado
Control de la hormonales - Uso combinado con vacunas - No reduce las poblaciones (slo
fertilidad mantiene)
-Baja eficacia
Métodos - Aceptacion social - Coste extremadamente elevado
quirdrgicos - No reduce las poblaciones (sdlo
mantiene)
Métodos Capturay - Reduce efectivamente las - Requiere infraestructuras para la captura
letales eutanasia poblaciones
- El més aceptado socialmente de
los métodos letales
Control - Bajo coste - Socialmente poco aceptado (en Espafia:
poblacional -Reduce efectivamente las Martinez-Jauregui, 2019)

usando armas

poblaciones
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