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RESUMEN

En este trabajo se estudió la viabilidad poblacional del cormorán moñudo Phalacrocorax aristotelis en
las islas Cíes, tras la llegada del visón americano Neovison vison, un carnívoro terrestre introducido cuyo
efecto sobre las colonias de aves marinas suele ser muy grave. La población de las Islas Cíes, uno de
los archipiélagos del Parque Nacional, ha sufrido un fuerte declive en la última década y de forma pa-
ralela ha sufrido una reducción en su variabilidad genética. En las Islas Cíes, el visón depredó un nú-
mero considerable de adultos de cormorán el primer año de su presencia en las colonias, pero la
depredación disminuyó en los siguientes años. Los resultados sugieren que tras la aparición del visón,
los cormoranes ocuparon sitios más verticales e inaccesibles para el visón; sin embargo, la presencia
del visón tuvo efectos negativos en el crecimiento poblacional y en la reproducción de los cormoranes.
Si bien las campañas de erradicación de visones y la plasticidad de los cormoranes ante la presencia
del depredador aseguraron la persistencia del cormorán moñudo en las Islas Cíes, esta población pre-
senta signos importantes de deterioro que, de no frenarse, pueden comprometer su viabilidad. Los aná-
lisis de los visones muestreados sugieren que la población de visón del Parque Nacional ha sido
erradicada por las campañas de erradicación en las que en total se han capturado 87 visones. Los análisis
genéticos de muestras obtenidas de los visones capturados y de heces de visones, en el Parque Nacional
y en localidades costeras cercanas al mismo, sugieren que las poblaciones insulares se formaron en unos
pocos eventos de colonización. Es improbable que las poblaciones asilvestradas de la costa próxima
fuesen la fuente de las poblaciones insulares, lo que sugiere que estas se originaron directamente a
partir de individuos procedentes de granjas. 

SUMMARY

In this study, we analysed the viability of seabird population, specifically the European shags (Phalacro-
corax aristotelis) at the National Park of the Atlantic Islands of Galicia, after the invasion of the American
mink (Neovison vison). In the last decade the shags at Cíes islands, the southernmost archipelago of the
Park, experienced a population collapse in parallel with a similar reduction in its level of heterozygosity.
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Data from marked individuals suggests that the loss of genetic diversity leaded to a decline in survival
and reproduction. In Cíes, an important episode of mink predation on adult shags occurred in the year
when mink arrived in breeding colonies, though the number of shags killed dropped abruptly in subse-
quent years. We found that, after the arrival of mink, shags nested preferably on sites where the risk of
predation by mink was low, probably to avoid predators. Nevertheless, mink presence had negative ef-
fects on shag reproduction and population growth. Our results indicated that the effects of mink should
be integrated in a population dynamics framework together with other threats operating, such as the
long-lasting effects of the Prestige oil spill. We have also analysed the presence of mink in the National
Park (islands of Cies and Sálvora). In total, 87 minks were captured during 2005-2013, and currently,
mink are virtually eradicated from the Park. The genetic analysis of mink populations in both the Park
and the nearby coast suggested that mink invaded these islands in a few or even a single colonization
events that probably originated from fur-farm escapes rather than from migrants from feral mainland
populations. Overall, our results suggest that the phenotypic plasticity of shags and the success of mink
eradication campaigns mitigated the effects of mink presence on European shags at Cíes. Nonetheless,
this population shows worrying symptoms of concern, which may affect its future persistence. 
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INTRODUCCIÓN

En las últimas décadas se ha producido una gran
pérdida de diversidad a nivel global debido a la
extinción de poblaciones locales (ej. HUGHES et
al. 1997; PEREIRA et al. 2010; HOFFMANN et al.
2010; BARNOSKY et al. 2011). Las principales cau-
sas de esta pérdida de diversidad son atribuidas
a cambios ambientales a nivel global, pero espe-
cialmente a su interacción a escala local con nue-
vos desafíos derivados de la acción humana,
como la contaminación, la destrucción de hábitat
o las especies exóticas invasoras (KEITH et al.
2008; BARNOSKY et al. 2011). Los procesos que
gobiernan la extinción y persistencia de las pobla-
ciones naturales operan a distintas escalas espa-
ciales, pero actúan a nivel local. Por ejemplo, los
efectos del cambio climático en las poblaciones de
aves se exacerban en presencia de otros factores
que también afectan negativamente a las pobla-
ciones locales (ej.: contaminación: VOTIER et al.
2005; pérdida de hábitat: NORRIS et al. 2004; es-
pecies invasoras: FESSL et al. 2010).

Las poblaciones pequeñas, como ocurre con mu-
chas poblaciones insulares, se enfrentan a proce-
sos denso-dependientes negativos que reducen su
tasa de crecimiento al reducirse su tamaño pobla-
cional, fenómeno conocido como “efecto Allee”
(ALLEE 1931; STEPHENS et al. 1999; COUR-
CHAMP et al. 2008); efecto de gran importancia en
la biología de la conservación, ya que agrava las
probabilidades de extinción de poblaciones pe-

queñas (COURCHAMP et al. 2008). Los mecanis-
mos que causan efectos Allee pueden ser debidos,
por ejemplo, a la dificultad de encontrar pareja o
a una respuesta antidepredatoria inadecuada
cuando los grupos son demasiado pequeños
(COURCHAMP et al. 2008; KRAMER et al. 2009).
Los carnívoros exóticos pueden también incre-
mentar, de forma indirecta, los procesos denso-de-
pendientes con efectos negativos y comprometer
la viabilidad de las poblaciones (LEHIKOINEN et
al. 2008).

Las aves marinas constituyen el grupo de aves
más amenazado del planeta, con más de la mitad
de las especies bajo amenaza de extinción, y un
tercio en grave riesgo de extinción global (BIRD-
LIFE INTERNATIONAL, 2000). Las aves mari-
nas son aves adaptadas al medio marino, pero
muy vulnerables en el medio terrestre (FURNESS
& MONAGHAN, 1987). Es por ello que eligen lu-
gares libres de depredadores terrestres para ni-
dificar, como islas, en donde se concentran de
cientos a miles de parejas para reproducirse. La
depredación tiene un fuerte impacto en el com-
portamiento de las poblaciones de aves marinas,
con importantes consecuencias sobre la repro-
ducción (VELANDO & MARQUEZ 2002) y su-
pervivencia (ORO & FURNESS 2002). De hecho,
como tienen una conducta antidepredatoria limi-
tada, las aves marinas son una presa fácil y fre-
cuente de los depredadores exóticos terrestres (ej.
NOGALES & MEDINA 2009; BONNAUD et al.
2010). La persistencia de las aves marinas frente



a los depredadores exóticos probablemente de-
penda de su capacidad de mostrar respuestas
adecuadas al depredador, especialmente en la se-
lección de hábitat y en la conducta antidepreda-
toria (SIH et al. 2011). 

El presente estudio tuvo una doble finalidad, por
un lado estudiar los factores que afectan a la via-
bilidad poblacional de un ave marina amenazada,
el cormorán moñudo (Phalacrocorax aristotelis), es-
pecialmente ante la nueva amenaza del visón
americano; por otro lado, caracterizar la invasión
del visón americano (Neovison vison) y la efectivi-
dad del programa de erradicación de este carní-
voro en el Parque Nacional, con vistas a diseñar
una estrategia eficaz de control.

La población de cormorán moñudo del territorio
incluido en el Parque Nacional Marítimo-terrestre
de las Islas Atlánticas de Galicia representa uno
de los mayores núcleos de reproducción de la es-
pecie en el mundo y es uno de los principales va-
lores del Parque (ÁLVAREZ & VELANDO 2007).
En las últimas décadas ha sufrido un declive muy
acusado en el Parque Nacional (c. 60%, de c. 2400
parejas estimadas en 2002 a 834 censadas en 2007;
VELANDO & MUNILLA 2008; VELANDO et al.
2015; ver Resultados) y ha sido catalogada como
especie “en peligro de extinción” en el Libro Rojo
de las Aves de España (VELANDO & ÁLVAREZ
2004). El objetivo fundamental de este trabajo es
evaluar el estado de conservación del cormorán
moñudo en el Parque Nacional ante múltiples
factores de amenaza (véase MUNILLA & VE-
LANDO 2010) y muy especialmente ante la re-
ciente llegada de un depredador exótico, el visón
americano. En primer lugar, mediante marcado-
res genéticos se estudió el grado de aislamiento
de las poblaciones, para saber si los problemas de
conservación en el Parque se deben a factores in-
trínsecos. Dado que las poblaciones pequeñas son
muy sensibles a pérdidas de diversidad genética
estudiamos también los cambios temporales de
diversidad genética y sus efectos sobre la eficacia
biológica en esta población. Se estudiaron algu-
nos de los factores de amenaza que afectaron a
estas poblaciones, como el efecto a largo plazo del
derrame del petrolero Prestige, y así poder separar
estos efectos de los efectos de la presencia del

visón en las zonas de cría. Se estudiaron tanto los
efectos directos (depredación), como los efectos
indirectos (ej. cambios en el comportamiento de
nidificación, efectos sobre la reproducción) que
puede provocar la presencia del visón en las po-
blaciones de esta ave marina. 

El visón americano es una de las especies inva-
soras con mayor impacto en la diversidad de
vertebrados a nivel global (MACDONALD &
HARRINGTON 2003). El visón americano es na-
tivo de Norteamérica, pero fue introducido por
la industria peletera en Europa donde han gene-
rado poblaciones asilvestradas a partir de ani-
males escapados de las granjas, las cuales han
tenido un impacto severo en diversas poblacio-
nes de animales salvajes (DUNSTONE 1993; BO-
NESI & PALAZÓN 2007). El visón americano es
capaz de nadar largas distancias e incluso colo-
nizar islas oceánicas por saltos intermedios entre
islas (BJÖRNSSON & HERSTEINNSSON 1991).
En Galicia, los primeros registros de poblaciones
asilvestradas son de los años 1970 en el suroeste
de Pontevedra (DELIBES 1983; VIDAL & DELI-
BES 1987; MELERO & PALAZÓN 2011). Sin em-
bargo, las islas costeras del Parque Nacional
permanecieron libres de visones hasta la década
de los 2000 (PEREIRA 2006). Los primeros regis-
tros se remontan al año 2000 y proceden de la
isla de Sálvora, donde tres o cuatro años más
tarde se habría establecido ya una pequeña po-
blación reproductora. Las únicas islas en las que
no se han detectado visones hasta el momento
son Ons y Onza. La presencia de visones en el
Parque Nacional ha afectado negativamente a
diversas poblaciones de aves marinas (VE-
LANDO & MUNILLA 2011) y en el año 2009 se
estableció un programa de erradicación. En este
trabajo describimos los cambios en la abundan-
cia de visón americano en el Parque Nacional
durante los últimos años y, mediante un análisis
genético de muestras recogidas en el propio Par-
que y en las poblaciones costeras más cercanas,
estudiamos el posible origen y la estructura de
la población invasora. Los marcadores genéticos
son particularmente útiles para entender la di-
námica de la invasión de especies exóticas
(LAWSON HANDLEY et al. 2010; FITZPATRICK
et al. 2012), ya que permiten inferir las rutas de
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invasión, la dinámica de la población y las tasas
de migración (ROBERTSON &. GEMMELL 2004;
ABDELKRIM et al. 2005; ROLLINS et al. 2012;
VEALE et al. 2013; ADAMS et al. 2014). Por lo
tanto, son de gran ayuda para el diseño de estra-
tegias de erradicación efectivas y para prevenir
la recolonización (ROLLINS et al. 2009; ESTOUP
& GUILLEMAUD 2010).

MÉTODOS

Cormorán moñudo: caracterización genética de
poblaciones e individuos

En total, se secuenciaron 7 microsatélites (ver VE-
LANDO et al. 2015) de 562 cormoranes capturados
en diez colonias del Norte de la Península Ibérica
y en la Bretaña francesa (véase Figura 1). El ADN
se obtuvo de las muestras de sangre/o plumas de
los cormoranes muestreados mediante kits comer-
ciales (Qiagen, Netherlands). El sexo fue identifi-
cado mediante la amplificación de genes que se
expresan diferencialmente en los cromosomas se-
xuales (FRIDOLFSSON & ELLEGREN 1999). En
los análisis poblacionales se utilizó un único indi-
viduo por familia. La diferenciación genética entre
poblaciones se cuantificó usando las estimaciones
de distancia genética FST y análisis de PCA me-
diante el software GENALEX, versión 6.5 (PEA-
KALL & SMOUSE 2012). Se examinó la posible

estructura poblacional mediante una aproxima-
ción Bayesiana (clusters) con el programa STRUC-
TURE (PRITCHARD et al. 2000), usando la
localidad de muestreo como prior (HUBISZ et al.,
2009) y el algoritmo “admixture ancestry model”
que tiene en cuenta las correlaciones entre fre-
cuencias de alelos para optimizar las agrupaciones
(FALUSH et al. 2003). Se realizaron 10 réplicas por
cada nivel de agrupamiento (desde K=1 hasta
K=10) y se estimó el número de agrupamientos
óptimos usando el método delta (EVANNO et al.
2005) en el software STRUCTURE HARVESTER.
La heterocigosidad observada en las poblaciones
se calculó como Heterozigosidad observada = Nº
de Heterozigotos / Nº de individuos en GENALEX.
La heterocigosidad individual multilocus fue es-
timada calculando la homocigosidad corregida
por locus usando CERNICALIN (APARICIO et al.
2006). La correlación de la heterocigosidad entre
los loci se analizó calculando el estadístico g2 y su
probabilidad asociada usando el software RMES
(DAVID et al. 2007).

Cormorán moñudo: reproducción, selección de
hábitat de nidificación y demografía

En los años 2012-2014 se censaron anualmente
todas las colonias de cormorán moñudo dentro
del Parque Nacional y en dos colonias control
fuera del parque (Oleiros y Pantorgas), lo que nos
ha permitido completar una serie histórica de 18
colonias y 24 años (ver detalles en BARROS 2015).
El éxito reproductor se estimó en 270-324 sitios de
nido repartidos en 7 parcelas de seguimiento en
el Parque Nacional (tres en Cíes, tres en Ons y una
en Sagres, ver Tabla I), durante los tres años de
estudio. Los sitios de nido se marcaron y se visi-
taron tres veces durante la estación reproductora.
Así, aunque con seguimiento desigual, se ha ob-
tenido una base de datos de la reproducción del
cormorán en 18 localidades de cría repartidas por
todo el NO ibérico durante el periodo 1994-2014
(ver detalles en BARROS et al. 2014). En las tres
parcelas de seguimiento de las Islas Cíes se carac-
terizaron 225 sitios de nido utilizados por el cor-
morán moñudo desde 1994 a 2014. Se emplearon
las variables utilizadas en estudios previos (ver
VELANDO & FREIRE 2001, 2003) y se incorporó
una variable nueva, la presencia de precipicio de-
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Figura 1. Representación gráfica del agrupamiento de las 11
poblaciones estudiadas según el análisis de marcadores genéticos
en el programa STRUCTURE (K= 3 y N=420 individuos).

Figure 1. Population genetic structure of 11 European shag colonies
showing assignment probabilities for each population into three genetic
clusters asinferred by STRUCTURE (K= 3; N=420 individuals).



lante del nido, lo que puede dificultar la llegada
de depredadores y permitir el escape de los cor-
moranes. La depredación se ha registrado du-
rante las visitas realizadas a las colonias de cría
desde 2009 a 2014. En 2013, visitamos todas las
colonias de cría de cormorán moñudo en busca
de rastros de visón. 

En las colonias del Parque Nacional y en varias
colonias asturianas se han realizado desde 1994
marcajes sistemáticos de cormoranes moñudos
con anillas de PVC provistas de un código que
puede leerse a distancia (ver BARROS et al.
2013). Durante este trabajo se capturaron 256
cormoranes en las parcelas de seguimiento del
Parque Nacional (Tabla I) y en Pantorgas (Astu-
rias, n=43), que sumados a los anillamientos
previos dan un total de 3044 aves anilladas.
Todos los años se organizaron campañas (de una
a cuatro) de observación sistemática durante el
período reproductor, con el objeto de detectar
posibles ejemplares marcados en las colonias del
Parque Nacional (en global se han realizado
2360 avistamientos). El seguimiento y los pará-
metros estimados durante el periodo 2012-2014
se resumen en la Tabla I. El análisis de los avis-
tamientos de las aves marcadas con anillas de
PVC sirvió para estimar la mayoría de los esta-
dísticos vitales del cormorán en el Parque Nacio-
nal (supervivencia por edades, reclutamiento,
emigración e inmigración; véase VELANDO &
FREIRE 2002; BARROS et al. 2013; VELANDO et
al. 2015). Con los parámetros demográficos ob-
tenidos realizamos modelos matriciales (matriz

de Leslie; ver detalles en VELANDO et al. 2015)
incorporando los efectos estimados del visón
(ver resultados). Nuestro modelo matricial in-
cluyó cuatro clases de edad: i) juvenil; ii) primer
año; iii) segundo año; y iv) adulto de más de tres
años (VELANDO et al. 2015). Se asumió una pro-
porción de sexos balanceada (VELANDO et al.
2002). Por último, se estimó la probabilidad de
extinción en 50 años, como la proporción de si-
mulaciones en el que la población se extingue.
Se incorporó la estocasticidad demográfica
como la variación debida a la distribución bino-
mial y de Poisson de los parámetros, y la esto-
casticidad ambiental teniendo en cuenta la
varianza de los parámetros estimados. El efecto
de la variación genética en la eficacia se incor-
poró como la reducción en el éxito reproductor
y la supervivencia (ver Resultados) cuando la
población alcanza un tamaño crítico (en la pre-
sente simulación una reducción del 15% con
menos de 100 parejas). Se realizaron 1000 simu-
laciones de Montecarlo para estimar la probabi-
lidad de extinción en cada escenario.

Visón americano: presencia y abundancia

Entre 2009 y 2014 se han realizado campañas sis-
temáticas de trampeo llevados a cabo por la guar-
dería del Parque Nacional, aunque algunos
trampeos esporádicos se han realizado desde
2005. Los visones fueron capturados mediante
trampas de rejilla de una sola entrada cebadas,
principalmente, con sardina en aceite y extracto
comercial de glándulas de visón americano (Kis-
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Nº nidos 
Tamaño 

de puesta
Éxito 

reproductor

Anillamientos Avistamientos Nº de 
reclutas

Inmigrantes
1Adultos Juveniles Adultos Juveniles

Cies 144 3,50 1,06 8 66 4 11 4 0

Ons 72 2,80 1,28 3 75 0 32 9 1

Sagres 108 2,83 1,23 1 67 1 16 8 2

Parque 
Nacional

324 3,04 1,19 12 208 5 59 21 01

Tabla I. Seguimiento de los parámetros demográficos del cormorán moñudo en el Parque Nacional de las Islas Atlánticas de Galicia
durante el proyecto (2012-2014). 

Table I. Monitoring of demographic parameters of the European shag population at the National Park of the Atlantic Islands of Galicia during
this project (2012-2014).



hel’s Quality Animal Scents & Lures Inc. USA). Se
recogieron muestras de tejido de los visones cap-
turados que fueron conservadas en etanol (25
muestras en Sálvora y 2 en Cíes). Durante el pe-
riodo 2007-2009, se realizaron conteos de las se-
ñales de presencia (excrementos y huellas)
detectadas en recorridos fijos diseñados al efecto
(Sálvora: 10 km; Isla de Monteagudo-Isla do Faro:
6 km; Isla Sur: 3 km).

Visón americano: caracterización genética

Para caracterizar la posible población fuente, se
realizaron transectos sistemáticos para la reco-
gida de excrementos de visón americano en la
costa cercana al Parque Nacional Islas Atlánticas
(Figura 2). Durante estos recorridos, se recogie-
ron excrementos que fueron también conserva-
dos en etanol absoluto (Cíes: 62 muestras;
Sálvora: 6 muestras; Costa continental: 123
muestras).

Se consiguió ampliar con éxito seis microsatéli-
tes del ADN obtenido de 220 muestras tanto de
tejido de animales capturados como de excre-
mentos. La extracción de ADN se ha realizado
mediante un kit de extracción basado en mem-
branas de sílice y adaptado a muestras no inva-
sivas. Se usó el método de rarefacción
implementado en el programa AZDE para el es-

tudio de alelos privativos (SZPIECH et al. 2008).
La diferenciación genética entre poblaciones se
cuantificó usando las estimaciones de distancias
genéticas entre pares de poblaciones FST, un
análisis de componentes principales (PCA) me-
diante el software GENETIX 4.05.02 (BELKHIR
et al. 2004) y un árbol filogenético basado en la
distancia genética estandarizada de Nei (DST)
usando el programa POPTREEW (TAKEZAKi
et al. 2014). Se examinó la posible estructura po-
blacional mediante una aproximación Baye-
siana (clusters) con el programa STRUCTURE
(PRITCHARD et al. 2000), usando la localidad
de muestreo como prior (HUBISZ et al., 2009) y
el algoritmo “admixture ancestry model”, que
tiene en cuenta las correlaciones entre frecuen-
cias de alelos para optimizar las agrupaciones
(FALUSH et al. 2003). Realizamos un análisis de
asignación bayesiano de las poblaciones insula-
res en GENECLASS2 (PIRY et al. 2004), usando
las poblaciones continentales como poblaciones
de referencia. Se utilizó el criterio de ordenación
de RANNALA & MOUNTAIN (1997) y estima-
mos la probabilidad de asignación mediante
10.000 simulaciones de Montecarlo usando el
algoritmo de PAETKAU et al. (2004). Mediante
el software COLONY (JONES & WANG 2009)
reconstruimos el árbol genealógico de los viso-
nes de las islas y estimamos el tamaño efectivo
poblacional (Ne). 
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Figura 2. En los paneles de la izquierda se
representan la evolución temporal de la
abundancia de visones, estimada como la
media anual de rastros por transecto, y las
capturas de visones por isla. En el mapa de
la derecha, se muestran los recorridos (en
negro) y la localización de los excrementos
recogidos (círculos) en la costa limítrofe al
Parque Nacional.

Figure 2. Left panels: temporal changes in mink
abundance, estimated as scats per survey, and
captures. Right panel: Study area showing the
location of the National Park of the Atlantic
Islands of Galicia the and coastal localities where
mink abundance was estimated by line transects
(thicker coastline). Grey circles indicate scats
collected in June 2014.



RESULTADOS 

Cormorán moñudo: estructura poblacional,
diferenciación y diversidad genética

Mediante marcadores microsatélite se estimó la
distancia genética (FST) entre las poblaciones de
cormorán moñudo del Parque Nacional y en rela-
ción al resto de poblaciones muestreadas en el No-
roeste de la Península Ibérica (Tabla II). Los
análisis señalan que no existe una gran diferencia-
ción genética entre las poblaciones del Parque Na-
cional (Cíes, Ons y Sagres; FST < 0.004), pero que
estas forman una unidad diferenciada de las po-
blaciones del norte de Galicia y de las poblaciones
asturianas y de la Bretaña (FST> 0,015, P< 0,02). 

El análisis de componentes principales (PCA) de
los marcadores microsatélite señaló tres poblacio-
nes diferenciadas: (1) la población de las Rías Bai-
xas (el Parque Nacional junto con la extinta
Lobeiras), (2) El norte de Galicia y Asturias, y (3)
las poblaciones vascas y de la Bretaña francesa.
Estos agrupamientos fueron confirmados usando
el software STRUCTURE en el que se aprecian
tres clústeres poblacionales (K=3, Figura 1). Así,
las poblaciones del Parque Nacional suponen,
probablemente, un grupo poblacional relativa-
mente aislado y demográficamente indepen-
diente del resto de colonias. 

Al analizar los cambios temporales en la diversi-
dad genética poblacional, medida como heteroci-
gosidad observada (He), se observa una
disminución acusada en las colonias del Parque
Nacional de 2004 a 2007 (Figura 3), de forma pa-
ralela al colapso de efectivos reproductores en
2007 (ver abajo). En Ons y Sagres la diversidad
genética se recuperó en 2012, pero no en Cíes. 
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Cíes Ons Ansarón Lobeiras Sagres Pantorgas Castríos Billano Bretaña

Cíes X 0.090 0.010 0.060 0.010 0.010 0.010 0.010 0.010

Ons 0.004 X 0.010 0.040 0.370 0.010 0.010 0.010 0.010

Ansarón 0.028 0.031 X 0.010 0.010 0.020 0.040 0.040 0.030

Lobeiras 0.010 0.011 0.032 X 0.140 0.010 0.010 0.020 0.020

Sagres 0.004 0.004 0.030 0.009 X 0.010 0.010 0.020 0.010

Pantorgas 0.017 0.013 0.028 0.020 0.015 X 0.170 0.060 0.010

Castríos 0.028 0.024 0.029 0.034 0.030 0.017 X 0.010 0.010

Billano 0.027 0.025 0.039 0.029 0.026 0.030 0.046 X 0.170

Bretaña 0.039 0.040 0.037 0.035 0.040 0.035 0.040 0.028 X

Tabla II. Valores de distancia genética entre pares de colonias (FST) de cormorán moñudo (debajo de la diagonal). Los valores situados
sobre la diagonal son los valores de significación (P) basados en un boostrap de 99 permutaciones. 

Table II. Pairwise genetic distance (FST) among European shag colonies (above) and P values etimated by boostrapping 
(99 permutations)

Figura 3. Media (±SE) anual de la diversidad genética de los
juveniles del cormorán moñudo en el Parque Nacional a lo largo
del tiempo estimadas como Heterozigosidad observada. 

Figure 3. Temporal changes in annual average (±SE) of genetic
diversity in juvenile shags in the National Park estimated as observed
heterocigosity (He).



Para estudiar los efectos de la diversidad genética
en la eficacia biológica de esta población tras la
fuerte reducción poblacional utilizamos la homo-
cigosidad corregida por locus (HL) y analizamos
los adultos marcados con anilla de PVC en 2004,
2007 y 2012. El efecto sobre la reproducción la re-
alizamos sobre 66 adultos (38 machos y 29 hem-
bras). Encontramos una interacción significativa
entre HL y el sexo (Wald χ2 = 5,55, P= 0,018) con
un efecto muy fuerte en hembras (P= 0,023) pero
no en machos (P= 0.63; Figura 4). Mediante un
análisis de captura-recaptura en el programa
MARK, analizamos la supervivencia de 65 adul-
tos. No encontramos diferencias entre años en la
probabilidad de supervivencia (< 2 AICs). El mo-
delo que incorpora la diversidad genética (HL)
fue 4,77 veces más parsimonioso (en valores AIC)
que el modelo sin esta variable, lo que indica que
la diversidad genética tuvo un fuerte efecto sobre
la probabilidad de supervivencia (Figura 4). La
heterocigosidad estuvo correlacionada entre loci
(g2= 0,019, SD= 0,015, P= 0,028, sugiriendo que
los efectos encontrados afectaron a la diversidad

genética global en el genoma, más que a un locus
en particular (VELANDO et al. 2015).

Factores de amenaza sobre el cormorán
moñudo: cambio climático y efecto a largo
plazo del derrame del Prestige

En este estudio complementamos los factores que
previamente habíamos identificado (VELANDO &
MUNILLA 2008; MUNILLA & VELANDO 2010)
como responsables de la mala situación que atra-
viesa el cormorán moñudo en el Parque Nacional.
En primer lugar examinamos los efectos de la va-
riabilidad climática sobre la dinámica poblacional
del cormorán moñudo. La variabilidad climática
fue estimada mediante la oscilación del Atlántico
Norte (NAO), un fenómeno climático en el norte
del océano Atlántico, estimado como la diferencia
de presión atmosférica entre Islandia y Azores. En-
contramos que la dispersión natal está relacionada
con la variabilidad climática, pero de forma dife-
rente en machos y en hembras. Así, los machos se
dispersan en años con valores positivos del índice
NAO y las hembras en años con valores negativos
(BARROS et al. 2013). Esto sugiere un efecto climá-
tico complejo sobre la dinámica poblacional del
cormorán moñudo en el Parque Nacional. 

Realizamos un análisis BACI (Before-After-Control-
Impact) sobre el impacto del derrame del Prestige
en la reproducción del cormorán moñudo (BA-
RROS et al. 2014). Los resultados indican un im-
pacto del Prestige en la reproducción del cormorán
moñudo (interacción área afectada x tiempo (antes
después); F1/77,980= 17,49, P< 0,0001). Así, en las áreas
afectadas del Prestige hubo una disminución del
45% del éxito reproductivo, sin signos de recupera-
ción, diez años después del derrame (Figura 5).

Efectos directos e indirectos del visón
americano sobre el cormorán moñudo

La mortalidad de cormoranes causada por el
visón en Cíes fue máxima en el año 2009 y poste-
riormente disminuyó mucho (Figura 6). En los
años 2012, 2013 y 2014 no se localizó ningún cor-
morán depredado en las colonias (Figura 6). En
total se localizaron 35 cadáveres (33 adultos y 2
pollos) entre 2009 y 2014, lo que representa cerca
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Figura 4. Efecto de la diversidad genética individual medida
como índice de homocigosidad (HL) en la supervivencia
(paneles superiores) y en el éxito reproductor (paneles
inferiores) de machos y hembras adultas de cormorán moñudo
(ver VELANDO et al 2015). 

Figure 4. The relationship between predicted survival (upper panels)
and reproductive success (low panels) and homozygosity weighted by
locus (HL) in adult European shags (see VELANDO et al 2015).



del 5% de la población reproductora. La depreda-
ción entre 2009 y 2013 en Cíes no ha sido uni-
forme y ha afectado sobre todo a las colonias con
mayor abundancia de cormoranes (Figura 6).

Para estudiar si la selección de los sitios de nido
cambió después de la llegada del visón, se carac-
terizaron en 2013 un total de 225 sitios históricos
(1994-2013) utilizados por los cormoranes en las
tres islas del archipiélago de Cíes (BARROS et al.
2016). Los resultados señalan que las variables
que explican la ocupación del sitio de nido cam-

biaron después de la llegada del visón a las colo-
nias, especialmente la presencia de precipicio de-
lante del nido (visón*precipicio, F1/1544 = 6,54, P=
0,011). Tras la llegada del visón a las colonias los
cormoranes tienden a seleccionar nidos con pre-
cipicio (Figura 7a), es decir, que eligen nidos que
a la vez que les permiten escapar rápido dificul-
tan la depredación del visón. La elección de estos
sitios de nido provoca, no obstante, que elijan
nidos de peor calidad, por ejemplo con menor
drenaje (Figura 7b; visón*drenaje; F1/2107 = 9,04,
P= 0,003).
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Figura 5. Éxito reproductor (media±SE) del cormorán moñudo
en 17 localidades de cría durante el periodo 1994-2012 (ver
BARROS et al. 2014). Los círculos negros indican localidades que
fueron afectadas por el derrame del Prestige (Costa da Morte y
Rias Baixas), y los círculos blancos las localidades no afectadas
(Norte de Galicia y Asturias).

Figure 5. Trends in the reproductive success of the European shag. (a)
Annual reproductive success (i.e. the number of fully grown chicks
per nest, ) from oiled (black circles) and unoiled (white circles) areas
before and after (shady area) the Prestige oil spill (mean ± SE).

Figura 7. Efecto de la presencia de visón en la selección de
hábitat del cormorán moñudo en Cíes. La selección representa
la diferencia media estandarizada (±SE) entre los sitios
ocupados por los cormoranes en los años con y sin presencia de
visón en la características de los sitios de nido: (a) presencia de
desnivel delante del nido (precipicio); (b) drenaje (estimado
cómo número de paredes inclinadas que drenan sobre el nido).

Figure 7. Effect of American mink presence on nest selection of European
shags at Cíes. For illustrative purposes, nest site selection is represented
as the standardized mean difference between nest site characteristics of
occupied and non-occupied nest sites: (a) steepness, nest site in vertical
cliffs and (b) drainage, estimated by the number of side walls sloped
towards the nest, which increased the risk of nest flooding. 

Figura 6. Depredación de cormoranes por el
visón americano en Cíes. En paneles superiores:
cormorán moñudo depredado en abril de 2009
(Fotografía A. Velando) y número de
cormoranes depredados encontrados en las Islas
Cíes entre 2008 y 2013. Panel inferior:
Localización aproximada de los adultos
reproductores depredados por visón americano
en las Islas Cíes en 2009-2013 (puntos rojos). La
distinta tonalidad de azul refleja la densidad de
nidos en las zonas de cría.

Figure 6. American mink impact on European shag
at Illas Cíes. Upper panels: Photograph of an adult
shag preyed in April 2009 (Author: A. Velando) and
Annual records of preyed adult shags. Lower panel:
location of preyed adult shags (red dots) during the
2009-2013 breeding seasons (blue colour indicates
the breeding density in the subcolonies).
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En el análisis del éxito reproductor en todas las
localidades de cría del cormorán moñudo (BA-
RROS et al. 2013), encontramos un efecto de la
presencia de visón sobre el éxito reproductivo. En
los eventos reproductivos con presencia de visón
el éxito reproductivo fue un 45% más bajo que en
los eventos sin visón (Figura 8a; F1/81,2= 3,84, P=
0,053), independientemente del efecto del Prestige
(BARROS et al. 2013).

Dinámica poblacional del cormorán moñudo

En su conjunto, la población del cormorán mo-
ñudo en el Parque Nacional sufrió un fuerte des-
censo en 2007 (Figura 9a), probablemente debido
a efectos retrasados del Prestige (VELANDO &

MUNILLA 2008). En el Parque Nacional el creci-
miento poblacional en los sectores de cría en los
que registramos depredación (ver Figura 6) fue
un 40 % más bajo que en los sectores sin indicios
de depredación (Figura 8b). Así, en los sectores
no afectados (Ons, Sagres y algunos de Cíes), la
población se mantuvo casi constante, con un li-
gero incremento del 3%, mientras que en los sec-
tores afectados (la mayoría de colonias de Cíes)
la población cayó en promedio un 38% y las dife-
rencias fueron marginalmente significativas (t22=
2,02, P= 0,058). 

En Cíes, el periodo con un mayor descenso pobla-
cional, fue entre 2010 y 2011 (Figura 9b). Los mo-
delos de dinámica poblacional señalan que los
efectos del visón sobre la mortalidad y la reproduc-
ción explicarían un descenso poblacional del 15%
entre 2008 y 2014, similar a lo observado (Figura
9b). Sin embargo, los modelos predicen una pobla-
ción mayor a la observada durante los años 2011-
2013 (Figura 9b), lo que sugiere una reducción del
reclutamiento o episodios de no reproducción, que
en 2014 se vieron mitigados. El análisis de simula-
ción de la probabilidad de extinción de la pobla-
ción en 50 años, incorporando la estocasticidad
demográfica, sugiere una probabilidad relativa-
mente alta (19,6%) de extinción, que aumenta al in-
corporar los efectos de la estocasticidad ambiental
(27,3%) y los efectos de la endogamia (36.4%). Así,
los modelos de simulación sugieren que la pobla-
ción tiene una alta probabilidad de extinción
cuando se incorporan los factores que afectan típi-
camente a poblaciones pequeñas y aisladas.
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Figura 8. (a) Efecto de la presencia de visón durante la
reproducción en el éxito reproductivo (media ±SE) en 17
localidades de cría del cormorán moñudo (ver Barros et al.
2014). (b) Efecto de la presencia de visón en el crecimiento
poblacional entre 2009 y 2012 en el Parque Nacional, utilizando
los sectores de censo como unidad de análisis.  

Figure 8. Effect of mink presence during breeding on (a) the
reproductive success (mean ± SE) of European shags in 17 localities
(see Barros et al. 2014), (b) on population growth in the 2009-2012
using count sectors as unit of analysis. 

Figura 9. Cambios en la probación
reproductora de cormorán moñudo
(a) en el conjunto del Parque
Nacional de las Islas Atlánticas de
Galicia y (b) el archipiélago de Cíes.
El número de parejas fueron
estimadas por conteos directos de
nidos excepto en 2002 (en gris) que
ha sido extrapolado por los cambios
en las zonas de seguimiento (detalles
en VELANDO et al. 2015). En colores
se muestran los resultados de las

simulaciones poblacionales incorporando secuencialmente los efectos del visón sobre la mortalidad y el éxito reproductivo. La flecha
representa la diferencia entre los resultados de los modelos y los datos reales (parejas estimadas en los censos).

Figure 9. Changes in the European shag breeding population in (a) the National Park, (b) Cíes islands. Number of pairs was estimated by direct
counts of nests in all breeding areas (black dots), or extrapolated from changes in monitored areas (2002; see VELANDO et al. 2015). Colour lines
correspond to different population simulation scenarios  according to observed effects of American mink on reproduction and survival.



Abundancia y capturas de visón americano 

A partir de los recorridos realizados en el Parque
Nacional, tanto en Sálvora como en Monteagudo-
Faro, se observa un pico de abundancia de visón
(30 excrementos/transecto) en 2009. La abundancia
de visón cae a partir de este año, de manera similar
a las capturas (Figura 2). Durante la realización de
este proyecto (2012-2014) la abundancia de visón
descendió paulatinamente desde 2012, especial-
mente en Cíes (de 6-15 excrementos por transecto
en 2012 a unos pocos en 2014 en la Isla Sur, ver Fi-
gura 2). En total se han capturado 87 visones en el
Parque Nacional desde el año 2005. En las capturas
sistemáticas, el pico de capturas se produjo en el
año 2010 (Figura 2). Durante el periodo de este pro-
yecto (2012-2014), se capturaron 4 visones (ver Fi-
gura 2). Durante el año 2014 se realizó la recogida
de excrementos en las zonas costeras cercanas al
Parque Nacional. Se recogieron 123 excrementos de
visón repartidos en unos 30 km de costa. Única-
mente se obtuvieron resultados negativos en la
costa de O Grove y Sanxenxo (Punta Faxilda). Gran
parte de los excrementos fueron recogidos (92%) en
las proximidades del archipiélago de Cíes (Costa
da Vela, Cangas, Cabo Udra y Cabo Silleiro). Las
zonas en donde se localizó un mayor número de
excrementos fueron, con diferencia, Cabo Silleiro y
Cabo Udra (Figura 2).

Caracterización genética de las poblaciones de
visón americano

Las islas presentaron una proporción de alelos
privativos mayor (media±SD; Salvora: 0,63±0,18;

Cíes: 0,62±0,27) que las poblaciones costeras con-
tinentales (rango 0.09-0.37). Los análisis genéticos
(FST) revelaron diferencias considerables entre las
poblaciones estudiadas y los tres métodos coinci-
dieron en señalar que las muestras de visones
procedentes de las islas son más parecidas entre
sí que a las del continente (ver Figura 10). Los re-
sultados del programa STRUCTURE indican que
en las poblaciones insulares existe un agrupa-
miento genético, que no se aprecia en las pobla-
ciones continentales cercanas (Figura 10). El
análisis de asignación bayesiano reveló que la
probabilidad de que los visones muestreados en
las islas del Parque Nacional provengan de las
poblaciones asilvestradas en el entorno del par-
que es muy baja (media±SD P= 0,16±0,24). La pro-
babilidad de que la población de Sálvora
provenga de las poblaciones continentales más
cercanas es prácticamente nula (P= 0,017±0,069).
La probabilidad de que las poblaciones asilves-
tradas del Morrazo y el Miñor sean la fuente de
la población de Cíes es también muy baja (P=
0,18±0,17, P= 0,32±0,29, respectivamente). 

Los individuos muestreados en las islas resultaron
estar muy emparentados (Sálvora: 0,27±0,03; Cíes:
0,25±0,03). Sólo tres individuos (uno en Sálvora y
dos en Cíes) carecían de parientes de primer orden
entre el resto de los individuos muestreados. La re-
construcción de la genealogía mediante el software
COLONY sugiere que en Cíes hubo en torno a 29
reproductores (intervalo del 95%: 18-51), y en Sál-
vora cerca de 17 (9-24). La reconstrucción del pe-
digrí mediante los microsatélites sugirió que la
mayoría de los individuos capturados en las tram-
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Figura 10. Estructura genética
poblacional de los visones del
Parque Nacional Islas Atlánticas y de
las poblaciones de la costa próxima
(Val Miñor, Morrazo y Barbanza). (a)
Árbol filogenético de las poblaciones
basado en la distancia genética
estandarizada de Nei (DST); las
cifras indican la probabilidad
asociada a los nodos. (b) Asignación
de cada individuo en cada uno de los
dos agrupamientos genéticos
inferidos por el programa STRUCTURE tomando K=2.

Figure 10. Population genetic structure of feral American mink populations in Southwest Galicia. (a) Population-level neighbour-joining tree
based on Nei's standard genetic distance. Per cent bootstrap support (100,000 replicates) shown at nodes. (b) Hidden genetic structure obtained
through a clustering analysis using STRUCTURE (K=2).



pas correspondieron a individuos no reproducto-
res, sugiriendo que fueron juveniles. En este análi-
sis se reconstruyeron en total cinco familias de
primer orden en Sálvora y diez en Cíes. 

DISCUSIÓN

Los resultados del presente trabajo sugieren que
las poblaciones de cormorán moñudo en el Parque
Nacional forman una agrupación genética con ca-
racterísticas diferenciadas del resto de poblaciones
del NO Ibérico. Los datos previos y de este trabajo
sugieren que la población del Parque Nacional es
prácticamente sedentaria (Tabla, I, ver VELANDO
& MUNILLA 2008; BARROS et al. 2013). Por ello,
los cormoranes en el Parque Nacional se pueden
considerar como una unidad de conservación vá-
lida, es decir, demográficamente independiente y
genéticamente distinta (AVISE 2000). En conse-
cuencia, los problemas de conservación de los cor-
moranes en el Parque se deben a factores
intrínsecos. Esta población ha estado sometida a
múltiples factores de declive (VELANDO & MU-
NILLA 2011). Los diagnósticos realizados previa-
mente señalan un efecto acusado de la mortalidad
en artes menores de enmalle durante los últimas
décadas (VELANDO & FREIRE 2002; VELANDO
& MUNILLA 2008), al que se le han añadido otros
factores como los efectos directos e indirectos del
Prestige (VELANDO et al. 2005a,b; 2010). Los resul-
tados del presente trabajo sugieren que los efectos
del Prestige sobre la reproducción son persistentes
y reducen las probabilidades de recuperación de
estas poblaciones. 

Nuestro estudio a largo plazo ha detectado efectos
importantes de la variabilidad climática en la diná-
mica de la población (BARROS et al. 2013). La va-
riabilidad genética en las colonias del Parque
Nacional disminuyó en el año 2007, puede que
como una consecuencia retrasada del Prestige. En el
año 2012, la heterocigosidad se recupera en todas
las colonias menos en Cíes, que es la población afec-
tada por eventos de depredación y abandono cau-
sados por la presencia del visón (Figura 3). En
poblaciones pequeñas la endogamia puede conlle-
var una reducción poblacional debido a sus efectos
sobre la eficacia biológica (VELANDO et al. 2015). 

En las Islas Cíes, la invasión del visón americano
ha producido efectos importantes sobre la pobla-
ción, que se han dejado sentir a partir de 2009.
En la Figura 11 se presentan de forma esquemá-
tica los principales efectos encontrados. En pri-
mer lugar, el visón causó una considerable
mortalidad inicial en 2009, pero no ocurrió lo
mismo en la estación reproductiva en la que la
presencia de visones fue mayor (2010). Esto su-
giere que después del efecto inicial, los cormora-
nes desarrollaron respuestas que les permitieron
evitar la depredación. Así, hemos documentado
que la presencia del visón produjo un cambio en
la selección de hábitat ya que después de la in-
vasión, los cormoranes nidificaron en sitios con
mayor precipicio, es decir, en sitios más seguros.
El cambio en las preferencias de sitios de nido
pudo conllevar costes, en términos de calidad,
como refleja el peor drenaje de los sitios elegidos
ante la presencia del visón en las colonias. Aun-
que la elección de nidos seguros a costa de nidos
buenos puede tener efectos negativos para los
cormoranes en términos de éxito reproductivo,
probablemente ello les ha permitido convivir
con el visón. Los modelos de simulación sugie-
ren que la presencia del visón pudo provocar un
menor reclutamiento y/o una mayor proporción
de eventos de no reproducción en el cormorán
moñudo. 
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Figura 11. Esquema de los posibles efectos del visón sobre la
población de cormorán moñudo en el Parque Nacional de las
islas Atlánticas de Galicia 

Figure 11. Possible pathways of the effects of mink on the population
dynamics of European shags in the National Park.



Los resultados sugieren que los efectos del visón
no pueden estudiarse de forma aislada de otros
factores (Figura 12). Los modelos de simulación
sugieren que la población tiene una alta probabi-
lidad de extinción si se incorporan otros escena-
rios. Las poblaciones pequeñas y aisladas pueden
verse sometidas a un proceso de retroalimenta-
ción negativa, en el que la población, al reducir
su tamaño, se ve más afectada por la estocastici-
dad demográfica y la ambiental y por los efectos
de la endogamia. La plasticidad de los cormora-
nes ante la presencia del visón y la campaña de
erradicación llevada a cabo por el Parque Nacio-
nal han permitido la persistencia del cormorán
moñudo en las Islas Cíes, pero esta población pre-
senta signos importantes de deterioro que, de no
frenarse, pueden comprometer su persistencia.

En el Parque Nacional se capturaron 87 visones
entre 2005 y 2014, y la tasa anual de capturas dis-
minuyó con el tiempo, de manera similar a lo
ocurrido con los índices de abundancia basados
en el recuento de señales de presencia. Estos
datos indican que el programa de control ha con-
seguido la práctica erradicación del visón en el
Parque Nacional. Los análisis genéticos sugieren
que las poblaciones asilvestradas de la costa que
rodea al Parque Nacional no son la fuente de los
visones de las islas. En primer lugar, los visones
de las islas presentan una mayor proporción de
alelos privativos que las poblaciones continen-
tales, lo que es contrario a lo esperable si estas
últimas fueran la población fuente. Por otro
lado, la estructura genética de las poblaciones in-
sulares sugiere que están diferenciadas de las
poblaciones continentales, lo que implica un
aporte genético distinto al de las poblaciones

históricamente asentadas en la costa. Los esca-
pes de visones de granja que se han producido
en las últimas décadas pueden ser responsables
de este patrón.

La reconstrucción genealógica de las familias de
visones del Parque Nacional sugiere que las islas
fueron colonizadas por un grupo inicial de indi-
viduos sin apenas inmigración posterior. La ma-
yoría de los individuos (95%) estaban
emparentados con otros individuos capturados
en el mismo año de muestreo o en años anterio-
res, lo que sugiere que la población estuvo relati-
vamente aislada durante el periodo de estudio.
En el análisis genealógico, tanto el número de fa-
milias como el grado de parentesco de los indivi-
duos sugieren que los visones se reprodujeron de
forma exitosa en las islas. 

Los resultados sugieren que las poblaciones insu-
lares se formaron en unos pocos eventos de colo-
nización a partir de unas pocas decenas de
individuos no emparentados, probablemente ori-
ginarios de sueltas y/o fugas ocurridas en los pri-
meros años de este siglo. El plan de erradicación
ha sido efectivo, y actualmente la falta de rastros
sugiere que el visón ha sido eliminado de todas
las islas del Parque. Los resultados de la recons-
trucción genealógica mediante marcadores gené-
ticos sugieren que la mayoría de los individuos
capturados eran no reproductores, y que los re-
productores vivieron pocos años (2-4 años). Por
ello, la captura de juveniles puede ser una estra-
tegia válida para la erradicación del visón en las
islas ya que, al estar las poblaciones aisladas, im-
pide el relevo generacional de los reproductores,
cuya vida es relativamente corta. 
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Figura 12. Reforzamiento de los efectos
negativos de los factores bióticos y
abióticos que conducen a las poblaciones
hacia la extinción.

Figure 12. Negative feedback of biotic and
abiotic factors that drive small populations to
extinction.



APLICACIÓN Y CONCLUSIONES

Conservación del cormorán. 

Los resultados del estudio de las diferencias ge-
néticas entre localidades sugieren que la pobla-
ción nidificante de cormorán moñudo en el
Parque Nacional de las Islas Atlánticas constituye
una unidad de conservación válida, que puede
definirse como una población que es demográfi-
camente independiente y cuyo nivel de intercam-
bio con otras poblaciones es tan bajo, que puede
considerase genéticamente distinta. Los distintos
análisis sugieren que la población de cormoranes
del Parque Nacional ha sufrido y continúa su-
friendo diversas perturbaciones que han diez-
mado su población y que han dejado huella en su
diversidad genética. Especialmente preocupante
parece el caso de las Islas Cíes. Para mitigar el de-
clive poblacional se recomienda actuar en distin-
tos frentes, especialmente reduciendo la
mortalidad de adultos, tal y como recoge el plan
de conservación de esta especie. 

Erradicación del visón

El descenso de la depredación del visón sobre los
cormoranes es, en parte, el resultado de las capturas
de visón por parte del Parque Nacional, lo que su-
braya la importancia de esta medida de control. Los
patrones de descenso también indican que en la Isla
Sur la acción del visón ha sido más grave que en

otras islas. Para ayudar a la persistencia de las aves
marinas en el Parque, las islas deben mantenerse li-
bres de depredadores carnívoros introducidos.

Manejo de la invasión del visón en espacios
insulares. 

Los resultados del proyecto señalan que los viso-
nes en las islas son fáciles de controlar si: (1) se
evita la entrada continua de nuevos individuos;
(2) se eliminan los juveniles, que son más fáciles
de capturar, dado que los reproductores tienen
una esperanza de vida corta. En el caso del Par-
que Nacional de las Islas Atlánticas se debería de-
sarrollar un protocolo de detección temprana de
la presencia de nuevos visones, con el objeto de
iniciar su trampeo inmediatamente. Por último,
se debe controlar la seguridad y la vigilancia de
las granjas de visones de la zona de influencia del
Parque para que no sean una fuente continua de
individuos, debido a sueltas, abandono de gran-
jas o fugas fortuitas. Así se debería elaborar un
plan de seguimiento y control de granjas, al
menos en el entorno del Parque Nacional. 
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