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Resumen 86 

Los seres humanos se benefician de procesos/servicios que proveen los depredadores y carroñeros en los 87 

ecosistemas al mismo tiempo que pueden sufrir conflictos/perjuicios de estos. Por lo tanto, la 88 

conservación de depredadores y carroñeros puede beneficiarse de aplicar enfoques interdisciplinarios 89 

que tengan en cuenta y conecten los procesos/servicios y los conflictos/perjuicios que los humanos 90 

podemos recibir de estos animales. A pesar de que enfoques de este tipo ya se han utilizado bastante con 91 

predadores y carroñeros terrestres, existe muy poca investigación interdisciplinaria en depredadores y 92 

carroñeros voladores como las aves rapaces. Esta tesis busca conocer los factores socio-ecológicos (i.e. 93 

los atributos sociales y ecológicos) que de manera general afectan las interacciones humano-rapaces, 94 

evaluando la situación particular del Águila Poma (Spizaetus isidori) a lo largo de su distribución, con el 95 

fin de proponer medidas específicas de conservación.  96 

El primer objetivo particular (Capítulo 1) fue evaluar los puntos de vista de los expertos en conservación 97 

de rapaces sobre los principales procesos/servicios ecosistémicos y conflictos/perjuicios que proveen las 98 

rapaces al hombre y conocer las principales estrategias que los expertos consideran efectivas para su 99 

manejo en la naturaleza. Para esto realizamos una encuesta online de la que obtuvimos 87 respuestas de 100 

expertos en conservación de rapaces de seis continentes (i.e. Norteamérica, Suramérica, África, Asia, 101 

Europa y Australia). Encontramos que los puntos de vista de los expertos en conservación de rapaces, 102 

alrededor del mundo, están sesgado hacia la aceptación de los procesos/servicios en vez que hacia la 103 

aceptación de los conflictos/perjuicios que las rapaces proveen a los humanos. Para los expertos, las 104 

rapaces nocturnas (i.e. búhos y lechuzas) son las especies que proveen más procesos/servicios 105 

ecosistémicos (73%, 8 de 11), seguidas por los buitres y cóndores (55%, 6 de 11) y finalmente gavilanes 106 

y águilas y halcones (45%, 5 de 11 cada uno). De acuerdo a los expertos, gavilanes y águilas estuvieron 107 

involucrados en el mayor número de conflictos/perjuicios (37,5%, 3 de 8), buitres y cóndores y búhos y 108 

lechuzas estuvieron involucrados solo en uno (12,5%, 1 de 8), respectivamente, mientras que los 109 
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halcones no estuvieron involucrados en conflictos/perjuicios. Adicionalmente, los expertos estuvieron 110 

de acuerdo en que hay cinco estrategias que son eficaces para manejar rapaces en la naturaleza: dos de 111 

estas consideran la participación de los diferentes actores sociales (i.e. gobernanza de abajo hacia arriba) 112 

y las tres restantes son medidas tomadas desde los gobiernos (i.e. gobernanza de arriba hacia abajo). 113 

El segundo objetivo particular (Capítulo 2) fue evaluar el tamaño del rango de acción, la mortalidad y la 114 

selección del hábitat en juveniles de Águila Poma durante su dispersión natal, en paisajes de Bosques 115 

Montanos Andinos tropicales y subtropicales fragmentados. Capturamos seis individuos, en cuatro nidos 116 

(tres en Colombia y uno en Argentina) de tres poblaciones de la especie, los cuales fueron equipados con 117 

emisores de GPS con descarga de datos vía red de celular GSM (i.e. emisores GPS/GSM). A partir de 118 

los 20 meses de edad la mortalidad fue muy alta (67%, 4 de 6), por lo cual tuvimos que restringir los 119 

análisis al primer año de dispersión natal (i.e. entre 8 y 20 meses de edad). Encontramos que el área de 120 

acción de los juveniles en el primer año de dispersión natal es bastante grande (media ~996 km2; DE ± 121 

606; rango = 294-2130 km2). Durante el proceso de dispersión natal, los juveniles se movieron a través 122 

de paisajes fragmentados donde, sin embargo, consistentemente seleccionaron áreas con mayor 123 

porcentaje de cobertura de bosque, además de zonas con mayores pendientes y elevaciones intermedias 124 

con respecto a la disponibilidad. Aunque los juveniles muestran cierta tolerancia para moverse a través 125 

de hábitat fragmentado, la tasa de mortalidad es muy alta. Esto indica que es necesario mitigar las causas 126 

de esta mortalidad no-natural con el fin de mantener poblaciones viables y por lo tanto procesos/servicios 127 

ecosistémicos claves que provee este predador tope en los Bosques Andinos tropicales y subtropicales 128 

de Suramérica.  129 

El tercer objetivo particular (Capítulo 3) fue examinar el contexto socio-ecológico que exacerba el 130 

conflicto humano-Águila Poma en comunidades rurales de los Andes orientales de Colombia. 131 

Realizamos 172 encuestas en 20 comunidades rurales y estimamos la proporción de cobertura de bosque 132 

por comunidad (i.e. cantidad de bosque nativo remanente), la densidad humana, las pérdidas anuales de 133 
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aves domésticas debidas al Águila Poma, entre otros parámetros socio-demográficos (i.e. actividad 134 

económica, tenencia de aves domésticas, edad, educación, género, entre otras). Encontramos que la 135 

tolerancia disminuye cuando la cobertura de bosque, la densidad humana y las pérdidas anuales de aves 136 

domésticas son mayores. Esto hace que el Águila Poma sea más vulnerable a la extirpación en las 137 

comunidades rurales con mayor cantidad de bosque remanente. La integración de información socio-138 

ecológica nos permitió identificar que estas comunidades rurales son las áreas de mayor conflicto 139 

humano-Águila Poma. 140 

El cuarto objetivo particular (Capítulo 4) fue analizar cómo las contribuciones del Águila Poma a las 141 

personas (percibidas y reales) y la gobernanza ambiental (nacional y local), afectan el conflicto humano-142 

depredador tope con esta especie en el Neotrópico. El objetivo final de la gobernanza ambiental es 143 

gestionar los comportamientos individuales y las acciones colectivas con en pro del uso sostenible de 144 

recursos naturales a través de la gestión ambiental. Por tal razón, ésta es un factor de gran importancia a 145 

la hora de manejar conflictos humano-depredador. Realizamos 282 encuestas en comunidades rurales 146 

alrededor de 27 sitios de anidación de la especie en Colombia y Ecuador. Encontramos que la tolerancia 147 

de las personas hacia el águila tiene una relación negativa con los perjuicios (percibidos y reales) y la 148 

desaprobación de la gobernanza ambiental a nivel local, pero no hubo influencia de la gobernanza a 149 

escala de país. El 40% de las personas desaprobaron la gestión de la gobernanza a nivel local. Un alto 150 

porcentaje de las personas mostraron alta tolerancia hacia el águila (41,13%), seguidas por personas con 151 

una posición neutral (35,46%) y finalmente están las que indicaron una tolerancia baja (23,41%). Sin 152 

embargo, documentamos persecución humana del Águila Poma en la mayoría de los nidos evaluados 153 

(59%, 16 de 27) y en todas las jurisdicciones geográficas. Nuestros resultados sugieren que sistemas con 154 

gobernanza deficiente, en otros países del Neotrópico, también podría estar afectando negativamente 155 

otros conflictos humano-depredador en la región.  156 
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En general, cada uno de los capítulos de la tesis buscó abordar diferentes factores socio-ecológicos que 157 

determinan las interacciones humano-rapaces y en particular el conflicto humano-Águila Poma. Estos 158 

factores históricamente han sido mejor conocidos para depredadores terrestres pero son muy poco 159 

conocidos para las aves rapaces. Por lo tanto, la principal contribución de esta tesis es aportar nueva 160 

evidencia sobre la importancia de implementar enfoques interdisciplinarios a la hora de abordar 161 

situaciones de conflicto que involucren a las aves rapaces, como principales depredadores y carroñeros 162 

voladores en sistemas terrestres. Estos enfoques considerando la multiplicidad de factores socio-163 

ecológicos que interactúan en las relaciones humano-rapaces, aumentan nuestra capacidad de informar 164 

la toma de decisiones e implementación de medidas de manejo, por lo tanto, son imprescindibles si se 165 

pretende desarrollar e implementar políticas de conservación efectivas para estas especies. 166 

Palabras claves: coexistencia, conflicto humano-depredador, conflicto humano-fauna, gobernanza, 167 

interdisciplinariedad, perjuicios, rapaces, servicios ecosistémicos, tolerancia.  168 
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Abstract 169 

Humans benefit from processes/services provided by predators and scavengers in ecosystems while at 170 

the same time they may suffer conflicts/disservices from them. Therefore, the conservation of predators 171 

and scavengers can benefit from applying interdisciplinary approaches that consider and connect the 172 

processes/services and conflicts/disservices that humans may receive from these animals. Although that 173 

approach has already been used quite a bit with terrestrial predators and scavengers, there is very little 174 

interdisciplinary research on flying predators and scavengers such as raptors. This thesis seeks to explore 175 

the socio-ecological factors that affect human-raptor relationships, evaluating the particular case of the 176 

Black-and-chestnut Eagle (Spizaetus isidori) throughout its distribution, in order to propose specific 177 

conservation measures.  178 

The first specific goal (Chapter 1) was to assess viewpoints of the experts in raptor conservation about 179 

the main ecosystem processes/services and conflicts/disservices that raptors provide to humans and to 180 

know the main strategies that experts consider effective for management these species in the wild. For 181 

this, we conducted an online survey among raptor conservation experts from which we obtained 87 182 

responses from six continents (i.e. North America, South America, Africa, Asia, Europe and Australia). 183 

We found that the viewpoints of the experts in raptor conservation around the world are biased towards 184 

the acceptance of processes/services rather than the acceptance of conflicts/disservices that raptors 185 

provide to humans. Nocturnal raptors (i.e. owls) were considered the species that provide most ecosystem 186 

processes/services (73%, 8 of 11), followed by vultures and condors (55%, 6 of 11), finally hawks and 187 

eagles and falcons (45%, 5 of 11 each one). According to experts, hawks and eagles were involved in 188 

the highest number of conflicts/disservices (37.5%, 3 of 8), vultures and condors and owls were involved 189 

in only one (12.5%, 1 de 8), respectively, while falcons were not involved in conflicts/disservices. 190 

Additionally, experts agreed on five management strategies that they believe are effective for promoting 191 
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the conservation of raptors in the wild: two of these consider the participation of several social actors 192 

(i.e. bottom-up governance) and the rest are measures taken by governments (i.e. top-down governance).  193 

The second specific goal (Chapter 2) was to assess the home range, mortality and habitat selection of the 194 

Black-and-chestnut-Eagle during natal dispersal in fragmented landscapes of tropical and subtropical 195 

Andean Montane Forests. We captured six fledglings in four nests (three in Colombia and one in 196 

Argentina) of three populations of the species, which were equipped with GPS transmitters with data 197 

download via GSM cell phone network (i.e. GPS/GSM loggers). From 20 months of age, mortality was 198 

very high (67%, 4 of 6), so we restricted the analyses to the first year of natal dispersal (i.e. between 8 199 

and 20 months of age). We found that the home range of juveniles in the first year of natal dispersal is 200 

large (media ~996 km2; DE ± 606; rango = 294-2130 km2). During the process of natal dispersal, 201 

juveniles move through fragmented landscapes where, they consistently selected areas with a higher 202 

percentage of forest cover, higher slopes and medium altitudes with respect to availability. Although 203 

juveniles show some level of tolerance for moving through fragmented habitat, the mortality rate was 204 

very high. It is therefore suggested that in order to maintain viable populations and the key ecosystem 205 

processes/services provided by this top predator in the tropical and subtropical Andean forests of South 206 

America, we need to mitigate the causes of non-natural mortality. 207 

The third specific goal (Chapter 3) was to examine the socio-ecological context that exacerbates the 208 

human-eagle conflict in rural communities of the eastern Andes of Colombia. We conducted 172 surveys 209 

in 20 rural communities and estimated the proportion of forest cover on each rural community (i.e. 210 

amount of remaining native forest), human density, and annual losses of domestic birds due to the Black-211 

and-chestnut Eagle, among other socio-demographic parameters (i.e. economic activity, domestic fowl 212 

ownership, age, education, gender, etc.). We found that tolerance decreases when forest cover, human 213 

density, and annual losses of domestic birds are greater. This can make the Black-and-chestnut Eagle 214 

more vulnerable to extirpation in rural communities where forest remnants are larger. The integration of 215 
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socio-ecological information allowed us to identify the rural communities with higher human-eagle 216 

conflict and thus where the conservation measures should be implemented. 217 

The fourth specific goal (Chapter 4) was to analyze how the contributions of the Black-and-chestnut 218 

Eagle to people (perceived and real) and governance (national and local) affect the human-top predator 219 

conflict with this species in the Neotropics. The ultimate goal of governance is to manage individual 220 

behaviors and collective actions for the sustainable use of natural resources through environmental 221 

management. For this reason, this is a factor of great importance to managing human-predator conflicts. 222 

We conducted 282 surveys in rural communities around 27 nesting sites of the species in Colombia and 223 

Ecuador. We found that people's tolerance towards the eagle was negatively related to detriments 224 

(perceived and real) and disapproval of governance at the local level, but there was no influence of 225 

governance at the country level. Less than a half (40%) of interviewees disapproved of governance 226 

management at the local level. A high percentage of people showed high tolerance towards the eagle 227 

(41.13%), followed by people with a neutral position (35.46%) and finally those who indicated a low 228 

tolerance (23.41%). However, we documented human persecution of the Black-and-chestnut Eagle in 229 

most of the sampled nests (59%, 16 of 27) and in all of the assessed geographic jurisdictions. Our results 230 

suggest that systems with poor governance in other Neotropical countries, could also be negatively 231 

affecting human-predator conflicts there.  232 

In general, each thesis chapter sought to address different socio-ecological factors that affect human-233 

raptor relationships. These factors have historically been best known to terrestrial predators but are very 234 

little known in raptors. Therefore, the main contribution of this thesis is to provide new evidence on the 235 

importance of implementing interdisciplinary approaches to address conflicts involving raptors as the 236 

main aerial predators and scavengers in terrestrial systems. These approaches, considering the 237 

multiplicity of socio-ecological factors that interact in human-raptor relationships, increase our ability to 238 
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inform decision-making and implementation of management measures, therefore, they are essential if we 239 

are to develop and implement effective conservation policies for these species in the Anthropocene. 240 

Key words: coexistence, detriments, ecosystem services, governance, human-predator conflict, human-241 

wildlife conflict, interdisciplinarity, raptors, tolerance.  242 
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Introducción general  287 

Los seres humanos se benefician de procesos/servicios que proveen los depredadores y carroñeros en los 288 

ecosistemas, sin embargo, al mismo tiempo pueden sufrir conflictos/perjuicios de estos. Dentro de los 289 

procesos/servicios recibidos se encuentran los servicios de regulación, soporte y provisión de beneficios 290 

materiales e inmateriales (Díaz et al., 2018; Gilbert et al., 2021; Lozano et al., 2019; O’Bryan et al., 291 

2018). Mientras que dentro de los conflictos/perjuicios se encuentran los conflictos humano-depredador 292 

o humano-carroñero (e.g. pérdidas causadas por estas especies en animales domésticos, recursos 293 

cinegéticos o animales mascota) y los conflictos humano-humano (e.g. controversias entre grupos de 294 

actores sociales sobre medidas de manejo de depredadores y carroñeros silvestres) (Gilbert et al., 2021; 295 

Lozano et al., 2019). Por lo tanto, para una conservación efectiva de depredadores y carroñeros deberían 296 

aplicarse enfoques interdisciplinarios que consideren tanto los procesos/servicios como los 297 

conflictos/perjuicios que los humanos recibimos de estos animales.  298 

A pesar de que diferentes estudios han generado o sintetizado evidencia científica interdisciplinaria (i.e. 299 

social y ecológica) para mamíferos terrestres (Expósito-Granados et al., 2019; Kansky et al., 2016; 300 

Lozano et al., 2019), existe muy poca investigación interdisciplinaria sobre los grupos de depredadores 301 

y carroñeros voladores como las aves rapaces (Canney et al., 2021). Para los mamíferos (i.e. herbívoros, 302 

depredadores y carroñeros terrestres) la evidencia científica publicada actualmente apunta a que son 303 

especies que proveen más conflictos/perjuicios que procesos/servicios a los humanos (Expósito-304 

Granados et al., 2019; Kansky and Knight, 2014; Lozano et al., 2019). En contraste, si bien la información 305 

existente para las aves rapaces es escasa, existe la idea predominante de que las rapaces proveen más 306 

procesos/servicios que conflictos/perjuicios a los humanos (ver Donázar et al., 2016; Lambertucci et al., 307 

2021). No obstante, en la actualidad, no existe evidencia científica cuantitativa que apoye dicha 308 

tendencia. Por lo tanto, es necesario generar nueva evidencia que nos permita entender mejor las 309 

relaciones humano-rapaces (e.g. conflictos, perjuicios, procesos y servicios ecosistemicos, entre otras) 310 
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para mejorar nuestra capacidad de informar las prácticas de conservación, la toma de decisiones e 311 

implementación de medidas de manejo de estos depredadores y carroñeros voladores. 312 

El enfoque de los sistemas socio-ecológicos permite combinar información de diferentes fuentes para 313 

explicar fenómenos que vinculan la sociedad y los ecosistemas de una manera más holística (Carter et 314 

al., 2019; Lischka et al., 2018). Por lo tanto, este enfoque permite tener una idea mucho más realista de 315 

problemas de conservación o situaciones del mundo real, que no son fáciles de entender desde enfoques 316 

convencionales que intentan explicar fenómenos naturales y sociales de manera más simplista. Es así 317 

como, a través de este enfoque, es posible combinar información en un amplio espectro de ciencias y 318 

disciplinas que van desde atributos ecológicos (e.g. individuo de una especie silvestre, población, 319 

comunidad y hasta el ecosistema) hasta atributos sociales (e.g. personas, grupos de actores, instituciones, 320 

y hasta la sociedad) (Lischka et al., 2018). Además, es posible también considerar interacciones socio-321 

ecológicas entre los diferentes atributos, que pueden estar influenciado el sistema (e.g. ataques de los 322 

depredadores silvestres a los humanos y sus sistemas de producción agropecuarios o modificación de 323 

atributos ecologícos por parte de los humanos;  Carter et al., 2019; Lischka et al., 2018). En resumen, el 324 

enfoque de los sistemas socio-ecológicos es flexible a la vez que permite considerar diferentes grados de 325 

complejidad dependiendo de la cantidad de conocimiento que se tiene del sistema de estudio. Todo esto 326 

hace que sea un enfoque interdisciplinario muy atractivo para estudiar fenómenos complejos como las 327 

relaciones humano-depredador y humano-carroñero, con especies cómo las aves rapaces, para las cuáles 328 

se desconocen muchos aspectos básicos (Buechley et al., 2019).  329 

Actualmente se conoce muy poco sobre las relaciones humano-rapaces en diferentes contextos socio-330 

ecológicos. Algunos aspectos básicos sobre estas interacciones, que sería de gran relevancia comprender 331 

mejor (considerando la evidencia que existe actualmente para carnívoros terrestres), son cómo: i) los 332 

expertos en conservación de rapaces usan conocimiento interdisciplinario para el manejo de estas 333 

especies en ambientes antrópizados (Expósito-Granados et al., 2019; Lute et al., 2020, 2018), ii) la 334 
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distribución espacial y los diferentes atributos del paisaje influencia las relaciones humano-rapaces (Behr 335 

et al., 2017; Struebig et al., 2018; Teixeira et al., 2020), y iii) los diferentes enfoques de gobernanza 336 

ambiental (e.g. la gobernanza de arriba hacia abajo basada principalmente en directrices y leyes 337 

gubernamentales o la gobernanza de abajo hacia arriba basada en procesos comunitarios locales) pueden 338 

estar influyendo estas relaciones positivas o negativas (Redpath et al., 2017; Salvatori et al., 2021, 2020; 339 

Treves et al., 2017). La evidencia que existe para carnívoros terrestres, por ejemplo, muestra que el 340 

conocimiento de los expertos está sesgado hacia los conflictos/perjuicios en vez hacia los 341 

procesos/servicios del ecosistema. Por lo que se ha sugerido que esto podría estar generando obstáculos 342 

al momento de fomentar la coexistencia entre humanos y depredadores terrestres (Expósito-Granados et 343 

al., 2019; Kansky and Knight, 2014; Lozano et al., 2019). Por otra parte, en zonas más boscosas existe 344 

una mayor probabilidad de que ocurran conflictos humano-depredador y, por ende, persecución humana 345 

de estas especies (Struebig et al., 2018; Teixeira et al., 2020). Adicionalmente, enfoques de gobernanza 346 

poco participativos pueden estar influenciando negativamente los conflictos humano-depredador en 347 

escalas geográficas amplias (Redpath et al., 2017), así como las contribuciones percibidas de los 348 

depredadores (i.e. percepción sobre los posibles beneficios o perjuicios que ocasiona a los humanos; 349 

Broekhuis et al., 2020; Kansky et al., 2016; Kansky and Knight, 2014; Struebig et al., 2018) y los 350 

perjuicios reales de los depredadores (i.e. perjuicios materiales recibidos por los pobladores; Inskip and 351 

Zimmermann, 2009; Zimmermann et al., 2010). Por lo que entender cómo estos factores socio-ecológicos 352 

pueden estar influyendo en las relaciones humano-rapaces podría ayudar en el manejo de 353 

procesos/servicios claves del ecosistema que todavía proveen estos depredadores y carroñeros voladores. 354 

Al mismo tiempo, esto podría ayudar a informar la toma de decisiones para mitigar conflictos/perjuicios 355 

que amenazan la conservación de muchas especies de rapaces que se encuentran al borde de la extinción 356 

(McClure et al., 2018). 357 
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El Águila Poma (Spizaetus isidori), por ejemplo, es el principal depredador volador de los Bosques 358 

Montanos Andinos tropicales y subtropicales de Suramérica (Ferguson-Lees and Christie, 2001). Dado 359 

que los depredadores son piezas fundamentales de los ecosistemas al estructurar las comunidades tróficas 360 

(Sergio et al., 2005), es esperable que esta especie genere contribuciones importantes para estos 361 

ecosistemas y las personas que allí habitan (e.g. Sekercioglu, 2006). Sin embargo, ésta especie también 362 

es una de las rapaces grandes menos conocidas del mundo (Buechley et al., 2019) y se encuentra en la 363 

categoría ‘En Peligro’ de extinción a nivel global por lo que es urgente tomar medidas específicas para 364 

su conservación (BirdLife International, 2021). Esta especie se distribuye en gran parte de la cordillera 365 

de los Andes en Suramérica, desde Colombia y Venezuela hasta el norte de Argentina (Ferguson-Lees 366 

and Christie, 2001) estando sus poblaciones influenciadas por una gran multiplicidad de  factores sociales 367 

y ecológicos.  368 

La especie se ve afectada por un conflicto humano-depredador complejo de manejar (Echeverry-Galvis 369 

et al., 2014). Dicho conflicto podría estar siendo retroalimentado por la pérdida y fragmentación del 370 

hábitat nativo (mayor intrusión humana y menos hábitat para el águila), la cacería de especies silvestres 371 

presas del águila por parte de los humanos y disputas entre humanos (i.e. conflictos humano-humano) 372 

sobre las medidas que deben ser tomadas para manejar la especie (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019; 373 

Zuluaga and Echeverry-galvis, 2016). Por todo esto, el Águila Poma puede ser considerada un excelente 374 

modelo de estudio para entender cómo diferentes factores socio-ecológicos (i.e. diferentes atributos 375 

sociales y ecológicos; Lischka et al., 2018) afectan las relaciones humano-rapaces en hábitats altamente 376 

fragmentados y antrópizados de los Andes tropicales y subtropicales de Suramérica. Conocimiento que 377 

a su vez podría ser usado para informar la toma de medidas de conservación específicas, en una amplia 378 

gama de condiciones sociales y ecológicas, para una especie que requiere de éstas urgentemente 379 

(BirdLife International, 2021).  380 

  381 
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Objetivos 382 

General 383 

Conocer los factores socio-ecológicos que determinan el conflicto humano-rapaces, evaluando la 384 

situación del Águila Poma a lo largo de su distribución, con el fin de proponer medidas específicas de 385 

conservación.  386 

Particulares 387 

• El primer objetivo, abordado en el Capítulo 1, es evaluar los puntos de vista de los expertos en 388 

conservación de rapaces sobre los principales procesos/servicios ecosistémicos y 389 

conflictos/perjuicios que proveen las rapaces al hombre y conocer las principales estrategias que 390 

los expertos consideran efectivas para un manejo eficiente de las poblaciones de rapaces silvestres 391 

que permitan su conservación a largo plazo. 392 

• El segundo objetivo, abordado en el Capítulo 2, es evaluar el tamaño del rango de acción, la 393 

mortalidad y la selección del hábitat en juveniles de Águila Poma durante su dispersión natal en 394 

paisajes de Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales fragmentados.  395 

• El tercer objetivo, abordado en el Capítulo 3, es examinar el contexto socio-ecológico que 396 

exacerba el conflicto humano-águila (i.e. contexto socio-ecológico que influye en la baja 397 

tolerancia de los habitantes locales hacia la depredación de aves domésticas por el Águila Poma), 398 

en comunidades rurales de los Andes orientales de Colombia.  399 

• El cuarto objetivo, abordado en el Capítulo 4, es comprender cómo las contribuciones percibidas 400 

del Águila Poma, los perjuicios reales, la gestión local de arriba hacia abajo y la gobernanza a 401 

nivel de país afectan el conflicto humano-depredador tope con esta especie en el Neotrópico.  402 
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Metodología general 403 

Especies de estudio  404 

Las aves rapaces se consideran un grupo parafilético de 557 especies de aves que pertenecen a los órdenes 405 

Accipitriformes, Falconiformes, Cathartiformes y Strigiformes que comparten varios rasgos 406 

morfológicos y ecológicos y se encuentran distribuidas por todos los continentes a excepción de la 407 

Antártida (Ferguson-Lees and Christie, 2001; McClure et al., 2018). Las rapaces pueden habitar una 408 

amplia gama de lugares, desde bosques prístinos hasta ecosistemas urbanos, o incluso migrar cruzando 409 

el mar entre continentes y por lo tanto manteniendo vínculos activos entre ecosistemas de toda la tierra 410 

(Lundberg and Moberg, 2003; Sekercioglu, 2006). Existen al menos cuatro grupos de rapaces bien 411 

diferenciados, estos son: buitres y cóndores, gavilanes y águilas, búhos y lechuzas y halcones (McClure 412 

et al., 2018). Buitres y cóndores (en adelante buitres; están distribuidos entre los órdenes Accipitriformes 413 

y Cathartiformes) son carroñeros especializados y, por lo tanto, están involucrados en la eliminación de 414 

residuos orgánicos. (Grilli et al., 2019). Gavilanes, águilas (Accipitriformes) y halcones (Falconiformes) 415 

están especializados para capturar presas vivas en el día y, por lo tanto, pueden controlar especies que 416 

causan daños agrícolas y especies que causan daños, enfermedades o incluso la muerte a los humanos 417 

(Kross et al., 2018; Muñoz-Pedreros et al., 2016). Búhos y lechuzas (Strigiformes) están especializados 418 

en la captura de presas durante la noche y, por lo tanto, también pueden aumentar la producción agrícola 419 

y reducir las especies que causan daños, enfermedades o la muerte a los humanos (O’Bryan et al., 2018). 420 

Aunque, algunas rapaces diurnas (como gavilanes y águilas) pueden ser carroñeras facultativas (i.e. 421 

pueden capturar presas vivas o alimentarse de carroña), por su parte los buitres pueden ocasionalmente 422 

herir o matar al ganado joven y, por lo tanto, surgen conflictos humano-buitre y posteriormente conflictos 423 

humano-humanos (Duriez et al., 2019; Zuluaga et al., 2020b). Algunas especies de gavilanes, águilas y 424 

halcones también puede alimentarse de ganado, mascotas o especies cinegéticas (Miranda et al., 2021b; 425 

Restrepo-Cardona et al., 2019; Valkama et al., 2005) y subsecuentemente surgen conflictos humano-426 
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rapaces y conflictos humano-humano (Hodgson et al., 2019, 2018; Redpath et al., 2013; Thirgood et al., 427 

2000).  428 

El Águila Poma (Figura 1), en particular, es un depredador central que se alimenta a partir de presas que 429 

caza alrededor de su territorio de anidación (Lehmann, 1959). Sus principales presas son mamíferos 430 

pequeños y medianos (de los géneros Sciurus, Bradypus, Choloepus Lagothrix, Sapajus, Aotus, Potos, 431 

Nasuella, Nasua, entre otros), aves silvestres (de los géneros Chamaepetes, Penelope, Ortalis, entre 432 

otras), algunos reptiles (e.g. Chironius monticola) y aves domésticas (Restrepo-Cardona et al., 2019). Se 433 

ha estimado que las parejas territoriales tienen un rango de acción de entre 50 y 100 km2 (Thiollay, 1991), 434 

aunque el área central (i.e. el área más frecuentemente usada) puede ser de solo 3 km2 (datos no 435 

publicados). Cada intento de reproducción toma casi diez meses, incluida la incubación de un huevo 436 

durante aproximadamente 50 días y al menos ocho meses de dependencia juvenil (tiempo en el que los 437 

juveniles permanecen en cercanías del nido y dependen de la alimentación que les proveen sus padres; 438 

Zuluaga et al., 2018). A pesar de que esta especie es una de las rapaces menos conocidas del mundo 439 

(Buechley et al., 2019), datos recientes indican que esta águila puede intentar reproducirse cada año, 440 

aunque a largo plazo tiene una productividad por pareja de alrededor de 0,5 polluelos por año (datos no 441 

publicados). Una vez que los juveniles de Águila Poma son independientes comienzan a cazar especies 442 

silvestres y domésticas a medida que realizan la dispersión natal (datos no publicados). Las presas 443 

domésticas son principalmente aves de corral, por lo tanto, los juveniles así cómo los adultos de la especie 444 

pueden ser percibidos como perjudiciales y tener una alta probabilidad de ser cazados (Restrepo-Cardona 445 

et al., 2020). De esta manera, alimentándose de especies domésticas, la especie parece tolerar los efectos 446 

sobre la disponibilidad de presas que genera un cierto nivel de fragmentación del hábitat, sin embargo, 447 

esto exacerba el conflicto humano-águila haciendo que tanto los juveniles como los adultos enfrenten 448 

una mayor persecución humana en ambientes fragmentados (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019; 449 

Zuluaga et al., 2021a).  450 
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Figura 1. Especie de estudio. Hembra adulta de Águila Poma (Spizaetus isidori) entregando una Mono Maicero (Sapajus 451 

apella) a un pichón de 1.5 meses de edad en San Agustín-Huila, Colombia. El Mono Maicero, es conocido en algunas zonas 452 

de Colombia cómo una especie perjudicial para el cultivo de maíz. Foto: Gonzalo Ignazi 453 

Área de estudio 454 

El ámbito geográfico del primer objetivo particular es global (ver Capítulo 1). El área de estudio de los 455 

demás objetivos particulares (i.e. segundo, tercero y cuarto) es Suramérica, entre el rango latitudinal 5,8° 456 

N y 24,3° S y rango de elevación entre los ∼500 y ∼3500 metros sobre el nivel del mar (Figura 2). En 457 

esta área, al menos 50 nidos de Águila Poma han sido localizados y monitoreados (principalmente en 458 

Colombia, Ecuador, Perú y Argentina) durante la última década como parte de la Proyecto Águila Inca 459 

Suramérica (Datos no publicados; https://www.researchgate.net/project/Black-and-chestnut-Eagle-460 

Project-South-America). Dependiendo de cada objetivo particular seleccionamos las siguientes áreas: 461 
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Para evaluar el rango de acción, mortalidad y selección de hábitat del Águila Poma durante la dispersión 462 

natal, con el fin de entender como la fragmentación del hábitat puede afectar las contribuciones de la 463 

especie a las personas y el ecosistema (ver Capítulo 2), capturamos y equipamos con transmisores 464 

GPS/GSM juveniles de menos de 12 semanas de edad (edad a la que comienzan a realizar sus primeros 465 

vuelos) en cuatro nidos: tres en Colombia y uno en Argentina. Los nidos seleccionados para llevar a cabo 466 

este estudio se encuentran dentro de tres poblaciones de Águila Poma, bajo factores de estrés antrópicos 467 

similares (e.g. pérdida de hábitat, conflicto humano-águila, cacería y tráfico de vida silvestre), con 468 

algunas ligeras diferencias (ver Capítulo 4). Los nidos en Colombia se encuentran en los departamentos 469 

de Cundinamarca (Andes Orientales; Figura 2a), Tolima y Huila (Andes Centrales; Figura 2b), mientras 470 

que el nido en Argentina se encuentra en la provincia de Jujuy (Aráoz et al., 2017; Figura 2c).  471 

Para examinar los factores socio-ecológicos que afectan la tolerancia de los habitantes locales hacia el 472 

Águila Poma en comunidades rurales de los Andes orientales de Colombia (ver Capítulo 3; Figura 2a), 473 

seleccionamos un área de estudio al interior de la Región del Guavio en el oriente de Cundinamarca. 474 

Dicha área cubre seis municipios ubicados entre 1000 y 3000 metros de elevación en un área de 475 

aproximadamente 2000 km2. Allí realizamos encuestas en 20 comunidades rurales (denominadas veredas 476 

en la división administrativa de Colombia) con presencia confirmada del Águila Poma y/o conflicto 477 

humano-águila y obtuvimos un total de 172 encuestas. 478 

Para analizar cómo las contribuciones del Águila Poma a las personas (percibidas y reales) y la 479 

gobernanza (nacional y local) afectan al conflicto humano-Águila Poma, con el fin de evaluar las 480 

oportunidades para avanzar hacia la conservación de este depredador tope (ver Capítulo 4), encuestamos 481 

todas las personas posibles alrededor de 27 sitios de anidación conocidos en Colombia y Ecuador. Las 482 

entrevistas se realizaron alrededor de seis nidos en los Andes central y occidental de Colombia y 483 

alrededor de 21 nidos en el norte y centro de los Andes de Ecuador (Figura 2b) 484 
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Figura 2. Área de estudio general. Distribución del Águila Poma (Spizaeus isidori) en América del Sur (Polígono en color rojo; descargado de http://www.birdlife.org). 485 

Las diferentes subpoblaciones estudiadas son mostradas: a) población de los Andes Orientales de Colombia; b) población de los Andes Centrales y Occidentales de 486 

Colombia y los Andes de Ecuador; y c) población del límite sur de la distribución de especies en el Noroeste de Argentina. 487 

http://www.birdlife.org/


 24 

 488 

Capítulo 1: “Evaluación de los puntos de vista de los expertos sobre las 489 

contribuciones de las rapaces al hombre” 490 

 491 

  492 
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Introducción 493 

Los depredadores y carroñeros silvestres son especies conectadas de manera contradictoria con la 494 

sociedad a partir de procesos/servicios ecosistémicos y conflictos/perjuicios (Gilbert et al., 2021; 495 

Morales-Reyes et al., 2018). Mientras los servicios satisfacen actividades socialmente valoradas (e.g. 496 

turismo relacionado con la vida silvestre, control de especies plaga o  eliminación de desechos orgánicos), 497 

los conflictos surgen cuando otras actividades también socialmente valoradas interfieren con la 498 

conservación de depredadores y carroñeros (e.g. daños al ganado o miedo de las personas a sufrir daños 499 

al ganado o ellos mismos) (Lozano et al., 2019). A pesar de que puede existir un compromiso entre 500 

procesos/servicios ecosistémicos y los conflictos/perjuicios recibidos por las personas, en general los 501 

conflictos/perjuicios ocurren en áreas geográficas y actores más acotados, mientras que los 502 

procesos/servicios ecosistémicos generalmente se distribuyen de manera más homogénea en escalas 503 

geográficas más grandes y pueden influenciar positivamente a la sociedad en su conjunto incluso sin ser 504 

percibidos por todos los actores (Ceauşu et al., 2019; Díaz et al., 2018).  505 

En las últimas dos décadas, con el aumento de la interdisciplinariedad en la investigación de las 506 

relaciones humano-vida silvestre, se han propuesto varios enfoques para integrar los procesos/servicios 507 

ecosistémicos y conflictos/perjuicios que provee la vida silvestre a las personas. Actualmente, se han 508 

realizado estudios con relación a esto para algunos grupos de mamíferos terrestres (Expósito-Granados 509 

et al., 2019; Lozano et al., 2019; Pascual-Rico et al., 2021, 2020), sin embargo, en otros grupos de 510 

animales que también proveen conflictos/perjuicios a los humanos (como los grandes reptiles y las 511 

rapaces) estos aspectos aún permanecen poco evaluados. Esta situación limita nuestra capacidad para 512 

proporcionar respuestas a tiempo y opciones de manejo adecuadas, especialmente en los casos en que las 513 

especies se encuentran al borde de la extinción (como le ocurre a muchos buitres y algunas águilas; 514 

McClure et al., 2018).  515 
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Los humanos con frecuencia se benefician de los procesos/servicios ecosistémicos provistos por los 516 

depredadores y carroñeros voladores como las rapaces, al mismo tiempo que reciben o perciben 517 

conflictos/perjuicios de éstos (Arroyo et al., 2004; Donázar et al., 2016; Kenward, 1999; O’Bryan et al., 518 

2018). Actualmente, muchas especies de rapaces, que proporcionan procesos/servicios ecosistémicos 519 

claves a los humanos (O’Bryan et al., 2018; Sekercioglu, 2006; Zuluaga et al., 2022), están amenazadas 520 

por conflictos humano-rapaces que las están llevando al borde de la extinción (Arroyo et al., 2004; 521 

Kenward, 1999; McClure et al., 2018). Sin embargo, las contribuciones tanto positivas como negativas 522 

de las rapaces al hombre han sido poco estudiadas desde un enfoque interdisciplinario. Por lo tanto, 523 

necesitamos comprender mejor dichas interacciones para realizar un manejo interdisciplinario de los 524 

procesos/servicios ecosistémicos y los conflictos/perjuicios de las rapaces, a fin de mantener poblaciones 525 

viables de estas especies y los procesos/servicios claves que prestan en los ecosistemas (Ceauşu et al., 526 

2019; O’Bryan et al., 2018).  527 

La incapacidad para comprender y manejar adecuadamente los conflictos/perjuicios proporcionados por 528 

las rapaces podría tener consecuencias negativas para los servicios claves que actualmente mantienen 529 

estas especies (Ceauşu et al., 2019; Michel et al., 2020; Zuluaga et al., 2022). Tradicionalmente, las 530 

soluciones propuestas para abordar los conflictos/perjuicios (percibidos o reales) causados por las 531 

rapaces a las personas han sido basadas en estudios ecológicos (Canney et al., 2021) y la responsabilidad 532 

de conservar estas especies se ha delegado principalmente en las autoridades gubernamentales 533 

encargadas de la protección del ambiente y la conservación de la biodiversidad. Sin embargo, estas 534 

soluciones propuestas desde la ecología y las medidas impuestas desde los gobierno pueden no ser 535 

suficiente en el largo plazo, ya que algunos actores podrían percibirlas como injustas, sesgadas, basadas 536 

en información errónea o considerar que los costos que sufren no se consideran (y en consecuencia se 537 

pueden generar conflictos humano-humano; ver Redpath et al., 2013).  538 
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Los conflictos humano-rapaces son variados ya que pueden ocurrir en diferentes contextos socio-539 

ecológicos e involucrar diferentes actores y especies de rapaces como buitres (Manzano-García et al., 540 

2017; Salom et al., 2021; Zuluaga et al., 2020b, 2020a), gavilanes, águilas, halcones, búhos y lechuzas 541 

(Hodgson et al., 2019, 2018; Redpath and Thirgood, 2009; Thirgood and Redpath, 2008; Valkama et al., 542 

2005). Por lo tanto, la participación de todos los actores y la cogestión entre estos parecen necesarias 543 

para garantizar soluciones de conservación exitosas a mediano y largo plazo. Esto ya ha sido sugerido 544 

antes para otros grupos de animales silvestres (Carter et al., 2019; Ceauşu et al., 2019; Lischka et al., 545 

2018; Lozano et al., 2019), sin embargo, en la conservación de rapaces silvestres todavía es poco o que 546 

se ha avanzado respecto a esto.  547 

En la actualidad, dada la complejidad de los problemas ambientales y sus posibles soluciones, se necesita 548 

un conocimiento experto interdisciplinario para construir el mayor consenso posible entre los actores en 549 

torno a las posibles soluciones para manejar conflictos de conservación (Sutherland et al., 2020). Por 550 

ejemplo, la evidencia recogida hasta la fecha para el caso de carnívoros terrestres y ungulados, muestra 551 

que la evidencia científica interdisciplinaria generada para estas especies esta sesgada hacia los 552 

conflictos/perjuicios mientras que abordajes ecológicos centrados en los procesos/servicios 553 

ecosistémicos prestados por estos grupos son mucho más escasos (Lozano et al., 2019; Pascual-Rico et 554 

al., 2021, 2020). Este  sesgo, por lo tanto, influye en las medidas de manejo que se están tomando para 555 

el manejo y la conservación de estas especies en ecosistemas antrópizados (Pascual-Rico et al., 2021).  556 

Por lo tanto, tener un conocimiento científico balanceado sobre los procesos/servicios ecosistémicos y 557 

los conflictos/perjuicios asociados a las rapaces es importante para los expertos en conservación, ya que 558 

el éxito de las estrategias de manejo aplicadas en el campo depende en gran medida de la aplicación de 559 

dicho conocimiento.  560 

Aunque los estudios que intentan integrar los procesos/servicios ecosistémicos y conflictos/perjuicios 561 

que proveen las rapaces al hombre son muy escasos, existe la idea predominante en estos estudios que 562 
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las rapaces proporcionan más procesos/servicios ecosistémicos que conflictos/perjuicios (e.g. Donázar 563 

et al., 2016; Lambertucci et al., 2021). Actualmente, hasta donde sabemos, no existen revisiones 564 

sistemáticas de los procesos/servicios ecosistémicos y los conflictos/perjuicios proporcionados por las 565 

rapaces al hombre que aporte evidencia concluyente respecto a esta idea. Históricamente, los expertos 566 

en conservación de rapaces han abordado los problemas de conservación de estas especies en base a 567 

aproximaciones meramente ecológicas (i.e. sin tener en cuenta factores sociales o culturales; Canney et 568 

al., 2021), por lo que dicha idea podría ser el resultado de un sesgo disciplinario hacia la ecología y no 569 

el resultado de investigación socio-ecológica rigurosa. Determinar si esto es una tendencia también en 570 

los puntos de vista de los expertos en la conservación de rapaces es fundamental para fortalecer la 571 

investigación, así como las políticas y prácticas de conservación de las rapaces silvestres. Por lo tanto, 572 

en el presente trabajo, nuestros objetivos específicos fueron: i) evaluar los puntos de vista de los expertos 573 

en conservación de rapaces sobre los principales procesos/servicios ecosistémicos y conflictos/perjuicios 574 

que proveen las rapaces al hombre y ii) conocer las principales estrategias que los expertos consideran 575 

efectivas para un manejo eficiente de las poblaciones de rapaces silvestres que permitan su conservación 576 

a largo plazo. 577 

Considerando los diferentes hábitos y roles ecológicos de las diversas especies de rapaces en los 578 

ecosistemas (Ferguson-Lees and Christie, 2001; McClure et al., 2018), esperamos encontrar diferencias 579 

entre los puntos de vista de los expertos respecto a los procesos/servicios ecosistémicos y 580 

conflictos/perjuicios entre los diferentes grupos de rapaces (i.e. buitres, gavilanes y águilas, búhos y 581 

lechuzas y halcones). También, teniendo en cuenta que los conflictos/perjuicios que provee la vida 582 

silvestre a los humanos son influenciados por contextos socio-ecológicos particulares y por lo tanto 583 

pueden ocurrir en áreas geográficas acotadas e involucrar diferentes actores y especies de rapaces 584 

(Arroyo et al., 2004; Donázar et al., 2016; Rollins and Carroll, 2001; Santangeli et al., 2019; Schroeder 585 

and Baydack, 2001; Valkama et al., 2005; Zuluaga et al., 2021b) esperamos encontrar puntos de vista 586 
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diferentes entre los expertos sobre conflictos/perjuicios específicos de las rapaces respecto a su lugar de 587 

residencia (e.g. Europa vs. Norteamérica o Norte Global vs. Sur Global). Además, probaremos la 588 

siguiente hipótesis:  589 

1. Los puntos de vista de los expertos en conservación de rapaces tienen un sesgo disciplinario. 590 

Históricamente, los expertos en conservación de rapaces han abordado los problemas de conservación 591 

de estas especies basados principalmente en aproximaciones ecológicas, sin tener en cuenta factores 592 

socio-culturales (Canney et al., 2021). Probablemente, como consecuencia de esto, en estudios de síntesis 593 

de literatura (no sistemáticos) recientemente publicados, existe la idea predominante que las rapaces 594 

proporcionan más procesos/servicios ecosistémicos que conflictos/perjuicios (ver Donázar et al., 2016; 595 

Lambertucci et al., 2021; Michel et al., 2020). Por lo tanto, debido a esta tendencia por parte de los 596 

expertos, de explicar los problemas de conservación de rapaces silvestres basados en meramente en 597 

aspectos ecológicos, predecimos que sus puntos de vista tenderán a aceptar en mayor medida la existencia 598 

de procesos/servicios ecosistémicos y en menor medida la existencia de conflictos/perjuicios de las 599 

rapaces a los humanos. 600 

Materiales y métodos 601 

Colecta de datos  602 

Entre el 30 de septiembre de 2019 y el 30 de enero de 2020, realizamos una encuesta virtual a expertos 603 

en conservación de rapaces. Esta incluyó preguntas sobre procesos/servicios ecosistémicos (Tabla 1.1), 604 

conflictos/perjuicios (Tabla 1.2) y estrategias para manejar poblaciones de rapaces silvestres (Tabla 1.3). 605 

La encuesta se alojó en Google formularios (https://docs.google.com/forms). Toda la encuesta fue 606 

realizada en inglés para mejorar la accesibilidad al máximo número de expertos en conservación de 607 

rapaces alrededor del mundo.  608 

https://docs.google.com/forms
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Debido a que anticipamos diferencias entre grupos de rapaces, hicimos cuatro encuestas separadas, una 609 

para cada uno de los principales grupos de especies. Los grupos considerados fueron los siguientes: 610 

gavilanes y águilas, buitres, búhos y lechuzas y halcones (McClure et al., 2018). Cada encuesta mantuvo 611 

las mismas preguntas, incluyendo solo el cambio en el nombre del grupo de rapaces. El 30 de septiembre 612 

de 2019, enviamos las encuestas al grupo de discusión electrónico 'Raptor Conservation' del Grupo de 613 

Trabajo Mundial sobre Aves de Presa y Búhos (WWGBP, por sus siglas en ingles). 'Raptor Conservation' 614 

es un grupo de discusión virtual que promueve las comunicaciones entre los profesionales que trabajan 615 

en ecología, biología, medicina y conservación de rapaces. Este Grupo incluye aproximadamente 1300 616 

suscriptores (de sus ~3000 miembros en todo el mundo; http://www.raptors-international.org/). Nuestro 617 

grupo objetivo fue expertos que trabajan específicamente en la conservación de rapaces. Por lo tanto, 618 

utilizando un muestreo de conveniencia (Lute et al., 2018)  donde pedimos a los participantes que 619 

recibieron la invitación para que llenaran la encuesta, luego la compartieran con sus colegas a través de 620 

redes regionales de conservación de rapaces en todo el mundo. En todos los casos, los estándares éticos 621 

de las encuestas sociales se cumplieron informando a los encuestados que su participación era voluntaria 622 

y que garantizaríamos su anonimato.  623 

624 

http://www.raptors-international.org/
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Tabla 1.1. Categorías de procesos/servicios ecosistémicos involucrando rapaces. Clasificación basada en Díaz et al., (2018). 625 

 626 
 627 
Tabla 1.2. Categorías de conflictos/perjuicios involucrando a las rapaces. Clasificación basada en Peterson et al., (2010). 628 

  629 

Categoría de 

procesos/ servicios 
Subcategoría Ejemplo Referencias bibliográficas 

Material 
Materiales, compañía y 

trabajo 

Proporcionar materiales para actividades 

artesanales o culturales tradicionales (Bochenski et al., 2016; Williams et 

al., 2012) 

No material 

Experiencias físicas y 

psicológicas 

Ecoturismo 

(Becker et al., 2005) 

Identidades de apoyo Inspiración intelectual, espiritual o estética (Morelli et al., 2015) 

Regulación 

Creación y mantenimiento 

del hábitat 

Efecto positivo en otros grupos de 

biodiversidad (Sergio et al., 2008, 2005) 

Polinización y dispersión 

de semillas y otros 

propágulos 

Dispersión primaria y secundaria de 

semillas 

(López-Darias and Nogales, 2016; 

Pérez-Méndez and Rodríguez, 2018) 

Vínculos relevantes entre ecosistemas 
(Lundberg and Moberg, 2003) 

Regulación de organismos 

perjudiciales y procesos 

biológicos 

Control de redes alimenticias (Morales-Reyes et al., 2017) 

Reducir las especies que causan daños o la 

muerte a los humanos 
(O’Bryan et al., 2018) 

Reducir el riesgo de enfermedad (Markandya et al., 2008) 

Eliminar residuos orgánicos (Grilli et al., 2019) 

Aumentar la producción agrícola (Kross et al., 2018;  

O’Bryan et al., 2018) 

Categoría de 

conflicto/perjuicio 
Subcategoría Ejemplo Referencias bibliográficas 

Humano-rapaces  

Daños al ganado y aves 

domésticas 

Depredación en ganado y aves domésticas (Amador-Alcalá et al., 2013; 

 Li et al., 2015) 

Daño a especies 

cinegéticas  

Competencia con cazadores por presas 

silvestres 

(Valkama et al., 2005) 

Seguridad humana Riesgos para la seguridad humana 
(Curti and Valdez, 2009; 

 Kumar et al., 2019) 

Miedo a las rapaces Miedo de las personas hacia las rapaces (Enríquez and Rangel-Salazar, 2004) 

Humano-humano  

Conflictos entre 

humanos sobre el 

manejo de rapaces  

Falta de transparencia en la toma de decisión (Hodgson et al., 2019) 

Desconfianza entre los responsables de la 

toma de decisiones y las personas locales 

(Hodgson et al., 2018) 

Malentendidos entre las partes interesadas (Redpath et al., 2015) 

Poder desigual entre las partes interesadas (Young et al., 2016) 
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Cuestionario  630 

Pedimos a los expertos que respondieran en base a su punto de vista, un cuestionario de 21 preguntas 631 

(Tabla 1.3) sobre procesos/servicios ecosistémicos y conflictos/perjuicios que proveen las rapaces al 632 

hombre y la eficacia de las estrategias para manejar rapaces silvestres. Las categorías de 633 

procesos/servicios ecosistémicos y conflictos/perjuicios que las rapaces proporcionan a la sociedad que 634 

fueron incluidas en el cuestionario se definieron a priori a partir de la literatura considerando las 635 

categorías propuestas por Díaz et al., (2018) y Peterson et al., (2010), respectivamente. Las preguntas 636 

sobre la eficacia de las estrategias para manejar rapaces silvestre (Tabla 3) se adaptaron a partir de 637 

estudios con carnívoros terrestres (Lute et al., 2018). Para evaluar las características de nuestra muestra 638 

de expertos encuestados, se incluyeron algunas preguntas relacionadas con el desarrollo 639 

sociodemográfico y profesional (i.e. edad, sexo, educación, país de residencia y años de experiencia). 640 

Antes de la encuesta, hicimos una encuesta piloto con colegas que trabajan en la conservación en varios 641 

grupos de rapaces. Para esto les pedimos que completaran la encuesta y nos proporcionaran comentarios 642 

para ajustar detalles que no estuvieran del todo claros. Posterior a este estudio piloto, la encuesta fue 643 

ajustada para la recolección de datos.  644 
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Tabla 1.3. Grupos de variables incluidos en la encuesta realizada a los expertos con posibles respuestas o tipo de variable. 645 

Grupos de variables Ítems Respuestas posibles 

o tipo de variable 

Procesos ecosistémicos/ 

beneficios 

Proporcionar materiales para actividades artesanales o culturales 

tradicionales 

Si / No 

Ecoturismo 

Inspiración intelectual, espiritual o estética 

Efecto positivo en otros grupos de biodiversidad 

Dispersión primaria y secundaria de semillas 

Vínculos relevantes entre ecosistemas 

Control de redes alimenticias 

Reducir las especies que causan daños o la muerte a los humanos 

Reducir el riesgo de enfermedad 

Aumentar la producción agrícola  

Eliminar residuos orgánicos 

Conflictos Depredación en ganado y aves domésticas Si / No 

Competencia con cazadores por presas silvestres 

Riesgos para la seguridad humana 

Miedo de las personas hacia las rapaces 

Falta de transparencia en la toma de decisiones 

Malentendidos entre actores  

Desconfianza entre los responsables de la toma de decisiones y las 

personas locales 

Poder desigual entre actores 

Estrategias de manejo Eliminación de individuos de rapaces problemáticos No es efectiva / Algunas veces 

efectiva / Muy efectiva / No estoy 

seguro 
Separación espacial de humanos y rapaces 

Restauración de poblaciones de presas silvestres  

Reubicación de personas fuera de los hábitats de las rapaces 

Reducir los costos asociados con las rapaces a partir del uso de 

herramientas financieras 

Cacería legal de rapaces 

Involucrar a los actores en la toma de decisiones  

Establecimiento de áreas protegidas 

Programas educativos sobre rapaces  

Disuasión de las rapaces con métodos no letales 

Gestión basada en la comunidad 

Evitar situaciones que ponen en riesgo a las personas 

Adopción de prácticas de cría de ganado y aves domésticas que 

prevenga la depredación 

Socio-demográficas Edad Continua 

Género Masculino / Femenino / No 

binario  

Educación formal Doctorado / Maestría / 

Licenciatura / Licenciatura no 

terminada / Educación media / 

Educación básica / Ninguna 

País Nominal 

Continente América del Sur /América del 

Norte / Antártida / África / Asia / 

Europa / Oceanía 

Experiencia trabajando 

en conservación de 

rapaces 

Años Continua 

Continentes Suramérica / Centroamérica / 

Norteamérica / África / Asia / 

Europa / Oceanía 
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Análisis estadísticos 646 

Se realizaron estadísticos descriptivos usando R 3.6.3 (R Development Core Team, 2014), como: el 647 

porcentaje de expertos de acuerdo y el error estándar (EE). Esto se realizó con el fin de examinar el 648 

consenso entre los expertos sobre los procesos/servicios ecosistémicos y los conflictos/perjuicios 649 

proporcionados por las rapaces. Adicionalmente, se utilizó el índice de conflicto potencial2 (PCI2 por sus 650 

siglas en inglés; https://sites.warnercnr.colostate.edu/jerryv/) para examinar el consenso entre los 651 

expertos respecto a la eficacia de la estrategia de conservación de rapaces silvestres (ver Lute et al., 652 

2018). El PCI2 evalúa el grado de consenso o desacuerdo en variables multinomiales, con una escala de 653 

respuesta que oscila entre 0 y 1 (donde el consenso completo es 0, cuando todos los encuestados 654 

proporcionan exactamente la misma respuesta en una escala de respuesta (e.g. 100% muy de acuerdo), y 655 

la menor cantidad de consenso es 1, cuando las respuestas se dividen por igual entre los dos valores 656 

extremos en una escala de respuesta (e.g. 50% muy en desacuerdo y muy de acuerdo, respectivamente)) 657 

(Vaske et al., 2010). Finalmente, evaluamos diferencias con respecto al porcentaje de acuerdos entre 658 

expertos del Norte Global (i.e. Europa, Canadá y Estados Unidos de América) vs. Sur Global (i.e. el resto 659 

de países) y dentro del Norte Global (i.e. Europa vs. Canadá y Estados Unidos de América) respecto a 660 

dos conflictos/perjuicios: competencia con cazadores por presas silvestres y depredación en ganado y 661 

aves domésticas (Tabla 1.3). Seleccionamos estos dos conflictos/perjuicios para contrastarlos con la 662 

evidencia en la literatura, dado que en base a esta se sabe que involucran a todos los grupos de rapaces 663 

(Amador-Alcalá et al., 2013; Arroyo et al., 2004; Li et al., 2015; Manzano-García et al., 2017; Nyirenda 664 

et al., 2017; Valkama et al., 2005), además, probablemente también existe una influencia importante del 665 

contexto socio-ecológicos local en estos conflictos/perjuicios (Arroyo et al., 2004; Rollins and Carroll, 666 

2001; Schroeder and Baydack, 2001; Valkama et al., 2005). 667 
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Resultados 668 

Participantes 669 

Obtuvimos un total de 87 encuestas completas (de 76 participantes) de los cuatro grupos de rapaces 670 

evaluados: gavilanes y águilas (40%, 35 de 87), buitres (29%, 25 de 87), búhos y lechuzas (16%, 14 de 671 

87) y halcones (15%, 13 de 87). Los 76 participantes fueron de 31 países diferentes y 6 continentes 672 

(Norteamérica y Centroamérica, Suramérica, África, Asia, Europa y Oceanía; Figura 1.1). Algunos de 673 

los participantes (26%, 20 de 76) han trabajado en la conservación de rapaces en al menos dos 674 

continentes. De estos, el 15% ha trabajado en la conservación de rapaces en tres continentes (3 de 20) y 675 

el 5% en cuatro continentes (4 de 20). La mayoría de los participantes hicieron una encuesta para un solo 676 

grupo de rapaces (91%, 69 de 76), el 6,4 % lo hizo para dos grupos (5 de 76) y el 1,3% lo hizo para tres 677 

y cuatro grupos de rapaces, respectivamente.  678 

La mayoría de los participantes fueron hombres (70%, 53 de 76), seguidos por mujeres (29%, 22 de 76) 679 

y una persona de sexo no binario. La edad media fue de 46 años (rango = 23-77). La mitad de los 680 

participantes tuvo un doctorado (38 de 76), el 26% (20 de 76) una maestría, el 17% (13 de 76) una 681 

licenciatura. El resto (7%, 5 de 76) estuvo entre el nivel de escuela secundaria y educación universitaria 682 

inconclusa. La mayoría de los participantes tuvo más de 10 años de experiencia (55%, 42 de 76), el 25% 683 

(19 de 76) tuvo entre 5 y 10 años, y una menor proporción tuvo entre 1 y 5 años (20%, 15 de 76) de 684 

experiencia trabajando en la conservación de rapaces. 685 

Puntos de vista de los expertos sobre las contribuciones de las rapaces al hombre 686 

Entre las opciones evaluadas (Tablas 1.1 y 1.2), los expertos aceptaron la mayoría de los 687 

procesos/servicios ecosistémicos y solo unos pocos conflictos/perjuicios (Figura 1.2). Es decir, que hubo 688 

una mayor tendencia a aceptar los procesos/servicios ecosistémicos (media = 51,07%, EE ± 4,29; rango 689 

= 4‒96%) que los conflictos/perjuicios (media = 34,28%, EE ± 2,89; rango = 7‒71%). Por lo tanto, el 690 
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porcentaje medio aceptación entre los expertos fue diferente para los procesos/servicios ecosistémicos y 691 

conflictos/perjuicios (F = 3,031; p = 0,001). 692 

Procesos/servicios ecosistémicos. Cuatro procesos/servicios ecosistémicos fueron aceptados por la 693 

mayoría de los expertos para todos los grupos de rapaces, estos son: ecoturismo; inspiración intelectual, 694 

espiritual y estética; efecto positivo en otros grupos de biodiversidad; y vínculos relevantes entre 695 

ecosistemas (media =73,5%, rango = 56‒85,7%, Figura 1.2a). La mayoría de los expertos aceptaron que 696 

todos los grupos de rapaces, excepto los buitres, contribuyen al control de las redes tróficas (media 697 

=76%, rango = 69‒80%). Reducir el riesgo de enfermedad fue aceptado por la mayoría de los expertos 698 

como un proceso/servicio ecosistémico proporcionado por buitres (96%, EE ± 4) y búhos y lechuzas 699 

(64%, EE ± 13). Eliminar los residuos orgánicos fue aceptado por la mayoría de los expertos como un 700 

proceso/servicio ecosistémico exclusivamente a los buitres (92%, EE ± 5,5), mientras que reducir 701 

especies que causan lesiones y muertes humanas (57%, EE ± 13,7) y aumentar la producción agrícola 702 

(64%, EE ± 13) fue atribuido exclusivamente a búhos y lechuzas. La mayoría de los expertos estuvieron 703 

en desacuerdo que las rapaces proporcionen materiales para actividades artesanales o tradicionales 704 

(media = 29%, rango = 21,4‒40%) o dispersión primaria y secundaria de semillas (media = 11%, rango 705 

= 7‒17%). Según la mayoría de los expertos, búhos y lechuzas son el grupo de rapaces que proporciona 706 

más procesos/servicios ecosistémicos (73%, 8 de 11), seguido de los buitres (55%, 6 de 11) y finalmente 707 

los halcones y gavilanes y águilas (45%, 5 de 11 en ambos casos) (Figura 1.2a).  708 

Conflictos/perjuicios. Desde el punto de vista de la mayoría de los expertos las rapaces proveen pocos 709 

conflictos/perjuicios. Ninguno de los conflictos/perjuicios evaluados se consideró, por la mayoría de los 710 

expertos, para los cuatro grupos de rapaces. Según la mayoría de los expertos, tres de los 711 

conflictos/perjuicios evaluados no están asociados a ningún grupo de rapaces. Estos fueron: poder 712 

desigual entre actores (media = 30,5%, EE ± 7,4; rango = 21‒38,5%), falta de transparencia en la toma 713 

de decisiones (media = 22,6%, EE ± 13,5; rango = 7‒40%) y riesgos para la seguridad humana (media 714 
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= 19,1%, EE ± 10; rango = 8‒31%). Según los puntos de vista de la mayoría de los expertos, gavilanes 715 

y águilas estuvieron involucrados en dos conflictos humano-rapaces y un conflicto humano-humano 716 

(37.5%, 3 de 8 conflictos/perjuicios), buitres en un conflicto humano-humano (12.5%, 1 de 8 717 

conflictos/perjuicios), búhos y lechuzas en un conflicto humano-rapaces (12.5%, 1 de 8 718 

conflictos/perjuicios), y los halcones no estuvieron involucrados en conflictos/perjuicios (Figura 1.2b).  719 

Influencia del lugar donde residen los expertos. En cuanto a los grupos de rapaces en competencia con 720 

cazadores por presas silvestres encontramos diferencias en los puntos de vista de los expertos, dentro 721 

del Norte Global, para halcones y los búhos y lechuzas. Es decir que, la mayoría de los expertos en 722 

conservación de rapaces de Europa coinciden en que los halcones (83,3%, 5 de 6) y los búhos y lechuzas 723 

(66,7%, 2 de 3) están involucrados en este. Sin embargo, ninguno de los expertos de Norteamérica está 724 

de acuerdo con esto (0%, 0 de 5 para halcones y 0 de 6 para búhos y lechuzas). Para depredación de 725 

ganado y aves domésticas encontramos diferencias en los puntos de vista de los expertos entre el Norte 726 

Global y el Sur Global. La minoría de los expertos del Norte Global están de acuerdo (36%, 5 de 14) con 727 

que los buitres están involucrados en depredación de ganado. Mientras que la mayoría de los expertos 728 

del Sur Global (64%, 7 de 11) están de acuerdo en que los buitres están involucrados en este 729 

conflicto/perjuicio. 730 

Puntos de vista de los expertos sobre la eficacia de las estrategias para manejar rapaces  731 

Los expertos estuvieron de acuerdo (media PCI2 = 0,37; rango = 0,17-0,55) que cinco estrategias son 732 

efectivas para manejar rapaces silvestres (Figura 1.3). Estos fueron: restauración de poblaciones de 733 

presas silvestres, involucrar a los actores en la toma de decisiones, establecimiento de áreas protegidas, 734 

programas educativos sobre rapaces y gestión basada en la comunidad. Los expertos coincidieron en 735 

que la adopción de prácticas de cría de ganado y aves domésticas que prevenga la depredación es una 736 

estrategia efectiva para la mayoría de los grupos de rapaces, excepto para búhos y lechuzas (media PCI2 737 
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= 0,46; rango = 0,35-0,60). En el caso de gavilanes y águilas, reducir los costos asociados con las 738 

rapaces a partir del uso de herramientas financieras también fue considerado como una forma eficaz de 739 

manejo (PCI2 = 0,53). Casi la mitad de las estrategias evaluadas (46%, 6 de 13) se consideraron ineficaces 740 

para manejar rapaces. Estas fueron: eliminación de individuos de rapaces problemáticos, separación 741 

espacial de humanos y rapaces, reubicación de personas fuera de los hábitats de las rapaces, cacería 742 

legal de rapaces, disuasión de las rapaces con métodos no letales y evitar situaciones que ponen en 743 

riesgo a las personas (media PCI2 = 0,34; rango = 0‒0,56).  744 

Figura 1.1. Mapa mostrando el número de expertos en conservación de rapaces encuestados por continente de residencia. 745 

Se muestra el número de encuestas/número de expertos. 746 

 747 
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748 

Figura 1.2. Porcentaje de experto en acuerdo sobre la contribución proporcionada por las rapaces a las personas. a) Procesos/servicios ecosistémicos. M: Material N-M: 749 

No material. b) Conflictos/perjuicios. Los porcentajes superiores al 50% indican un acuerdo general, mientras que los valores por debajo del 50% indican un desacuerdo 750 

general. Debido a que las respuestas eran binarias, se muestran errores estándar para ilustrar la variación en las respuestas. Ver Materiales y métodos.751 
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 752 

Figura 1.3. Eficacia de las estrategias para manejar rapaces en la naturaleza según el conocimiento experto. Valores de efectividad calculados a partir de 87 753 

participantes. Las respuestas a estas preguntas fueron: no es efectiva (0), algunas veces efectiva (1) o muy efectiva (2). La respuesta "no estoy seguro" se omitió en el 754 

análisis. El tamaño de la circulo ilustra la magnitud relativa en los valores de Índice de Conflicto Potencial (PCI2 por sus siglas en ingles), que van desde 0 (consenso 755 

completo) a 1 (sin consenso). Ver Materiales y métodos. 756 

 757 



 41 

Discusión  758 

Nuestros resultados muestran que la mayoría de los expertos tienden a aceptar los procesos/servicios 759 

ecosistémicos pero no los conflictos/perjuicios que proveen las rapaces. Según los expertos, búhos y 760 

lechuzas y buitres estuvieron involucrados en la mayoría de los procesos/servicios ecosistémicos 761 

evaluados, mientras que halcones y gavilanes y águilas estuvieron involucrados en menos de la mitad. 762 

De acuerdo con la mayoría de los expertos, cuatro procesos/servicios ecosistémicos fueron comunes para 763 

todos los grupos de rapaces y uno más fue común solo para los grupos de rapaces depredadoras (i.e. 764 

halcones, gavilanes y águilas, búhos y lechuzas). En contraste, ningún conflicto/perjuicio fue común para 765 

más de dos grupos de rapaces, desde el punto de vista de la mayoría de los expertos gavilanes y águilas 766 

estuvieron involucrados en solo dos conflictos/perjuicios, buitres y búhos y lechuzas en uno y halcones 767 

en ninguno. Los expertos también estuvieron de acuerdo en que cinco estrategias son eficientes para 768 

realizar un manejo que permita la conservación de las poblaciones de todos los grupos de rapaces en la 769 

naturaleza. De estas, dos consideran la participación de los diferentes actores sociales (i.e. gobernanza 770 

de abajo hacia arriba) y las tres restantes son medidas tomadas desde los gobiernos (i.e. gobernanza de 771 

arriba hacia abajo). La tendencia de la mayoría de los expertos hacia la aceptación de casi todos los 772 

procesos/servicios ecosistémicos y solo una pequeña proporción de conflictos/perjuicios, sugieren un 773 

sesgo disciplinario de los expertos en conservación de rapaces.  774 

El reducido número expertos que aceptan los conflictos/perjuicios que proveen las rapaces 775 

(documentados en la literatura), pone en evidencia un sesgo disciplinario en los puntos de vista de la 776 

mayoría de los expertos en conservación de rapaces. Esto se debe probablemente a que la conservación 777 

de rapaces silvestres históricamente se han basado en aspectos ecológicos sin considerar factores sociales 778 

o culturales (ver Canney et al., 2021). Los conflictos/perjuicios tienen patrones de ocurrencia geográfica 779 

acotados determinados por contextos socio-ecológicos particulares (Dickman, 2010; Frank et al., 2019; 780 

IUCN, 2020; Zimmermann et al., 2021), lo que hace que sean difíciles de cuantificar desde 781 
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aproximaciones meramente ecológicas. Por lo anterior se debe tener precaución a la hora de generalizar 782 

la idea que las rapaces proveen más procesos/servicios ecosistémicos que conflictos/perjuicios, sin 783 

evidencia socio-ecológica concluyente al respecto. Esto considerando el sesgo disciplinario hacia la 784 

ecología que existe tanto en la literatura (Canney et al., 2021) como en los puntos de vista de la mayoría 785 

de los expertos en conservación de rapaces a nivel global, de acuerdo con los resultados aquí obtenidos. 786 

El número de procesos/servicios ecosistémicos que están pasando desapercibidos para la mayoría de los 787 

expertos, para todos los grupos de rapaces, es desproporcionado respecto a lo que ocurre con los 788 

conflictos/perjuicios. Solo el 18.2 % (2 de 11 procesos/servicios ecosistémicos) de los procesos/servicios 789 

ecosistémicos evaluados están pasando desapercibidos para la mayoría de los expertos, esto son: 790 

proporcionar materiales para actividades artesanales o culturales tradicionales (Bochenski et al., 2016; 791 

Williams et al., 2012) y dispersión primaria y secundaria de semillas (Dean and Milton, 1988; 792 

Fitzsimons and Leighton, 2021; Galetti and Guimarães, 2004). Respecto a los conflictos/perjuicios, el 793 

37.5% (3 de 8 conflictos/perjuicios) están pasando desapercibidos para la mayoría de los expertos, esto 794 

son: poder desigual entre actores (Young et al., 2016), falta de transparencia en la toma de decisiones 795 

(Hodgson et al., 2019) y riesgos para la seguridad humana (Curti and Valdez, 2009; Kumar et al., 2019). 796 

Esto podría ser una consecuencia del sesgo disciplinario en los puntos de vista de la mayoría de los 797 

expertos en conservación de rapaces. Las aproximaciones ecológicas que usan la mayoría de los expertos 798 

les permiten tener mayor familiaridad con los procesos/servicios ecosistémicos que proveen las rapaces, 799 

sin embargo, dichas aproximaciones son inadecuadas para establecer con rigurosidad la existencia de 800 

conflictos/perjuicios humano-rapaces (los cuales deben ser estudiados desde aproximaciones sociales; 801 

ver Redpath et al., 2013).  802 

Las causas de los conflictos/perjuicios generados por las rapaces suelen ser complejas y requieren 803 

investigación socio-ecológica interdisciplinaria para ser mejor comprendidas y manejadas de cara a 804 

intentar evitar que estos conflictos humano-rapaces trasciendan a conflictos humano-humano más 805 
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difíciles de manejar (Peterson et al., 2010; Redpath et al., 2015; Zuluaga et al., 2020a). Por ejemplo, 806 

aunque nuestros resultados muestran que los expertos discrepan marginalmente en que los buitres estén 807 

involucrados a nivel mundial en la depredación de ganado (i.e. un poco menos de la mitad de los expertos 808 

estuvieron de acuerdo; 48%, EE ± 10,2). La mayoría de los expertos están de acuerdo en que existen mal 809 

entendimientos entre actores sobre el manejo de los buitres. Es probable que exista un vínculo entre 810 

ambos conflictos. Por lo tanto, como se ha sugerido anteriormente (ver Zuluaga et al., 2020b), sería 811 

importante reconocer la depredación de ganado por parte de los buitres, aunque estos eventos pueden 812 

ser poco frecuentes, no siempre fáciles de cuantificar o entender y, además, puedan estar más acotados 813 

geográficamente que los procesos/servicios ecosistémicos que proveen. Consideramos que este es el 814 

primer paso para abordar mejor los conflictos humano-buitre evitando así posteriores conflictos humano-815 

humano (Zuluaga et al., 2020b, 2020a). La negación de la existencia de conflictos humano-buitre en 816 

zonas donde las comunidades locales históricamente han estado involucradas en estos, solo estaría 817 

dificultando aún más el manejo interdisciplinario (Ceauşu et al., 2019; Díaz et al., 2018; Lozano et al., 818 

2019). Por ejemplo, las posibilidades de involucrar a los actores en la toma de decisiones y de realizar 819 

gestión basada en la comunidad podrían verse truncadas en detrimento del manejo efectivo de estas 820 

grandes rapaces en el mediano y largo plazo.  821 

El manejo efectivo de las rapaces ayudaría a mantener procesos clave del ecosistema evitando efectos 822 

ecológicos en cascada con implicaciones muy negativas para la humanidad, mientras que un manejo 823 

inefectivo podría acelerar la pérdida de poblaciones y especies de rapaces y los procesos/servicios clave 824 

en los que están implicadas. Para un manejo efectivo, es necesario involucrar todas las partes interesadas 825 

y considerar todos los procesos/servicios y conflictos/perjuicios que las rapaces proveen. Nuestros 826 

resultados muestran que la gama de estrategias efectivas para manejar rapaces es amplia y los expertos 827 

estuvieron de acuerdo en que las estrategias que involucran a los actores en la toma de decisiones y la 828 

gestión basada en la comunidad son efectivas para todos los grupos de rapaces. Aunque estas estrategias 829 
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requieren equipos interdisciplinarios y una mejor coordinación con los actores locales, que no son 830 

necesarias para otras estrategias basadas en acciones gubernamentales (e.g. restauración de poblaciones 831 

de presas silvestres, establecimiento de áreas protegidas, programas educativos sobre rapaces, 832 

adopción de prácticas de cría de ganado y aves domésticas que prevengan la depredación y reducción 833 

de costos asociados con las rapaces a partir del uso de herramientas financieras), también podrían ser 834 

alcanzados resultados más satisfactorios, en mediano y largo plazo, como ya ha sido demostrado para 835 

depredadores terrestres (e.g. Salvatori et al., 2021, 2020; Young et al., 2021). 836 

Nuestros resultados también muestran una influencia del lugar geográfico donde viven los expertos a la 837 

hora de construir sus puntos de vista respecto a los conflictos/perjuicios que proveen los diferentes grupos 838 

de rapaces. En concordancia con la literatura, ninguno de los expertos de Norteamérica considera que 839 

halcones o búhos y lechuzas están involucrados en competencia con cazadores por presas silvestres, 840 

mientras que la mayoría de los expertos de Europa están de acuerdo en que estos dos grupos si están 841 

involucrados en este conflicto/perjuicio. En el caso de depredación de ganado y aves domésticas, los 842 

expertos coinciden en que solo gavilanes y águilas esta involucrados en este conflicto/perjuicio a nivel 843 

global. Sin embargo, en base a la literatura, también sabemos que buitres, búhos y lechuzas y halcones 844 

pueden estar involucrados en estos conflictos/perjuicios al menos en algunos continentes (ver Amador-845 

Alcalá et al., 2013; Li et al., 2015; Manzano-García et al., 2017; Nyirenda et al., 2017). En apoyo a esto, 846 

encontramos que la mayoría de los expertos del Sur Global consideran que los buitres están involucrados 847 

en este conflicto/perjuicio, mientras que la mayoría de los expertos del Norte Global no lo consideran. 848 

Por lo tanto, para planear efectivamente el manejo de los conflictos/perjuicios en los que están 849 

involucrados las rapaces se debería considerar su variabilidad espacial (e.g. en los grupos de expertos de 850 

la UICN como: el Grupo de Especialistas en Buitres, el Grupo de Especialistas en Conflicto Humano-851 

Fauna & Coexistencia, entre otros). 852 
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Adicionalmente, cada contexto socio-ecológico debería considerarse cuidadosamente para implementar 853 

estrategias de manejo de rapaces (Marchini et al., 2019; White et al., 2018a; Zuluaga et al., 2020a). Esto 854 

debido a que probablemente existe una distribución desigual de los conflictos/perjuicios de las aves 855 

rapaces entre los diferentes actores (i.e. agricultores, cazadores, observadores de aves, turistas y 856 

citadinos) (Cortés-Avizanda et al., 2018; Morales-Reyes et al., 2018), en el gradiente de las zonas rurales 857 

a ecosistemas urbanos (Bencin et al., 2016; Li et al., 2015; Nyirenda et al., 2017; White et al., 2018a; 858 

Zuluaga et al., 2021a) y en diferentes áreas geográficas (ver Arroyo et al., 2004; Donázar et al., 2016; 859 

Rollins and Carroll, 2001; Santangeli et al., 2019; Schroeder and Baydack, 2001; Valkama et al., 2005; 860 

Zuluaga et al., 2021a). Marcos interdisciplinarios como el marco socio-ecológico unificado de Servicios 861 

y Perjuicios ecosistémicos (SEEDS por sus siglas en inglés; ver Ceauşu et al., 2019) podrían ser una 862 

herramienta útil para guiar a los expertos en conservación de rapaces para este propósito. Nuestros 863 

resultados deberían también ayudar a guiar y motivar nuevas investigaciones interdisciplinarias sobre 864 

conservación de rapaces para implementar medidas de conservación efectivas alrededor del globo. 865 

Nuestros resultados mostraron que los expertos en conservación de rapaces aceptan más 866 

procesos/servicios ecosistémicos provistos por las aves rapaces que conflictos/perjuicios generados por 867 

estas aves, probablemente como resultado de un sesgo disciplinario en sus aproximaciones meramente 868 

ecológicas. En contraste, evidencia recientemente obtenida para mamíferos ungulados, depredadores y 869 

carroñeros terrestres muestra que el conocimiento de estas especies esta sesgado hacia los 870 

conflictos/perjuicios en vez que hacia los servicios/procesos ecosistémicos (Kansky and Knight, 2014; 871 

Lozano et al., 2019; Pascual-Rico et al., 2021, 2020). En ambos casos hay un sesgo hacia uno de los 872 

componentes, lo que puede tener consecuencias negativas a la hora de implementar medidas efectivas 873 

de conservación. Esto debido a que si se pone mucho énfasis en uno de los dos componentes (e.g. en 874 

los efectos negativos [en el caso de los ungulados] o en los efectos positivos [en el caso de las rapaces]) 875 

se tiende a minimizar la parte importante de factores influenciando el sistema socio-ecológico en su 876 



 46 

conjunto. Con el objetivo de implementar medidas de conservación interdisciplinarias, dichos sesgos 877 

deben ser balanceados de manera que tanto los efectos negativos (i.e. conflictos/perjuicios) como los 878 

positivos (i.e. procesos/servicios) sean considerados con el mismo nivel de profundidad social y 879 

ecológica, respectivamente (e.g. Carter et al., 2019; Ceauşu et al., 2019). Síntesis de evidencia 880 

científica sobre los conflictos/perjuicios que las rapaces le proveen al hombre y las aproximaciones 881 

usadas para estudiar estos fenómenos (e.g. Canney et al., 2021) resaltan este tipo de sesgos 882 

disciplinarios y la necesidad de balancear mejor el conocimiento experto hacia la interdisciplinariedad. 883 

Sin embargo, va a depender en gran medida de la disposición de los expertos en la conservación de 884 

estas especies a ampliar sus aproximaciones hacia enfoques de investigación social y socio-ecológica, 885 

así como la conformación de equipos profesionales de conservación inter y transdisciplinarios.  886 

Conclusión 887 

Los resultados de este estudio hacen una contribución significativa a fines de entender como los puntos 888 

de vista de los expertos en conservación de rapaces sobre los procesos/servicios ecosistémicos y 889 

conflictos/perjuicios que proveen las rapaces al hombre adolecen de un sesgo disciplinario que también 890 

está presente en la literatura. Actualmente, los puntos de vista de los expertos están sesgados ya que 891 

tienden a aceptar los procesos/servicios ecosistémicos provistos por las rapaces pero no los 892 

conflictos/perjuicios generados por dichas especies. Con el objetivo de implementar medidas de 893 

conservación interdisciplinarias, dicho sesgo debe ser balanceado para considerar todas las posibles 894 

variables influenciando en el sistema socio-ecológico con el mismo nivel de importancia y 895 

profundidad. De lo contrario, por minimizar la importancia de los conflictos/perjuicios que proveen las 896 

rapaces mientras se resaltan sus procesos/servicios ecosistémicos en comunidades locales que 897 

históricamente han recibido conflictos/perjuicios, se podría estar generando una gran barrera entre los 898 

distintos actores sociales que podría condicionar el manejo efectivo de las rapaces en el mediano y 899 

largo plazo. A partir de la implementación de conservación interdisciplinaria, que integren tanto los 900 
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efectos negativos y positivos de las rapaces hacia las personas, se podría mejorar considerablemente el 901 

manejo de estas especies. Por ejemplo, a partir de implementar una cogestión que involucre todos los 902 

actores para manejar efectivamente las rapaces y hacer gestión basada en la comunidad. 903 
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Capítulo 2: “Rango de acción, mortalidad y selección de hábitat por 904 
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Introducción 920 

La creciente influencia de las actividades humanas en el planeta no solo está causando la pérdida de 921 

hábitats y biodiversidad, sino que también está afectando la estructura y el funcionamiento de los 922 

ecosistemas a nivel global (Foley, 2005; Haddad et al., 2015). Aproximadamente entre el 50 y 70% de 923 

la superficie terrestre ha sido modificada por las actividades humanas (Barnosky et al., 2012). El impacto 924 

es tan extendido que el 70% de los bosques remanentes a nivel global tienen menos de un km entre el 925 

centro y el borde del bosque (Haddad et al., 2015). Esto pueden estar alterando comportamientos 926 

animales esenciales en los ecosistemas como sus patrones de movimiento, lo que sin duda genera 927 

repercusiones negativas a nivel de poblaciones y ecosistemas (Doherty et al., 2021). En hábitats 928 

fragmentados, muchos animales terrestres reducen sus distancias de movimiento (Zuluaga et al., 2022), 929 

mientras que las especies aéreas con mayor movilidad pueden mantener conectadas áreas aisladas 930 

contribuyendo a generar resiliencia en los ecosistemas frente a la fragmentación del hábitat (Lundberg 931 

and Moberg, 2003; Zuluaga et al., 2022).  932 

Los depredadores son componentes clave del ecosistema ya que mantienen procesos ecológicos a través 933 

de múltiples vínculos alimenticios tróficos, directos e indirectos, al afectar no solo las abundancias de 934 

sus presas sino en muchas ocasiones su comportamiento (Estes et al., 2011; Ripple et al., 2014; 935 

Sekercioglu, 2006). Depredadores aéreos como las grandes rapaces, son las especies de depredadores 936 

más móviles en paisajes fragmentados donde la movilidad terrestre se ve severamente comprometida o 937 

directamente impedida. Muchos de estos depredadores aéreos, gracias a su capacidad de vuelo, pueden 938 

superar la fragmentación terrestre y así mantener funciones ecológicas clave que los depredadores 939 

terrestres ya no pueden cumplir o lo hacen de forma muy limitada (Tucker et al., 2019; Zuluaga et al., 940 

2022). Por lo tanto, estos depredadores y carroñeros voladores son componentes esenciales para 941 

garantizar la resiliencia de los ecosistemas (Lundberg and Moberg, 2003; Sekercioglu, 2006; Zuluaga et 942 
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al., 2022). Sin embargo, rapaces grandes como las águilas, también se encuentran entre los grupos de 943 

rapaces más amenazados del mundo, ya que con frecuencia están involucradas en conflictos con los 944 

humanos, principalmente debido a la competencia, real o percibida, entre rapaces y humanos por especies 945 

silvestres o domésticas usadas por estos (McClure et al., 2018; Meyburg, 1986; Michel et al., 2020).  946 

El Bosque Andino Tropical y Subtropical es reconocido como uno de los hábitats más severamente 947 

amenazados del mundo debido a la transformación antropogénica a gran escala que ha sufrido desde hace 948 

décadas (Myers et al., 2000). En el rango de elevación entre 500 y 3,500 metros (Bosques Montanos), 949 

este ecosistema probablemente ha perdido más de la mitad de su cobertura de boques original (Bax and 950 

Francesconi, 2019, 2018; Cuesta et al., 2017; Etter et al., 2006; Myers et al., 2000). Por otra parte, se 951 

sabe muy poco sobre los patrones de movimiento de los depredadores tope en estos bosques, donde los 952 

procesos de fragmentación y reducción en la disponibilidad de recursos siguen ocurriendo (Tucker et al., 953 

2019, 2018). Por lo tanto, se desconoce si los principales depredadores de estos ecosistemas aún pueden 954 

mantener funciones ecológicas claves como el control de poblaciones de presas, la dispersión secundaria 955 

de semillas o la transferencia de nutrientes (Dean and Milton, 1988; Gil-da-Costa et al., 2003; López-956 

Darias and Nogales, 2016; O’Bryan et al., 2018; Pérez-Méndez and Rodríguez, 2018; Preisser et al., 957 

2005; Sekercioglu, 2006) contribuyendo a la resiliencia del ecosistema frente a la fragmentación 958 

(Lundberg and Moberg, 2003; Zuluaga et al., 2022). Dicho conocimiento es de gran importancia para la 959 

planificación del cambio en el uso de la tierra y así evitar que cambios drásticos tengan efectos negativos 960 

inesperados en los depredadores terrestres y voladores que habitan estos ambientes. 961 

El Águila Poma (Spizaetus isidori) es el principal depredador volador de los Bosques Montanos Andinos 962 

tropicales y subtropicales a lo largo de toda su distribuidos desde Venezuela y Colombia hasta el noroeste 963 

de Argentina (Ferguson-Lees and Christie, 2001). La pérdida y fragmentación del hábitat es una de las 964 

principales amenazas para esta especie (BirdLife International, 2021; Thiollay, 1991), ya sea 965 
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directamente a través de la pérdida de sitios para la anidación y alimentación (Restrepo-Cardona et al., 966 

2019), por la potencial pérdida de conectividad y el posible asilamiento de poblaciones e indirectamente 967 

al generar condiciones en las que se incrementa la persecución humana, principalmente, como represalia 968 

por las pérdidas de aves domésticas (Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021a, 2021b). Por 969 

ejemplo, en Colombia, donde se ha perdido el 60% del hábitat original de la especie (Etter et al., 2006; 970 

Renjifo et al., 2014), en los últimos 80 años, alrededor de 80 Águilas Pomas fueron encontradas muertas 971 

o heridas principalmente debido a la persecución humana (Restrepo-Cardona et al., 2020). Además, esta 972 

amenaza también prevaleció en 59% de los 27 nidos muestreados en Colombia (4 de 6 nidos) y Ecuador 973 

(12 de 21 nidos) (Zuluaga et al., 2021b, ver capítulo 4). Por otra parte, aunque la especie parece tolerar 974 

un cierto nivel de fragmentación mientras se alimenta de aves domésticas, (Restrepo-Cardona et al., 975 

2020, 2019) probablemente también enfrenta una alta tasa de mortalidad a medida que avanza la 976 

fragmentación del paisaje (Zuluaga et al., 2021a). No obstante, es completamente desconocido cómo se 977 

mueve la especie en estos hábitats fragmentados y que grado de antropización en el paisaje puede 978 

soportar. 979 

La especie está adaptada a vivir en un rango de elevación que se sitúa entre los  500 y los 3.500 metros 980 

sobre el nivel del mar (Ferguson-Lees and Christie, 2001), aunque la mayoría de sitios de anidación 981 

conocidos de la especie se encuentran en altitudes medias alrededor de los 2000 metros sobre el nivel del 982 

mar (Lehmann, 1959; Restrepo-Cardona et al., 2020; Strewe, 1999; Zuluaga et al., 2018b). Estas 983 

elevaciones medias podrían reunir las condiciones ecológicas y climáticas más óptimas para la especie. 984 

Por lo tanto, es probable que los juveniles de las especie también seleccionan dichas áreas durante su 985 

dispersión natal (Lehmann, 1959). Al igual que otros depredadores tope, el Águila Poma es una especie 986 

de larga vida con madurez sexual retrasada y, por lo tanto, los juveniles tienen un largo período de 987 

dispersión natal. El período de dispersión natal del Águila Poma comienza después de los siete meses de 988 
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edad (una vez que los juveniles alcanzan la independencia de sus padres; Zuluaga et al., 2018a) y termina 989 

cuando establecen su propio territorio (probablemente alrededor de los tres años de edad; Lehmann, 990 

1959). La dispersión natal es un período crítico en las águilas de larga vida que condicionan la aptitud 991 

individual a largo plazo (i.e. su probabilidad de supervivencia futura y de reproducción en el estado 992 

adulto; Ferrer, 2008). Sin embargo, también puede tener consecuencias en la viabilidad poblacional de 993 

la especie y, por lo tanto, en el mantenimiento de los procesos ecosistémicos que realiza este depredador 994 

volador (Michel et al., 2020; Sekercioglu, 2006). Por ejemplo, una alta capacidad de movimiento a través 995 

de hábitats fragmentados podría permitir a la especie recolonizar áreas donde ha sido extirpada 996 

localmente, manteniendo el flujo de genes entre sus subpoblaciones y, por lo tanto, asegurando su 997 

persistencia en el largo plazo mientras mantiene funciones claves para el ecosistema. Sin embargo, 998 

evidencia reciente sugiere que la mortalidad no-natural del Águila Poma (principalmente por cacería) 999 

durante la dispersión natal es probablemente muy alta (Restrepo-Cardona et al., 2020). En este contexto, 1000 

el objetivo de este estudio es evaluar el tamaño del rango de acción, la mortalidad y la selección del 1001 

hábitat en juveniles de Águila Poma durante su dispersión natal en paisajes de Bosques Montanos 1002 

Andinos tropicales y subtropicales fragmentados. Según la literatura, se espera que las águilas juveniles 1003 

tengan rangos de acción grandes (Ramos et al., 2020; Tucker et al., 2019) y mortalidad alta (Barbar et 1004 

al., 2016; Giraldo-Amaya et al., 2021; Restrepo-Cardona et al., 2020) en paisajes fragmentados. Respecto 1005 

a la selección de hábitat, nuestra hipótesis es que los juveniles de Águila Poma seleccionan determinadas 1006 

rangos de coberturas de bosque, elevación y altitud durante su dispersión natal en paisajes de Bosques 1007 

Montanos Andinos tropicales y subtropicales fragmentados. Predecimos lo siguiente para cada una de 1008 

las variables explicativas propuestas: 1009 

 1010 
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1. Cobertura de bosque. Dado que el Águila Poma ha sido tradicionalmente considerada como un águila 1011 

de bosque y en base al conocimiento actual de su dieta y sitios de reproducción (Lehmann, 1959; 1012 

Restrepo-Cardona et al., 2019; Thiollay, 1991), esperamos que mientras las águilas juveniles se mueven 1013 

a través de paisajes fragmentados, seleccionarán áreas con una mayor cobertura de bosque remanente. 1014 

2. Elevación. El Águila Poma es el principal depredador volador de los Bosques Montanos Andinos 1015 

tropicales y subtropicales a través de un amplio rango latitudinal desde el norte de Venezuela y Colombia 1016 

a través de Ecuador, Perú y Bolivia hasta el noroeste de Argentina. Su rango de elevación está limitado 1017 

principalmente entre 500 y 3.500 metros sobre el nivel del mar (Ferguson-Lees and Christie, 2001), 1018 

aunque la mayoría de sitios de anidación conocidos de la especie se encuentran en altitudes medias 1019 

alrededor de los 2000 metros sobre el nivel del mar (Lehmann, 1959; Restrepo-Cardona et al., 2020; 1020 

Strewe, 1999; Zuluaga et al., 2018b). Estas elevaciones medias podrían reunir las condiciones ecológicas 1021 

y climáticas más optimas óptimas para la especie, por lo tanto, los juveniles de las especie probablemente 1022 

las seleccionarán durante su dispersión natal. 1023 

3. Pendiente. En paisajes fragmentados de Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales, las 1024 

áreas con mayor pendiente tienden a tener mayor cobertura de bosque (Bax and Francesconi, 2018) y 1025 

puede proporcionar alimentos y refugio (e.g. para evitar persecución humana; Martínez-Abraín et al., 1026 

2021). Por consiguiente, mientras los juveniles hacen su dispersión natal, a través de paisajes 1027 

fragmentados, probablemente seleccionarán las áreas con mayor pendiente. 1028 

Materiales y métodos 1029 

Área de estudio 1030 

El área de estudio son los bosques tropicales y subtropicales de Suramérica entre el rango latitudinal que 1031 

va desde los 5.8° N hasta los 24.3° S y en el rango de elevación entre ∼500 y ∼3500 metros (Figura 2.1). 1032 

Al menos 55 nidos de Águila Poma se han localizado en esta gran área durante la última década como 1033 
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parte del Proyecto Águila Inca en Suramérica (https://www.researchgate.net/project/Black-and-chestnut-1034 

Eagle-Project-South-America) enfocado principalmente en Colombia, Ecuador, Perú y Argentina. Para 1035 

evaluar la selección del hábitat, capturamos y equipamos águilas juveniles con transmisores GPS entre 6 1036 

y 12 semanas de edad en cuatro de estos nidos: tres en Colombia y uno en Argentina. Los nidos en 1037 

Colombia están ubicados en los departamentos de Cundinamarca (Andes Orientales; Zuluaga et al., 1038 

2018b), Tolima y Huila (Andes Centrales), mientras que el nido en Argentina está en la provincia de 1039 

Jujuy (Aráoz et al., 2017).  1040 

Los nidos seleccionados para este estudio se encuentran dentro de tres poblaciones de Águila Poma bajo 1041 

factores de estrés antrópico similares (e.g. pérdida de hábitat, conflicto humano-águila, cacería y tráfico 1042 

de vida silvestre) con ligeras diferencias entre sí. Por ejemplo, la población de la vertiente oriental de los 1043 

Andes de Colombia probablemente se enfrenta a un aislamiento con otras poblaciones (Figura 2.1; 1044 

BirdLife International, 2021; Zuluaga et al., 2021a, 2018b). La población de los Andes Centrales de 1045 

Colombia probablemente enfrenta una mayor persecución (Figura 2.1; BirdLife International, 2021; 1046 

Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021b). La población de Argentina se encuentra en 1047 

Bosques Montanos Andinos subtropicales (o Yungas), en el límite sur de la distribución de la especie 1048 

(Figura 2.1; Aráoz et al., 2017; BirdLife International, 2021; Olrog, 1985; Roesler et al., 2008). Los 1049 

Yungas se dividen en Yungas sensu stricto y Yungas de Transición. El primer tipo incluye áreas que 1050 

tradicionalmente han sido consideradas dentro de las Yungas, mientras que el segundo sector incluye 1051 

áreas más secas, estructuralmente más simples y menos diversas ubicadas en el ecotono con Chaco y 1052 

Chaco Serrano (Brown et al., 2002). El nido seleccionado en Argentina se encuentra en los Yungas de 1053 

Transición. 1054 

  1055 
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Figura 1056 

2.1. a) Área de estudio en el rango de distribución del Águila Poma (Spizaetus isidori) (http://www.birdlife.org). b) Rangos 1057 

de acción (kernel 95 en contornos de color negro) de las águilas juveniles monitoreadas: COL01, COL02, COL03, COL04, 1058 

ARG01 y ARG02. Los puntos y líneas (color negro) representan los puntos obtenidos por los GPS y el consecutivo de los 1059 

movimientos, respectivamente. La fragmentación del hábitat se muestra (resolución espacial de 30 metros) con diferentes 1060 

tonos de color verde (un gradiente de verde oscuro para 100% bosque y el verde claro para 0% de bosque). La escala es igual 1061 

para todos los mapas con el fin de permitir la comparación visual entre estos.  1062 
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El Bosque Andino es probablemente el ecosistema más fragmentado en el Neotrópico debido 1063 

principalmente a una deforestación generalizada en el siglo pasado (Myers et al., 2000). Se estima que 1064 

la extensión actual de la cobertura de bosque perdida por país oscila entre el 28 y 60% y la mayoría de 1065 

las áreas afectadas por cambios de uso del suelo (para ampliar tierras de cultivo) se encuentran en 1066 

elevaciones inferiores a 1500 m (Bax and Francesconi, 2019; Brown et al., 2002; Cuesta et al., 2017; 1067 

Etter et al., 2006; Myers et al., 2000). En Colombia ~60% de los bosques andinos originales dentro de la 1068 

distribución del Águila Poma se han perdido debido a la agricultura y la ganadería (Etter et al., 2006; 1069 

Renjifo et al., 2014), mientras que en Argentina la pérdida es probablemente ~30% y también se han 1070 

afectado principalmente los bosques de tierras bajas (Brown et al., 2002). El proceso de fragmentación 1071 

alrededor de los nidos de Águila Poma en ambos países dejó como resultado bosques fragmentados con 1072 

áreas abiertas de pastizales con pocos árboles nativos dispersos, fincas de árboles frutales y la cobertura 1073 

forestal nativa se restringe principalmente a los lugares más inaccesibles (i.e. lugares con las mayores 1074 

pendientes y alejados de las carreteras principales; Brown et al., 2002; Zuluaga et al., 2021a). 1075 

Actualmente ambos países tienen menos de 50.000 km2 de bosque remanente cada uno, sin embargo, las 1076 

tasas de deforestación han disminuido  cambiando la presión de la deforestación hacia los bosques de 1077 

tierras llanas y bajas en otros biomas como el Gran Chaco y la Amazonía (Aide et al., 2013; Bax and 1078 

Francesconi, 2018; le Polain de Waroux et al., 2018; Middendorp et al., 2016; Soares-Filho et al., 2013). 1079 

No obstante, el intercambio biótico entre los bosques Andinos, la Amazonía y el Gran Chaco 1080 

históricamente ha sido importante (Antonelli et al., 2018). Por ende, la modificación histórica de los 1081 

bosques Andinos y la expansión reciente de la influencia humana en la Amazonía y el Gran Chaco podría 1082 

afectar la estructura y el funcionamiento de estos sistemas al perderse la conexión entre los Bosques 1083 

Montanos remanentes y los bosques de las zonas bajas en toda la región Neotropical (Foley, 2005).  1084 

  1085 
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Obtención de datos 1086 

Marcaje de águilas. Entre 2015 y 2020 capturamos seis polluelos de Águila Poma de ~60 (rango = 48-1087 

90) días de edad (Figura 1.2b): cuatro hembras y dos machos (Tabla 2.1). De estos, cuatro individuos 1088 

fueron equipados con transmisores en Colombia: dos en los Andes Orientales (2015 y 2018) y dos en los 1089 

Andes Centrales (2019 y 2020). Mientras que otros dos individuos fueron equipados en los Andes de 1090 

Argentina (2016 y 2017). Utilizamos cinco equipos de ~30gr, compuestos de sistema de posición global 1091 

(GPS) y alimentados por energía solar con descarga de datos a través del Sistema Global para la 1092 

Comunicación Móvil (GSM por sus siglas en inglés; i.e. transmisores GPS/GSM). De los transmisores 1093 

GPS/GSM utilizados, tres fueron fabricados por Ecotone (http://www.ecotone-telemetry.com) y dos por 1094 

Milsar (https://milsar.com). Un equipo fue reutilizado en el macho COL04, después de que se recuperó 1095 

de un individuo al que le habían disparado (hembra ARG02). Para minimizar la autocorrelación de las 1096 

posiciones GPS y maximizar la duración de la batería de los transmisores, estos fueron configurados para 1097 

tomar una posición cada 6 horas (i.e. 4 posiciones GPS por día).  1098 

  1099 
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Tabla 2.1. Fecha de nacimiento, de captura y sexo de las seis Águilas Poma juveniles marcadas con emisores GPS/GSM para 1100 

estudiar el tamaño del rango de acción, la mortalidad y la selección del hábitat durante el periodo de dispersión natal. 1101 

 1102 

 1103 

 1104 

 1105 

 1106 

 1107 

 1108 

La cantidad de posiciones GPS recibidas de los juveniles equipados con transmisores fueron diferentes 1109 

principalmente por dos razones. En primer lugar, la variación de la exposición a la luz solar produjo 1110 

diferencias en la recarga de la batería alimentada por energía solar y, por ende, en el número de posiciones 1111 

de GPS por parte de los transmisores. En segundo lugar, la dispersión natal es un período en el que los 1112 

juveniles tienen una alta tasa de mortalidad natural y no-natural (Córdoba-Córdoba et al., 2008; Restrepo-1113 

Cardona et al., 2020) y muchos de ellos murieron en diferentes momentos durante el estudio. La 1114 

mortalidad fue determinada cuando perdimos la señal del transmisor GPS/GSM sin tener ningún indicio 1115 

previo de mal funcionamiento (ver Murgatroyd et al., 2019). Adicionalmente, para tener un período de 1116 

tiempo comparable para la mayoría de los individuos monitoreados, usamos el subconjunto de datos 1117 

obtenidos entre el 8º y 19º mes de edad de los juveniles (en adelante, el primer año de dispersión natal). 1118 

Esto debido a que a partir de los 20 meses de edad la mortalidad de los juveniles fue mayor (Tabla 2.3). 1119 

Por consiguiente, este subconjunto de datos del primer año de dispersión natal fue usado para analizar el 1120 

rango de acción y la selección del hábitat.  1121 

Rango de acción y selección del hábitat. Primero calculamos el rango de acción (kernel 95) de las 1122 

águilas con el total de posiciones geográficas (GPS) obtenidas durante el primer año de dispersión natal. 1123 

ID País Sexo Fecha de 

nacimiento 

Fecha de 

captura 

COL01 Colombia Macho 14/02/2015 30/03/2015 

ARG01 Argentina Hembra 20/06/2016 7/08/2016 

ARG02 Argentina Hembra 11/08/2017 18/10/2017 

COL02 Colombia Hembra 22/01/2018 21/04/2018 

COL03 Colombia Macho 2/04/2019 18/06/2019 

COL04 Colombia Hembra 9/10/2019 2/12/2019 
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Esto se hizo utilizando el paquete adehabitatHR en R. Después de eso, el rango de acción de cada 1124 

individuo se visualizó y se estimó su área en QGIS 3.4 (www.qgis.org). La selección de hábitat se 1125 

determinó utilizando una función de selección de recursos (FSR). Para esto comparamos el hábitat 1126 

utilizado por las águilas juveniles en función de las posiciones GPS obtenidas por los transmisores con 1127 

el hábitat disponible dentro de su rango de acción (ver diseño tipo III; Thomas and Taylor, 2006, 1990). 1128 

Para determinar la selección de hábitat, incluimos todas las posiciones GPS dentro del rango de acción y 1129 

eliminamos todas las que estaban afuera. Con el número final de posiciones GPS incluidos dentro del 1130 

rango de acción, utilizamos una proporción de 1:3 para estimar el hábitat disponible (i.e. creamos tres 1131 

puntos aleatorios por cada posición GPS dentro del rango de acción). Los puntos aleatorios se generaron 1132 

para cada individuo dentro de su rango de acción estimado, utilizando la función “Puntos Aleatorios” de 1133 

QGIS 3.4. 1134 

Variables. Las variables explicativas para la selección de hábitat de las águilas juveniles se obtuvieron 1135 

de dos fuentes diferentes. Para medir la cobertura de bosque, utilizamos mapas globales del cambio de 1136 

la cobertura de bosque que contienen el porcentaje de cobertura forestal global con una resolución de 1137 

píxel de 30x30 m (ver Hansen et al., 2013). Para medir la elevación y la pendiente, utilizamos un modelo 1138 

digital de elevación (DEM) de 30 m de resolución espacial 1139 

(https://www.usgs.gov/centers/eros/science/usgs-eros-archive-digital-elevation-shuttle-radar-1140 

topography-mission-srtm-1-arc). La elevación (en metros) se obtuvo directamente del DEM, mientras 1141 

que la pendiente (en grados) se calculó utilizando la opción Slope del paquete ráster en R (R 1142 

Development Core Team, 2014). Finalmente, construimos un Sistema de Información Geográfica (SIG) 1143 

en QGIS 3.4, para obtener los valores de las variables explicativas (i.e. cobertura de bosque, elevación y 1144 

pendiente) para cada posición GPS y cada punto aleatorio incluido en el rango de acción para todos los 1145 

juveniles. 1146 

http://(www.qgis.org)/
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Análisis estadístico 1147 

Usamos estadística descriptiva para resumir los resultados de las variables respuesta en base a las 1148 

posiciones GPS y puntos aleatorios (i.e. variable de respuesta). Realizamos una correlación de Spearman 1149 

para asegurarnos que el número de días de rastreo y las posiciones GPS no estuvieran influyendo en el 1150 

tamaño del rango de acción de los juveniles, considerando las diferencias en el número de posiciones 1151 

GPS obtenidas para cada juvenil. Se utilizó un Modelo Mixto Lineal Generalizado (GLMM) para probar 1152 

nuestra hipótesis (Zuur et al., 2009). La elevación fue estandarizada (re-escalada y centrada en la media 1153 

considerando cero como el valor medio), debido a que se encontraba en una escala de medida muy 1154 

diferente a las demás variables. Para esto utilizamos la función Scale del paquete base en R. La hipótesis 1155 

se tradujo entonces en un GLMM hipotético (MH), de la siguiente manera: 1156 

Selección ~ Cobertura de bosque + (Elevación estandarizada)2 + Pendiente + (1 | ID) 1157 

donde selección representa la selección de hábitat de águilas juveniles en el primer año de su dispersión 1158 

natal (1 = posición GPS, 0 = punto aleatorio), la cobertura de bosque representa el porcentaje de bosque 1159 

nativo, (elevación estandarizada)2 representa la transformación cuadrática de la elevación estandarizada 1160 

y la pendiente representa el valor de la pendiente calculada a partir del DEM. Finalmente, identificación 1161 

(ID) se incluyó como un factor aleatorio para tener en cuenta las diferencias individuales entre las águilas 1162 

juveniles. 1163 

Para determinar si nuestro MH era el que mejor explicaba la selección del hábitat, lo comparamos con 1164 

un conjunto de modelos alternativos (MA) más simples que incluían todas las combinaciones de dos de 1165 

tres variables en el MH (e.g. un modelo que incluye la Cobertura de bosque + (Elevación 1166 

estandarizada)2; otro modelo que incluye (Elevación estandarizada)2 + Pendiente, y así sucesivamente) 1167 
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además de modelos más simples que incluyen solo una de las tres variables (Tabla 2.2). Utilizamos el 1168 

enfoque de la Teoría de la Información aplicando el criterio de información de Akaike (AIC) y los pesos 1169 

de Akaike (ωi) para determinar la parsimonia de nuestro MH describiendo los datos con respecto a los 1170 

seis MA (ver Richards et al., 2011). Antes del análisis, se evaluó la colinealidad de las variables continuas 1171 

con el coeficiente de correlación de Spearman. Los coeficientes de correlación fueron <0,7, por lo tanto, 1172 

las variables se consideraron independientes y se utilizaron en los modelos. Realizamos GLMMs de 1173 

regresión binomial utilizando una función de enlace Logit. Los modelos se clasificaron de acuerdo con 1174 

el Criterio de Información de Akaike corregido para tamaños de muestra pequeños (AICc) y con los 1175 

pesos de Akaike (ωi) estimamos la probabilidad de ser el mejor modelo. El modelo con menor valor 1176 

AICc y pesos Akaike más altos fue el modelo que mejor se ajustó a nuestros datos. Adicionalmente, 1177 

consideramos como criterio de selección, los modelos en los que la diferencia en AIC en relación con el 1178 

mejor modelo fuera <2 como modelos alternativamente bien respaldados (Burnham and Anderson, 2004, 1179 

2002). El área bajo la curva ROC (AUC por sus siglas en inglés) también se estimó para comparar el 1180 

rendimiento del modelo. AUC mide el rendimiento general de un modelo, por lo tanto un modelo que no 1181 

predice mejor que el azar tiene un AUC de 0,5, los modelos con un AUC >0,5 y <0,7 generalmente se 1182 

consideran que tienen un poder predictivo relativamente pobre, los AUC entre 0,7 y 0,9 se clasifican 1183 

como modelos con poder predictivo moderado, mientras que los valores superiores a 0,9 generalmente 1184 

se asocian con un modelo preciso (Swets, 1988). Esto se estimó utilizando el paquete pROC en R. 1185 

Complementariamente, utilizamos particionamiento jerárquico de la varianza con Root Mean Square 1186 

Error como medida de bondad de ajuste para determinar la importancia relativa de cada variable 1187 

explicativa en el modelo (Chevan and Sutherland, 1991; Mac Nally, 2002; Nally and Walsh, 2004). Para 1188 

identificar variables estadísticamente significativas, se siguió a Mac Nally (2000), aleatorizando la matriz 1189 
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de datos 1000 veces. Realizamos este análisis con el paquete hier.part en software R versión 3.6.3 (R 1190 

Development Core Team, 2014).  1191 

Tabla 2.2. Comparación de nuestros modelos hipotéticos (HM) con un conjunto de modelos más simples (MA). ID representa 1192 

al individuo juvenil considerado como aleatorio en los modelos mixtos lineales generalizados (GLMM). Ver Materiales y 1193 

métodos. 1194 

 1195 

  1196 

Modelo Variables incluidas  

HM Selección ~ Cobertura de bosque + (Elevación estandarizada)2 + Pendiente + (1 | ID) 

MA1 Selección ~ Cobertura de bosque + (Elevación estandarizada)2 + (1 | ID) 

MA2 Selección ~ Cobertura de bosque + Pendiente (1 | ID) 

MA3 Selección ~ (Elevación estandarizada)2 + Pendiente+ (1 | ID) 

MA4 Selección ~ Cobertura de bosque + (1 | ID) 

MA5 Selección ~ (Elevación estandarizada)2 + (1 | ID) 

MA6 Selección ~ Pendiente + (1 | ID) 
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 Resultados 1197 

Rango de acción 1198 

Durante la dispersión natal, los juveniles ocuparon grandes rangos de acción (Figura 2.1 y Tabla 2.3). El 1199 

rango de acción promedio fue de 996,3 km2 (DE± 606; rango = 294-2130 km2). Los juveniles fueron 1200 

monitoreados un promedio de 330 días (DE± 57; rango = 238-366 días) durante su primer año de 1201 

dispersión natal y obtuvimos un total de 6752 posiciones GPS (Tabla 2.3). No se encontró una correlación 1202 

significativa entre el área de rango de acción y el número de días de seguimiento (Spearman rho = 0,21; 1203 

p = 0,69) o el número de posiciones GPS (Spearman rho = 0,37; p = 0,50) obtenidas para cada juvenil. 1204 

Dos juveniles de la población ubicada en los Andes Centrales de Colombia tuvieron el rango de acción 1205 

más pequeño (294,3 km2; Figura 2.1d) y el más grande (2130,3 km2; Figura 2.1c), respectivamente. 1206 

Además, los machos tuvieron un rango de acción promedio más grande (media = 1527 km2, rango = 1207 

923,8–2130,3; n = 2) que las hembras (media = 731 km2, rango = 294,3–956; n = 4) (Tabla 2.4).  1208 

Mortalidad 1209 

Cuatro de las seis (67%) águilas juveniles presumiblemente murieron durante su dispersión natal (Tabla 1210 

2.3) y solo una se estableció en su propio territorio de cría (COL01). COL03 y COL02 probablemente 1211 

murieron alrededor de los 6 y 14 meses de dispersión natal (~14 y ~22 meses de edad), respectivamente. 1212 

El transmisor de COL04 dejó de transmitir posiciones GPS cerca de su 8º mes de dispersión natal (~16 1213 

meses de edad). Sin embargo, este individuo fue fotografiado con vida a los 10 meses de dispersión natal 1214 

y su transmisor continúa enviando señales GSM (sin posición GPS) hasta la fecha. ARG01 1215 

presumiblemente murió a los 22 meses de dispersión natal (~30 meses de edad). ARG02 fue cazado en 1216 

el 9º mes de dispersión natal (~17 meses de edad) en la misma área donde ARG01 desapareció. Un 1217 

puestero de la zona donde fue cazado entregó el transmisor GPS/GSM de este individuo a un funcionario 1218 
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de la municipalidad de San Antonio (provincia de Jujuy), después de sacarlo del cuerpo en 1219 

descomposición del águila y narró cómo cazadores furtivos dispararon al águila en su puesto. 1220 

Tabla 2.3. Resumen de la mortalidad, tiempo y número de posiciones GPS y estimaciones del tamaño del rango de acción 1221 

obtenido durante el primer año de dispersión natal de seis juveniles de Águila Poma. 1222 

 1223 

Selección de hábitat  1224 

Nuestro modelo hipotético fue seleccionado como el mejor modelo ajustando los datos. Esto indica que 1225 

la cobertura de bosque, la elevación y la pendiente fueron variables relevantes en la selección de hábitat 1226 

de las águilas juveniles durante su primer año de dispersión natal (ωi = 1, Tabla 2.4, Figura 2.2). Además, 1227 

nuestro modelo hipotético también se ajustó mejor que todos los modelos alternativos comparados (ver 1228 

Tabla 2.4). Por lo tanto, mientras que los juveniles se dispersaron a través de paisajes fragmentados, 1229 

seleccionaron áreas con mayor porcentaje de cobertura forestal, elevaciones medias y pendientes más 1230 

altas que el promedio disponible (Tabla 2.5). Hubo correlación positiva, aunque muy débil, entre la 1231 

cobertura de bosque y la pendiente (Spearman rho = 0,23; p < 2,2e-16). De igual manera ocurrió para la 1232 

elevación y pendiente (Spearman rho = 0,17; p < 2,2e-16), mientras que la cobertura de bosque y la 1233 

elevación no estuvieron correlacionadas (Spearman rho = -0,02; p < 0,001). Nuestro modelo hipotético 1234 

ID 

Fecha de la 

última 

posición 

GPS 

Causa de 

finalización de 

monitoreo 

Fechas de monitoreo 
Número de 

días de 

monitoreo 

Número 

de 

posiciones 

GPS 

Rango de acción (Kernel 95) 

Inicial Final 
Área 

(km2) 

Número de 

puntos de 

presencia 

Número 

de puntos 

aleatorios 

COL01 3/07/2019 Se daño del emisor 18/09/2015 17/09/2016 366 1583 923,8 1554 4662 

ARG01 16/01/2019 
Presumiblemente 

murió 
18/01/2017 17/01/2018 365 1301 836,1 1281 3843 

ARG02 24/03/2019 Fue cazado 9/03/2018 8/03/2019 365 1063 956 1052 3156 

COL02 25/11/2019 
Presumiblemente 

murió 
26/08/2018 25/08/2019 365 1050 837,5 1032 3096 

COL03 5/08/2020 
Presumiblemente 

murió 
1/11/2019 5/08/2020 279 1160 2130,3 1155 3465 

COL04 31/12/2020 Se daño del emisor 8/05/2020 31/12/2020 238 674 294,3 658 1974 
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clasificó correctamente el 71% de los puntos (GPS y aleatorios) según el porcentaje de cobertura forestal, 1235 

la elevación y la pendiente (AUC = 0,71; Tabla 2.4). El análisis de partición jerárquica mostró que la 1236 

cobertura forestal (56,93%, Z = 771,96, p < 0,05) y la pendiente (42,59%, Z= 595,31, p < 0,05) tuvieron 1237 

una contribución independiente importante a la selección del hábitat de las águilas juveniles, mientras 1238 

que la elevación tuvo una contribución independiente muy pobre (0,48%, Z = 6,56; p < 0,05).  1239 

Tabla 2.4. Rendimiento de nuestro modelo hipotético (MH) en comparación con otros modelos alternativos (MA). Los 1240 

modelos se clasifican de acuerdo con el Criterio de Información de Akaike corregido para tamaños de muestra pequeños 1241 

(AICc). Además, se proporcionan los valores de AICc, ΔAICc, Akaike (ωi), el área bajo la curva ROC (AUC) y el número 1242 

de parámetros (k). 1243 

Modelo Variables incluidas k AICc ΔAICc AUC ωi 

HM Selección ~ Cobertura de bosque + (Elevación estandarizada)2 + Pendiente + (1 | ID) 5 27581,91 0 0,71 1 

MA1 Selección ~ Cobertura de bosque + (Elevación estandarizada)2 + (1 | ID) 4 28106,89 524,98 0,68 0 

MA2 Selección ~ Cobertura de bosque + Pendiente + (1 | ID) 4 28163,01 581,1 0,69 0 

MA3 Selección ~ (Elevación estandarizada)2 + Pendiente + (1 | ID) 4 28636,56 1054,65 0,66 0 

MA4 Selección ~ Cobertura de bosque + (1 | ID) 3 28836,98 1255,1 0,65 0 

MA6 Selección ~ Pendiente + (1 | ID) 3 29242,95 1661,04 0,58 0 

MA5 Selección ~ (Elevación estandarizada)2 + (1 | ID) 3 29519,3 1937,38 0,58 0 

 1244 
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Figura 2.2. Efectos predichos de la selección de hábitat por seis Águilas Poma juveniles durante su dispersión natal en función 1245 

de cada una de las variables predictoras incluidas en el modelo ajustado (Modelo hipotético: Selección ~ Cobertura de bosque 1246 

+ (Elevación)2 + Pendiente). La Elevación se re-escaló y centró (i.e. cero significa el valor medio; ver Materiales y métodos). 1247 

Se incluyen coeficientes y significación estadística (códigos: *** = 0, ** = 0,001). El gris claro delimita los intervalos de 1248 

confianza del 95%. Error Estándar = EE 1249 

  1250 

B2: -0,352 EE: ±0,016 Z test: -21,80 *** 

B1: 0,017 EE: ±0,001 Z test: 30,15 *** 

B3: 0,033 EE: ±0,001 Z test: 22,79 *** 
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Tabla 2.5. Media y desviación estándar (DE) para la cobertura de bosque, elevación y pendiente (usada y disponible) para 1251 

cada uno de los juveniles de Águila Poma monitoreados. Ver Materiales y métodos. 1252 

 1253 

Discusión 1254 

Las águilas juveniles tuvieron grandes rangos de acción durante su primer año de dispersión natal a través 1255 

de paisajes de Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales fragmentados (área ~ 1.000 km2), 1256 

aunque también registramos una alta mortalidad (67%) durante este período. El proceso selección de 1257 

modelos y ajuste de datos, mostró que nuestro modelo hipotético fue el modelo que mejor se ajustó a 1258 

nuestros datos. Éste, reveló una influencia consistente de la cobertura de bosque, la elevación y la 1259 

pendiente en la selección del hábitat. Los juveniles de Águila Poma seleccionaron áreas con mayor 1260 

cobertura de bosque remanente, elevaciones medias y pendientes más altas que la media disponible en 1261 

sus áreas de acción. 1262 

La tasa de mortalidad de los juveniles marcados fue muy alta. Para aumentar la tasa de supervivencia de 1263 

la clase juvenil, se deberían mitigar los efectos indirectos de la fragmentación en el hábitat remanente, 1264 

como la caza furtiva de presas silvestres y la persecución humana de las águilas (Betts et al., 2017; 1265 

Zuluaga et al., 2021a). La baja supervivencia (33 %) de las águilas encontrada en este estudio, así como 1266 

ID País 

Bosque disponible (%) Elevación (metros) Pendiente (grados) 

Usado 

(Media ± DE) 

Disponible 

(Media ± DE) 

Usado 

(Media ± DE) 

Disponible 

(Media ± DE) 

Usado 

(Media ± DE) 

Disponible 

(Media ± DE) 

COL01 Colombia 68,79 ± 30,30 47,72 ± 37,09 2460,17 ± 343,46 2435,48 ± 429,43 25,21 ± 10,87 19,33 ± 10,28 

ARG01 Argentina 71,64 ± 20 54,09 ± 32,67 1777,54 ± 167,75 1847,64 ± 324,50 23,75 ± 9,65 19,86 ± 10,75 

ARG02 Argentina 67,29 ± 24,10 47,32 ± 35 1877,61 ± 207,78 1991,07 ± 446,25 25,33 ± 9,53 21,37 ± 11,09 

COL02 Colombia 66,88 ± 29,70 49,71 ± 36,68 2184,40 ± 309,96 2148,75 ± 428,32 24,84 ± 9,92 20,44 ± 10,80 

COL03 Colombia 87,40 ± 16,34 76,39 ± 27,56 2060,10 ± 191,50 1993,91 ± 465,47 27,43 ± 11,88 18,57 ± 9,88 

COL04 Colombia 83,52 ± 20,13 76 ± 26,39 2159,88 ± 229,58 2207,09 ± 398,48 28,45 ± 8,98 28,35 ± 9,45 
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en otros estudios (ver Córdoba-Córdoba et al., 2008; Echeverry-Galvis et al., 2014; Restrepo-Cardona et 1267 

al., 2020; Zuluaga et al., 2021b, 2021a), es con toda seguridad un factor crucial en la situación negativa 1268 

de conservación en la que se encuentra la especie. Por lo tanto, considerando que la especie puede tolerar 1269 

un cierto nivel de fragmentación, mitigar la mortalidad no-natural del Águila Poma podría ser el mayor 1270 

desafío actual para la conservación de la especie en paisajes fragmentados de los Andes tropicales y 1271 

subtropicales (Bax and Francesconi, 2019, 2018; Cuesta et al., 2017; Etter et al., 2006; Myers et al., 1272 

2000). 1273 

Nuestro estudio mostró que los juveniles de Águila Poma pueden hacer frente a la fragmentación del 1274 

hábitat seleccionando las áreas boscosas remanentes, no obstante, podrían estar pagando un alto costo 1275 

debido a su baja tasa de supervivencia en estos entornos modificados por el hombre. Con la 1276 

fragmentación, las especies de presas silvestres de las que dependen las águilas (como el Águila Poma y 1277 

el Águila Arpía‒Harpia harpyja) para su alimentación también disminuyen afectando su supervivencia 1278 

(Dirzo et al., 2014; Miranda et al., 2021a). Como respuesta, estos depredadores integran a su dieta 1279 

(originalmente basada en especies silvestres) aves de corral u otros animales domésticos (Miranda et al., 1280 

2021a; Restrepo-Cardona et al., 2019), lo que permite temporalmente satisfacer sus necesidades 1281 

alimenticias, pero con el costo de exacerbar el conflicto humano-águila en estos paisajes (Miranda et al., 1282 

2021b; Restrepo-Cardona et al., 2020). Por lo tanto, tomar medidas para mitigar la depredación de 1283 

animales domésticos es fundamental aunque también se debe considerar la oferta de presas en el paisaje 1284 

(Miranda et al., 2021a, 2021b; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021b). Esto debido a que 1285 

es posible que la mortalidad juvenil esté siendo retroalimentada por factores subyacentes como la baja 1286 

oferta de presas silvestres y alta oferta de presas domésticas. Futuros estudios deberían enfocarse en 1287 

aportar nuevas evidencias que relacionen la abundancia de presas silvestres y domésticas con la 1288 

mortalidad juvenil durante la dispersión natal (e.g. Miranda et al., 2021a).  1289 
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La alta capacidad de movilidad de los juveniles de Águila Poma, encontrada en este estudio, podría 1290 

permitirle a esta especie hacer frente a la fragmentación y regresar a las zonas donde fueron extirpados 1291 

localmente. Actualmente, la mortalidad por persecución humana en retaliación por la pérdida de aves 1292 

domésticas es considerada una de las principales causas de mortalidad no-natural del Águila Poma. 1293 

Mitigar esta amenaza podría ser una forma efectiva de mantener o restaurar las poblaciones de esta 1294 

especie y sus funciones ecosistémicas. La alta capacidad de movimiento, tanto de juveniles como de 1295 

adultos no territoriales de estas especies (e.g. van Eeden et al., 2017), podría permitir el flujo genético 1296 

entre las subpoblaciones, asegurando así su persistencia a largo plazo (ver Bleyhl et al., 2021).  1297 

Debido a una tendencia decreciente de la población global de Águila Poma, derivada en parte del 1298 

conflicto humano-águila en áreas fragmentadas (BirdLife International, 2021; Restrepo-Cardona et al., 1299 

2020; Zuluaga et al., 2021a, 2021b), las funciones ecológicas clave de este depredador aéreo en los 1300 

Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales corren un alto riesgo de perderse. Las Águilas 1301 

Pomas adultas territoriales tienen rangos de hogar más pequeños que los juveniles (BirdLife 1302 

International, 2021; Renjifo et al., 2014; Thiollay, 1991), sin embargo, éstas también pueden tolerar un 1303 

cierto nivel de fragmentación del hábitat cambiando su dieta para incluir una mayor proporción de aves 1304 

de corral (Restrepo-Cardona et al., 2019). A pesar del conflicto humano-águila que se genera (Restrepo-1305 

Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021b, Capítulo 4), esta capacidad de tolerar un cierto nivel de 1306 

fragmentación del hábitat puede permitirle a esta especie mantener conectividad entre sus diferentes 1307 

subpoblaciones así como la provisión de funciones ecológicas claves en ecosistemas altamente 1308 

fragmentados. Sin embargo, el conflicto humano-águila debe ser mitigado para reducir la severidad de 1309 

los efectos secundarios negativos de la fragmentación del hábitat sobre la pérdida de la especie y sus 1310 

funciones en el ecosistema. 1311 
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Las áreas más boscosas en los Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales se encuentran en 1312 

laderas superiores a 20° y a altitudes mayores a 2000 metros sobre el nivel del mar (altitudes un poco 1313 

más bajas en los Bosques Montanos Andinos subtropicales de Argentina; Brown et al., 2002), que son 1314 

las mismas áreas seleccionadas por águilas juveniles como se muestra este estudio (Table 2.5). El Bosque 1315 

Andino Montano en América del Sur ha perdido más de la mitad de su cobertura de bosque original 1316 

debido a la destrucción y fragmentación (Bax and Francesconi, 2019, 2018; Brown et al., 2002; Cuesta 1317 

et al., 2017; Etter et al., 2006; Myers et al., 2000) y se prevé que esta amenaza aumente en las próximas 1318 

cinco décadas (Taubert et al., 2018). Sin embargo, en la actualidad, todavía existen áreas bien 1319 

conservadas en elevaciones medias y pendientes altas (Bax and Francesconi, 2019, 2018; Cuesta et al., 1320 

2017; Etter et al., 2006; Myers et al., 2000). La conservación de estas áreas no fue planificada, pero su 1321 

topografía históricamente dificultó la transformación de esos boque a tierras de cultivo o para la 1322 

ganadería (Bax and Francesconi, 2018). Por lo tanto, es probable que muchas de estas áreas boscosas 1323 

remanentes en estos paisajes fragmentados se conserven en el futuro (Cuesta et al., 2017). En 1324 

consecuencia, es necesaria la planificación del cambio en el uso de la tierra (e.g. Law et al., 2021; 1325 

Velasco-Aceves et al., 2021) para evitar que cambios drásticos tengan efectos negativos inesperados en 1326 

los depredadores voladores que habitan estos ambientes.  1327 

Aunque la evidencia científica es todavía muy pobre, parece que algunas de las características de la 1328 

dispersión natal del Águila Poma difieren de otras grandes rapaces en ecosistemas de tierras bajas 1329 

tropicales y templadas de Suramérica. En la actualidad, solo hay dos estudios sobre la dispersión natal 1330 

de grandes águilas en Sudamérica, uno para el Águila Arpía y el otro para el Águila Coronada 1331 

(Buteogallus coronatus), en Ecuador y Argentina, respectivamente (Urios et al., 2017, 2014a). Nuestros 1332 

resultados muestran que el mayor rango de acción obtenido para un Águila Poma juvenil durante su 1333 

dispersión natal (i.e. 2130 km2) es hasta 5,5 veces mayor que el de un Águila Arpía juvenil (i.e. 386 km2; 1334 
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Urios et al., 2017). Mientras que el área de distribución de un Águila Coronada juvenil durante su 1335 

dispersión natal (12845 km2; Urios et al., 2014b) pueden ser hasta 6 veces más grandes que el rango de 1336 

hogar más grande de un juvenil de Águila Poma encontrado en este estudio. Sin embargo, se necesitan 1337 

nuevas evidencias científicas para comprender mejor los requisitos espaciales de estas especies y la forma 1338 

en que hacen frente a la fragmentación del hábitat.  1339 

Los cambios en la cobertura de bosque, en la región Neotropical, tienen diferentes dinámicas que afectan 1340 

la configuración del paisaje después de la transformación del hábitat a partir de las actividades humanas. 1341 

De acuerdo con los recientes escenarios de cambio de uso de la tierra para el Neotrópico, en particular 1342 

de tierras bajas, la cuenca amazónica, el Gran Chaco y los bosques montanos ubicados en las 1343 

estribaciones andinas experimentarán grandes pérdidas forestales en el futuro, mientras que podría 1344 

esperarse la recuperación forestal en los bosques de las tierras altas de los Andes Tropicales (Brown et 1345 

al., 2002; le Polain de Waroux et al., 2018; Middendorp et al., 2016; Soares-Filho et al., 2013; Taubert 1346 

et al., 2018). Esto contrasta con la dinámica de cambio de Bosques Montanos Neotropicales, donde las 1347 

condiciones de topografía dificultaron la deforestación extensiva. En los bosques de tierras bajas, la 1348 

deforestación extensiva podría afectar la permanencia de los depredadores voladores como el Águila 1349 

Arpía y el Águila Coronada. Por lo tanto, se necesitan urgentemente estudios de selección de hábitat de 1350 

estas especies para informar la planificación del paisaje y la coexistencia con estos depredadores 1351 

voladores en estos biomas y así ayudar a mantener sus funciones ecológicas claves. De lo contrario, 1352 

dichas funciones podrían estar en alto riesgo de perderse debido a la extensa pérdida de hábitat para la 1353 

anidación y la alimentación (Miranda et al., 2021a, 2020; Restrepo-Cardona et al., 2019) y la persecución 1354 

humana (Barbar et al., 2016; Giraldo-Amaya et al., 2021; Miranda et al., 2021b; Muñiz-López, 2017; 1355 

Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021b) afectando la región Neotropical en su conjunto. La 1356 

pérdida de estos depredadores voladores en hábitats fragmentados también podría afectar el 1357 
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funcionamiento de los ecosistemas Neotropicales al alterar el intercambio biótico y de recursos tanto 1358 

dentro como entre sus principales biomas, como por ejemplo: la Selva Andina, la Amazonía y el Gran 1359 

Chaco (Foley, 2005; Lundberg and Moberg, 2003; Preisser et al., 2005; Sekercioglu, 2006; Zuluaga et 1360 

al., 2022). 1361 

Conclusión 1362 

Este estudio nos permitió comprender cómo el principal depredador aéreo de los Bosques Montanos 1363 

Andinos tropicales y subtropicales hace frente a la fragmentación del hábitat. Las águilas juveniles 1364 

mostraron grandes rangos de acción durante su dispersión natal, sin embargo, también registramos una 1365 

alta mortalidad a través de estos paisajes fragmentados. Nuestro estudio mostró que las Águilas Pomas 1366 

juveniles pueden tolerar un cierto nivel de fragmentación durante su período de dispersión natal, aunque 1367 

claramente seleccionan áreas con mayor cobertura de bosque remanente, elevaciones medias (entre 1700 1368 

y 2500 metros sobre el nivel del mar) y pendientes más altas que la media disponible. Por lo tanto, gracias 1369 

a la alta movilidad y capacidad de dispersión de los juveniles a través de paisajes fragmentados (i.e. rango 1370 

de acción medio ~1000 km2), esta especie aún puede mantener la conectividad entre sus poblaciones, así 1371 

como las funciones ecológicas esenciales en los Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales 1372 

de Suramérica. Con el fin de mantener poblaciones viables de este depredador superior y sus funciones 1373 

ecológicas claves en paisajes fragmentados, es urgente iniciar acciones concretas para mitigar la 1374 

persecución humana de la especie derivada del conflicto humano-águila, así como las demás causas de 1375 

mortalidad no-natural en paisajes fragmentados de Suramérica. 1376 
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Capítulo 3: “Modelo socio-ecológico del conflicto humano-Águila Poma” 1377 
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Capítulo publicado: 1392 

Zuluaga, S., Vargas, F.H., Grande, J.M., 2021. Integrating socio-ecological information to address 1393 

human–top predator conflicts: the case of an endangered eagle in the eastern Andes of Colombia. 1394 

Perspect. Ecol. Conserv. 19, 98–107. https://doi.org/10.1016/j.pecon.2020.10.003  1395 
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Introducción 1396 

Los conflictos humano-fauna (CHF) son problemas crecientes que a menudo se exacerban en áreas con 1397 

una interfaz abrupta entre el hábitat nativo y el hábitat transformado para la producción agrícola (Betts 1398 

et al., 2017; Di Marco et al., 2018; Woodroffe, 2000). Los CHF son situaciones en las que el 1399 

comportamiento de un animal silvestre representa una amenaza recurrente (real o percibida) para los 1400 

animales domésticos o especies silvestres utilizadas por las personas y en respuesta se produce la 1401 

persecución de las especies depredadoras (Inskip and Zimmermann, 2009; Zimmermann et al., 2010). 1402 

La deforestación dentro de paisajes relativamente intactos abre el acceso humano a áreas silvestres, 1403 

incrementando el contacto entre las personas y la vida silvestre (e.g. mejorando el acceso de los cazadores 1404 

al bosque y por lo tanto disminuyen las presas silvestres), lo que desencadena CHF (Betts et al., 2017; 1405 

Di Marco et al., 2018; Graham et al., 2005; Teixeira et al., 2020). Estas situaciones empeoran con el 1406 

aumento de la densidad humana cerca de paisajes intactos y generalmente terminan con la extirpación de 1407 

especies consideradas problemáticas por las personas (Betts et al., 2017; Di Marco et al., 2018). Por 1408 

ejemplo, los aumentos históricos en la densidad humana tuvieron una fuerte asociación con la pérdida de 1409 

poblaciones de grandes carnívoros (Woodroffe, 2000). El riesgo de extinción de las especies de 1410 

mamíferos terrestres en todo el mundo también está asociado positivamente con la densidad humana (Di 1411 

Marco et al., 2018). Además, se prevé que la fragmentación de los paisajes boscosos más intactos del 1412 

mundo, como los trópicos, aumente en las próximas cinco décadas (Taubert et al., 2018), aumentando 1413 

así la prevalencia y la gravedad de CHF en estos paisajes (Betts et al., 2017; Frank et al., 2019).  1414 

Las rapaces proporcionan un modelo interesante para analizar cómo un aumento en CHF, como 1415 

consecuencia de la creciente presión humana sobre los hábitats naturales, está llevando a la disminución 1416 

de predadores tope amenazados en todo el mundo (McClure et al., 2018). Los CHF involucrando rapaces 1417 

se han registraron desde el siglo XVI con la cacería de millones de rapaces fomentada oficialmente en 1418 
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muchas partes de Europa como medida de control para evitar pérdidas en el ganado, aves de corral y 1419 

especies cinegéticas (Broun, 2000; Newton, 1979). Sin embargo, desde principios del siglo XX, los CHF 1420 

se han convertido en una amenaza con un impacto significativo en varias poblaciones de rapaces, lo que 1421 

ha llevado a la extinción de especies a nivel local o regional en Europa y Norteamérica (Bildstein, 2001, 1422 

2008; White et al., 1994). El ejemplo más notable de las consecuencias del CHF para las rapaces fue la 1423 

extinción del Caracara de Guadalupe (Caracara lutosa), una especie endémica de la Isla Guadalupe en 1424 

México, que fue perseguida (en el contexto de un CHF) hasta su extinción a principios del siglo XX 1425 

(White et al., 1994). Aunque la persecución de rapaces, hoy en día, está lejos de ser una actividad 1426 

generalizada como solía ser en el pasado, en Europa y Norteamérica, los conflictos con  rapaces todavía 1427 

están presentes y amenazan estas especies en muchos países del mundo (Donázar et al., 2016; Madden 1428 

et al., 2019).  1429 

Los efectos de las aves rapaces sobre las especies domésticas (como ganado y aves de corral) y en las 1430 

poblaciones de especies cinegéticas han sido cuantitativamente bien estudiados y sugieren una baja 1431 

incidencia de depredación. Dicha depredación rara vez alcanza valores superiores al 3% tanto en la 1432 

proporción de la dieta de las rapaces como en las causas de mortalidad, lo que indica un bajo impacto 1433 

negativo en las economías locales (Aguiar-Silva et al., 2014; Ballejo et al., 2020; Davies, 1999; Kenward, 1434 

1999; Madden et al., 2019; Restrepo-Cardona et al., 2019; Sarasola et al., 2010; Valkama et al., 2005). 1435 

A pesar de esto, como sucede en muchos CHF que involucran carnívoros terrestres, los conflictos con 1436 

las rapaces son ampliamente extendidos y los agricultores y/o cazadores perciben las especies 1437 

depredadoras (y en algunos casos las carroñeras) como dañinas (Ballejo et al., 2020; Davies, 1999; 1438 

Kenward, 1999; Madden et al., 2019; Sarasola et al., 2010; Valkama et al., 2005). Esto implica la 1439 

existencia de factores subyacentes, no relacionados con las pérdidas materiales o monetarias, detrás de 1440 

estos conflictos (Thondhlana et al., 2020; Zuluaga et al., 2020a). 1441 
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Las águilas, uno de los grupos de rapaces más amenazados del mundo, están frecuentemente involucradas 1442 

en conflictos con los humanos debido a su gran tamaño y necesidades alimenticias (McClure et al., 2018; 1443 

Meyburg, 1986; Newton, 1979). El Águila Poma, por ejemplo, una de las águilas más amenazadas del 1444 

mundo (BirdLife International, 2021), se distribuye a través de los Bosques Montanos Andinos tropicales 1445 

y subtropicales desde Venezuela y Colombia hasta el noroeste de Argentina. (Ferguson-Lees and 1446 

Christie, 2001). Esta rapaz de gran tamaño está catalogada mundialmente como en peligro de extinción, 1447 

con un tamaño de población estimado entre 250 y 999 individuos maduros. (BirdLife International, 1448 

2021). El Águila Poma es considerada muy sensible a la pérdida de hábitat y a la fragmentación (Thiollay, 1449 

1991) así como a la persecución humana (BirdLife International, 2021; Echeverry-Galvis et al., 2014; 1450 

Lehmann, 1959; Restrepo-Cardona et al., 2020). Es una rapaz de 63-74 cm de longitud, 1500-3500 1451 

gramos de peso y hasta 180 cm de envergadura alar. La especie se alimenta principalmente de mamíferos 1452 

arbóreos y aves silvestres de tamaño mediano y grande, sin embargo, las aves domésticas (Gallus gallus) 1453 

están presentes en casi todos los nidos donde se ha estudiado la dieta de la especie (Aráoz et al., 2017; 1454 

Lehmann, 1959; Restrepo-Cardona et al., 2019). Las represalias de los agricultores contra estas águilas, 1455 

debido a las pérdidas de aves domésticas, se han reportado como la causa de mortalidad en la mayoría 1456 

de las 80 águilas encontradas muertas en los últimos 80 años en Colombia (Restrepo-Cardona et al., 1457 

2020). De estos, más del 30% de los casos ocurrieron en los Andes orientales de Colombia, donde reside 1458 

una pequeña población de Águila Poma, aparentemente aislada de otras poblaciones de la especie del 1459 

norte y sur del país (BirdLife International, 2021; Restrepo-Cardona et al., 2020). Esto sugiere que el 1460 

conflicto entre el Águila Poma y los humanos existe y puede ser intenso en algunas zonas de Colombia. 1461 

En Colombia, alrededor del 60% de la cobertura de bosque original en los Bosques Montanos Andinos 1462 

en elevaciones medias y altas se ha perdido (Etter et al., 2006), cambiado la disponibilidad de presas 1463 

nativas y aumentado la proximidad entre el Águila Poma y las poblaciones humanas. Esto probablemente 1464 
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aumenta el conflicto entre los campesinos y la especie (Echeverry-Galvis et al., 2014; Restrepo-Cardona 1465 

et al., 2019; Zuluaga and Echeverry-galvis, 2016). Además, la caza histórica y actual de presas nativas 1466 

por parte de los campesinos, así como el aumento de las aves domésticas, podrían estar alterando la 1467 

disponibilidad de alimentos del Águila Poma, en consecuencia, aumentando la depredación de aves 1468 

domésticas (Lyamuya et al., 2014; Restrepo-Cardona et al., 2019; Woodroffe et al., 2005). Estudios 1469 

recientes sugirieren que la variación en los niveles de conflicto humano-Águila Poma en varias 1470 

localidades de Colombia puede explicarse por una relación negativa entre el porcentaje de cobertura de 1471 

bosque y la depredación de aves domésticas por la especie (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019). Sin 1472 

embargo, esta conclusión se basa en una pequeña muestra de nidos y localidades, por lo tanto podrían no 1473 

ser concluyente (Restrepo-Cardona et al., 2019). En contraste, otros estudios de CHF en la región 1474 

Neotropical que involucraron depredadores tope con requerimientos de hábitat similares a los de Águila 1475 

Poma, indican que el porcentaje de cobertura de bosque se asocia positivamente con ataques al ganado 1476 

doméstico, por lo tanto, con niveles más altos de conflicto en las zonas más boscosas (Michalski et al., 1477 

2006; Soto-Shoender and Giuliano, 2011; Teixeira et al., 2020).  1478 

La ubicación estratégica de medidas efectivas de mitigación para manejar CHF es tan importante como 1479 

la elección de las medidas en sí mismo (Altringham et al., 2020). Por consiguiente, para tomar decisiones 1480 

efectivas en esfuerzos futuros de conservación de rapaces y optimizar el uso de recursos económicos 1481 

limitados, es necesario un conocimiento más completo de los contextos socio-ecológicos en los que se 1482 

suceden estos conflictos entre humanos y rapaces. Al igual que en el caso de las poblaciones de Águila 1483 

Poma, otras especies de rapaces dependientes de bosque de la región Neotropical están disminuyendo 1484 

principalmente debido a un aumento de CHF (Barbar et al., 2016; Gusmão et al., 2016; Muñiz-López, 1485 

2017; Restrepo-Cardona et al., 2020; Sarasola and Maceda, 2006) asociado a procesos de pérdida y 1486 

fragmentación del hábitat por la expansión de la frontera agrícola (Grande et al., 2018a; McClure et al., 1487 
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2018). Los mecanismos por los cuales la pérdida y fragmentación del hábitat y la persecución humana 1488 

en el contexto de CHF afectan el estado de conservación de una especie, implica una serie de relaciones 1489 

ecológicas y sociales compleja, que no se comprenden completamente, por ende, actualmente se 1490 

requieren estudios socio-ecológicos (Ballejo et al., 2020). El enfoque de los sistemas socio-ecológicos 1491 

reúne técnicas teóricas y analíticas de diversas disciplinas, incluidas las de las ciencias sociales y 1492 

ecológicas, con el fin de comprender sistemas complejos (Binder et al., 2013). Evidencia emergente 1493 

sugiere que la aplicación del enfoque de sistemas socio-ecológicos puede aportar una mejor comprensión 1494 

de los contextos en los que se producen los CHF (ver Behr et al., 2017; Ceauşu et al., 2019; Dressel et 1495 

al., 2018; Guerrero and Wilson, 2017; Pooley et al., 2017; Struebig et al., 2018; Teixeira et al., 2020). 1496 

Considerando esto, anticipamos que la aplicación de un enfoque socio-ecológico (Apéndice 3.1) podría 1497 

mejorar nuestra comprensión actual del conflicto específico humano-Águila Poma. El objetivo de este 1498 

estudio es, por lo tanto, examinar el contexto socio-ecológico que exacerba el conflicto humano-águila 1499 

(i.e. contexto socio-ecológico que influye en la baja tolerancia de los habitantes locales hacia la 1500 

depredación de aves domésticas por el Águila Poma), en comunidades rurales de los Andes orientales de 1501 

Colombia. Nuestra hipótesis es que la tolerancia de los habitantes locales hacia el águila variará en las 1502 

diferentes comunidades rurales influenciada por la proporción de cobertura de bosque (i.e. la cantidad de 1503 

bosque nativo remanente), la densidad humana y las pérdidas anuales de aves domésticas por el Águila 1504 

Poma. Predecimos lo siguiente para cada una de las variables explicativas propuestas: 1505 

1. Cobertura de bosque. Postulamos dos predicciones excluyentes una de la otra:  1506 

a. Las personas que viven en comunidades rurales con mayor cobertura de bosque tendrán más contacto 1507 

con la vida silvestre y depredadores tope y experimentaran mayores pérdidas por depredación, o al menos 1508 

percibirán un mayor riesgo de depredación para sus aves de corral, por lo tanto, serán menos tolerantes 1509 
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con el Águila Poma (Betts et al., 2017; Di Marco et al., 2018; Graham et al., 2005; Michalski et al., 2006; 1510 

Soto-Shoender and Giuliano, 2011; Teixeira et al., 2020). 1511 

b. Por el contrario, las comunidades rurales con mayor cobertura de bosque tendrán poblaciones más 1512 

diversas y abundantes de presas silvestres para el Águila Poma y, por lo tanto, las tasas de depredación 1513 

de aves domésticas serán más bajas y los pobladores rurales serán más tolerantes con el águila. Mientras 1514 

que en áreas más deforestadas las presas silvestres serán más escasas y, por lo tanto, las tasas de 1515 

depredación de aves domésticas por las águilas serán más altas y los pobladores serán menos tolerantes 1516 

con el Águila Poma (Acharya et al., 2017; Artelle et al., 2016; Lyamuya et al., 2014; Restrepo-Cardona 1517 

et al., 2020, 2019).  1518 

2. Densidad humana. Altas densidades humanas en las comunidades rurales implica un mayor uso de 1519 

los recursos naturales y probablemente una mayor percepción de competencia entre los humanos y la 1520 

vida silvestre (Artelle et al., 2016; Betts et al., 2017; Di Marco et al., 2018; Kaswamila et al., 2007; 1521 

Woodroffe, 2000). Además, altas densidades humanas pueden permitir una interacción social más 1522 

frecuente, lo que permite que los eventos de depredación de aves domésticas sean de conocimiento 1523 

público, dando a los lugareños una mayor percepción del riesgo por depredación y, por lo tanto, una 1524 

menor tolerancia hacia el Águila Poma (Bruskotter and Wilson, 2014; Carter et al., 2020; Marchini and 1525 

Macdonald, 2018). 1526 

3. Pérdidas de aves domésticas. El Águila Poma es conocida por depredar aves domésticas (Aráoz et 1527 

al., 2017; Echeverry-Galvis et al., 2014; Restrepo-Cardona et al., 2019; Zuluaga and Echeverry-galvis, 1528 

2016). Consecuentemente, la tolerancia de los habitantes locales hacia el Águila Poma debe ser menor 1529 

en las comunidades rurales con mayores pérdidas anuales de aves domésticas (Restrepo-Cardona et al., 1530 

2020). 1531 
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Materiales y métodos 1532 

Área de estudio 1533 

El área de estudio se encuentra en la Región del Guavio en los Andes orientales de Colombia, en la zona 1534 

de amortiguamiento del Parque Nacional Natural Chingaza (766 km2; Vargas and Pedraza, 2004). La 1535 

autoridad ambiental gubernamental de esta región es la Corporación Autónoma Regional del Guavio 1536 

(CORPOGUAVIO; www.corpoguavio.gov.co). Esta tiene una jurisdicción de aproximadamente 3660 1537 

km2 en ocho municipios (i.e. Fómeque, Gachetá, Gachalá, Medina, Guasca, Junín, Gama y Ubalá) del 1538 

noreste del departamento de Cundinamarca. 1539 

Alrededor del 40% de la cobertura vegetal original de los bosques andinos en la región de Guavio se ha 1540 

perdido principalmente por la agricultura y en menor medida por la minería (CORPOGUAVIO, 2009). 1541 

La cobertura de boque original remanente es administrada por CORPOGUAVIO que cuenta con cinco 1542 

unidades administrativas de ordenamiento forestal (UAOF). Este estudio se realizó en dos de estas: 1543 

UAOF Guavio y UAOF Farallones. La UAOF Guavio tiene 274 km2 (55%) de bosque denso y 119 km2 1544 

(24%) de bosque fragmentado, mientras que la UAOF Farallones tiene 293 km2 (79%) de bosque denso 1545 

y 42 km2 (11%) de bosque fragmentado. La UAOF Farallones es muy importante porque cuenta con el 1546 

bosque continuo más grande de toda la Región Guavio (Figura 3.1).  1547 

El área de estudio abarcó seis municipios ubicados entre 1000 y 3000 metros de altitud en un área de 1548 

aproximadamente 2000 km2 (5.13804, -73.78346; 4.48784, -73.31499) (Figura 3.1). En esta área, en 1549 

general, el 25% de los habitantes viven en zonas urbanas (aproximadamente 10.000 personas) y el 75% 1550 

en zonas rurales (aproximadamente 30.000 personas). Las áreas rurales en los municipios se dividen en 1551 

un nivel administrativo inferior llamado vereda, con poblaciones que suelen oscilar entre los 25 y los 1552 

1500 habitantes (Apéndices 3.3 y 3.4). En estas veredas, las propiedades de más de cinco hectáreas se 1553 

http://www.corpoguavio.gov.co)/
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utilizan principalmente para la ganadería extensiva y la agricultura comercial (i.e. principalmente en 1554 

invernaderos), mientras que las propiedades de menos de cinco hectáreas se utilizan principalmente para 1555 

la cría de ganado a baja escala y a la agricultura de autoconsumo. En general, los pastos tienen algunos 1556 

árboles dispersos y la cobertura de bosque nativo en los pueblos se encuentra principalmente en los 1557 

lugares más inaccesibles (i.e. lugares con pendientes más altas y lejos de las principales vías de acceso). 1558 

Estas condiciones establecen una interfaz abrupta entre el bosque nativo original y la agricultura, 1559 

principalmente en las veredas más boscosas, donde hay grandes áreas de bosque nativo en contraste con 1560 

zonas de pastos con pocos árboles dispersos. 1561 

Figura 3.1. Rango de distribución del Águila Poma (izquierda; http://www.birdlife.org). Cobertura de bosque en la zona de 1562 

estudio de la Región del Guavio, Cundinamarca de Colombia (derecha). Veredas (líneas diagonales) seleccionadas en dos 1563 

Unidades Administrativas de Ordenamiento Forestal (UAOF): Guavio y Farallones (polígonos con línea de guiones rojos). 1564 
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Muestreo  1565 

Se muestrearon 24 veredas con presencia confirmada de Águila Poma y/o conflicto humano-águila, de 1566 

dos sitios dentro del área de estudio seleccionada: (i) 13 veredas fueron seleccionadas al azar de un 1567 

conjunto de 20 veredas con evidencia de conflicto humano-águila (Apéndice 3.3) con base en 1568 

información recolectada entre 2006 y 2012 por CORPOGUAVIO y (ii) 11 veredas fueron seleccionadas 1569 

en base a observaciones de campo de juveniles de la especie y evidencia de conflicto humano-águila 1570 

recolectada entre 2014 y 2016 por S. Zuluaga (datos no publicados). Se estimó el tamaño de la muestra 1571 

de encuestas en base a un procedimiento de muestreo probabilístico con un nivel de confianza del 95% 1572 

y un intervalo de confianza de 7% (Bernard, 2006). Teniendo en cuenta que el área estudiada representa 1573 

una población humana distribuida de manera heterogénea, se utilizó un muestreo estratificado 1574 

proporcional al tamaño (i.e. Probability Proportionate to Size – PPS en Bernard 2006) por número de 1575 

hogares en cada vereda (Apéndices 3.2 y 3.4). Primero obtuvimos una lista completa de las personas 1576 

residentes en las veredas. Después contactamos a los encuestados en sus hogares y entrevistamos una 1577 

persona mayor de 18 años por cada hogar. Entre el autor y tres asistentes de campo realizamos 172 1578 

encuestas completas en 20 veredas: 94 entre abril y mayo de 2014 (en 12 veredas) y 78 personas entre 1579 

febrero y marzo de 2017 (en 8 veredas). Se excluyeron cuatro veredas de la muestra final porque no 1580 

pudimos entrevistar al menos dos personas. En todos los casos, los estándares éticos de las encuestas 1581 

sociales se cumplieron informando a los encuestados previamente que su participación era voluntaria y 1582 

anónima.  1583 

Construimos un Sistema de Información Geográfica (SIG) en QGIS 3.4 (www.qgis.org), con un mapa 1584 

de Uso y Cobertura de la Tierra (escala 1:10.000) del área de estudio proporcionado por 1585 

CORPOGUAVIO (CORPOGUAVIO, 2009) y los límites geográficos de la veredas descargados del 1586 

DANE (https://www.dane.gov.co). Usando este SIG, estimamos en cada una de las 20 veredas la 1587 

http://www.qgis.org/
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proporción de cobertura de bosque. Finalmente, utilizando los límites geográficos de la vereda y la lista 1588 

de las personas residentes en las mismas, estimamos la densidad humana en cada vereda. 1589 

Cuestionario. En el cuestionario incluimos variables definidas a priori a partir de literatura de CHF 1590 

(Kansky and Knight, 2014). Para asegurarnos que los encuestados realmente estaban familiarizados con 1591 

el Águila Poma, se les pidió que identificaran la especie a partir de varias fotos (i.e. les mostramos 1592 

imágenes de un adulto, otra de un juvenil y una tercera de ambas águilas en el nido). Después de esto, si 1593 

el encuestado identificaba la especie, realizamos una encuesta de preguntas cerradas sobre experiencias 1594 

personales con Águila Poma (i.e. frecuencia de observación de Águila Poma por las personas, pérdidas 1595 

anuales de aves domésticas por la especie y registros históricos o actuales de águilas cazadas) y tolerancia 1596 

hacia la especie. Considerando que cualquier persona que viva en un área con águilas tiene que asumir 1597 

costos adicionales que no estarían presentes en ausencia de la especie (e.g. pérdidas de aves domésticas). 1598 

Seleccionamos la tolerancia como variable respuesta y la definimos como "la capacidad y de una persona 1599 

para asumir los costos potenciales o reales de la depredación de aves domésticas por el Águila Poma" 1600 

(Kansky et al., 2016). Entonces, medimos la tolerancia como la capacidad de las personas para aceptar 1601 

pérdidas de aves domésticas por el Águila Poma. Utilizamos preguntas estilo escenario, sobre la 1602 

depredación hipotética de aves domésticas para preguntar a los encuestados cuántas aves domésticas 1603 

tolerarían perder antes de matar un Águila Poma. Las posibles respuestas fueron: ninguna, entre una y 1604 

cinco, hasta 10, y más de 10. Por último, preguntamos sobre algunas variables demográficas y socio-1605 

económicas (i.e. sexo, edad y número de aves domésticas). Codificamos la edad en seis clases (una 1606 

década por clase: 18-27, 28-37, 38-47, 48-57, 58-67, >67; White et al., 2018), educación en cuatro clases 1607 

(profesionales universitarios, educación secundaria, educación primaria y ninguna educación formal), y 1608 

actividad económica en tres clases (producción agrícola, minería y otra). 1609 

 1610 
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Análisis estadísticos 1611 

Utilizamos estadística descriptiva para presentar resultados sobre variables socio-económicas y 1612 

demográficas. Para probar nuestra hipótesis usamos Modelos Lineales Generalizados (Zuur et al., 2009). 1613 

Las veredas se clasificaron de acuerdo con a la cantidad de cobertura de bosque, como: a) "baja 1614 

proporción de cobertura de bosque " hasta el 29%; b) "proporción media de cobertura de bosque " entre 1615 

el 30 y el 60%; y c) "alta proporción de cobertura de bosque " con más del 60%, en base a la proporción 1616 

mínima y máxima obtenida. Realizamos una prueba Kruskal-Wallis para determinar diferencias entre la 1617 

pérdida media anual de aves domésticas de las personas en veredas con proporción baja, media y alta de 1618 

cobertura de bosque. Realizamos una prueba chi-cuadrado (χ2) de independencia para estimar la 1619 

influencia de la categoría de cobertura de bosque en la proporción de personas que observaron Águila 1620 

Poma al menos una vez al año (i.e. de semanal a anualmente) y la proporción de águilas muertas (i.e. 1621 

registros históricos o actuales de águilas cazadas ilegalmente reportadas en los cuestionarios) en las 20 1622 

veredas. 1623 

Considerando que un modelo socio-ecológico necesita al menos tres componentes: el subsistema social, 1624 

el subsistema ecológico y una interacción entre ellos (i.e. el componente de interacción). Nuestra 1625 

hipótesis se expresó en el siguiente modelo matemático hipotético (MH): 1626 

Tolerancia ~ cobertura de bosque + densidad humana + pérdidas anuales de aves domésticas por el 1627 

águila 1628 

donde la tolerancia representa una retroalimentación del subsistema social al subsistema ecológico, la 1629 

cobertura de bosque y la densidad humana representan los subsistemas ecológico y social, 1630 

respectivamente, y las pérdidas anuales de aves domésticas por el águila representan el componente de 1631 

interacción entre ambos subsistemas (Apéndice 3.1).  1632 
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Para determinar si nuestro MH socio-ecológico era el que mejor explicaba el conflicto humano-Águila 1633 

Poma, lo comparamos con dos subconjuntos de modelos alternativos. En primer lugar, lo comparamos 1634 

con modelos alternativos más simples (MA) que incluían todas las combinaciones de dos de tres variables 1635 

en el MH (i.e. un modelo que incluye la cobertura de bosque + densidad humana; otro modelo que 1636 

incluye la cobertura de bosque + las pérdidas anuales de aves domésticas por Águila Poma, y así 1637 

sucesivamente) y modelos simples que incluyeron solo una de las tres variables (Tabla 3.1). En segundo 1638 

lugar, comparamos nuestro MH con un conjunto de otros modelos alternativos socio-económicos y 1639 

demográficos definidos a priori a partir de la literatura (ML; Tabla 3.2) de conflictos humano-rapaces 1640 

en la Región Neotropical (ver Ballejo et al., 2020, 2019; Cailly-Arnulphi et al., 2017; Restrepo-Cardona 1641 

et al., 2020).  1642 

Tabla 3.1. Modelos alternativos (MA) más simples con diferentes combinaciones del modelo hipotético (MH) utilizadas para 1643 

la validación del mejor modelo. La tolerancia fue seleccionada como la variable de respuesta a todos los modelos alternativos 1644 

Ver Materiales y métodos.  1645 

  1646 

Modelo Variables incluidas 

MH Tolerancia ~ Cobertura de bosque + Densidad humana + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 

MA1 Tolerancia ~ Cobertura de bosque + Densidad humana 

MA2 Tolerancia ~ Cobertura de bosque + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 

MA3 Tolerancia ~ Cobertura de bosque 

MA4 Tolerancia ~ Densidad humana + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 

MA5 Tolerancia ~ Densidad humana 

MA6 Tolerancia ~ Pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 
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Tabla 3.2. Modelos alternativos de la literatura (ML), sobre evaluaciones de conflictos humano-rapaces en la Región 1647 

Neotropical (ver Ballejo et al., 2020, 2019; Cailly-Arnulphi et al., 2017; Restrepo-Cardona et al., 2020), usados para la 1648 

validación del mejor modelo. La variable de respuesta original se refiere a las presentadas en los manuscritos originales (ver 1649 

Referencias). El modelo alternativo equivalente se refiere a nuestra interpretación del modelo original para probarlo con 1650 

nuestros datos. La tolerancia fue seleccionada como la variable de respuesta a todos los modelos alternativos. Ver Materiales 1651 

y métodos. 1652 

 1653 

Basados en el enfoque de la “Teoría de la Información”, utilizando el criterio de información de Akaike 1654 

(AIC) y los pesos de Akaike (ωi) para determinar la parsimonia de nuestro MH describiendo los datos 1655 

(Richards et al., 2011) con respecto a los dos subconjuntos de modelos alternativos (i.e. MA y ML). 1656 

Antes del análisis, la colinealidad de las variables continuas se evaluó utilizando coeficientes de 1657 

correlación de Pearson. Este análisis mostró que todos los predictores utilizados tenían r <0,7. La 1658 

multicolinealidad se evaluó en todos los modelos mediante el cálculo de los factores de inflación de 1659 

varianza (VIF por sus siglas en inglés) utilizando el paquete car. Los VIFs para todos los predictores 1660 

utilizados fueron <2, muy por debajo del valor umbral y, por lo tanto, indicando que no hay 1661 

multicolinealidad entre las variables (ver O'brien, 2007). Los modelos se clasificaron de acuerdo con el 1662 

Criterio de Información de Akaike corregido para muestra pequeñas (AICc), mientras que los pesos de 1663 

Akaike (ωi) estiman la probabilidad de ser el mejor modelo. Por lo tanto, el modelo con menor valor 1664 

Modelo 
Modelo alternativo equivalente 

(Variable respuesta ~ variables explicativas) 
Variable respuesta original  Referencia 

ML1 Tolerancia ~ Educación + genero Control letal vs. Control no letal Ballejo et al. 2020 

ML2 Tolerancia ~ Actividad económica + genero 

Tolerancia ~ Tenencia de aves domésticas + genero 
Perjudicial vs. Beneficiosa 

Restrepo-Cardona et al. 

2020 ML3 

ML4 Tolerancia ~ Tenencia de aves domésticas 
Perjudicial vs. Beneficiosa Ballejo et al. 2019 

ML5 Tolerancia ~ Educación 

ML6 Tolerancia ~ Actividad económica + educación + genero Perjudicial vs. Beneficiosa Cailly-Arnulphy et al. 2017 
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AICc y mayores ωi sería el modelo que mejor se ajusta a nuestros datos. Consideramos modelos en los 1665 

que la diferencia en AIC en relación con el mejor modelo fuera <2 como buenos modelos alternativos 1666 

(Burnham y Anderson, 2004, 2002). El área bajo la curva ROC (AUC por sus siglas en inglés) también 1667 

se estimó para comparar el rendimiento del modelo. AUC mide el rendimiento general de un modelo; un 1668 

modelo que no funciona mejor que el azar tiene un AUC de 0,5. Esto se realizó utilizando el paquete 1669 

ModelMetrics en R.  1670 

Se construyeron modelo de Regresión Binomial utilizando una función de enlace logit y lenguaje R. 1671 

Considerando la tolerancia como nuestra variable respuesta. Los encuestados fueron considerados 1672 

tolerantes si aceptaban perder más de diez aves domésticas antes de matar un Águila Poma (i.e. no tienen 1673 

intención de matar un Águila Poma) y no tolerantes si ellos manifestaban que podían matar un águila 1674 

incluso si las águilas cazaban hasta diez aves domésticas (i.e. tienen algún nivel de intención de matar a 1675 

Águila Poma) (ver Marchini y Macdonald, 2012). Sobre la base de estas dos condiciones, consideramos 1676 

la tolerancia como una variable binomial (1 = alta tolerancia, 0 = baja tolerancia). A través del paquete 1677 

lme4 ajustamos los modelos y los comparamos entre sí (Bates et al., 2015). En todos los casos utilizamos 1678 

R 3.6.3 (R Development Core Team, 2014) 1679 

Resultados 1680 

Características socio-ecológicas  1681 

Personas. De todos los encuestados, el 55% fueron hombres y el 45% mujeres. Respecto a su educación 1682 

formal, 4,7% fueron profesionales, 15,7% tuvo educación secundaria, 71% tuvo educación primaria y 1683 

8,7% no tuvo educación formal. Sus edades oscilaron entre 18-27 (12%), 28-37 (15%), 38-47 (16%), 48-1684 

57 (22%), 58-67 (19%) y más de 67 años (16%). La mayoría se dedica a la producción agrícola (77%) 1685 

como su principal actividad económica, mientras que otros son empleados, se dedican a los quehaceres 1686 
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del hogar o son pensionados (21%). Un pequeño porcentaje se dedican a la minería (2%). La mayoría 1687 

(57%) tiene más de doce aves domésticas. Las personas que actualmente no tienen aves domésticas (16%) 1688 

declararon que estarían interesadas en tener algunas en un futuro próximo. Más del sesenta por ciento de 1689 

las personas reportaron observaciones del Águila Poma con una frecuencia entre semanalmente y 1690 

anualmente (entre el resto de las personas, el 9% vio la especie una sola vez y el 29% nunca la vio en la 1691 

naturaleza). Veintinueve personas nunca la habían visto en la naturaleza, pero la identificaron 1692 

adecuadamente como un ejemplar de Spizaetus isidori en las fotos (aunque refiriéndose a esta con los 1693 

nombres comunes Águila o Águila Crestada).  1694 

Veredas. El treinta por ciento de las veredas tuvo una alta proporción de cobertura de bosque (entre el 1695 

61 y el 92%) y el veinte por ciento tiene una proporción media (entre el 30 y el 53%). El resto de las 1696 

veredas (50%) tienen bajos porcentajes de cobertura de bosque (entre 0 y 28%, Apéndice 3.4). Las 1697 

pérdidas anuales de aves domésticas por el Águila Poma fueron mayores en veredas con alta proporción 1698 

de cobertura de bosque que en aquellas con proporciones medias y bajas (Kruskal-Wallis = 4,5616; p = 1699 

0,033). La densidad humana media en las 20 veredas fue de 17,4 ± 21,9 (± DE) habitantes/km2. La 1700 

densidad humana tuvo una correlación negativa con la proporción de cobertura de bosque en cada vereda 1701 

(Pearson = -0,62, t = -10,374; p < 0,001). No encontramos una influencia de la proporción de cobertura 1702 

de bosque con la frecuencia de observación de Águila Poma por las personas (χ2 = 0,099; p = 0,951). 1703 

Modelo socio-ecológico del conflicto humano-águila 1704 

Más de la mitad de las personas tuvo baja tolerancia a la pérdida de aves domésticas por Águila Poma 1705 

(52%). Encontramos una relación negativa entre la tolerancia de las personas hacia Águila Poma y la 1706 

cantidad de cobertura de bosque, la densidad humana y las pérdidas anuales de aves domésticas por 1707 

Águila Poma (GLM: β = -0,053; p = 6,17e-08, β = -0,057; p = 1.94e-07 y β = -0,804; p = 0,00304, 1708 
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respectivamente, R2 = 0,224; Figura 3.2). Nuestro modelo socio-ecológico clasificó correctamente el 1709 

80% de la tolerancia de las personas hacia Águila Poma (AUC = 0,801; Tabla 3.3). Este modelo también 1710 

se ajustó mejor a los datos que el resto de modelos alternativos probados (ver Tabla 3.3).  1711 

  1712 

 1713 

 1714 

 1715 

  1716 

 1717 

 1718 

 1719 

Figura 3.2. Efectos estimados de la tolerancia de las personas hacia el águila Poma en los Andes Orientales de Colombia, de 1720 

acuerdo a cada una de las variables predictoras incluidas en el mejor modelo ajustado los datos (Tolerancia ~ cobertura de 1721 

bosque + densidad + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila). Se incluyen coeficientes y significancia estadística 1722 

(códigos: *** = 0, ** = 0,001). El gris claro delimita los intervalos de confianza del 95%. Error Estándar = EE 1723 

Registros históricos o actuales de cacería del Águila Poma  1724 

La evaluación de los registros históricos o actuales de Águilas Pomas cazadas, proporcionados por los 1725 

encuestados, indica que la especie fue más cazada en las veredas con proporción de cobertura de bosque 1726 

alta (83%, 4 de 6 águilas muertas) y media (17%, 2 de 6 águilas muertas) (χ2 = 75,102; p < 0,001). No se 1727 

encontró evidencia de águilas cazadas en veredas con baja proporción de cobertura de bosque (Tabla 1728 

B1 (± EE): -0,053 (± 0,010) 

Z test: -5,414 *** 

B2 (± EE): -0,057 (± 0,011) 

Z test: -5,205 *** 

B3 (± EE): -0,804 (± 0,271) 

Z test: -2,963 ** 
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3.4). El porcentaje de encuestados que declararon haber cazado al menos un Águila Poma fue bajo (3%, 1729 

5 de 172), sin embargo, entre las personas que viven en veredas con alta proporción de cobertura de 1730 

bosque el porcentaje aumentó al 8% (4 de 50). Solo una persona informó haber cazado dos águilas y 1731 

cuatro admitieron haber cazado solo una. Cuatro águilas fueron cazadas hace entre 30 y 40 años, otra fue 1732 

cazada hace 15 años y un encuestado no quiso informar la fecha. Entre las personas que cazaron al menos 1733 

un Águila Poma, en años anteriores, todas declararon baja tolerancia (i.e. intenciones de matar al águila 1734 

en el futuro si se alimenta de sus aves domésticas). 1735 

Tabla 3.3. Comparación de nuestro modelo hipotético socio-ecológico (MH) con otros modelos no socio-ecológicos. i.) con 1736 

un conjunto de modelos más simples (MA) y ii.) con un conjunto de modelos alternativos derivados de la literatura (ML). Los 1737 

modelos se clasifican de acuerdo con el Criterio de Información de Akaike corregido para tamaños de muestra pequeños 1738 

(AICc). Además del AICc, se proporcionan ΔAICc, pesos de Akaike (ωi), área bajo la curva ROC (AUC) y el número de 1739 

parámetros (k).  1740 

Modelo Variables incluidas k AICc ΔAICc AUC ωi 

MH  Cobertura de bosque + densidad humana + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 4 193 0,00 0,803 0,982 

MA1 Cobertura de bosque + densidad humana 3 201,1 8,04 0,786 0,018 

MA4 Densidad humana + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 3 226,4 33,3 0,664 0 

MA2 Cobertura de bosque + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 3 230,9 37,85 0,609 0 

MA3 Cobertura de bosque 3 234 41,01 0,628 0 

MA5 Densidad humana 2 235 41,94 0,485 0 

MA6 Pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 2 235,1 42,09 0,589 0 

MH  Cobertura de bosque + Densidad humana + pérdidas anuales de aves domésticas por el águila 4 193 0,00 0,803 1 

ML2 Actividad económica + genero 3 233 39,96 0,628 0 

ML6 Actividad económica + educación + genero 6 237,4 44,39 0,640 0 

ML3 Tenencia de aves domésticas + genero 3 238,2 45,17 0,583 0 

ML4 Tenencia de aves domésticas 2 238,8 45,80 0,552 0 

ML1 Educación + genero 5 243,3 50,30 0,592 0 

ML5 Educación 4 244,1 51,08 0,552 0 

 1741 
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Tabla 3.4. Estadística descriptiva de 20 veredas estudiadas en los Andes orientales de Colombia. El tamaño de la muestra (n) 1742 

es proporcionado para cada vereda. Las veredas están ordenadas por Cobertura de bosque (%).  1743 

 1744 

Discusión 1745 

El modelo socio-ecológico utilizado para analizar los factores socio-ecológicos que afectan la tolerancia 1746 

de las personas locales hacia el Águila Poma, en la región del Guavio-Colombia, mostró el mejor 1747 

desempeño para explicar la tolerancia entre varios modelos ecológicos, demográficos y socio-1748 

económicos alternativos. La tolerancia de las personas hacia el Águila Poma fue más baja en aquellas 1749 

Vereda 

Cobertura de 

bosque  

(%) 

Densidad humana 

(habitantes/km2) 

Pérdidas anuales de aves 

domésticas por el águila 

(Media ± DE) 

Águilas 

cazadas 

Personas con 

baja tolerancia  

(%) 

Área 

(km2) 

Cobertura 

de bosque 

(km2) 

n 

Toquiza 92 0,52 0,8 ± 0,9 2 100 70,56 65,04 3 

Cascadas 84 8,06 0 0 100 6,58 5,52 2 

Sinaí 72 2,93 1,3 ± 0,6 2 88 46,36 33,21 8 

Los Andes 68 4,19 0,6 ± 0,6 0 100 19,57 13,22 5 

Algodones 62 3,80 0,5 ± 0,6 1 71 26,34 16,325 7 

Boca de Monte 61 17,42 0,5 ± 0,9 0 64 23,14 14,026 25 

EL Edén 53 0,44 0 0 50 57,28 30,47 2 

Piedra Gorda 46 19,73 0,7 ± 0,6 1 100 10,08 4,63 3 

Betania 34 13,00 0,3 ± 0,5 0 25 19,93 6,84 8 

Mundo Nuevo 30 3,13 0 0 0 19,8 6 4 

Chinchorro 28 12,45 2,8 ± 1,0 0 100 6,74 1,92 3 

San Luis II 25 6,86 0,3 ± 0,5 0 0 35,71 8,986 7 

Concepción 20 0,67 0 0 0 95,55 19,273 2 

Salinas 18 21,46 0,5 ± 0,5 0 0 42,27 7,679 17 

Muchindote 16 23,72 0,3 ± 0,4 0 31 62,91 10,119 35 

La Florida 13 38,07 1 ± 1,7 0 55 4,7 0,588 11 

Guacamayas 10 16,09 1,9 ± 1,6 0 100 5,41 0,553 2 

La Diana 6 13,51 0,7 ± 0,6 0 83 4,4 0,283 6 

La Playa 0 49,90 0,3 ± 0,6 0 0 1,98 0 3 

Murca 0 92,97 0,1 ± 0,3 0 95 3,13 0 19 
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veredas con mayor cobertura de bosque, mayor densidad humana y mayores pérdidas anuales de aves 1750 

domésticas por el águila. La cobertura de bosque también se asoció positivamente con los ataques anuales 1751 

de Águila Poma a las aves domésticas. Por lo tanto, el aumento de la densidad humana en áreas que aún 1752 

tienen una cobertura de bosque importante probablemente esté exacerbando el conflicto entre humanos 1753 

y águilas en áreas con una interfaz abrupta entre el bosque y zonas destinadas a la agricultura. 1754 

Nuestros resultados sugieren que el riesgo de persecución humana del Águila Poma, en el contexto de 1755 

CHF, es relativamente más alto en los hábitats más adecuados de los Andes orientales de Colombia. Se 1756 

encontró que la tolerancia humana es afectada negativamente por la proporción de cobertura de bosque 1757 

y por las pérdidas de aves domésticas por Águila Poma, ambas mayores en los paisajes más boscosos. 1758 

Sobre la base del conocimiento de los requerimientos de hábitat de la especie (Thiollay, 1991; Capítulo 1759 

2), más probable que el Águila Poma seleccione veredas con mayores proporciones de cobertura de 1760 

bosque donde también tienen mayor impacto en la pérdida de aves domésticas. En general, la proporción 1761 

de cobertura de bosque en las 20 veredas fue del 44 %. Alrededor de la mitad de las personas entrevistadas 1762 

mostraron baja tolerancia a la pérdida de aves domésticas por Águila Poma (52%), pero esta proporción 1763 

aumentó hasta un 76% en las seis veredas con mayor proporción de cobertura forestal. La proporción 1764 

total de cobertura de bosque en esas seis veredas fue del 76 %. La persecución humana también fue más 1765 

frecuente en estas veredas, donde el 8% de las personas reconocieron haber cazado a la especie. Por lo 1766 

tanto, nuestros resultados sugieren que es en estas áreas con mayor cobertura de bosque y altas pérdidas 1767 

de aves domésticas es donde se deben priorizar la acción de conservación de la especie en los Andes 1768 

orientales de Colombia.  1769 

Nuestros resultados apoyan la evidencia actual sobre cómo la cobertura de bosque se asocia 1770 

positivamente con los ataques de depredadores silvestres a animales domésticos y, por lo tanto, esta se 1771 

asocia indirecta y negativamente con las actitudes y la tolerancia de las personas hacia los depredadores 1772 
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(Graham et al., 2005; Michalski et al., 2006; Soto-Shoender and Giuliano, 2011; Teixeira et al., 2020). 1773 

Sin embargo, un estudio realizado en las cercanías de cuatro nidos del Águila Poma en Colombia sugiere 1774 

lo contrario (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019). Esta diferencia podría deberse a la escala geográfica 1775 

de ambos estudios así como a sus diseños, ya que mientras Restrepo-Cardona et al. (2019, 2020) 1776 

trabajaron en las cercanías de nidos, tanto en los Andes Centrales como los Andes Oriental de Colombia, 1777 

nosotros trabajábamos en varias veredas solo en los Andes Orientales pero en un área más amplia (no 1778 

restringida a la cercanía de los nidos). Esta divergencia muestra claramente la necesidad de considerar 1779 

los enfoques y las diferentes escalas de análisis a la hora de sacar conclusiones. Por lo tanto, estudios que 1780 

consideren la interacción entre la cobertura de bosque, la cacería de presas nativas por parte de los 1781 

campesinos y la disponibilidad de presas para el águila (i.e. aves domésticas y presas silvestres) son 1782 

necesarios para tener una mejor comprensión ecológica del sistema y cómo interactúa con diferentes 1783 

factores sociales para aumentar o reducir el conflicto humano-Águila Poma a nivel local. Esto podría 1784 

mejorar la disponibilidad de evidencia socio-ecológica para informar la toma de decisiones e 1785 

implementación de medidas de conservación (Lyamuya et al., 2014; Restrepo-Cardona et al., 2019; 1786 

Teixeira et al., 2020; Woodroffe et al., 2005). 1787 

La baja tolerancia en veredas con alta densidad humana donde el hábitat remanente para el Águila Poma 1788 

puede ser escaso, podría estar relacionada con factores subyacentes relacionados a un conflicto humano-1789 

humano (Fraser-Celin et al., 2018). Los CHF son a menudo complejos y es bien sabido que la falta de 1790 

confianza entre las agencias del gobierno (ver Capítulo 4) y algunos actores, así como también la 1791 

comunicación de eventos de depredación entre los residentes locales puede crear o agravar los CHF 1792 

(Bruskotter and Wilson, 2014; Marchini and Macdonald, 2018). La presencia del Águila Poma en estas 1793 

veredas puede ser menos frecuente debido a que hay una menor proporción de cobertura de bosque 1794 

(Thiollay, 1991; Capítulo 2) y, por lo tanto, las pérdidas de aves domésticas deberían ser menores. 1795 
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Aunque no encontramos una influencia de la proporción de cobertura de bosque en la frecuencia de 1796 

observación de Águila Poma por personas, la baja proporción de cobertura de bosque sí estuvo asociada 1797 

con menos ataques del Águila Poma hacia las aves domésticas. Sin embargo, la relación entre la alta 1798 

densidad humana y la baja cobertura forestal puede causar una alta demanda de recursos naturales escasos 1799 

en estas veredas, pero necesarios para la producción agrícola de subsistencia a pequeña escala (e.g. 1800 

árboles para leña y material de construcción para hogares y cercas, o áreas de pastos para ganado). El 1801 

acceso a estos recursos es limitado por las autoridades a través de regulaciones y leyes, que a su vez 1802 

pueden generar descontento y conflictos entre las autoridades y los actores locales. Ya se ha demostrado 1803 

antes que estos dos factores influyen en los conflictos humano-Jaguar (Panthera onca) y humano-Puma 1804 

(Puma concolor) en Brasil. (Engel et al., 2016), conflicto humano-Oso Negro (Ursus americanus) en 1805 

Colorado, EE.UU (Lischka et al., 2018), y conflicto humano-Perros Silvestres africanos (Lycaon pictus) 1806 

en Botsuana (Fraser-Celin et al., 2018). No obstante, se necesita más investigación socio-ecológica para 1807 

profundizar la comprensión de estos aspectos en el conflicto humano-Águila Poma (ver Capitulo 4). 1808 

Nuestro modelo socio-ecológico, a pesar de ser bastante simple, mostró un desempeño mucho mejor que 1809 

todos los modelos ecológicos, demográficos y socio-económicos alternativos para explicar la tolerancia 1810 

humana hacia el Águila Poma. Estos modelos alternativos incluyeron una muestra de modelos simples 1811 

que incluían solo el componente ecológico, solo el componente social o el resultado de la interacción de 1812 

ambos sistemas en el número de aves domésticas depredadas por el águila, así como varios otros modelos 1813 

que incluyen variables socio-económicas y demográficas previamente reportados como relevantes en 1814 

CHF de acuerdo con la literatura (Tablas 3.1, 3.2, 3.3; ver Ballejo et al., 2020, 2019; Cailly-Arnulphi et 1815 

al., 2017; Restrepo-Cardona et al., 2020). Por lo tanto, nuestros resultados están en consonancia con la 1816 

evidencia emergente que sugiere que la aplicación de modelos socio-ecológicos para CHF puede ser 1817 

informativa y beneficiosa (Behr et al., 2017; Carter et al., 2019, 2014; Ceauşu et al., 2019; Dressel et al., 1818 
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2018; Guerrero and Wilson, 2017; Pooley et al., 2017; Teixeira et al., 2020). Del mismo modo, un estudio 1819 

reciente que modela la tolerancia de las personas, hacia los tigres de Sumatra (Panthera tigris sumatrae), 1820 

una subespecie en peligro crítico de extinción, combinando información en modelos socio-ecológicos 1821 

con actitudes, emociones, normas, creencias espirituales y perfiles geográficos, arrojó predicciones de 1822 

tolerancia que fueron 32 veces mejores que los modelos basados solo en predictores sociales (Struebig 1823 

et al., 2018). Esos resultados son ejemplos claros de cómo un enfoque socio-ecológico puede mejorar 1824 

nuestra comprensión de los CHF con varias especies, incluidas rapaces con interés para la conservación. 1825 

Los conflictos humano-rapaces han sido ampliamente estudiados desde las perspectivas de las ciencias 1826 

biológicas (e.g. Madden et al., 2019; Restrepo-Cardona et al., 2019; Sarasola et al., 2010; Valkama et al., 1827 

2005) pero por lo general la evidencia socio-ecológica para informar la toma de decisiones y la 1828 

implementación de medidas de conservación ha sido dejada de lado (e.g. Ballejo et al., 2020, 2019; 1829 

Cailly-Arnulphi et al., 2017; Grande et al., 2018b; Restrepo-Cardona et al., 2020), limitando así las 1830 

alternativas para tomar medidas de conservación y por lo tanto el manejo exitoso en el mediano y largo 1831 

plazo. 1832 

El Plan de Conservación del Águila Poma en la Región Guavio considera que se debe mitigar las 1833 

amenazas relacionadas con el avance de la frontera agrícola en el hábitat nativo intacto de la especie y 1834 

mitigar el conflicto humano-Águila Poma (ver Zuluaga, 2018). Con base en la nueva evidencia socio-1835 

ecológica generada en este trabajo, parece evidente que la implementación de medidas de conservación 1836 

relacionadas con estas amenazas debe centrarse principalmente en áreas específicas donde existe un 1837 

mayor riesgo de conflicto humano-águila (i.e. veredas con la mayor cobertura de bosque, y entre estas, 1838 

aquellas con mayor densidad humana) para hacer un manejo más costo efectivo. Esta estrategia 1839 

optimizaría el uso de recursos económicos que normalmente son limitados y ayudaría a disminuir la 1840 

mortalidad del Águila Poma por la cacería ilegal donde es proporcionalmente más alta. Por lo tanto en 1841 
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las veredas con mayor proporción de bosque, donde las personas tienen menor tolerancia hacia Águila 1842 

Poma, se necesitan más recursos económicos y humanos para aumentar la tolerancia de las personas 1843 

hacia el Águila Poma. De la misma manera, el programa de educación ambiental para la conservación 1844 

del Águila Poma debe estar dirigido a un público amplio (Zuluaga, 2018), pero enfocado a áreas 1845 

específicas con registro histórico del conflicto humano-Águila Poma. Esas áreas podrían ser 1846 

determinadas por los registros históricos o actuales de Águila Pomas cazadas por las personas (ver 1847 

Nilsson et al., 2020). Así mismo, enfoques basados en la ciencia del cambio de comportamiento como la 1848 

"Teoría del comportamiento planeado" y la "Teoría del cambio" han mostrado resultados tangibles para 1849 

conseguir cambios de comportamientos humanos (Altringham et al., 2020; Center for Theory of Change, 1850 

2019; Nilsson et al., 2020) y deberían aplicarse en estas áreas de mayor conflicto humano-águila. 1851 

Finalmente, una forma de evaluar el éxito del Plan de Conservación del Águila Poma en la Región del 1852 

Guavio podría ser evaluar si las acciones de este programa realmente reducen el número de Águilas 1853 

Pomas cazadas en las veredas con mayor proporción de bosque nativo intacto en la Región del Guavio.  1854 

Conclusión 1855 

Este estudio presenta un buen ejemplo de cómo una interfaz abrupta de bosque nativo y agricultura puede 1856 

exacerbar el conflicto humano-Águila Poma. El enfoque socio-ecológico nos permitió comprender mejor 1857 

la compleja interacción entre la tolerancia de las personas, la cobertura de bosque, la densidad humana y 1858 

las pérdidas de aves domésticas. De esta manera, capturamos las múltiples dimensiones ecológicas y 1859 

sociales de este conflicto humano-águila, identificando las combinaciones de atributos que deben 1860 

considerarse para la toma de decisiones e implementación de medidas de conservación. Nuestros 1861 

hallazgos concuerdan con la evidencia general que sugiere que la cobertura de bosque está positivamente 1862 

asociada con los ataques de los depredadores silvestres a animales domésticos y estuvieron en 1863 

consonancia con la evidencia reciente que indica que la disminución de las poblaciones de los principales 1864 
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depredadores, así como de la biodiversidad de otros vertebrados, puede verse gravemente afectada por 1865 

la exacerbación de los CHF en áreas de interfaz entre hábitat nativo intacto y hábitats transformados para 1866 

la producción agrícola.  1867 
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Apéndice 3.1. Enfoque del sistema socio-ecológico aplicado a los conflictos humanos-fauna (CHF; adaptado de Carter et 1868 

al., 2014).  1869 

Se han desarrollado y aplicado varios enfoques de investigación a diferentes estudios en los que se ha considerado 1870 

explícitamente la interacción entre el sistema social y el sistema ecológico (Binder et al., 2013). En esta estudio utilizamos el 1871 

enfoque de sistemas socio-ecológicos integrados propuesto por Carter et al., (2014), para guiar nuestro estudio de las 1872 

complejas relaciones entre el Águila Poma y los humanos en la Región del Guavio (Andes orientales de Colombia). Su 1873 

conceptualización consiste del subsistema social, el subsistema ecológico y las interacciones socio-ecológicas bidireccionales 1874 

(o retroalimentaciones). El subsistema social comprende las comunidades humanas (i.e. veredas) y personas locales. El 1875 

subsistema ecológico comprende la vida silvestre y el uso del suelo (i.e. la cobertura de bosque) que caracteriza su hábitat. 1876 

Las dimensiones de cada uno de estos subsistemas (i.e. las comunidades humanas, las personas locales, la vida silvestre y la 1877 

cobertura de bosque) están interrelacionadas y, por lo tanto, influyen en las características del otro a través de interacciones 1878 

socio-ecológicas. 1879 

Al trascender una sola disciplina, este enfoque puede considerar los patrones y procesos que vinculan las personas y sus 1880 

actividades con la vida silvestre y sus hábitats. Además, puede identificar relaciones y retroalimentaciones claves entre las 1881 

personas y la vida silvestre. Finalmente, este enfoque facilita la comprensión de diferentes interacciones entre humanos y la 1882 

vida silvestre en varias escalas (e.g. espacia, temporal y organizativa; Carter et al., 2014).   1883 
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Apéndice 3.2. Procedimiento de muestreo probabilístico para estimar el tamaño de la muestra de las encuestas. 1884 

Aplicamos la fórmula de Bernard (fórmula 1), ajustada a poblaciones finitas (fórmula 2), para calcular el tamaño de muestra 1885 

de encuestas en dos Unidades Administrativas de Ordenación Forestal (UAOF): la UAFO Farallones y la UAFO Guavio 1886 

(Tabla 3.2):  1887 

n = Z2 (P) (Q) / intervalo de confianza)2 (fórmula 1) 1888 

donde n es el tamaño de la muestra, Z es el área bajo la curva normal que corresponde al límite de confianza que elegimos (es 1889 

decir, cuando el límite de confianza es del 95%, entonces z es 1.96). P es la proporción estimada de un atributo que está 1890 

presente en la población y Q es 1-P. Dado que el valor de p en nuestra población era desconocido, utilizamos p = 0,5, que es 1891 

conservador y da el mayor tamaño de la muestra (ver Bernard 2006). 1892 

Para poblaciones finitas, el tamaño de la muestra n se ajustó utilizando la siguiente ecuación: 1893 

n’ = n / 1+ (n – 1/N) (fórmula 2) 1894 

donde n es el tamaño de la muestra y N es el tamaño de la población. 1895 

Para calcular el tamaño de la muestra, se utilizó un nivel de confianza del 95%, un intervalo de confianza de siete puntos 1896 

porcentuales y un valor de p de 0,5 (n’ = 175).   1897 
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Apéndice 3.3. Veredas seleccionadas aleatoriamente (n=12) de un conjunto de 23 veredas con evidencia de conflicto humano-1898 

Águila Poma, recopilada entre 2006 y 2012 por CORPOGUAVIO (www.corpoguavio.gov.co). El tamaño de la población (N) 1899 

y número de hogares en cada vereda es presentado.  1900 

  1901 Municipio Vereda N Hogares Seleccionada 

Ubalá Algodones 100 33 si 

Gachalá Boca de Monte 440 111 si 

Gachalá Cascadas 45 10 si 

Gachalá Chinchorro 148 38 si 

Gachalá Frijolito 148 39 no 

Gachalá Guacamayas 82 22 si 

Gachalá Guarumal 117 28 no 

Gachalá La Diana 63 20 si 

Gachalá La Florida 194 49 si 

Gachalá Los Andes 96 21 si 

Gachalá Minas de Yeso 204 53 no 

Gachalá Montecristo 250 57 no 

Gachalá Murca 292 78 si 

Gachalá Piedra Gorda 148 38 si 

Gachalá Providencia 113 29 si 

Gachalá San Isidro 154 38 no 

Gachalá Santa Barbara 105 23 no 

Gachalá Sinaí 143 38 si 

Gachalá Tendidos de Rio Negro 58 17 no 

Medina Toquiza 37 9 si 

  2937 751  
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Apéndice 3.4. Tamaño de la población (N), número de hogares por vereda y tamaño de la muestra (n) en cada vereda 1902 

seleccionada.  1903 

  1904 

Municipio Vereda N Hogares n 

Gachalá Sinaí 143 38 8 

Gachalá Murca 292 78 19 

Gachalá Boca de Monte 440 111 25 

Gachalá Los Andes 96 21 5 

Gachalá Guacamayas 82 22 2 

Gachalá La Florida 194 49 11 

Gachalá La Diana 63 20 6 

Gachalá Piedra Gorda 148 38 3 

Gachalá Cascadas 45 10 2 

Gachalá Chinchorro 148 38 3 

Gachalá Providencia 113 29 1 

Medina Toquiza 37 9 3 

Ubalá Algodones 100 33 7 

Ubalá San Luis II 245 71 7 

Ubalá El Edén 25 16 2 

Ubalá Betania 259 78 8 

Ubalá Mundo Nuevo 62 19 4 

Ubalá La Playa 99 29 3 

Gachetá Sion 46 17 0 

Gachetá Muchindote 1492 369 35 

Gachetá Salinas 907 174 17 

Guasca Concepción 64 16 2 

Junín Aposentos 47 15 1 

Junín Nemosten 28 7 1 

  5175 1307 175 
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Capítulo 4: “La gobernanza ambiental deficiente puede influir 1905 

negativamente en el conflicto humano-Águila Poma” 1906 

 1907 

 1908 

 1909 

 1910 

 1911 

 1912 

 1913 

 1914 

 1915 

 1916 

 1917 

 1918 

 1919 

 1920 

 1921 

Capítulo publicado: 1922 

Zuluaga, S., Vargas, F.H., Kohn, S., Grande, J.M. Top-down local management, perceived contribution 1923 

to people, and actual detriments influence a rampant human‒top predator conflict in the Neotropics. 1924 

Perspect. Ecol. Conserv. https://doi.org/10.1016/j.pecon.2021.11.001  1925 
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Introducción 1926 

La conservación de grandes depredadores silvestres es uno de los problemas de conservación globales 1927 

más desafiantes en la actualidad. Aunque estas especies juegan un papel crítico en el ecosistema, 1928 

beneficiando a la sociedad (Gilbert et al., 2021), cuando su comportamiento representa una amenaza 1929 

percibida o real para las personas o especies animales asociadas con los seres humanos, surgen conflictos 1930 

y los depredadores suelen ser perseguidos (Conover, 2001; Inskip and Zimmermann, 2009; IUCN, 2020). 1931 

Para proteger a los depredadores silvestres y la biodiversidad en general, se han utilizado principalmente 1932 

dos formas de gobernanza ambiental que no son mutuamente excluyentes: los enfoques de abajo hacia 1933 

arriba y el de arriba hacia abajo (Bennett and Satterfield, 2018; Redpath et al., 2017; Treves et al., 2017). 1934 

Históricamente, diferentes culturas humanas alrededor del mundo han utilizado el enfoque de abajo hacia 1935 

arriba para restringir o regular el acceso a los recursos naturales, aunque en el último medio siglo ha 1936 

predominado el enfoque de arriba hacia abajo administrado por los gobiernos (Koprowski et al., 2019; 1937 

Rodrigues and Micael, 2021). Sin embargo, ninguno de los dos enfoques es una panacea en sí mismo, ya 1938 

que ambos pueden tener ventajas y desventajas dependiendo de la escala geográfica o el contexto 1939 

particular en el que se apliquen (Koprowski et al., 2019; Western and Wright, 1994). Por lo tanto, una 1940 

cogestión entre los diferentes actores (e.g. a través de una aplicación simultánea de medidas de abajo 1941 

hacia arriba y de arriba hacia abajo) ha estado tomando fuerza en los últimos años como la forma más 1942 

efectiva de manejar los conflictos humano-depredadores tope en todo el mundo (Killion et al., 2021; 1943 

Redpath et al., 2017; Salvatori et al., 2021, 2020).  1944 

La gestión de las interacciones entre humanos y depredadores tope en los países en desarrollo suele 1945 

plantear desafíos adicionales a los que se producen en los países desarrollados, como la financiación 1946 

limitada, la baja presencia institucional y la mala gobernanza (Fletcher and Toncheva, 2021; Gaynor et 1947 

al., 2016; Santangeli et al., 2019). La gobernanza es un sistema compuesto por instituciones, estructuras 1948 
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y procesos que determinan quién toma decisiones, cómo y para quién se toman, así como qué acciones 1949 

se toman, por quién, cómo y con qué efecto (Bennett and Satterfield, 2018). La mala gobernanza a nivel 1950 

nacional, por ejemplo, puede conducir a un aumento en el uso ilegal de armas de fuego o venenos para 1951 

controlar depredadores o a una extracción no controlada de vida silvestre y otros recursos naturales que 1952 

también podrían afectar a los depredadores, incluidas las grandes rapaces (Santangeli et al., 2019). 1953 

Aunque el Sur Global tiene una gran diversidad de depredadores tope (McClure et al., 2018; Miranda, 1954 

2017; Ripple et al., 2014), también incluye algunas de las zonas más afectadas por gobernanza deficiente 1955 

(Gaynor et al., 2016). La Región Neotropical es la más biodiversa del mundo pero también es la región 1956 

con mayor número de especies amenazadas (Allan et al., 2019; Gaynor et al., 2016). En esta región, los 1957 

sistemas de gobernanza ambiental se basan principalmente en el enfoque de arriba hacia abajo (Bennett 1958 

and Satterfield, 2018; Redpath et al., 2017; Treves et al., 2017) que en el enfoque de abajo hacia arriba 1959 

(e.g. Constantino, 2016; Schleicher et al., 2017). Por lo tanto, el acceso a los recursos naturales por parte 1960 

de la población rural suele ser controlado por las autoridades ambientales del gobierno, a veces con baja 1961 

legitimidad social, a través de regulaciones y leyes impuestas de arriba hacia abajo. Estas leyes, sin 1962 

embargo, muchas veces no son bien aplicadas debido a la falta de agentes de policía ambiental, 1963 

guardabosques, guardaparques o por sistemas judiciales ineficientes, por lo tanto, generalmente estas 1964 

regulaciones no son efectivas para controlar la persecución humana de depredadores silvestres 1965 

legalmente protegidos (Barbar et al., 2016; Engel et al., 2016; Giraldo-Amaya et al., 2021; Morcatty et 1966 

al., 2020; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021a).  1967 

Para gestionar eficazmente los conflictos humanos-depredadores tope en el Neotrópico a largo plazo, 1968 

debemos considerar los desafíos adicionales de tener sistemas ambientales con gobernanza deficiente. El 1969 

objetivo particular de la gobernanza ambiental es gestionar los comportamientos individuales y las 1970 

acciones colectivas de conformidad con la conservación de los bienes ambientales públicos a través de 1971 
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la gestión ambiental (i.e. los recursos, planes y acciones que resultan del funcionamiento de la 1972 

gobernanza; ver Bennett and Satterfield, 2018). Evidencia indirecta reciente sugiere la existencia de una 1973 

influencia negativa de la gobernanza deficiente a nivel nacional y local sobre varios conflictos humano-1974 

felinos, humano-rapaces y humano-reptiles en el Neotrópico (Barbar et al., 2016; Estrada-Pacheco et al., 1975 

2020; Giraldo-Amaya et al., 2021; Miranda et al., 2016; Morcatty et al., 2020; Plaza and Lambertucci, 1976 

2020; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zimmermann et al., 2021). Por lo tanto, para garantizar la 1977 

persistencia de las poblaciones de depredadores tope en los países neotropicales, necesitamos tener más 1978 

evidencia sobre cómo la gobernanza deficiente está influyendo en los conflictos humano-depredadores 1979 

tope en toda la región. Este conocimiento podría ser útil para que los gobiernos a través de sus agencias 1980 

ambientales y sus sistemas de gobernanza ambiental mejoren la conservación de los depredadores tope 1981 

(e.g. a través de una gestión conjunta con los diferentes actores; Redpath et al., 2017), y que las 1982 

organizaciones no gubernamentales (ONG) locales, así como el sector privado (e.g. agencias de turismo, 1983 

asociaciones productivas y otros) ayuden en este proceso (Carter and Linnell, 2016; Redpath et al., 2013; 1984 

Santangeli et al., 2019).  1985 

El Águila Poma es uno de los depredadores tope más amenazados en la región Neotropical, por lo que 1986 

requiere acciones de conservación urgentes (BirdLife International, 2021; Buechley et al., 2019). Una 1987 

pérdida de esta especie implicaría la pérdida de beneficios relevantes e irreemplazables que esta gran 1988 

rapaz proporciona a los ecosistemas de Bosques Montanos Andinos tropicales y subtropicales y en última 1989 

instancia, a la sociedad (Sekercioglu, 2006). Con un tamaño de población estimado de menos de 1000 1990 

individuos maduros, la especie es considerada “En Peligro” globalmente, por lo tanto, requiere acciones 1991 

urgentes de conservación (BirdLife International, 2021). El Águila Poma está amenazada por la pérdida 1992 

de hábitat y particularmente por la persecución humana en represalia por la depredación de aves 1993 

domésticas (BirdLife International, 2020; Echeverry-Galvis et al., 2014; Lehmann, 1959; Restrepo-1994 
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Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2020). Factores sociodemográficos, por sí mismos, no tienen una 1995 

contribución importante para explicar la tolerancia hacia este depredador tope (Zuluaga et al., 2021a), 1996 

sin embargo, la gobernanza de arriba hacia abajo, podría estar desencadenando descontento y conflictos 1997 

entre actores (i.e. conflictos humano-humano), por lo tanto, retroalimentando este conflicto humano-1998 

depredador tope (Capítulo 3; Zuluaga et al., 2021a) en grandes áreas geográficas.  1999 

Por otro lado, los perjuicios y/o beneficios de los depredadores tope a las personas (percibidos o reales) 2000 

ya han sido ampliamente considerados como impulsores importantes de la tolerancia humana hacia 2001 

depredadores tope en el continuo de conflicto a coexistencia (Bruskotter and Wilson, 2014; Frank et al., 2002 

2019; Kansky et al., 2016; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021a). A pesar de ello, para 2003 

nuestro conocimiento, los perjuicios o beneficios percibidos de los depredadores (en adelante, 2004 

contribuciones percibidas), los perjuicios reales de los depredadores (en adelante, perjuicios reales), la 2005 

gestión local de arriba hacia abajo y la gobernanza a nivel de país (en adelante, la gobernanza a nivel de 2006 

país) nunca se han integrado en un estudio empírico del conflicto humano-depredador tope. Por lo tanto, 2007 

nuestro objetivo en este capítulo es comprender cómo las contribuciones percibidas del Águila Poma, los 2008 

perjuicios reales, la gestión local de arriba hacia abajo y la gobernanza a nivel de país afectan el conflicto 2009 

humano-depredador tope con esta especie en el Neotrópico. Nuestra hipótesis es que la tolerancia de las 2010 

personas hacia el Águila Poma varía en base a las contribuciones percibidas de la especie por las 2011 

personas, los perjuicios reales generados por la especie, el apoyo a la gestión ambiental local de arriba 2012 

hacia abajo y la gobernanza a nivel de país. Basándonos en evidencias obtenidas de estudios anteriores, 2013 

testaremos las siguientes predicciones: 2014 

1. Contribuciones percibidas. Los perjuicios o beneficios percibidos de los depredadores por las 2015 

personas han sido ampliamente considerados como importantes conductores de la tolerancia humana 2016 

hacia los depredadores tope (Kansky et al., 2016; Kansky and Knight, 2014). Personas que perciben sólo 2017 
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perjuicios del Águila Poma serán menos tolerantes hacia este depredador tope que aquellos que sólo 2018 

perciben beneficios, perjuicios pero también beneficios, o ni perjuicios ni beneficios (i.e. no solo 2019 

perjuicios; Broekhuis et al., 2020; Struebig et al., 2018). 2020 

2. Perjuicios reales. La pérdida de animales domésticos debido a los depredadores silvestres es 2021 

considerada como uno de los principales impulsores de la baja tolerancia en los conflictos humano-2022 

depredadores tope (Inskip and Zimmermann, 2009; Zimmermann et al., 2010). Por lo tanto, las personas 2023 

que han sufrido pérdidas de aves domésticas por el Águila Poma serán menos tolerantes a este depredador 2024 

tope que las que no las han sufrido.  2025 

3. Gestión local de arriba hacia abajo. Las personas que desaprueban la gestión local de la autoridad 2026 

ambiental del gobierno (i.e. que desaprueben el funcionamiento de la gobernanza local de arriba hacia 2027 

abajo; Bennett and Satterfield, 2018) podrían ser menos tolerantes hacia los depredadores silvestres 2028 

(Engel et al., 2016; Redpath et al., 2017; Struebig et al., 2018). Mientras que, cuando las personas 2029 

aprueban la gestión local de la autoridad ambiental del gobierno serán más propensas a tener alta 2030 

tolerancia hacia los depredadores tope. 2031 

4. Gobernanza a nivel de país. La tolerancia humana hacia los depredadores está potencialmente 2032 

influenciada por la gobernanza a nivel de país (Santangeli et al., 2019). Aunque Ecuador y Colombia son 2033 

considerados dos países con gobernanza deficiente, Ecuador está peor clasificado que Colombia 2034 

(Kaufmann and Kraay, 2020). Por lo tanto, predecimos que en Ecuador la personas serán menos 2035 

tolerantes hacia el Águila Poma que las personas en Colombia.  2036 
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Materiales y métodos 2037 

Área de estudio  2038 

El área de estudio se localiza en los Andes Tropicales de Colombia y Ecuador (entre los 5,8° N y 1,5° S) 2039 

en un rango altitudinal de 2000 a 2800 metros sobre el nivel del mar (Figura 4.1). En esta zona hay un 2040 

importante bastión poblacional de Águila Poma en la cual se conocen 31 nidos (la mayoría de ellos de 2041 

Ecuador) que han sido monitoreados durante la última década como parte del Proyecto Águila Inca 2042 

Suramérica (https://www.researchgate.net/project/Black-and-chestnut-Eagle-Project-South-America). 2043 

Colombia y Ecuador están ubicados en la parte norte de los Andes y comparten una historia, cultura, 2044 

idioma, topografía, clima, biogeografía y economía similares, con ligeras diferencias en sus procesos de 2045 

gobernanza, leyes, tamaño y política. Por ejemplo, ambos países cuentan con autoridades ambientales 2046 

gubernamentales que ejecutan políticas nacionales, provinciales y municipales para controlar el uso de 2047 

recursos naturales y proteger los depredadores silvestres y la biodiversidad en general. Los sistemas de 2048 

gobernanza ambiental de todas estas autoridades se han basado históricamente en un enfoque de 2049 

gobernanza de arriba hacia abajo (Treves et al., 2017), donde la responsabilidad de conservar la 2050 

biodiversidad es principalmente del Estado nacional. En Ecuador, las agencias provinciales dependen del 2051 

gobierno central (ver Ley 37/1999 de Ecuador), aunque en los últimos años se han tomado acciones para 2052 

descentralizar la gobernanza ambiental. En Colombia las agencias son un poco más autónomas y el 2053 

gobierno central es solo uno entre varios otros actores (los demás actores son representantes de cada 2054 

municipio, gobierno departamental, ONG y sector privado entre otros; ver Ley 99/1993 de Colombia). 2055 

A pesar de eso y considerando la naturaleza del enfoque de arriba hacia abajo, el sistema de gobernanza 2056 

actual en ambos países no es lo suficientemente participativo y existe un vacío histórico en la inclusión 2057 

de la población local para trabajar activamente en estrategias de conservación basadas en la comunidad 2058 

y empoderarlos así con la conservación de la vida silvestre y los recursos naturales. 2059 
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Para testar nuestra hipótesis realizamos encuestas a pobladores del entorno de nidos ocupados de la 2060 

especie. Para llevar a cabo las encuestas, definimos un radio de 2 km (i.e. un área de 12,6 km2) alrededor 2061 

de 27 nidos conocidos del Águila Poma (área total de 340,2 km2). Esta distancia fue el punto medio de 2062 

la distancia mínima conocida entre dos nidos ocupados por la especie en nuestra área de estudio (i.e. ~4 2063 

km). Esto nos permitió incluir a las personas que viven dentro del territorio del águila, por lo tanto, 2064 

personas que podrían estar siendo influenciadas de manera similar por las águilas en todos los lugares 2065 

muestreados en ambos países (i.e. las personas que viven dentro del rango de forrajeo de las águilas). En 2066 

dicha área encuestamos el mayor número posible de personas alrededor de los sitios de anidación de 2067 

águilas. Las entrevistas se realizaron en el entorno de seis nidos en los Andes centrales y occidentales de 2068 

Colombia (número medio de hogares: 24, rango = 11-42) y alrededor de 21 nidos en los Andes del norte 2069 

y centro de Ecuador (número medio de hogares: 16, rango = 2-72). Este número de nidos seleccionado 2070 

por país corresponde a la cantidad de nidos que se conocían hasta la fecha en que fue realizado el estudio. 2071 

De los 31 nidos conocidos de Águila Poma en ambos países hasta la fecha del estudio, no realizamos 2072 

encuestas alrededor de dos sitios de anidación en Colombia y dos en Ecuador. Un nido en Ecuador está 2073 

en una reserva natural privada sin personas viviendo en sus cercanías mientras que los otros tres nidos 2074 

están ubicados en áreas remotas con difícil acceso. En Colombia, los nidos muestreados se localizaron 2075 

en los departamentos de Antioquia (n = 3), Huila (n = 2) y Tolima (n = 1), mientras que en Ecuador se 2076 

ubicaron en las provincias de Carchi (n = 1), Imbabura (n = 5), Napo (n = 4), Pichincha (n = 3) y 2077 

Tungurahua (n = 8). Las autoridades ambientales de estos departamentos (en Colombia) o provincias (en 2078 

Ecuador) son: CORANTIOQUIA (http://www.corantioquia.gov.co), CAM (www.cam.gov.co), 2079 

CORTOLIMA (www.cortolima.gov.co), Ministerio del Ambiente y Agua (MAAE, 2080 

www.ambiente.gob.ec) Carchi, MAAE Imbabura, MAAE Napo, MAAE Pichincha, y MAAE 2081 

Tungurahua, respectivamente. 2082 

http://www.corantioquia.gov.co/
http://(www.cam.gov.co),/
http://www.ambiente.gob.ec/
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Figura 4.1. Área de estudio dentro del rango de distribución del Águila Poma (Spizaetus isidori) (http://www.birdlife.org) en 2083 

el Neotrópico. Los nidos estudiados se localizaron en los Andes centrales y occidentales de Colombia (n = 6) y en los Andes 2084 

norte y central de Ecuador (n = 21).  2085 
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Colecta de datos  2086 

Las encuestas se realizaron entre el 30 de noviembre de 2019 y el 28 de febrero de 2020. Los encuestados 2087 

fueron contactados en sus viviendas y solo se encuestó a una persona mayor de 18 años por cada hogar. 2088 

Para asegurarnos que los encuestados conocieran el Águila Poma, primero les pedimos que nombraran 2089 

las especies de vida silvestre en el área con la que estaban familiarizados. Luego les pedimos que 2090 

identificaran el Águila Poma a partir de una foto (i.e. mostramos fotos de un águila adulta, otra de un 2091 

juvenil y una tercer foto de ambas aves juntas; Zuluaga et al., 2021a; Zuluaga and Echeverry-galvis, 2092 

2016). De los 359 encuestados, 282 personas reconocieron o habían oído hablar de la especie aunque con 2093 

diferentes los nombres comunes, tales como: Águila, Águila Crestada, Gavilán Cachudo, Ugabanga, 2094 

entre otros. Mientras que 77 personas no pudieron identificar la especie y tampoco estaban familiarizadas 2095 

con esta (76 en Ecuador y uno en Colombia; Tabla 4.1). Nuestra muestra alcanzó 60% de los hogares 2096 

que viven en un radio de 2 km alrededor de estos 27 nidos de águila. En todos los casos, los estándares 2097 

éticos de la metodología social se cumplieron informando a los encuestados que su participación era 2098 

voluntaria y que garantizaríamos su anonimato. 2099 

  2100 
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Tabla 4.1. Entrevistas realizadas a población rural alrededor de seis nidos en Colombia (C01-C06) y 21 nidos en Ecuador 2101 

(E01-E21). El tamaño de la población (N) se estimó en función del número de hogares (alrededor de 2 km del nido, i.e. 12,6 2102 

km2), el tamaño de la muestra (n) es el número de individuos encuestados alrededor de cada nido, y el tamaño final de la 2103 

muestra (n') es el conjunto de datos final teniendo en cuenta solo a las personas que conocían o estaban familiarizados con el 2104 

Águila Poma (Spizaetus isidori).  2105 

 2106 

 2107 

 2108 

 2109 

 2110 

 2111 

 2112 

 2113 

 2114 

 2115 

 2116 

 2117 

 2118 

 2119 

 2120 

ID de nido Departamento/Provincia N n n' 

C01 Huila 41 31 31 

C02 Huila 15 11 10 

C03 Tolima 10 5 5 

C04 Antioquia 25 20 20 

C05 Antioquia 11 9 9 

C06 Antioquia 42 36 34 

E01 Tungurahua 3 3 2 

E02 Tungurahua 7 4 4 

E03 Tungurahua 2 2 1 

E04 Tungurahua 16 11 6 

E05 Tungurahua 10 8 5 

E06 Tungurahua 15 11 8 

E07 Tungurahua 10 9 9 

E08 Tungurahua 72 51 30 

E09 Carchi 38 26 22 

E10 Imbabura 7 5 5 

E11 Imbabura 8 6 5 

E12 Imbabura 14 13 8 

E13 Imbabura 11 10 9 

E14 Imbabura 20 16 9 

E15 Pichincha 8 7 5 

E16 Pichincha 33 24 12 

E17 Napo 15 14 14 

E18 Napo 8 5 4 

E19 Napo 5 3 1 

E20 Napo  12 8 8 

E21 Pichincha 13 11 6 

Total  471 359 282 
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Cuestionario. En los cuestionarios se incluyeron variables definidas a priori a partir de literatura de 2121 

investigación socio-ecológica de interacciones humano-fauna silvestre (e.g. Ceauşu et al., 2019; Dressel 2122 

et al., 2018; Kansky et al., 2016; Lischka et al., 2018; Struebig et al., 2018; Zuluaga et al., 2021). 2123 

Realizamos una encuesta de preguntas cerradas sobre la tolerancia hacia el Águila Poma, la contribución 2124 

percibida (i.e. beneficios o perjuicios), los perjuicios reales (i.e. las pérdidas de aves domésticas por el 2125 

Águila Poma), el apoyo de la población local a la gestión local de arriba hacia abajo (i.e. la gestión de la 2126 

autoridad ambiental) y variables socio-demográficas (i.e. país, género, edad, años de educación, número 2127 

de aves domésticas que poseen y porcentaje de ingresos obtenidos de la producción agrícola), registros 2128 

históricos o actuales de águilas cazadas y el número de talleres ambientales en los que las personas han 2129 

participado, entre otros. Se obtuvo datos socio-demográficos con el fin de conocer algunas características 2130 

de la muestra y del número de talleres ambientales en los que las personas han participado debido a que 2131 

la principal estrategia de conservación de la gobernanza local de arriba hacia abajo para persuadir a las 2132 

personas de coexistir con los depredadores es a través de leyes y talleres ambientales.  2133 

La tolerancia hacia el Águila Poma fue seleccionada como variable de respuesta y se midió como una de 2134 

tres posibles tendencias poblacionales de la especie con las cuales las personas estarían conformes. Es 2135 

decir, se preguntó a las personas si les gustaría que la tendencia poblacional del Águila Poma fuera: 2136 

disminuyendo (i.e. baja tolerancia), estable (i.e. neutral) o aumentando (i.e. alta tolerancia). Las 2137 

contribuciones percibidas se midieron preguntando a los encuestados si percibían el águila como 2138 

perjudicial o benéfica (posible respuesta: beneficiosa, perjudicial, ambos o ninguno). Los perjuicios 2139 

reales se midieron preguntando a los encuestados si habían perdido aves domésticas por depredación de 2140 

Águila Poma en el pasado (posible respuesta: sí o no). Para evaluar el apoyo de las personas a la gestión 2141 

local de arriba hacia abajo, se preguntó si aprobaban o desaprobaban la gestión de la autoridad ambiental 2142 

gubernamental en cada jurisdicción geográfica. Cuando expresaron su falta de conocimiento sobre la 2143 
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gestión de la autoridad ambiental gubernamental y, por lo tanto, cómo funciona la gobernanza de arriba 2144 

hacia abajo, su respuesta fue marcada como: no tiene una opinión. La gobernanza a nivel de país se midió 2145 

por el país donde se encuestó a las personas (i.e. Ecuador o Colombia). Los registros históricos o actuales 2146 

de águilas cazadas se evalúan en función del comportamiento auto-reportado y la triangulación entre los 2147 

encuestados (i.e. preguntándole a las personas si sabían si sus vecinos habían cazado algún Águila Poma 2148 

en el pasado). Esa información se utilizó para estimar la prevalencia de territorios con águilas cazadas. 2149 

La edad, el nivel de educación, el número de aves domésticas que poseen, el porcentaje de ingresos que 2150 

reciben de la producción agrícola y el número de talleres ambientales en los que han participado las 2151 

personas se consideraron variables continuas.  2152 

Análisis estadísticos 2153 

Primero hicimos un gráfico de nuestras hipótesis para conocer la media y el error estándar de la tolerancia 2154 

según cada una de las variables predictoras (Figura 4.2). Para obtener esto, recodificamos la tolerancia 2155 

como una variable discreta (ver Struebig et al., 2018), de la siguiente manera: -1 = disminuyendo, 0 = 2156 

estable y 1 = aumentando. Se utilizó estadística descriptiva para la presentación de resultados socio-2157 

demográficos y del número de talleres ambientales en los que han participaron las personas. Algunos 2158 

datos socio-demográficos faltantes se imputaron utilizando el paquete missMDA en R (Josse and Husson, 2159 

2016). Se realizó una prueba chi-cuadrado (χ2) para probar la independencia entre las contribuciones 2160 

percibidas y los perjuicios reales por parte del Águila Poma entre países. Se utilizó un Welch t-test para 2161 

evaluar la influencia del país en el número de talleres ambientales en los que participaron las personas. 2162 

Utilizamos modelos lineales generalizados (MLG) para probar nuestra hipótesis considerando la 2163 

tolerancia como nuestra variable de respuesta multinomial (Ripley and Venables, 2021; Zuur et al., 2009) 2164 

Antes del análisis MLG, se recodificaron dos de los predictores como variables binomiales, estos son: 2165 

contribución percibida (solo perjuicios = perjuicios y no solo perjuicios = beneficios, ambos y ninguno) 2166 
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y gestión local de arriba hacia abajo (aprobación = aprobación y desaprobación = desaprobación o no 2167 

tenía una opinión de la administración local de arriba hacia abajo). Nuestra hipótesis se expresó en un 2168 

modelo matemático hipotético (MH), de la siguiente manera: 2169 

Tolerancia ~ contribuciones percibidas + perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo + 2170 

gobernanza a nivel de país 2171 

2172 

Figura 4.2. Distribución media y error estándar de la tolerancia según cada una de las variables predictoras incluidas en 2173 

nuestra hipótesis considerando 282 entrevistas realizadas alrededor de 27 nidos de Águila Poma (Spizaetus isidori) en 2174 

Colombia y Ecuador.  2175 
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Con el fin de determinar si nuestro MH era el mejor explicando los datos, lo comparamos con modelos 2176 

alternativos más simples (MA) que incluían todas las combinaciones de tres de las cuatro variables en el 2177 

MH (e.g. un modelo que incluye perjuicios percibidos + perjuicios reales + gestión local de arriba hacia 2178 

abajo); otro modelo que incluye los perjuicios percibidos + la gestión local de arriba hacia abajo + la 2179 

gobernanza a nivel de país, y así sucesivamente), después con combinaciones de las variables de a dos 2180 

y después con una variable. Además, para descartar  relaciones de interacción entre las variables, 2181 

particularmente de la gestión local de arriba hacia abajo con perjuicios percibidos y perjuicios reales, 2182 

comparamos nuestro MH con un modelo alternativo que incluyó las interacciones y efectos 2183 

independientes (i.e. MAI: Tolerancia ~ perjuicios percibidos + perjuicios reales + gestión local de arriba 2184 

hacia abajo + perjuicios percibidos:gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales:gestión local 2185 

de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país) y modelos más sencillos derivados de este (Tabla 2186 

4.2).  2187 
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Tabla 4.2. Comparación de nuestro modelo hipotético (MH) de tolerancia con un conjunto de modelos alternativos (MA) más simples y modelos alternativos considerando 2188 

interacciones (MAI). * = considerar las interacciones y el efecto independiente de las variables. Ver Materiales y métodos. 2189 

 2190 

Modelo Variables incluidas 

MH Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MA1 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo  

MA2 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MA3 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales + gobernanza a nivel de país 

MA4 Tolerancia ~ Perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MA5 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + gestión local de arriba hacia abajo  

MA6 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales 

MA7 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + gobernanza a nivel de país 

MA8 Tolerancia ~ Perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo  

MA9 Tolerancia ~ Gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MA10 Tolerancia ~ Perjuicios reales + gobernanza a nivel de país 

MA11 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos 

MA12 Tolerancia ~ Gestión local de arriba hacia abajo 

MA13 Tolerancia ~ Perjuicios reales 

MA14 Tolerancia ~ Gobernanza a nivel de país 

MAI1 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MAI2 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo 

MAI3 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales + gobernanza a nivel de país 

MAI4 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MAI5 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MAI6 Tolerancia ~ Perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 

MAI7 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo 

MAI8 Tolerancia ~ Perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo 
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Antes del análisis, se evaluó la multicolinealidad para todos los modelos mediante el cálculo de los 2191 

factores de inflación de varianza (VIF) utilizando el paquete car. Los VIF obtenidos para todos los 2192 

predictores utilizados fueron ~1, muy por debajo del valor umbral y por lo tanto no hay multicolinealidad 2193 

entre las variables (ver O’Brien, 2007). A través del enfoque “Teoría de la Información”, utilizando el 2194 

criterio de información de Akaike (AIC) y los pesos de Akaike (ωi), determinamos la parsimonia de 2195 

nuestro MH describiendo los datos con respecto a los MA (Richards et al., 2011). Los modelos se 2196 

clasificaron de acuerdo con el Criterio de Información de Akaike corregido para tamaños de muestra 2197 

pequeños (AICc). Los pesos de Akaike (ωi) estiman que la probabilidad de un modelo es el mejor 2198 

modelo. El modelo con menor valor AICc y peso de Akaike más alto fue el modelo que mejor se ajustó 2199 

a nuestros datos. Consideramos los modelos en los que la diferencia en AIC en relación con el mejor 2200 

modelo es <2 como modelos alternativamente bien soportados (Burnham and Anderson, 2004, 2002). A 2201 

través del paquetes nnet y lme4 ajustamos los modelos multinomiales y los comparamos entre sí, 2202 

respectivamente (Bates et al., 2015; Ripley and Venables, 2021). En todos los casos utilizamos R versión 2203 

3.6.3 (R Development Core Team, 2014). 2204 

Resultados 2205 

Características socio-demográficas de la muestra 2206 

De todos los encuestados (n = 282), el 62% fueron hombres y el 38% mujeres. La edad media de los 2207 

encuestados fue de 48,2 años (DE ± 16,3) y el número medio de años de educación formal fue 6,6 (DE 2208 

± 4,3). El porcentaje de ingresos obtenidos de la producción agrícola fue del 64,9% (ED = 44,7) y el 2209 

número medio de aves domésticas fue de 18,1 (DE ± 65. 4). El número medio de hogares alrededor de 2210 

un radio de 2 km del nido de Águila Poma fue de 19,9 (DE ± 15,5; rango = 2-72), con una media de 2,3 2211 

personas por hogar (i.e. ~ 1.088 personas; n = 27 nidos). El número medio de talleres ambientales en los 2212 

que participaron las personas fue de 5,5 (DE ± 23,1). Encontramos una diferencia marginal en el número 2213 

de talleres ambientales en los que las personas han participado a nivel de país (t = -1,566; p = 0,11), con 2214 
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un mayor número de talleres ambientales en Colombia (media = 8,84; DE ± 35,40) que en Ecuador 2215 

(media = 3,33; DE ± 8,72). 2216 

Modelo de conflicto humano-depredador tope 2217 

Cerca de una cuarta parte (23,41%, 66 de 282) de los encuestados mostraron baja tolerancia hacia el 2218 

águila, el 35,46% fueron neutrales (100 de 282) y el 41,13% tuvieron alta tolerancia (116 de 282). El 2219 

modelo que mejor se ajustó a los datos para explicar la tolerancia hacia el Águila Poma fue un modelo 2220 

alternativo que incluyó: perjuicios percibidos, perjuicios reales y gestión local de arriba hacia abajo 2221 

como términos aditivos (Tabla 4.3). Este mostró una relación negativa entre la tolerancia de las personas 2222 

hacia el Águila Poma y los perjuicios percibidos, los perjuicios reales y la desaprobación de la gestión 2223 

local de arriba hacia abajo (R2 = 0,205; ωi = 0,775; Tabla 4.3). Nuestro modelo hipotético propuesto 2224 

(HM1), que incluyó el país como una de las variables predictivas, no mostró el mejor desempeño con los 2225 

datos (Tabla 4.4). Los modelos que incluyen interacciones entre variables tampoco fueron buenos 2226 

ajustando los datos. 2227 

Tabla 4.3. Regresión logística multinomial del modelo mejor modelo (MA1: Tolerancia ~ Contribuciones percibidas + 2228 

perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo) que describe los predictores de la tolerancia de las personas hacia el 2229 

Águila Poma (Spizaetus isidori) en Colombia y Ecuador. Desviación Estándar = DE 2230 

2231 MA1 β DE z valor P valor 

Aumentando vs, disminuyendo,  

Intercepto  3,323 0,583  5,704 0 

Contribuciones percibidas: solo perjuicios -3,813 0,587 -6,500 0 

Perjuicios reales: si -1,760 0,402 -4,379 0 

Gestión local de arriba hacia abajo: aprueba  1,282 0,400  3,208 0,001 

Aumentando vs, estable 

Intercepto   0,803 0,273  2,945 0,003 

Contribuciones percibidas: solo perjuicios -1,800 0,311 -5,784 0 

Perjuicios reales: si  -0,520 0,321 -1,619 0,106 

Gestión local de arriba hacia abajo: aprueba  0,712 0,310  2,300 0,021 
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Tabla 4.4. Comparación del rendimiento de nuestro modelo hipotético (MH) con respecto a otros modelos alternativos (MA) y modelos alternativos considerando 2232 

interacciones (MAI). Los modelos se clasifican de acuerdo con el Criterio de Información de Akaike corregido para tamaños de muestra pequeños (AICc). Además de 2233 

AICc, se proporcionan ΔAICc, pesos de Akaike (ωi) y el número de parámetros (k). * = considera las interacciones y el efecto independiente de las variables. 2234 

2235 

Modelo Variables incluidas k AICc ΔAICc ωi 

MA1 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo 8 498.93 0 0.775 

HM1 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 10 502.74 3.82 0.115 

MAI3 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales + gobernanza a nivel de país 12 505.30 6.38 0.032 

MAI2 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo  12 505.37 6.45 0.031 

MA6 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales 6 506.04 7.12 0.022 

MAI4 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país  12 506.73 7.80 0.016 

MAI1 
Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel 

de país 14 509.20 10.27 0.005 

MA3 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + perjuicios reales + gobernanza a nivel de país 8 509.37 10.45 0.004 

MA5 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + gestión local de arriba hacia abajo  6 516.51 17.58 0 

MAI7 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo  8 519.81 20.89 0 

MA2 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza del país 8 519.82 20.89 0 

MA11 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos 4 522.42 23.49 0 

MAI5 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza del país 10 523.13 24.20 0 

MA7 Tolerancia ~ Perjuicios percibidos + gobernanza del país 6 524.79 25.86 0 

MA8 Tolerancia ~ Perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo  6 579.30 80.38 0 

MA4 Tolerancia ~ Perjuicios reales + gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza del país 8 580.73 81.81 0 

MA10 Tolerancia ~ Perjuicios reales + gobernanza del país 6 581.37 82.45 0 

MA13 Tolerancia ~ Perjuicios reales 4 581.68 82.75 0 

MAI8  Tolerancia ~ Perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo 8 583.18 84.25 0 

MAI6  Tolerancia ~ Perjuicios reales*gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza del país 10 584.74 85.82 0 

MA14 Tolerancia ~ Country 4 605.37 106.45 0 

MA9 Tolerancia ~ Gestión local de arriba hacia abajo + gobernanza a nivel de país 6 605.65 106.72 0 

MA12 Tolerancia ~ Gestión local de arriba hacia abajo 4 607.23 108.30 0 
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Perjuicios percibidos y reales  2236 

El porcentaje de personas que percibieron solo perjuicios (58,15%, 164 de 282) fue mayor que aquellos 2237 

que tuvieron perjuicios reales (40,43%, 114 de 282) asociados con la especie (χ2 = 5,599; p = 0,018). Más 2238 

personas percibieron solo perjuicios del Águila Poma en Ecuador (66%, 114 de 173) que en Colombia 2239 

(46%, 50 de 109) (χ2 = 7,340; p = 0,007). Además, en Ecuador más personas (46%, 80 de 173) sufrieron 2240 

depredación de aves domésticas por el Águila Poma (i.e. perjuicios reales) que en Colombia (31%, 34 de 2241 

109) (χ2 = 4,161; p = 0,041). 2242 

Gestión local de arriba hacia abajo 2243 

El apoyo a la gestión local de arriba hacia abajo estuvo bastante dividido. Más de la mitad de los 2244 

encuestados (52,1%, 147 de 282) la aprobaron, el 40,4% (114 de 282) lo desaprobaron y el 7,5% (21 de 2245 

282) no tuvieron una opinión. La tolerancia de las personas hacia el Águila Poma difirió entre los que 2246 

aprobaron y desaprobaron la gestión local de arriba hacia abajo (χ2 = 7,866; p = 0,0196; n = 261). De 2247 

las personas que aprobaban, el 48% (70 de 147) tuvo una tolerancia alta, el 33% (49 de 147) fueron 2248 

neutrales y el 19% tuvo una tolerancia baja (28 de 147). Mientras que de las personas que desaprobaron, 2249 

el 37% (42 de 114) tuvo una alta tolerancia, la misma proporción (i.e. el 37%, 42 de 114) tuvo una 2250 

tolerancia baja y el 26% (30 de 114) fue neutral. De las personas que no tuvieron una opinión de la 2251 

gestión local de arriba hacia abajo, el 19% (4 de 21) tuvo una alta tolerancia, el 38% (8 de 21) fue 2252 

neutral y el 43% (9 de 21) tuvo baja tolerancia. 2253 

En cuanto a la gestión local de arriba hacia abajo de las autoridades ambientales gubernamentales. En 2254 

Colombia, el 30,2% de los encuestados (19 de 63) desaprobaron la gestión de CORANTIOQUIA, 29,3% 2255 

(12 de 41) desaprobaron la gestión de CAM, y todos (5 de 5) desaprobaron la gestión de CORTOLIMA. 2256 

En Ecuador, el 36,4% de los encuestados (8 de 22) desaprobaron la gestión de MAAE Carchi, el 52,8% 2257 

(19 de 36) desaprobaron la gestión de MAAE Imbabura, el 59,3% (16 de 27) desaprobaron la gestión de 2258 
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MAAE Napo, el 30,4% (7 de 23) desaprobaron la gestión de MAE Pichincha, y el 43,1% (28 de 65) 2259 

desaprobaron la gestión de MAAE Tungurahua. 2260 

Prevalencia de águilas cazadas en territorios de anidación y jurisdicciones geográficas 2261 

Obtuvimos evidencia de cacería de Águila Poma en el 59% de los nidos muestreados (4 de 6 nidos en 2262 

Colombia y 12 de 21 en Ecuador) y en las todas las jurisdicciones geográficas de las ocho autoridades 2263 

ambientales gubernamentales. La proporción de nidos con evidencia de caza furtiva (nidos con evidencia 2264 

de caza furtiva/nidos muestreados) por departamento o provincia fueron: 0,7 (2/3) en Antioquia, 0,5 (1/2) 2265 

en Huila, 1(1/1) en Tolima, 1(1/1) en Carchi, 0,6 (3/5) en Imbabura, 0,75 (3/4) en Napo, 0,7 (2/3) en 2266 

Pichincha, y 0,4 (3/8) en Tungurahua, respectivamente. Casi para todos estos registros, los cazadores 2267 

informaron sobre el incidente. Solo en dos sitios, los cazadores señalados por la comunidad como los 2268 

responsables de haber cazado el Águila Poma en el pasado, no reconocieron haberlo hecho. 2269 

Discusión  2270 

La tolerancia de las personas hacia el Águila Poma fue menor cuando éstas percibieron a la especie como 2271 

perjudicial, recibieron perjuicios y cuando desaprobaron la gestión local de arriba hacia abajo, sin 2272 

embargo, cada una de estas variables influyó independientemente como se refleja en la estructura aditiva 2273 

del modelo mejor ajustado. Más de la mitad de las personas aprobó la gestión local de arriba hacia abajo, 2274 

el 7,5% no tuvo una opinión y el resto la desaprobó. Registramos la cacería de águilas en la mayoría de 2275 

nidos muestreados y en las ocho jurisdicciones geográficas de las autoridades ambientales 2276 

gubernamentales evaluadas.  2277 

La gobernanza a nivel de país no se mantuvo en el mejor modelo (según la selección de modelos), aunque 2278 

las personas en ambos países tuvieron ligeras diferencias en su tolerancia media (Figura 2). Además, 2279 

tanto el porcentaje de personas que percibieron solo perjuicios como los perjuicios reales generados por 2280 

el Águila Poma fueron mayores en Ecuador que en Colombia. Esta falta de diferencias claras a nivel de 2281 
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país puede explicarse por el hecho de que ambos países son muy similares y tienen gobernanzas 2282 

deficiente con diferencias mínimas entre ellos (ver Kaufmann and Kraay, 2020). Ambos también tienen 2283 

una desaprobación similar de la gestión de gobernanza local de arriba hacia abajo de las autoridades 2284 

ambientales con quienes los pobladores rurales tienen que tratar directamente. Por lo tanto, la 2285 

desaprobación de la gestión local de arriba hacia abajo puede estar influyendo en la baja tolerancia de las 2286 

personas hacia las águilas y, en consecuencia, afectando de la misma manera la alta persecución humana 2287 

de este depredador tope en ambos países. De hecho, al menos el 30% de la población local en ambos 2288 

países desaprobó la gestión local de arriba hacia abajo de todas las autoridades ambientales 2289 

gubernamentales evaluadas. Además, en una región de Ecuador la tasa de desaprobación fue a 59% 2290 

mientras que en una de Colombia fue a 100%. Debido a que una mayor desaprobación de la gestión local 2291 

de arriba hacia abajo también significa una menor tolerancia hacia las águilas y consecuentemente 2292 

persecución, no es sorprendente que las águilas fueran cazadas en todas las jurisdicciones geográficas 2293 

estudiadas de ambos países. 2294 

Evidencia emergente sobre conflictos humanos-depredador tope sugiere la necesidad de ser cautelosos a 2295 

la hora de generalizar resultados y medidas de conservación (Dickman, 2010; Frank et al., 2019; IUCN, 2296 

2020). Por ejemplo, un estudio reciente sobre los factores socio-económicos que afectan el conflicto 2297 

humano-jaguar en el Neotrópico mostró que cada caso de conflicto es probablemente único, por lo tanto, 2298 

cada uno requiere soluciones particulares (Zimmermann et al., 2021). Nuestro estudio no estuvo 2299 

enfocado solo a considerar factores socio-económicos (como Zimmermann et al., 2021) sino también en 2300 

la evaluación del efecto de políticas ambientales en las interacciones humano-depredadores tope (i.e. la 2301 

gestión local de arriba hacia abajo y la gobernanza a nivel nacional; ver Bennett and Satterfield, 2018; 2302 

Lischka et al., 2018). Por lo tanto, a diferencia de Zimmermann et al., (2021), proporcionamos evidencia 2303 

sobre cómo la influencia de las contribuciones percibidas, los perjuicios reales y la desaprobación de la 2304 

gestión local de arriba hacia abajo en los conflictos humanos-depredador tope pueden generalizarse, al 2305 



 124 

menos, al bastión poblacional de Águila Poma estudiado en Colombia y Ecuador. Sin embargo, el 2306 

contexto socio-ecológico local, de cada conflicto humano-Águila Poma debe ser considerado para 2307 

informar medidas técnicas y cognitivas específicas de conservación (e.g. Capítulo 3).  2308 

El Águila Poma sufre una persecución generalizada que requiere acciones urgentes de conservación y 2309 

mitigación de conflictos (BirdLife International, 2021; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2310 

2021a). Las percepciones de las personas sobre el Águila Poma como un depredador potencial de aves 2311 

domésticas fueron más altas que el daño real que el águila causó a través de la depredación, lo que sugiere 2312 

que algunos factores subyacentes relacionados al conflicto humano-depredador están presentes (e.g.  2313 

riesgos percibidos, norma social, entre otros) (Dickman, 2010; Lischka et al., 2020; Thondhlana et al., 2314 

2020). Como ha sido sugerido con frecuencia, en los últimos tiempos, está claro que el uso de 2315 

herramientas de las ciencias sociales y del comportamiento humano (e.g. la psicología de la conservación 2316 

y el marketing de la conservación; Grande et al., 2018; Zuluaga et al., 2020b, 2020a) serán necesarias 2317 

para cambiar esta percepción desproporcionada del riesgo de depredación de animales domésticos 2318 

(Bruskotter and Wilson, 2014; Dickman, 2010). Además, para balancear los perjuicios percibidos y los 2319 

perjuicios reales causados por la especie, se necesitarán medidas específicas para reducir la depredación 2320 

de las aves de corral. Entre ellas, algunas opciones incluyen medidas de protección de las aves domésticas 2321 

mediante la construcción de corrales, cercas o refugios para las aves de corral considerando principios 2322 

agroecológicos (e.g. plantando café de sombra, moras, granadilla, árboles frutales o cultivos alternativos 2323 

donde las gallinas se pueden esconder). De esta forma, además de diversificar los recursos económicos 2324 

que ingresan a las familias de agricultores se facilita el escape o refugio de las aves de corral frente a de 2325 

los depredadores voladores (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019; Zuluaga et al., 2021a). Sin embargo, 2326 

como muestra este estudio, manejar la situación actual de la especie no solo depende de intervenciones 2327 

técnicas o cognitivas locales para mitigar el conflicto humano-águila (ver Baynham-Herd et al., 2018), 2328 

como se ha sugerido antes (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019; Zuluaga et al., 2021a). Nuestros 2329 
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resultados indican que también necesitamos intervenciones estructurales para cambiar el contexto actual 2330 

y hacer que los sistemas de gobernanza actuales sean más colaborativos e inclusivos (Baynham-Herd et 2331 

al., 2018; Redpath et al., 2017). Este cambio estructural podría lograrse interviniendo las políticas y 2332 

prácticas de conservación hacia una gobernanza más participativa (i.e. de abajo hacia arriba y una 2333 

cogestión entre actores) donde la aplicación de medidas de abajo hacia arriba y de arriba hacia abajo 2334 

pueda integrarse mejor dependiendo de cada contexto socio-ecológico local (Redpath et al., 2017; 2335 

Salvatori et al., 2021, 2020). Esta estrategia ya ha demostrado ser eficaz en la prevención de la 2336 

deforestación y la cacería excesiva en zonas del Neotrópico (Constantino, 2016; Schleicher et al., 2017) 2337 

y también podría ser útil para la conservación de otros depredadores tope en la región Neotropical. 2338 

En el contexto actual de gobernanza local de arriba hacia abajo, las estrategias de conservación basadas 2339 

en el gobierno que intentan persuadir a las personas para coexistir con la vida silvestre, incluidos los 2340 

depredadores topes (i.e. leyes ambientales y talleres) no son lo suficientemente efectivas (ver Barbar et 2341 

al., 2016; Giraldo-Amaya et al., 2021; Morcatty et al., 2020; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et 2342 

al., 2021). Una estrategia de conservación de abajo hacia arriba (y cogestión) probablemente lograría 2343 

mejores resultados. Por ejemplo, en ambos países las personas han participado en un número similar de 2344 

talleres ambientales, sin embargo, nuestros resultados indican que la participación en talleres no afecta 2345 

la tolerancia hacia los depredadores tope o al menos no cambia el contexto actual de cacería generalizada 2346 

de estos. Probablemente ésta es la razón por la cual estos talleres mencionados no son efectivos para 2347 

abordar todos los factores que de manera independiente conducen los conflictos humano-depredadores 2348 

tope. Por lo tanto, al cambiar el contexto actual hacia un sistema de gobernanza con estrategias de 2349 

conservación basadas en la comunidad (fomentada a través de la ciencia ciudadana, la conservación 2350 

participativa y/o los productos amigables con la vida silvestres), se podría lograr un mejor equilibrio 2351 

entre la gobernanza local de arriba hacia abajo y de abajo hacia arriba, y los talleres ambientales podrían 2352 

servir para mejorar la cooperación, negociación y diálogo (e.g. a través del diálogo de saberes, la 2353 
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coproducción de conocimiento y la planificación participativa). De esta manera, podríamos mejorar la 2354 

confianza y la comunicación entre los diferentes grupos de actores y así influir en el sistema de 2355 

gobernanza local para hacerlo más efectivo (e.g. Killion et al., 2020; Koprowski et al., 2019; Martin, 2356 

2020; Young et al., 2021). Un avance importante en esta dirección es el Acuerdo Regional sobre Acceso 2357 

a la Información, Participación Pública y Justicia en Asuntos Ambientales en América Latina y el Caribe 2358 

(i.e. el Acuerdo de Escazú), sin embargo, a pesar de su entrada en vigor el 22 de abril de 2021, al menos, 2359 

la mitad de los países no lo han ratificado hasta la fecha (CEPAL, 2021). 2360 

Cuantificar y modelar comportamientos humanos considerados ilegales, como la cacería de depredadores 2361 

protegidos por la ley, es una tarea desafiante debido a los múltiples factores involucrados. Cuando se 2362 

obtienen estos datos a partir de encuestas o entrevistas, siempre existe el riesgo de que algunos 2363 

encuestados no respondan con la verdad. Para evitar esto, antes de la entrevista informamos a los 2364 

encuestados que aseguraríamos su anonimato y adicionalmente triangulamos información entre vecinos 2365 

de una misma área. Obtuvimos evidencias de cacería del Águila Poma en el 59% de los nidos 2366 

muestreados y en todas las jurisdicciones geográficas evaluadas, tanto directamente de los cazadores 2367 

como indirectamente (por triangulación entre los encuestados). Incluso si nuestros datos pudieran 2368 

subestimar la verdadera presión de cacería de la especie, nuestros resultados son lo suficientemente 2369 

preocupantes como para considerar la adopción de medidas urgentes para mitigar la cacería de la especie 2370 

en las áreas estudiadas. Nuestros datos sobre la prevalencia de la cacería  se limitaron a alrededor de los 2371 

sitios de anidación en una escala temporal amplia (i.e. registros históricos de águilas cazadas), por lo 2372 

tanto, comparaciones con datos obtenidos por otros métodos o en escalas temporales más acotadas y/o 2373 

en escalas geográficas más amplias deben hacerse con precaución (Zuluaga et al., 2021). Además, con 2374 

el fin de mejorar la fiabilidad de nuestros modelos de tolerancia, comparamos nuestro modelo hipotético 2375 

con modelos más simples y modelos más complejos considerando interacciones entre variables. Esto nos 2376 
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permitió entender que las variables predictivas influyen independientemente en la tolerancia y por lo 2377 

tanto en la cacería de la especie.  2378 

La baja tolerancia y la persecución humana hacia el Águila Poma en los sitios de anidación ocurren con 2379 

mayor probabilidad cuando las personas perciben el águila como perjudicial, han tenido perjuicios 2380 

causados por el águila y desaprueban la gestión local de arriba hacia abajo, aunque estas variables 2381 

influyen en la tolerancia independientemente unas de otras. Por lo tanto, la persecución humana 2382 

generalizada de este depredador tope en el contexto de desaprobación de la gestión local de arriba hacia 2383 

abajo (independientemente de los perjuicios percibidos o recibidos) por los pobladores rurales, sugiere 2384 

que los efectos negativos de la mala gobernanza a nivel local y nacional también podrían afectar a otros 2385 

conflictos de depredadores humanos en la región. La mayoría de los países neotropicales tienen 2386 

gobernanza deficiente con diferencias mínimas entre ellos (ver Kaufmann and Kraay, 2020). En general, 2387 

todos estos países tienen estrategias de conservación basadas en leyes que limitan el uso de los recursos 2388 

naturales y protegen la vida silvestre (incluidos los depredadores) que son impuestas por el gobierno de 2389 

arriba hacia abajo (Dickman, 2010; Redpath et al., 2017) con una contribución pobre o nula de las 2390 

personas que viven cerca de la vida silvestre (y con poca o ninguna contribución de la gobernanza de 2391 

abajo hacia arriba; pero ver Constantino, 2016; Schleicher et al., 2017). Sin embargo, en la mayoría de 2392 

los países la proliferación ilegal de armas de fuego, la escasa presencia de las autoridades y la corrupción 2393 

impiden la aplicación efectiva de la gobernanza de arriba hacia abajo (Santangeli et al., 2019). Por lo 2394 

tanto, la persecución humana generalizada de otros depredadores tope neotropicales como el Jaguar, el 2395 

Puma y el Águila Arpía o carroñeros como el Cóndor Andino (Vultur gryphus) también está 2396 

probablemente influenciada por una gobernanza deficiente a escala local, nacional y regional 2397 

independientemente de las contribuciones percibas de estas especies y los perjuicios reales que las 2398 

personas reciben de estas (e.g. Engel et al., 2016; Estrada-Pacheco et al., 2020; Giraldo-Amaya et al., 2399 
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2021; Knox et al., 2019; Morcatty et al., 2020; Plaza and Lambertucci, 2020; Zimmermann et al., 2021; 2400 

Zuluaga et al., 2021).  2401 

La gobernanza deficiente y la cacería generalizada de depredadores en el Neotrópico pueden ser difíciles 2402 

de cambiar si todos los actores no están dispuestos a participar activa y colaborativamente en la 2403 

conservación de la vida silvestre y la implementación de una gestión eficaz de estos conflictos de 2404 

conservación (Carter and Linnell, 2016). Por consiguiente, todas las partes interesadas, a nivel local y 2405 

nacional, deberían trabajar en conjunto para lograr la conservación a largo plazo de los depredadores 2406 

neotropicales (e.g. Martin, 2020). Por ejemplo, las agencias ambientales deberían alentar a todos los 2407 

actores a participar activamente en conservación basada en la comunidad a través de iniciativas de 2408 

colaboración de abajo hacia arriba (e.g. ciencia ciudadana, conservación participativa, productos 2409 

amigables con la vida silvestre, ecoturismo, entre otras; Amit and Jacobson, 2018; Broekhuis et al., 2020; 2410 

Huang et al., 2018; Koprowski et al., 2019; Ostermann‐Miyashita et al., 2021; Panopio et al., 2021; 2411 

Zuluaga and Echeverry-galvis, 2016). Las ONG por su parte deberían convertirse en promotores de la 2412 

participación activa de las comunidades humanas y promover cambios hacia estructuras de gobernanza 2413 

colaborativas para mejorar la conservación de depredadores tope (ver Redpath et al., 2017). Siguiendo 2414 

esta línea, el sector privado puede de la mano de las comunidades contribuir con la introducción de 2415 

programas turísticos y sistemas productivos innovadores (e.g. agricultura agroecológica y productos 2416 

amigables con la vida silvestre; Crespin and Simonetti, 2021; Koprowski et al., 2019) lo que podría 2417 

diversificar las fuentes de ingresos, reduciendo la dependencia económica en las aves domésticas y la 2418 

ganadería (Fletcher and Toncheva, 2021). Los institutos de investigación científica deben seguir 2419 

realizando investigaciones y recopilar datos de campo junto con la población local con el objetivo de 2420 

realizar conservación participativa (Panopio et al., 2021). Estas recomendaciones podrían hacer un 2421 

cambio estructural significativo en los sistemas de gobernanza ambiental, reduciendo los perjuicios de 2422 

los depredadores hacia las personas y por lo tanto mejorando la percepción de los beneficios recibidos 2423 
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de los depredadores, ayudando a conservar de manera más efectiva los depredadores en vastos paisajes 2424 

del Neotrópico. 2425 

Conclusión 2426 

Este estudio nos permitió comprender cómo las contribuciones percibidas, los perjuicios reales y la 2427 

desaprobación de la gestión local de arriba hacia abajo afectan negativamente el conflicto humano-2428 

depredador en dos países del Neotrópico. Si bien las ciencias sociales y del comportamiento humano son 2429 

necesarias para implementar intervenciones técnicas o cognitivas que cambien la percepción 2430 

desproporcionada del riesgo de depredación sobre las aves domésticas, también se necesitan cambios 2431 

estructurales en los sistemas de gobernanza (i.e. hacerlos más participativos, confiables y transparentes) 2432 

para mejorar el contexto actual para la conservación de los depredadores tope en países neotropicales. 2433 

En este contexto, nuestro estudio es el primero en proporcionar evidencia directa de la necesidad de 2434 

cambios estructurales en los sistemas de gobernanza de la Región Neotropical, particularmente a nivel 2435 

local y nacional. En razón de que la mala gobernanza es una constante en los países del Neotrópico, es 2436 

probable esta esté afectando negativamente otros conflictos humano-depredador tope en la región. Varios 2437 

conflictos humano-depredador tope en el Neotrópico están llevando a algunas especies al borde de la 2438 

extinción. Por consiguiente, las acciones para conservar los depredadores en el Neotrópico serán más 2439 

eficaces si se mejoran los sistemas de gobernanza con un mejor equilibrio entre los enfoques de 2440 

gobernanza de abajo hacia arriba (e.g. ciencia ciudadana, diálogo de saberes, conservación participativa, 2441 

ecoturismo) y la arriba hacia abajo (e.g. presencia institucional, leyes, controles y sanciones). De lo 2442 

contrario, la persecución directa influenciada por la baja tolerancia generalizada de las comunidades 2443 

rurales hacia los depredadores tope, como el Águila Poma, podría exterminarlos de vastas extensiones 2444 

de territorio.  2445 
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Síntesis general  2446 

Nuestros resultados muestran que los puntos de vista de los experto en conservación de rapaces tienen 2447 

un sesgo disciplinario hacia la aceptación de los procesos/servicios ecosistémicos en vez que hacia la 2448 

aceptación de los conflictos/perjuicios que proveen las rapaces. El Águila Poma, en particular, puede 2449 

mantener funciones claves de los ecosistemas Andinos tropicales y subtropicales, gracias a que el área 2450 

de acción de los juveniles es grande y tanto juveniles como adultos tiene cierta tolerancia a la 2451 

fragmentación del hábitat ya que complementan su dieta con aves domésticas. Aunque la tasa de 2452 

mortalidad juvenil es muy alta y probablemente el conflicto humano-águila es el factor de mayor 2453 

relevancia en la mortalidad y la disminución poblacional de la especie. Las zonas de mayor conflicto son 2454 

las áreas donde hay una mayor competencia por recursos entre las personas y las águilas, es decir, áreas 2455 

acotadas que aún tienen una cobertura de bosque importante y también alta densidad humana. Estas áreas 2456 

son seleccionadas por los juveniles durante la dispersión natal y por los adultos para establecer sus 2457 

territorios reproductivos. Por lo tanto, la competencia entre humanos y águilas en estas zonas es mayor, 2458 

lo que hace que el conflicto humano-águila este exacerbado. El conflicto humano-Águila Poma es 2459 

influenciado por los perjuicios (percibidos y reales) que la especie provee a las personas entre otros 2460 

factores socio-ecológicos (i.e. conflicto humano-humano, disponibilidad de presas silvestres y 2461 

domésticas, densidad humana, cobertura de bosque, entre otros). Por consiguiente, es necesario trabajar 2462 

con los diferentes actores para mitigar el conflicto con la especie y conservar efectivamente sus 2463 

poblaciones.  2464 

En varias revisiones no sistemáticas de literatura de rapaces, predomina la idea de que estas especies 2465 

proveen más procesos/servicios que conflictos/perjuicios a los humanos (Donázar et al., 2016; 2466 

Lambertucci et al., 2021). El Capítulo 1 muestra que los puntos de vista de los expertos en conservación 2467 

de rapaces, alrededor del mundo, esta sesgado hacia la aceptación de los procesos/servicios en vez que 2468 

hacia la aceptación de los conflictos/perjuicios que las rapaces proveen a los humanos. Con el objetivo 2469 
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de implementar medidas de conservación interdisciplinarias, dichos sesgos deben ser balanceados de 2470 

manera que tanto los efectos positivos (i.e. procesos/servicios) como los negativos (i.e. 2471 

conflictos/perjuicios) sean considerados con el mismo nivel de profundidad ecológica y social, 2472 

respectivamente. Los expertos estuvieron de acuerdo en que hay cinco estrategias que son eficaces para 2473 

manejar rapaces en la naturaleza, entre las cuales dos consideran varios actores, estas son: involucrar los 2474 

actores en la toma de decisiones de conservación y conservación basada en la comunidad. Estas dos 2475 

estrategias, aunque pueden requerir una mayor inversión de recursos económicos así cómo equipos 2476 

profesionales inter y transdisciplinarios, podrían tener mejores resultados para la conservación de rapaces 2477 

en el mediano y largo plazo, que los resultados obtenidos con otras estrategias de conservación basadas 2478 

en medidas gubernamentales poco participativas. Estrategias como las mencionadas, que incluyen a los 2479 

distintos actores sociales involucrados en los conflictos, de manera más participativa, ya han mostrado 2480 

ser efectivas para la conservación de otros depredadores y carroñeros terrestres en diferentes lugares 2481 

alrededor del mundo (Koprowski et al., 2019; Redpath et al., 2017; Salvatori et al., 2021, 2020; Young 2482 

et al., 2021) por lo tanto también podrían funcionar con depredadores y carroñeros voladores como las 2483 

rapaces. 2484 

Para que las rapaces puedan mantener funciones claves del ecosistema de manera efectiva estas deben 2485 

tener la capacidad de hacer frente a la alta fragmentación del hábitat terrestre actual (Haddad et al., 2015). 2486 

Para esto, las grandes rapaces dependientes de bosque deberían poder tolerar cierto nivel de 2487 

fragmentación seleccionando el hábitat nativo remanente en matrices de hábitat modificado. El Águila 2488 

Poma es el principal depredador del Bosque Andino Tropical y Subtropical, entre los 500 y 3500 metros 2489 

de altitud, donde controla especies de mamíferos, aves y reptiles silvestres de tamaño mediano y grande, 2490 

algunos de ellos también considerados perjudiciales para la agricultura por lo habitantes locales como 2491 

Monos o Agutíes (BirdLife International, 2021; Ferguson-Lees and Christie, 2001; Restrepo-Cardona et 2492 

al., 2019). En el Capítulo 2 encontramos que el área de acción de los juveniles en el primer año de 2493 
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dispersión natal es bastante grande (~1.000 km2). Durante este periodo, mientras los juveniles se mueven 2494 

a través de paisajes fragmentados hacen frente a la fragmentación seleccionando áreas con mayor 2495 

porcentaje de cobertura de bosque, elevaciones intermedias y zonas con mayores pendientes con respecto 2496 

a la disponibilidad en el paisaje. Aunque los juveniles muestran cierta tolerancia para moverse a través 2497 

de hábitat fragmentado y por lo tanto pueden mantener funciones claves del ecosistema, la tasa de 2498 

mortalidad es muy alta y muy probablemente es un factor de gran relevancia en el decrecimiento 2499 

poblacional de la especie (BirdLife International, 2021). Por consiguiente, es necesario desarrollar 2500 

medidas de conservación específicas basadas en un buen conocimiento científico de la especie y los CHF 2501 

en los que está involucrada. 2502 

El enfoque de los sistemas socio-ecológicos permite combinar información de diferentes fuentes para 2503 

entender el CHF de una manera más holística (Carter et al., 2019; Lischka et al., 2018). En el Capítulo 3 2504 

combinamos información socio-ecológica para entender el conflicto humano-Águila Poma en el oriente 2505 

del departamento de Cundinamarca, en los Andes Orientales de Colombia. Encontramos que las zonas 2506 

de mayor conflicto entre las personas y el águila son a su vez áreas acotadas donde hay una mayor 2507 

competencia por recursos. Es decir, en áreas que aún tienen una buena cobertura de bosque y hay mayor 2508 

densidad humana. En estas zonas, por estar en una interfaz abrupta de bosque y zonas destinadas a la 2509 

agricultura, el conflicto está exacerbado. Por lo tanto, el aumento no planificado de la densidad humana 2510 

en estas áreas podría generar una mayor presión sobre la especie. Desde otra perspectiva, en las áreas 2511 

más antrópizadas que no son seleccionadas por la especie (Capítulo 2), identificamos algunos factores 2512 

subyacentes al CHF podrían estar conduciendo a la generación de conflictos humano-humano. Estos 2513 

conflictos podrían estar siendo influenciados por falta de confianza, desbalances de poder y/o falta de 2514 

participación entre los diferentes actores en la toma de decisiones y medidas de conservación, en otras 2515 

palabras, una deficiente gobernanza ambiental a nivel local y nacional.  2516 
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El objetivo final de la gobernanza es gestionar, a través de la gestión ambiental, los comportamientos 2517 

individuales y las acciones colectivas en pro del uso sostenible de los recursos naturales. Por tal razón, 2518 

la gobernanza es un factor de gran importancia a la hora de manejar conflictos humano-depredador 2519 

(Nyhus, 2016). En el Capítulo 4 analizamos cómo las contribuciones del Águila Poma a las personas 2520 

(percibidas y reales) y la gobernanza (nacional y local) afectan al conflicto humano-Águila Poma a través 2521 

de ocho jurisdicciones ambientales de Colombia y Ecuador. Esto con el fin de evaluar las oportunidades 2522 

para avanzar hacia la conservación de esta especie. Encontramos que efectivamente la tolerancia de las 2523 

personas hacia el águila tiene una relación negativa con los perjuicios (percibidos y reales) y la 2524 

desaprobación de la gestión de la autoridad ambiental a nivel local, pero no hubo influencia de la 2525 

gobernanza a escala de país. El 40% de las personas desaprobaron la gestión de la autoridad ambiental a 2526 

nivel local, sin embargo, documentamos persecución humana del Águila Poma en la mayoría de los 2527 

territorios de anidación (59%, 16 de 27) y en todas las jurisdicciones geográficas evaluadas. 2528 

Considerando que no encontramos diferencias en la tolerancia hacia la especie a nivel de país, 2529 

probablemente debido a que la gobernanza de los dos países evaluados es muy similar. Nuestros 2530 

resultados sugieren que sistemas con gobernanza deficiente, en otros países del Neotrópico, también 2531 

podrían estar afectando negativamente los conflictos humano-Águila Poma y en general conflictos 2532 

humano-depredador en la toda la región Neotropical.  2533 

 La importancia de implementar enfoques interdisciplinarios, a la hora de abordar CHF que involucren a 2534 

las aves rapaces, radica en que estos enfoques mejoran nuestra capacidad de informar la toma de 2535 

decisiones e implementar medidas de manejo incluso con especies poco conocidas como algunas rapaces. 2536 

Gracias a su flexibilidad estos enfoques pueden considerar una multiplicidad de factores sociales y 2537 

ecológicos, por lo tanto, se tornan imprescindibles y urgentes en el desarrollo e implementación de 2538 

políticas de conservación efectivas para manejar estas especies. Esta tesis aporta tanto a incrementar el 2539 

conocimiento socio-ecológico actual del Águila Poma, una de las águilas menos conocidas del mundo 2540 
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(Buechley et al., 2019), así como a llamar la atención sobre la importancia de usar enfoques 2541 

interdisciplinarios para informar la toma de decisiones y medidas de conservación que están siendo 2542 

requeridas con urgencia para la conservación de especies depredadoras y carroñeras voladoras al borde 2543 

de la extinción (BirdLife International, 2021; Buechley et al., 2019; McClure et al., 2018). La 2544 

conservación de depredadores y carroñeros voladores que mantienen contribuciones positivas hacia las 2545 

personas, es de vital importancia en el contexto actual. Con esta tesis, hemos demostrado cómo un 2546 

enfoque interdisciplinario puede mejorar nuestra capacidad para avanzar en la obtención de información 2547 

útil para mejorar practicas de conservación, la toma de decisiones y la implementación de medidas de 2548 

conservación de estas especies.  2549 
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h  i g  h  l  i  g  h  t  s

• Human-wildlife  conflict  (HWC)  is  a
growing  problem  that  is  often  exac-
erbated  near  wilderness  areas.

• Higher  losses  of domestic  fowl  in  the
most forested  areas  induced  lower
levels of people’s  tolerance  towards
the Black-and-chestnut  Eagle.

• Mountain  villages  with  higher
human  density  had  more  human  and
Black-and-chestnut  eagle  conflict.

• Conservation  actions  should  focus
on the most  forested  villages  where
human-eagle  conflict  is higher.

• The  implementation  of  a socio-
ecological  approach  clearly  improved
understanding  of HWC.

g  r  a  p  h  i  c  a  l  a  b  s  t  r  a  c  t
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a  b  s  t  r  a  c  t

Fragmentation  of  the  world’s  most  intact  forest  landscapes  will likely  increase  the  severity  of  Human
Wildlife  Conflict  (HWC).  The  way  these  threats  affect  top predators  involves  a series  of complex  social
and  ecological  relationships,  which  are  not  completely  understood,  and  thus  require  socio-ecological
studies.  The  aim  of  this  study  is  to  examine  the  socio-ecological  factors  that  affect  the  tolerance  of  local
people  towards  the  endangered  Black-and-chestnut  Eagle  (Spizaetus  isidori)  in  rural  villages  of  the  eastern
Andes  of Colombia.  We  conducted  172  interviews  in  20 rural  villages  and estimated  the  proportion  of
forest  cover  (i.e.  amount  of  remaining  native  forest),  human  density,  the  yearly  losses  of  domestic  fowl  by
the  Black-and-chestnut  Eagle,  and  socio-demographic  parameters  (i.e.  economic  activity,  domestic  fowl
ownership,  age,  education,  gender).  The  likelihood  of  villagers  being  tolerant  towards  the  Black-and-
chestnut  Eagle  decreased  when  the forest  cover,  human  density  and  yearly  losses  of  domestic  fowl  were
higher. The  integration  of  socio-ecological  information  allowed  us  to identify  key  areas  with  increasing
HWC.  Our  findings  were  in  consonance  with  the most  recent  evidence  indicating  that  declines  of top
predator  populations,  as well  as  other  vertebrate  biodiversity,  can  be  severely  affected  by  the  exacerbation
of  HWC  on  the  border  of intact  native  habitat  and  deforested  areas.

© 2020  Associação  Brasileira  de  Ciência  Ecológica  e Conservação.  Published  by  Elsevier  B.V. This is  an
open  access  article  under  the CC  BY-NC-ND  license  (http://creativecommons.org/licenses/by-nc-nd/4.0/
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Introduction

Human Wildlife Conflict (HWC) is a growing problem that is
often exacerbated in areas with an abrupt ‘wilderness’ interface
(i.e. from intact native habitat to agriculture; Betts et al., 2017; Di
Marco et al., 2018; Woodroffe, 2000). HWC  are situations in which
the behaviour of a wild animal species poses a direct and recur-
rent threat to livestock, domestic animals, or game species used by
people and, in response, persecution of the “threatening” species
ensues (Inskip and Zimmermann, 2009; Zimmermann et al., 2010).
Deforestation within intact landscapes opens up human access to
wilderness areas, increasing contact between people and wildlife
(e.g. improving hunter access, poaching and eliminating prey), and
thus triggering situations where humans come into conflict with
wildlife (Betts et al., 2017; Di Marco et al., 2018; Graham et al.,
2005; Teixeira et al., 2020). These situations worsen with increas-
ing human densities near intact landscapes and usually end with
the extirpation of species considered problematic by people (Betts
et al., 2017; Di Marco et al., 2018). For instance, historic increases
in human density had a strong association with the historic loss
of populations of large carnivores in North America (Woodroffe,
2000). The extinction risk of terrestrial mammal  species worldwide
was also positively associated with human density (Di Marco et al.,
2018). Fragmentation of the world’s most intact forest landscapes
– such as the tropics – is predicted to increase over the coming
five decades (Taubert et al., 2018), thus increasing the probability
of occurrence and severity of HWC  in these wilderness landscapes
(Betts et al., 2017; Frank et al., 2019).

Raptors provide an interesting model for analysing how an
increase in HWC, as a consequence of the increasing human pres-
sure on natural habitats, is leading to declines of threatened top
predator species worldwide (McClure et al., 2018). HWC  involv-
ing raptors were recorded as early as the sixteenth century with
the officially encouraged killing of millions of raptors in many
parts of Europe as a control measure to avoid losses in livestock
and game species (Broun, 2000; Newton, 1979). Since the early
20th century, HWC  has become a threat with significant impact
on several raptor populations, leading to local or regional species
extinctions in Europe and North America (Bildstein, 2001; Bildstein
and Keith, 2008; White et al., 1994). The most remarkable exam-
ple of the consequences of HWC  for raptors was  the extinction
of the Guadalupe Caracara (Caracara lutosa),  an endemic species
from Guadalupe Island in Mexico, which was persecuted (in the
context of a HWC) to extinction at the beginning of the 20th cen-
tury (White et al., 1994). Raptor persecution is, nowadays, far from
being the widespread activity it used to be in the past in Europe
and North America, although conflicts involving raptors are still
present and threaten these species in many countries around the
world (Donázar et al., 2016; Madden et al., 2019). Effects of raptors
on livestock and on populations of game species have been quanti-
tatively well-studied suggesting low incidence of predation, rarely
reaching values above 3% in both the proportion of the raptor diet
as well as among the livestock mortality causes, suggesting low
impacts to people’s economies (Aguiar-Silva et al., 2014; Ballejo
et al., 2020; Davies, 1999; Kenward, 1999; Madden et al., 2019;
Restrepo-Cardona et al., 2019; Sarasola et al., 2010; Valkama et al.,
2005). Despite this, as happens in many HWC  involving carnivores,
conflicts with raptors are widespread and hunters and farmers per-
ceive predatory (and in some cases scavenger) species as harmful
(Ballejo et al., 2020; Davies, 1999; Kenward, 1999; Madden et al.,
2019; Sarasola et al., 2010; Valkama et al., 2005). This implies the
existence of subjacent factors not related to material or monetary
losses behind these conflicts (Thondhlana et al., 2020; Zuluaga et al.,
2020).

Eagles, one of the most threatened group of raptors in the
world, are frequently involved in conflicts with humans due to

their large size and their food requirements (McClure et al., 2018;
Meyburg, 1986; Newton, 1979). The Black-and-chestnut Eagle
(Spizaetus isidori)  (hereafter BC Eagle), for instance, is one of the
most endangered eagles of the world (BirdLife International, 2020).
It is distributed across montane rainforests in the Andes from
Venezuela and Colombia to north-western Argentina (Ferguson-
Lees and Christie, 2001). This large raptor is globally listed as
Endangered, with an estimated population size between 250 and
999 mature individuals (BirdLife International, 2020). The BC Eagle
is considered to be very sensitive to habitat loss and fragmentation
(Thiollay, 1991), and to human persecution (BirdLife International,
2020; Echeverry-Galvis et al., 2014; Lehmann, 1959; Restrepo-
Cardona et al., 2020). BC Eagle is a large forest raptor of 63–74 cm
in body length, 1500–3500 g of weight, and up 180 cm of wingspan
(Authors unpublished data). The species feeds mostly on arboreal
mammals and large-medium sized wild birds, however, domes-
tic fowl (Gallus gallus) are present in almost every nest where the
species’ diet has been studied (Aráoz et al., 2017; Lehmann, 1959;
Restrepo-Cardona et al., 2019). Retaliation of farmers against the
eagles because of livestock losses has been reported as the cause
of mortality in most of the 80 BC Eagles found dead in the last 80
years in Colombia (Restrepo-Cardona et al., 2020). Over 30% of these
cases occurred in the eastern Andes of Colombia, where a small
BC Eagle population resides, seemingly isolated from the northern
and southern populations of the species in the country (BirdLife
International, 2020; Restrepo-Cardona et al., 2020). This suggests
that the conflict between BC Eagle and humans exists and that it
may  be intense in some areas of Colombia.

In Colombia, around 60% of the original vegetation cover in
mid and high montane Andean forests has been lost (Etter et al.,
2006). These high rates of deforestation have changed native
prey availability and increased the proximity between BC Eagle
and human rural populations, thus likely increasing the con-
flict between local farmers and BC Eagle (Echeverry-Galvis et al.,
2014; Restrepo-Cardona et al., 2019; Zuluaga and Echeverry-Galvis,
2016). Historical and current hunting of native prey by farmers, as
well the rise of free-range domestic fowl, could also be altering BC
Eagle food availability and consequently increasing livestock (i.e.
domestic fowl) predation (Lyamuya et al., 2014; Restrepo-Cardona
et al., 2019; Woodroffe et al., 2005). Recent studies suggested that
the variation in levels of human–BC Eagle conflict in several local-
ities of Colombia may  be explained by a negative relationship
between the percentage of forest cover and domestic fowl preda-
tion by BC Eagle (Restrepo-Cardona et al., 2019, 2020). However,
this conclusion is based on a small sample of nests and locali-
ties, which could thus have some bias (Restrepo-Cardona et al.,
2019). In contrast, other HWC  studies in the Neotropical region
involving wild top predators with similar habitat requirements as
the BC Eagle, indicated that most forested landscapes were posi-
tively associated with wildlife attacks on livestock, and thus with
higher levels of conflict (Michalski et al., 2006; Soto-Shoender and
Giuliano, 2011; Teixeira et al., 2020).

The strategic location of effective mitigation measures to
address HWC  is as important as the measures themselves
(Altringham et al., 2020). In order to make effective decisions on
future raptor conservation efforts, and to optimize the use of the
limited economic resources, a more comprehensive knowledge of
the socio-ecological contexts in which these human–raptor con-
flicts occur is necessary. As in the case of the BC Eagle populations,
other forest raptor species of the Neotropical region are declining
primarily due to an increase in HWC  (Barbar et al., 2016; Gusmão
et al., 2016; Muñiz-López, 2017; Restrepo-Cardona et al., 2020;
Sarasola and Maceda, 2006) associated with processes of habitat
loss and fragmentation due to agriculture expansion (Grande et al.,
2018a; McClure et al., 2018). The mechanisms by which habitat
loss and fragmentation, and human persecution in the context of
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Box 1: Socio-ecological system approach applied to
human–wildlife conflicts, adapted from Carter et al.
(2014).

Several research approaches have been developed and
applied to different studies in which the interaction between
the social system and the ecological system has been explicitly
considered (Binder et al., 2013). We  used the integrated socio-
ecological systems approach proposed by Carter et al. (2014),
for guiding our study on the complex relationships between
the Black-and-chestnut Eagle and humans in the eastern Andes
of Colombia (Guavio Region). Its conceptualization consists of
three main components: the social subsystem, the ecological
subsystem and the two-way socio-ecological interactions (or
feedbacks). The social subsystem comprises local people and
rural villages, and the ecological subsystem comprises wildlife
and the land cover characterizing their habitat. The dimensions
of each of these subsystems (i.e. local people, rural villages,
wildlife and land cover) are interrelated and thus influence the
characteristics of each other through socio-ecological interac-
tions.

By transcending a single discipline, this approach can
account for the patterns and processes that link people and
their activities with wildlife and their habitats. Also, it can
identify key relationships and feedbacks between people and
wildlife. Finally, the approach facilitates understanding of
cross-scale (e.g. spatial, temporal, and organizational) interac-
tions between people and wildlife (Carter et al., 2014).

HWC  affect a species’ conservation status involves a series of com-
plex social and ecological relationships, which are not completely
understood, and thus require socio-ecological studies (Ballejo et al.,
2020). The socio-ecological system approach brings together theo-
retical and analytical techniques from diverse disciplines, including
those from social and ecological sciences, to understand complex
systems (Binder et al., 2013). Emergent evidence suggests that
applying a socio-ecological system approach can inform a bet-
ter understanding of the socio-ecological contexts in which HWC
occur (see Behr et al., 2017; Ceauş u et al., 2019; Dressel et al.,
2018; Guerrero and Wilson, 2017; Pooley et al., 2017; Struebig
et al., 2018; Teixeira et al., 2020). We  anticipate that applying the
socio-ecological system approach (Box 1) will improve our current
understanding of this specific human–raptor conflict involving the
BC Eagle in order to better inform conservation management. The
aim of this study is thus to examine the socio-ecological context
that exacerbates the human–eagle conflict (i.e. socio-ecological
context influencing the people’s tolerance towards BC Eagle domes-
tic fowl predation), in villages of the eastern Andes of Colombia. Our
hypothesis is that the people’s tolerance towards this eagle will
vary in the different villages influenced by the amount of forest
cover (i.e. amount of remaining native forest), the human density,
and yearly losses of domestic fowl by BC Eagle in those villages. We
predicted that:

1. Forest cover in villages. Here we postulate two contrary predic-
tions that exclude one another:

a. People living in more forested villages will have more contact
with wildlife and top predators, and thus will suffer higher
losses by predation or at least will perceive a higher preda-
tion risk for their livestock, therefore they will be less tolerant
of the BC Eagle (Betts et al., 2017; Di Marco et al., 2018;
Graham et al., 2005; Michalski et al., 2006; Soto-Shoender and
Giuliano, 2011; Teixeira et al., 2020).

b. Conversely, more forested villages will have more diverse and
abundant populations of wild prey for the BC Eagle and thus,
domestic fowl predation rates will be lower there and farmers
will be more tolerant to the eagle. While in more deforested
areas wild prey will be scarcer and thus, predation rates of
eagles on domestic fowl will be higher there and farmers will
be less tolerant of the BC Eagle (Acharya et al., 2017; Artelle
et al., 2016; Lyamuya et al., 2014; Restrepo-Cardona et al.,
2020, 2019).

2. Human density in villages. Greater human densities in rural
villages imply higher use of natural resources and probably a
greater perception of competition between humans and wildlife
(Artelle et al., 2016; Betts et al., 2017; Di Marco et al., 2018;
Kaswamila et al., 2007; Woodroffe, 2000). Additionally, higher
human densities may  allow more frequent social interaction,
allowing livestock predatory events to become more public, giv-
ing locals a higher perception of predatory risk and thus a lower
tolerance to the BC Eagle (Bruskotter and Wilson, 2014; Carter
et al., 2020; Marchini and Macdonald, 2018).

3. Livestock losses. BC Eagle is known to prey on domestic fowl
(Aráoz et al., 2017; Echeverry-Galvis et al., 2014; Restrepo-
Cardona et al., 2019; Zuluaga and Echeverry-Galvis, 2016).
Therefore, the people’s tolerance towards the BC Eagle should
be lower in villages with higher yearly losses of domestic fowl
(Restrepo-Cardona et al., 2020).

Material and methods

Study area

The study area is located in the Guavio Region, in the north-
east of Cundinamarca department, eastern Andes of Colombia. The
area is located within the buffer zone of the Chingaza National
Natural Park, a national protected area which encompasses high
Andes, tropical rain forest, sub-Andean forest and Andean forest
(766 km2; Vargas and Pedraza, 2004). The governmental author-
ity of this region is Corporación Autónoma Regional del Guavio
(CORPOGUAVIO; www.corpoguavio.gov.co) which has a jurisdic-
tion of approximately 3660 km2 including eight municipalities of
the northeast of Cundinamarca department.

About 40% of the original vegetation cover of Andean forests in
the Guavio Region has been lost mainly to agriculture and mining
(CORPOGUAVIO, 2009). The original vegetation cover is managed
by CORPOGUAVIO which has five forest management units (or
Unidades Administrativas de Ordenación Forestal – UAOF). This
study was conducted in two of these forest management units:
UAOF Guavio and UAOF Farallones. The UAOF Guavio has 274 km2

(55%) of dense forest and 119 km2 (24%) of fragmented forest, while
the UAOF Farallones has 293 km2 (79%) of dense forest and 42 km2

(11%) of fragmented forest. The UAOF Farallones is very important
because it has the largest contiguous forest in the whole Guavio
Region (Fig. 1).

The study area covered six municipalities, located at altitudes
between 1000 and 3000 m,  in an area of approximately 2000
km2 (5.13804, −73.78346; 4.48784, −73.31499) (Fig. 1). Overall,
25% of the people live in urban areas (approximately 10,000 peo-
ple) and 75% in rural areas (approximately 30,000 people). Rural
areas in municipalities are divided into a lower administrative
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Fig. 1. Black-and-chestnut Eagle distribution range (left; http://www.birdlife.org). Forest cover in the study area of the Guavio Region is shown in green (right), Cundinamarca
department of Colombia. Villages (n = 20, hatched areas) were selected in two forest management units (or Unidades Administrativas de Ordenación Forestal – UAOF): the
UAOF  Guavio and UAOF Farallones (dashed line polygons).

level called rural villages, or veredas in Spanish, with popula-
tions usually ranging from 25 to 1500 people (Tables S1, S2). In
these rural villages, properties greater than five hectares are used
mainly for rearing extensive livestock and for commercial agricul-
ture (i.e. mainly in greenhouses), while properties less than five
hectares are used mainly for low scale intensive livestock rearing
and self-consumption agriculture. Overall, pasture lands have a few
scattered trees and native forest cover in the villages is mainly in
the most inaccessible places (i.e. places with highest slopes and far
away from main roads). These conditions set an abrupt wilderness-
agriculture interface, mainly in the most forested villages, where
there are large areas of native contiguous forest in contrast to pas-
ture lands with very few scattered trees.

Data collection

We  sampled 24 rural villages with confirmed presence of BC
Eagle and/or human–eagle conflict from two sites within the
selected study area: (1) 13 rural villages were randomly selected
from a set of 20 with evidence of human–eagle conflict (Table
S1), based on information collected between 2006 and 2012 by
CORPOGUAVIO, and (2) 11 villages were selected based on field
observations of juvenile BC Eagle and evidence of human–eagle
conflict collected between 2014 and 2016 by the first author
(unpublished data). We  estimated the interview sample size based
on Bernard’s probabilistic sampling procedure with a 95% confi-
dence level and confidence interval of seven percentage points
(Bernard, 2006). Considering that the studied area represent an
unequally distributed human population, we used a proportion-
ate stratified sample (i.e. Probability Proportionate to Size – PPS;
Bernard, 2006) by number of households in each village (see SM 1,
Table S2). We obtained a complete list of the people resident in the
villages. Interviewees were contacted in their homes and only one
person older than 18 years-old was interviewed from each house-
hold. First author and three trained field assistants conducted 172
usable interviews in 20 rural villages: 94 people between April and
May  2014 (in 12 villages), and 78 people between February and
March 2017 (in 8 villages). Four villages were excluded because we
could not interview at least two persons. In all cases, ethical stan-
dards of social surveys were met  by informing respondents that

their participation was  voluntary and that we would ensure their
anonymity.

We built a Geographic Information System for our study area
using QGIS 3.4 (www.qgis.org). A Land Use Land Cover (LULC) map
(scale 1:10.000) of the study area was provided by CORPOGUAVIO
(CORPOGUAVIO, 2009) and the geographical villages’ boundaries
were downloaded from DANE (https://www.dane.gov.co). Using
these two  layers, we estimated the forest cover in each one of the
20 rural villages. The proportion of forest cover in the villages –
hereafter forest cover (i.e. amount of remaining native forest; see
Teixeira et al., 2020) – varied from 0% to 92%. Finally, using the geo-
graphical villages’ boundaries and the list of the people resident in
the villages, we estimated the human density in each rural village.

Questionnaire. Variables defined a priori from HWC  literature
were included in a questionnaire (Kansky and Knight, 2014). To
ensure that the interviewees were really familiar with the BC Eagle
they were asked to identify the eagle from a picture (i.e. we showed
pictures of a BC Eagle adult, another of a BC Eagle juvenile, and
a third of both ages). After this, we conducted a closed-ended
question survey asking about personal experiences with BC Eagle
(i.e. observation frequency of BC Eagle by people, yearly losses of
domestic fowl by BC Eagle, and historical or current records of killed
eagles) and tolerance. The tolerance was selected as the response
variable and was defined as “the ability and willingness of an indi-
vidual to absorb the potential or actual costs of eagle predation
on domestic fowl” since anyone living in an area with eagles has
to bear the risk of added costs which would not be present in the
absence of the bird (i.e. livestock losses, Kansky et al., 2016). There-
fore, we measured tolerance as the capacity for people to accept BC
Eagle. We  used scenario-style questions concerning hypothetical
livestock predation by asking respondents about how many indi-
vidual domestic fowl would they tolerate losing before killing BC
Eagle. Possible answers were: none, between one and five, up to 10,
and more than 10. Finally, we  asked about demography and socio-
economy (i.e. sex, age, education, economic activity and domestic
fowl number). We  codified: age in six classes (one decade per class:
18–27, 28–37, 38–47, 48–57, 58–67, >67; see White et al., 2018),
education in four classes (university professionals, high school edu-
cation, elementary school education, and no formal education), and
economic activity in three classes (farming production, mining, and
others).
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Statistical analyses

Descriptive statistics were used for presenting results on socio-
economic and demographic variables, while a GLM framework
was used to test our hypothesis (Zuur et al., 2009). Villages were
categorized according to the amount of forest cover, as: a) “low pro-
portion” proportion up to 29%; b) “medium proportion” between 30
and 60%; and c) “high proportion” with more than 60%, based on the
minimum and maximum proportion obtained. A Kruskal–Wallis
test was run to determine differences between the mean yearly
domestic fowl losses of people in villages with low, medium and
high proportion of forest cover. �2 test of independence was run
for estimating the influence of the category of forest cover on: the
proportion of people observing BC Eagle at least annually (i.e. from
weekly to yearly) and the proportion of killed eagles (i.e. historical
or current records of killed eagles reported in the questionnaires)
in the 20 villages.

A socio-ecological model needs at least three components:
the social subsystem, the ecological subsystem and an interac-
tion among them (i.e. interaction component). Our hypothesis was
then translated into a hypothetical mathematical model (HM) as
follows:

Tolerance ∼ forest cover + human density + yearly domestic

fowl losses by BC Eagle

where tolerance represents a feedback of the social subsystem to
the ecological subsystem, forest cover and human density repre-
sents the ecological and the social subsystems, respectively, and
yearly domestic fowl losses by BC Eagle represent the interaction
component between both subsystems (Box 1).

In order to determine if our socio-ecological HM was  the one
that better explained the HWC, we compared it with two  sets of
alternative models. First, we compared it with simpler alterna-
tive models (AM) which included all the combinations of two  of
three variables in the HM (e.g. a model including amount of for-
est cover + human density; another model including amount of
forest cover + the yearly losses of domestic fowl by BC Eagle, and
so on) plus simple models including only one of the three vari-
ables (Table 1). Second, we compared our HM with a set of other
demographic and socio-economic alternative models defined a pri-
ori from the literature on HWC  (LAM; Table 2) with raptors in the
Neotropical Region (see Ballejo et al., 2020, 2019; Cailly-Arnulphi
et al., 2017; Restrepo-Cardona et al., 2020).

Through an information-theoretic approach using Akaike’s
information criterion (AIC) and Akaike weights (�i), we determined
the parsimony of our HM describing the data, respect to the six AM
and the six LAM, respectively (see Richards et al., 2011). Before
analysis, collinearity of continuous variables was  assessed using
Pearson’s correlation coefficients, with all predictors used having r
<0.7. Multicollinearity was assessed to all models by calculating the
variance inflation factors (VIF) using the package car. The VIFs for
all predictors used were <2, well below the common used threshold

Table 1
Alternative models (AM) with different combinations of the variables included in
our hypothetical model (HM). The tolerance was selected as the response variable
to  all models (see Material and methods).

Model Variables include

HM Tolerance ∼ Forest cover + human density + yearly
domestic fowl losses

AM1  Tolerance ∼ Forest cover + human density
AM2  Tolerance ∼ Forest cover + yearly domestic fowl losses
AM3  Tolerance ∼ Forest cover
AM4  Tolerance ∼ Human density + yearly domestic fowl losses
AM5  Tolerance ∼ Human density
AM6  Tolerance ∼ Yearly domestic fowl losses

value and thus we are confident of the absence of multicollinearity
among variables (see O’Brien, 2007). Models were ranked accord-
ing to the Akaike Information Criterion corrected for small sample
sizes (AICc). Akaike weights (�i) estimate the probability to be the
best model. The model with lower AICc value, and higher Akaike
weights, was the model that best fitted our data. We  considered
models in which the difference in AIC relative to the best model is <2
as alternatively well supported models (Burnham and Anderson,
2004, 2002). The area under the ROC curve (AUC) was also esti-
mated to compare the model’s performance (i.e. AUC  measures the
overall performance of a model; a model that does not perform
better than chance has an AUC of 0.5). This was made using the
ModelMetrics package. We  used a Binomial Regression Model using
a logit link function.

Tolerance was  our response variable. Interviewees were
regarded as tolerant if they accepted to lose more than ten domes-
tic fowl before killing BC Eagles (i.e. they have no intention to kill
BC Eagle), and non-tolerant if they would kill eagles even if eagles
killed up to or less than ten domestic fowls (i.e. they have any
level of intention to kill BC Eagle) (see Marchini and Macdonald,
2012). Based on these two conditions, we  considered tolerance as a
binomial variable (1 = tolerant, 0 = non-tolerant). People were also
classified as highly tolerant and lowly tolerant based on these val-
ues, respectively. We  used R language to the estimated tests and
through the package lme4, we  fitted the models and compared them
to each other (Bates et al., 2015). In all cases we used R 3.6.3 (R
Development Core Team, 2014).

Results

Socio-ecological characteristics of sample

People. From all interviewed respondents, 55% were men and
45% were women. There were 4.7% university professionals, 15.7%
had a high school education, 71% had an elementary school educa-
tion, and 8.7% had no formal education. Their ages ranged between
18–27 (12%), 28–37 (15%), 38–47 (16%), 48–57 (22%), 58–67 (19%)
and more than 67 years (16%). Most were engaged in farming pro-
duction (77%) as their main economic activity, while others were

Table 2
Alternative models from published literature (i.e. literature’s alternative models; LAM), on assessments of human–raptor conflicts in the Neotropical Region (see Ballejo et al.,
2020,  2019; Cailly-Arnulphi et al., 2017; Restrepo-Cardona et al., 2020), used for validation. Original response variable refers to those presented in the original manuscript (see
References). Equivalent alternative model refers to our interpretation of the original model to our data. The tolerance was selected as the response variable to all alternative
models (see Material and methods).

Model Equivalent alternative model (response variable ∼
explanatory variables)

Original response variable Reference

LAM1 Tolerance ∼ Education + gender Lethal control vs. Non-lethal strategy Ballejo et al., 2020
LAM2 Tolerance ∼ Economic activity + gender Harmful vs. Beneficial Restrepo-Cardona et al., 2020
LAM3 Tolerance ∼ Domestic fowl owner + gender
LAM4 Tolerance ∼ Domestic fowl owner Harmful vs. Non-harmful Ballejo et al., 2019
LAM5 Tolerance ∼ Education
LAM6 Tolerance ∼ Economic activity + education + gender Injurious vs. Beneficial Cailly-Arnulphi et al., 2017
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Fig. 2. Predicted effects of people’s tolerance towards the Black-and-chestnut Eagle in the Eastern Andes of Colombia, according to each of the predictor variables included in
the  best-fitted model (i.e. Tolerance ∼ forest cover + human density + yearly domestic fowl losses by BC Eagle). Coefficients and statistical significance (codes: *** = 0, ** = 0.001)
are  included. Light grey delimits 95% confidence intervals.

Table 3
Comparison of our hypothetical socio-ecological model (HM) with other non-socio-ecological models. i. with a set of simpler models (AM) and ii. with a set of alternative
models  derived from the literature (LAM). Models are ranked according to the Akaike Information Criterion corrected for small sample sizes (AICc). Besides AICc, �AICc,
Akaike  weights (�i), AUC and the number of parameters (k) are provided.

Model Variables include k AICc �AICc AUC �i

HM Forest cover + human density + yearly domestic fowl losses 4 193 0.00 0.803 0.982
AM1  Forest cover + human density 3 201.1 8.04 0.786 0.018
AM4  Human density + yearly domestic fowl losses 3 226.4 33.3 0.664 0
AM2  Forest cover + yearly domestic fowl losses 3 230.9 37.85 0.609 0
AM3  Forest cover 3 234 41.01 0.628 0
AM5  Human density 2 235 41.94 0.485 0
AM6  Yearly domestic fowl losses 2 235.1 42.09 0.589 0
HM  Forest cover + human density + yearly domestic fowl losses 4 193 0.00 0.803 1
LAM2  Economic activity + gender 3 233 39.96 0.628 0
LAM6  Economic activity + education + gender 6 237.4 44.39 0.640 0
LAM3  Domestic fowl owner + gender 3 238.2 45.17 0.583 0
LAM4  Domestic fowl owner 2 238.8 45.80 0.552 0
LAM1  Education + gender 5 243.3 50.30 0.592 0
LAM5  Education 4 244.1 51.08 0.552 0

pensioners, housewives or employees (21%). The remaining were
involved in mining (2%). The majority (57%) had more than twelve
domestic fowl. People who currently do not have domestic fowl
(16%) declared they would be interested in having some in the near
future. Over sixty percent of the people reported between weekly
to yearly observations of BC Eagle (among the rest of the people 9%
hardly ever saw it and 29% never saw it in the wild). Twenty-nine
people had never seen it in the wild, but they properly identified
as an BC eagle. Over a half of the people had low tolerance to losing
domestic fowl by BC Eagle (52%).

Villages. Thirty percent of the villages had a high propor-
tion of forest cover (between 61 and 92%), and twenty percent
of the villages had medium proportion of forest cover (between
30 and 53%). The rest of them (50%) had low percentages of
forest cover (between 0 and 28%; Table S3). The yearly domes-
tic fowl losses by BC Eagle were higher in villages with high
proportion of forest cover than in those with medium and low
proportions (Kruskal–Wallis = 4.5616, p = 0.033). The mean human
density in the 20 villages was 17.4 ± 21.9 (±SD) people/km2. The
human density had a negative correlation with the forest cover
proportion in each village (Pearson = −0.62, t = −10.374, p < 0.001).
We did not find an influence of the proportion of forest cover
on the observation frequency of BC Eagle by people (�2 = 0.099,
p = 0.951).

Socio-ecological model of the human–eagle conflict

We found a negative relationship between the people’s toler-
ance towards BC Eagle and the amount of forest cover, human
density, and the yearly losses of domestic fowl by BC Eagle (GLM;

 ̌ = −0.053, p = 6.17e−08,  ̌ = −0.057, p = 1.94e−07, and  ̌ = −0.804,
p = 0.00304, respectively, R2 = 0.224; Fig. 2). Our socio-ecological
model correctly classified 80% of people’s tolerance towards BC
Eagle (AUC = 0.801; Table 3). This model also performed better than
all alternative models tested (see Table 3).

Historical or current records of killed BC Eagle

The assessment of historical or current records of killed BC
Eagles by the interviewed respondents indicates that the species
was  disproportionately hunted in the villages with high (83%; 4 of
6 killed eagles) and medium proportion (17%; 2 of 6 killed eagles)
of forest cover (�2 = 75.102, p < 0.001). We  did not find evidence of
killed eagles in those villages with low proportion of forest cover
(Table S3). Percentage of respondents declaring that they had killed
at least one BC Eagle was low (3%; 5 of 172), nevertheless, among
people living in villages with high proportion of forest cover the
percentage increased to 8% (4 of 50). Only one person reported hav-
ing killed two eagles and four admitted to each having killed one
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BC Eagle. Four BC Eagles were killed between 30 to 40 years ago,
one another was killed 15 years ago, and one respondent was  not
willing to report a date. Among the people who had killed at least
one BC Eagle in the previous years, all had declared low tolerance
(i.e. intentions to kill the BC Eagle in the future if it fed on their
domestic fowl).

Discussion

Our socio-ecological model used to analyze the socio-ecological
factors that affect the local people’s tolerance towards the BC Eagle,
in a region of the Eastern Andes of Colombia, showed the best per-
formance to explain tolerance among several alternative ecological,
demographic and socio-economic models. The people’s tolerance
to the BC Eagle was lower in those villages with higher forest cover,
higher human density and higher yearly domestic fowl losses. For-
est cover was also positively associated with BC Eagle yearly attacks
on domestic fowl. Increasing human density in areas that still hold
important forest cover is likely exacerbating the severity of the
human–eagle conflict in areas with an abrupt wilderness interface.

Our results suggest that the risk of persecution of BC Eagles in
the context of HWC  is relatively high in the most suitable habitats
of the eastern Andes of Colombia. We  found that the people’s toler-
ance was negatively affected by the proportion of forest cover and
by the domestic fowl losses by BC Eagle, both higher in the most
forested landscapes. Based on knowledge of habitat requirements
of the species, it is likely that BC Eagle selects villages with highest
proportions of forest cover (i.e. those with minimal deforestation;
Thiollay, 1991), where they had a higher impact on domestic fowl.
Overall, the proportion of forest cover in the 20 villages was  44%.
Around half of the people interviewed showed low tolerance to los-
ing domestic fowl by BC Eagle (52%), but this proportion increased
up to 76% in the six villages with the highest proportion of forest
cover.. Human persecution was also most frequent in these villages
where 8% of people acknowledged to have killed the species. There-
fore, our results suggest that it is in those areas with higher forest
cover and high domestic fowl losses where conservation action
should be prioritized in the eastern Andes of Colombia.

Our outcomes supported the overall evidence that forest cover
is positively associated with wildlife attacks on livestock and thus
forest cover is indirectly and negatively associated with people’s
attitudes and tolerance towards predators (Graham et al., 2005;
Michalski et al., 2006; Soto-Shoender and Giuliano, 2011; Teixeira
et al., 2020). However, a study made in the vicinity of four BC Eagle
nests suggested the contrary (Restrepo-Cardona et al., 2019, 2020).
This difference could be due to the geographic scale of both studies
as well as to its designs. While Restrepo-Cardona et al. (2019, 2020)
worked in the vicinity of nests, in both the Central and the Eastern
Andes mountains, we worked in several villages only in the East-
ern Andes but in a wider area not restricted to the vicinity of nests.
This divergence clearly shows the need to consider the approaches
and the different scales of analysis. Future studies considering the
interplay among forest cover, hunting of native prey by farmers,
and prey availability for the eagle (i.e. free-range domestic fowl
and wild prey) are necessary to have a better ecological under-
standing of the system and how it interplays with social factors
to increase or reduce local HWC, and thus to improve our socio-
ecological evidence to drive decision-making and implementation
of conservation measures (Lyamuya et al., 2014; Restrepo-Cardona
et al., 2019; Teixeira et al., 2020; Woodroffe et al., 2005).

Low tolerance in villages with high human density where the
remaining habitat for the BC Eagle can be scarce could be related to
some underlying issues related to a human–human conflict which
are also present (Fraser-Celin et al., 2018). HWC  are frequently
complex and it is well known that mistrust between manage-
ment agencies and other stakeholders, or the mere communication

of predation events among stakeholders can create or aggravate
conflicts (Bruskotter and Wilson, 2014; Marchini and Macdonald,
2018). The presence of the BC Eagle in these villages may  be
less frequent because there is a lower proportion of forest cover
(Thiollay, 1991), and thus domestic fowl losses should be lower
here. Although we  did not find an influence of the proportion of for-
est cover on the observation frequency of BC Eagle by people, low
proportion of forest cover was associated with low BC Eagle attacks
on domestic fowl. However, the relationship between high human
density and low forest cover may  cause a high demand of natural
resources which are scarce in these villages, but necessary to small
scale subsistence farming production, (i.e. trees for firewood and
construction materials for homes and fences, or wooded pastures
with forage for livestock). Access to these natural resources may be
limited by authorities through regulations and laws which foster
discontent and environmental conflicts among stakeholders. These
two factors have been shown to influence human–jaguar (Panthera
onca) and human–cougar (Puma concolor) conflicts in Sao Paulo,
Brazil (Engel et al., 2016), human–black bear (Ursus americanus)
conflict in Colorado, USA (Lischka et al., 2018), and human–African
wild dog (Lycaon pictus) conflict in Botswana (Fraser-Celin et al.,
2018). Further socio-ecological research to deepen the this aspect
of the conflict is certainly needed.

Despite being pretty simple, our socio-ecological model per-
formed much better in explaining tolerance than all alternative
models. These alternative models included a sample of simple
models including only the ecological component, only the social
component or the output of the interaction of both subsystems
in the number of domestic fowl preyed upon by the eagle, as
well as several other models including demographic and socio-
economic drivers previously reported in the literature as relevant
in human–raptor conflicts (Tables 1–3; see Ballejo et al., 2020,
2019; Cailly-Arnulphi et al., 2017; Restrepo-Cardona et al., 2020).
Our results are thus in consonance with the emerging evidence
suggesting that applying socio-ecological models to HWC  can be
informative and beneficial (Behr et al., 2017; Carter et al., 2019,
2014; Ceauş u et al., 2019; Dressel et al., 2018; Guerrero and Wilson,
2017; Pooley et al., 2017; Teixeira et al., 2020). Similarly, a recent
study combining people’s tolerance for critically endangered Suma-
tran tigers (Panthera tigris sumatrae) in socio-ecological models,
with underlying attitudes, emotions, norms, spiritual beliefs and
geographic profiles yielded predictions of tolerance that were 32
times better than models based on social predictors alone (Struebig
et al., 2018). Those outcomes are clear examples of how a socio-
ecological approach can improve our understanding of HWC  with
several species, including raptor species of conservation concern.
These human–raptor conflicts have been widely studied from the
biological sciences perspectives (e.g. Madden et al., 2019; Restrepo-
Cardona et al., 2019; Sarasola et al., 2010; Valkama et al., 2005)
but have usually ignored the socio-ecological evidence to inform
decision-making and implementation of conservation measures
(e.g. Ballejo et al., 2020, 2019; Cailly-Arnulphi et al., 2017; Grande
et al., 2018b; Restrepo-Cardona et al., 2020), thus hampering the
success of the proposed conservation measures.

The Conservation Plan for the BC Eagle in the Guavio Region
considers that threats related to farming encroachment into intact
native habitat of the species, and the increase of severity of
human–eagle conflicts, should be mitigated (see Zuluaga, 2018).
Based on the new socio-ecological evidence generated in this work,
we suggest that the implementation of conservation measures
related to these threats should focus mainly on specific areas where
there is a larger risk of human–eagle conflict (i.e. villages with most
forest cover, and among them, those with higher human density) to
be more cost effective. This strategy would optimize the use of lim-
ited economic resources and would help to proportionally decrease
BC Eagle mortality by poaching where this threat is higher. In the
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most forested villages where people have lower tolerance towards
BC Eagle, more economic and human resources are needed in order
to increase people’s tolerance towards BC Eagle. In the same way,
environmental education programs for saving the BC Eagle should
be targeted to a broad audience (Zuluaga, 2018), and focused on
specific areas with historical human–BC Eagle conflict (that could
be measured by historical or current records of BC Eagles killed
by people; see Nilsson et al., 2020). Approaches based on the sci-
ence of behavioural change, such as ‘Theory of planned behaviour’
and ‘Theory of change’ have proven to make a more tangible dif-
ference for human behavioural changes (Altringham et al., 2020;
Center for Theory of Change, 2019; Nilsson et al., 2020) and should
be applied. A way to assess the success of the Conservation Plan
for the Black-and-chestnut Eagle in the Guavio Region might be to
measure whether this program’s actions truly reduced the num-
ber of BC Eagles killed in those villages with the most intact native
forest in the Guavio Region (Nilsson et al., 2020).

Conclusion

Our study represents a good example of how an abrupt
‘wilderness’ interface can exacerbate a human–eagle conflict. The
socio-ecological approach allowed us to better understand the
complex interplay between people’s tolerance, forest cover, human
density and livestock losses. In this way, we captured the mul-
tiple ecological as well as social dimensions of this human–eagle
conflict, identifying the combinations of attributes that should be
considered for decision-making and implementing of conserva-
tion measures for the BC Eagle. Our findings supported the overall
evidence that forest cover is positively associated with wildlife
attacks on livestock and were in consonance with the most recent
evidence indicating that population declines of top predators as
well as of other vertebrate biodiversity can be severely affected by
the exacerbation of HWC  in areas of wilderness-agriculture inter-
face.
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Top-down  local  management,  perceived  contribution  to  people,  and
actual  detriments  influence  a  rampant  human–top  predator  conflict
in  the  Neotropics
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h  i  g  h  l  i g  h  t  s

• Neotropical  governments  and  their
environmental  agencies  have  gener-
ally poor  governance.

• Poor  governance  can  be influencing
human-top  predator  conflicts  in  the
Neotropics.

• Forty  percent  of  interviewees  disap-
proved the  current  top-down  local
management.

• Disapproval  of  top-down  local  man-
agement influenced  human  tolerance
independently.

• Neotropics  need  a  better  balance
between  bottom-up  and  top-down
governance.

g  r  a  p  h  i c  a  l  a  b  s  t  r  a  c  t

a  r  t  i  c  l  e  i  n  f  o
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a  b  s  t  r  a  c  t

In most  Neotropical  countries  the proliferation  of  illegal  firearms,  limited  funding,  and  low  presence
of  authorities  precludes  effective  application  of  top-down  governance.  Despite  that,  to  our knowledge,
top-down  governance  and  top  predator  detriments  or  benefits  to people  (perceived  and  actual)  have
never  been  integrated  into  an  empirical  study  of human–top  predator  conflict.  We  hypothesize  that
people’s  tolerance  towards  the  black-and-chestnut  eagle  (Spizaetus  isidori),  a Neotropical  top  predator,
will  vary  based  on  the  eagle’s  perceived  contributions  to people,  actual  detriments  to people,  people’s
support  of  the  top-down  local  management,  and country  governance.  We tested  our  hypothesis  by  car-
rying  out  a  closed-ended  question  survey  in human  communities  around  27  eagle  nesting  sites  in two
countries  (Colombia  and  Ecuador).  People’s  tolerance  towards  the  eagle  showed  a  negative  relation-
ship with  perceived  detriments,  actual  detriments,  and disapproval  of  the  top-down  local  management,
but  there  was  no  influence  of  country  governance.  Overall,  most  people  showed  high  (41.13%)  or  neutral
(35.46%)tolerance  towards  the  eagle  and  less  than  a quarter  (23.41%)  showed  low  tolerance.  Forty  percent
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of people  disapproved  of the  top-down  local  management.  We  documented  human  persecution  of  this
top  predator  in  the majority  of  sampled  nests  (59%,  16  of  27)  and  across  all the geographical  jurisdictions
assessed.  Our  results  suggest  that  poor governance  could  also  negatively  affect  other  human–top  preda-
tor conflicts  in  the  Neotropics.  To  be more  effective  at saving  top predators  in  the  Neotropical  Region,
structural  changes  such  as  a better balance  between  bottom-up  and  top-down  approaches  and,  thus,
co-management  among  stakeholders  are  needed.

Introduction

Top predator conservation is nowadays one of the most chal-
lenging global conservation issues. Although these species play
critical roles in the ecosystem, thus benefiting society (Gilbert et al.,
2021), when their behaviour poses a perceived or real threat to
people or animal species associated with humans, conflicts arise
and predators are usually persecuted (Conover, 2001; Inskip and
Zimmermann, 2009; IUCN, 2020). To protect top predators and
biodiversity in general, two non-mutually exclusive forms of envi-
ronmental governance have been mainly used: the bottom-up and
the top-down approaches (Bennett and Satterfield, 2018; Redpath
et al., 2017; Treves et al., 2017). Historically several human cul-
tures around the world have used the bottom-up approach to
restrict or regulate access to natural resources, although in the last
half-century a government-managed, top-down approach, has pre-
dominated (Koprowski et al., 2019; Rodrigues and Micael, 2021).
However, neither approach is a panacea in itself as both can have
advantages and disadvantages depending on the geographic scale
or the particular context in which they are applied (Koprowski et al.,
2019; Western and Wright, 1994). Thus, a co-management among
stakeholders (e.g. through a simultaneous application of bottom-
up and top-down measures) has been taking force in the last years
as the most effective way  to manage human–top predator conflicts
worldwide (Killion et al., 2021; Redpath et al., 2017; Salvatori et al.,
2021, 2020).

The management of human–top predator interactions in devel-
oping countries usually poses additional challenges to those
occurring in developed countries, such as limited funding, low insti-
tutional presence, and poor governance (Fletcher and Toncheva,
2021; Gaynor et al., 2016; Santangeli et al., 2019). Governance is
a system composed of institutions, structures, and processes that
determine who  takes decisions, how and for whom decisions are
taken, as well as what actions are taken, by whom,  how and to
what effect (Bennett and Satterfield, 2018). Poor governance at
the country level, for instance, may  lead to an increase in illegal
use of firearms or poison to control predators or to an uncon-
trolled extraction of wildlife and other natural resources that could
also affect top predators, including large raptors (Santangeli et al.,
2019). Although the Global South supports a large diversity of top
predators (McClure et al., 2018; Miranda, 2017; Ripple et al., 2014),
unfortunately it also includes some of the areas most affected by
poor governance (Gaynor et al., 2016). The Neotropical Region is
the most biodiverse in the world but it is also the region with the
largest number of threatened species (Allan et al., 2019; Gaynor
et al., 2016). In this region, systems of environmental governance
are more based on the top-down approach (Bennett and Satterfield,
2018; Redpath et al., 2017; Treves et al., 2017) than the bottom-up
approach (e.g. Constantino, 2016; Schleicher et al., 2017). As such,
access to natural resources by rural people is usually controlled by
the government’s environmental authorities, sometimes with low
social legitimacy, through regulations and top-down imposed laws.
These laws, however, are poorly enforced due to a lack of environ-
mental police officers and rangers, and by an inefficient judicial
system, and thus are usually not effective in controlling human
persecution of legally protected top predators (Barbar et al., 2016;
Engel et al., 2016; Giraldo-Amaya et al., 2021; Morcatty et al., 2020;
Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021).

To effectively manage human–top predator conflicts in the
Neotropics in the long-term, we need to consider the additional
challenges of environmental systems with poor governance. The
particular goal of environmental governance is to manage individ-
ual behaviours and collective actions in compliance with public
environmental goods and related social outcomes through envi-
ronmental management (i.e. the resources, plans, and actions
that result from the functioning of governance; see Bennett and
Satterfield, 2018). Some recent indirect evidence suggests the
existence of a negative influence of poor governance at national
and local levels on several human–felid, human–raptor, and
human–reptile conflicts in the Neotropics (Barbar et al., 2016;
Estrada-Pacheco et al., 2020; Giraldo-Amaya et al., 2021; Miranda
et al., 2016; Morcatty et al., 2020; Plaza and Lambertucci, 2020;
Restrepo-Cardona et al., 2020; Zimmermann et al., 2021). Thus,
to ensure persistence of top predator populations in Neotropical
countries, we  need to have more evidence about how poor gov-
ernance is influencing human–top predator conflicts across the
region. This knowledge could be useful for governments and envi-
ronmental agencies to improve top predator conservation and
environmental governance (e.g. through a co-management with
stakeholders; Redpath et al., 2017), and for local non-governmental
organizations (NGOs) as well as the private sector (e.g. tourism
agencies, productive associations, and others) to help with this pro-
cess (Carter and Linnell, 2016; Redpath et al., 2013; Santangeli et al.,
2019).

The black-and-chestnut eagle (Spizaetus isidori) is one of the
most endangered top predators in the Neotropical region, requiring
urgent conservation actions to mitigate the rampant human–top
predator conflict in which it is involved (BirdLife International,
2021; Buechley et al., 2019). A loss of this species would imply the
loss of relevant and irreplaceable benefits that this bird of prey pro-
vides to the tropical Andean montane ecosystems and ultimately
to society (Sekercioglu, 2006). With an estimated population size
of less than 1000 mature individuals, this large raptor is globally
listed as Endangered and therefore requires urgent conservation
actions (BirdLife International, 2021). The species is threatened
by habitat loss and particularly by human persecution in retal-
iation for domestic fowl predation (BirdLife International, 2021;
Echeverry-Galvis et al., 2014; Lehmann, 1959; Restrepo-Cardona
et al., 2020; Zuluaga et al., 2020a, 2020b). Socio-demographic
variables, on their own, do not have an important contribution
to explain tolerance towards this top predator (Zuluaga et al.,
2021). However, poor governance, likely due to top-down coer-
cive policies, also could be triggering discontent and environmental
conflicts among stakeholders (i.e. human–human conflicts) and
thus worsening this human–top predator conflict (Zuluaga et al.,
2021).

Top predator detriments or benefits to people (perceived or
actual) have already been extensively considered as important
drivers of human tolerance in the human–top predator conflict-
to-coexistence continuum (Bruskotter and Wilson, 2014; Frank
et al., 2019; Kansky et al., 2016; Restrepo-Cardona et al., 2020;
Zuluaga et al., 2021). Despite that, to our knowledge, perceived
top predator detriments or benefits (hereafter perceived contribu-
tions), actual top predator detriments (hereafter actual detriments),
the top-down local management, and governance at the country
level (hereafter country governance) have never been integrated
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into an empirical study of human–top predator conflict. Here,
we aim to understand how black-and-chestnut eagle’s perceived
contributions, actual detriments, top-down local management
and country governance affect the rampant human–top preda-
tor conflict with this top predator in the Neotropics, in order
to assess opportunities to advance towards top predator con-
servation. Our hypothesis is that people’s tolerance towards the
black-and-chestnut eagle will vary with the species’ perceived con-
tribution to people, species’ actual detriments, people’s support
of the top-down local management, and the country governance.
Based on corresponding earlier works, we tested the following pre-
dictions:

1 Perceived contributions. Perceived top predator detriments or
benefits to people have already been extensively considered as
important drivers of human tolerance towards top predators
(Kansky et al., 2016; Kansky and Knight, 2014). People perceiv-
ing only detriments of top predators (e.g. the black-and-chestnut
eagle) will be less tolerant towards this top predator than those
perceiving only benefits, detriments but also benefits, or neither
detriments or benefits (Broekhuis et al., 2020; Struebig et al.,
2018).

2 Actual detriments. Livestock loss by predation of top predators
has been regarded as one of the main drivers of low tolerance in
human–top predator conflicts (Inskip and Zimmermann, 2009;
Zimmermann et al., 2010). People suffering losses of domes-
tic fowl by the black-and-chestnut eagle will be less tolerant
towards this top predator than those not suffering losses.

3 Top-down local management. People disapproving of the local
management of the government environmental authority (i.e.
the functioning of the top-down local governance; Bennett and
Satterfield, 2018) are usually more prone to be less tolerant
towards top predators (Engel et al., 2016; Redpath et al., 2017;
Struebig et al., 2018). While, when people approve of the local
management of the government environmental authority, they
will be more prone to tolerate top predators.

4 Country governance. Human tolerance towards top predators is
potentially influenced by country governance (Santangeli et al.,
2019). Although Ecuador and Colombia are considered two
countries with poor governance, Ecuador is ranked worse than
Colombia (Kaufmann and Kraay, 2020). Therefore, we predicted
that in Ecuador people will be less tolerant towards the black-
and-chestnut eagle than in Colombia.

Material and methods

Study species

The black-and-chestnut eagle is the main avian top predator of
the tropical Andean montane forests from Venezuela and Colom-
bia to north-western Argentina (Ferguson-Lees and Christie, 2001).
During the reproductive season it is an obligate central place for-
ager centred in the nesting territory (Lehmann, 1959), with a home
range estimated at between 50 and 100 km2 (BirdLife International,
2021), although the core area can be between 3 and 9 km2 (Authors’
unpublished data). Each breeding attempt takes almost ten months
including the incubation of one egg for approximately 50 days, and
at least eight months of juvenile dependence (i.e. time in which
juvenile stays within the vicinity of the nest; Zuluaga et al., 2018).
Once juveniles are independent, they begin to hunt on their own.
Apart from preying upon native wildlife, they may  also hunt small
to medium sized domestic animals (mainly poultry). As a result,
they may  be perceived as prejudicial, and thus are more likely to
be killed by humans (Authors’ unpublished data). Despite the fact
that this species is one of the least known raptors in the world

(Buechley et al., 2019), recent data indicate this eagle can attempt
to breed each year, although in the long-term it has a productiv-
ity of around 0.5 chicks per pair per year (Authors’ unpublished
data). Although the species seems to tolerate a certain threshold of
habitat destruction and fragmentation, in those fragmented habi-
tats they may  prey more readily on poultry triggering conflict and
facing higher human persecution (Restrepo-Cardona et al., 2020,
2019; Zuluaga et al., 2021).

Study area

The study area is located in the Tropical Andes of Colombia and
Ecuador (between 5.8◦ N and 1.5◦ S) at an altitudinal range from
2000 to 2800 m above sea level (Fig. 1). The area is a stronghold
population for the black-and-chestnut eagle, with 31 known nests
(most of them from Ecuador) that have been monitored during
the last decade as part of the Black-and-chestnut Eagle Project
(https://www.researchgate.net/project/Black-and-chestnut-Eagle-
Project-South-America). Colombia and Ecuador, located in the
northern part of the Andes of South America, share a similar
history, culture, language, topography, weather, biogeography,
and economy, but have slight differences in their governance
processes, laws, size, and policy. For instance, both countries
have governmental environmental authorities which implement
national, provincial or municipal policies to control the harvesting
of natural resources and protect top predators and biodiversity in
general. Environmental governance systems of all these authorities
are based historically on a top-down approach (Treves et al., 2017),
where responsibility for conserving biodiversity is mainly that
of the national state. In Ecuador, provincial agencies depend on
the central government (see Ley 37/1999 of Ecuador), although
strong actions have been taken in recent years to decentralize
environmental governance. While in Colombia they are a bit more
autonomous, and the central government is only one among sev-
eral other stakeholders (i.e. representatives of each municipality,
departmental government, NGOs, private sector, among others;
see Ley 99/1993 of Colombia). Despite that, and considering the
nature of the top-down approach, the current governance system
in both countries is not participatory enough and there is a historic
gap in encouraging local people to actively work in community-
based conservation strategies to engage and empower them with
wildlife conservation.

To carry out the interviews, we  defined a radius of 2 km (i.e.
area of 12.6 km2) around each eagle’s known nest. This distance
was  the midpoint of the shortest known distance between two
occupied nests in our study area (i.e. ∼4 km;  Authors unpublished
data). This allowed us to include people that live within the eagle’s
territory and thus, people that could be similarly influenced by
the eagles in all sampled locations in both countries (e.g. inter-
viewees definitively live within the potential foraging range of the
eagles). We  interviewed as many respondents as possible around
27 eagle nesting sites covering an area of 340.2 km2. The inter-
views were conducted around six nests in the central and western
Andes of Colombia (mean number of households: 24, range 11–42)
and around 21 nests in the northern and central Andes of Ecuador
(mean number of households: 16, range 2–72). Of the initial 31
known black-and-chestnut eagle nests in both countries we did
not conduct interviews around two nest sites in Colombia and two
in Ecuador. One nest in Ecuador was  in a private reserve with-
out local people living in its vicinity and the other three nests
were located in remote areas with difficult access. In Colombia,
the sampled nests were located in the departments of Antioquia
(n = 3), Huila (n = 2), and Tolima (n = 1), while in Ecuador they were
located in the provinces of Carchi (n = 1), Imbabura (n = 5), Napo
(n = 4), Pichincha (n = 3), and Tungurahua (n = 8). The governmen-
tal environmental authorities (autoridades ambientales in Spanish)
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Fig. 1. Study area within the black-and-chestnut eagle (Spizaetus isidori) distribution range (http://www.birdlife.org) in the Neotropics. Surveyed nests were located in the
central and western Andes of Colombia (n = 6) and in the northern and central Andes of Ecuador (n = 21).

in these states (i.e. departments or provinces) are: CORANTIO-
QUIA (http://www.corantioquia.gov.co), CAM (www.cam.gov.co),
CORTOLIMA (www.cortolima.gov.co), Ministerio del Ambiente y
Agua (MAAE, www.ambiente.gob.ec) Carchi, MAAE Imbabura,
MAAE Napo, MAAE Pichincha, and MAAE Tungurahua, respec-
tively.

Data collection

The first author and three trained field assistants conducted
interviews between 30 November 2019 and 28 February 2020.
Interviewees were contacted in their homes and only one person
older than 18 years of age was interviewed from each household. To
ensure that the interviewees knew the black-and-chestnut eagle,
we first asked them to name the wildlife species in the area they
were familiar with. We  then asked them to identify the black-and-
chestnut eagle from a photo (i.e. we showed photos of an adult
black-and-chestnut eagle, another of a juvenile, and a third of both
birds together) (Zuluaga et al., 2021; Zuluaga and Echeverry-galvis,
2016). Of 359 interviewees, 282 people recognized or had heard of
the species, and 77 could not identify it and were unfamiliar with
the species (76 in Ecuador and one in Colombia; Table 1). Our sam-
ple reached 60% of the households living in a 2 km radius around
these 27 eagle nests. In all cases, ethical standards of social surveys

were met  by informing respondents that their participation was
voluntary and that we would ensure their anonymity.

Questionnaire
Variables defined a priori from literature on socio-ecological

research of human–wildlife interactions were included in a ques-
tionnaire (e.g. Ceauş u et al., 2019; Dressel et al., 2018; Kansky et al.,
2016; Lischka et al., 2018; Struebig et al., 2018; Zuluaga et al., 2021).
We conducted a closed-ended question survey asking about toler-
ance towards the black-and-chestnut eagle, perceived contribution
(i.e. benefits or detriments), actual detriments (i.e. livestock losses
by the black-and-chestnut eagle), local people’s support of the
top-down local management, socio-demographics (e.g. country,
gender, age, years of education, number of domestic fowl they own,
and percentage of income from farming production), historical or
current records of poached eagles, the number of environmental
workshops in which people have participated, among others (see
Appendix A). Socio-demographics were obtained in order to know
some characteristics of the sample. The main conservation strat-
egy of the local top-down governance to persuade people to coexist
with top predators is through environmental laws and workshops.
The historical or current records of poached eagles and the number
of environmental workshops in which people participated were
obtained to contextualize and support our results in respect to
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Table  1
Interviews conducted with rural people around six nests in Colombia (C01-C06) and
twenty-one nests in Ecuador (E01-E21). State refers to departments in Colombia and
provinces in Ecuador. Population size (N) was  estimated based on the number of
households (around 2 km from the nest, i.e. 12.6 km2), sample size (n) is the number
of individuals interviewed around each nest, and final sample size (n’) is the final
dataset considering only people who knew the black-and-chestnut eagle (Spizaetus
isidori).

Nest ID State N n n’

C01 Huila 41 31 31
C02  Huila 15 11 10
C03  Tolima 10 5 5
C04  Antioquia 25 20 20
C05  Antioquia 11 9 9
C06  Antioquia 42 36 34
E01  Tungurahua 72 51 30
E02  Tungurahua 3 3 2
E03  Tungurahua 7 4 4
E04  Tungurahua 2 2 1
E05  Tungurahua 16 11 6
E06  Tungurahua 10 8 5
E07  Tungurahua 15 11 8
E08  Carchi 38 26 22
E09  Imbabura 14 13 8
E10  Pichincha 8 7 5
E11  Imbabura 7 5 5
E12  Imbabura 8 6 5
E13  Imbabura 11 10 9
E14  Imbabura 20 16 9
E15  Pichincha 33 24 12
E16  Napo 15 14 14
E17  Napo 8 5 4
E18  Napo 5 3 1
E19  Napo 12 8 8
E20  Pichincha 13 11 6
E21  Tungurahua 10 9 9

Total 471 359 282

See Material and methods.

tolerance and the effectiveness of the top-down local manage-
ment.

Tolerance towards the black-and-chestnut eagle was  selected as
the response variable and was measured as public support for one
of three possible species population trends. That is, people were
asked if they would like the black-and-chestnut eagle population
to be: reduced (i.e. low tolerance), kept the same (i.e. neutral) or
increased (i.e. high tolerance). Perceived contributions were mea-
sured by asking respondents whether they perceived the eagle as
detrimental or beneficial to them (possible answer: benefits, detri-
ments, both or none). Actual detriments were measured by asking
respondents whether they had lost livestock (i.e. domestic fowl) to
black-and-chestnut eagle predation in the past (possible answer:
yes or no). To assess people’s support of the top-down local man-
agement, local people were asked if they approve or disapprove
of the management of the government’s environmental author-
ity in each geographical jurisdiction. When they expressed lack of
awareness about the management of the government’s environ-
mental authority, and thus how the top-down governance works,
their response was marked as: did not have an opinion. Country
governance was measured by the country where people were inter-
viewed (i.e. Ecuador or Colombia). The historical or current records
of poached eagles were assessed based on self-reported behaviour
and triangulation among interviewees (i.e. asking people to inform
about whether their neighbours had killed any black-and-chestnut
eagles). That information was used to estimate the prevalence of
nest territories with poached eagles. Age, education level, number
of domestic fowl they own, percentage of income from farm-
ing production, and the number of environmental workshops in
which people have participated were considered as continuous
variables.

Statistical analyses

We first made a plot of our hypotheses to know the mean and
standard error of the tolerance according to each of the predictor
variables (Fig. 2). To obtain this, we re-codified tolerance as a dis-
crete variable (see Struebig et al., 2018), as follows: −1 = reduced,
0 = kept the same, and 1 = increased. Descriptive statistics were used
for presenting results on socio-demographics and the number
of environmental workshops in which people participated. Some
missing socio-demographic data were imputed using the iterative
Factorial Analysis for Mixed Data (FAMD) algorithm of the package
missMDA in R (Josse and Husson, 2016). A x2 test was run for testing
the independence among perceived contributions and actual detri-
ments by the black-and-chestnut eagle between countries. Welch
t-test was  used for testing the influence of the country on the num-
ber of environmental workshops in which people participated. A
generalized linear models (GLM) framework was  used to test our
hypothesis considering tolerance as our multinomial response vari-
able (Ripley and Venables, 2021; Zuur et al., 2009). Prior to the
GLM analysis, we re-codified two  of the predictors as binomial vari-
ables: perceived contribution (as only detriments = detriments and
not only detriments = benefits, both, and none) and top-down local
management (as approval = approval and disapproval = disapproval
or did not have an opinion of the top-down local management).
Our hypotheses were translated into a hypothetical mathematical
model (HM), as follows:

Tolerance ∼ perceived contributions + actual detriments + top-
down local management + country governance

In order to determine if our HM was  the best for explaining
the human–top predator conflict, we  compared it with simpler
alternative models (AM) which included all the combinations of
three of the four variables in the HM (e.g. a model including
perceived detriments + actual detriments + top-down local manage-
ment; another model including perceived detriments + top-down
local management + country governance, and so on), two of the
four variables, and afterwards only one variable. In addition,
to discard interactive relationships among variables, particu-
larly of the top-down local management with perceived detriments
and actual detriments,  we compared our HM with an alter-
native model including interactions and independent effects
among these (e.g. AMI: Tolerance ∼ perceived detriments + actual
detriments + top-down local management + perceived detriments :
top-down local management + actual detriments : top-down local
management + country governance) and simpler models derived
from this (Table 2).

Before analysis, multicollinearity was  assessed for all models
by calculating the variance inflation factors (VIF) using the pack-
age car.  The VIFs obtained for all predictors used were ∼1, well
below the common threshold value and thus we are confident
of the absence of multicollinearity among variables (see O’Brien,
2007). Through an information-theoretic approach, using Akaike’s
information criterion (AIC) and Akaike weights (�i), we deter-
mined the parsimony of our HM describing the data respect to
the AMs  (Richards et al., 2011). Models were ranked according to
the Akaike Information Criterion corrected for small sample sizes
(AICc). Akaike weights (�i) estimate the probability of a model to
be the best model. The model with lower AICc value and higher
Akaike weights was  the model that best fitted our data. We  con-
sidered models in which the difference in AIC relative to the best
model is <2 as alternatively well-supported models (Burnham and
Anderson, 2004, 2002). Through the packages nnet and lme4 we
fitted the multinomial models and compared them to each other,
respectively (Bates et al., 2015; Ripley and Venables, 2021). In all
cases, we used R language in R version 3.6.3 (R Development Core
Team, 2014).

5



ARTICLE IN PRESSG Model
PECON-216; No. of Pages 12

S.  Zuluaga, F.H. Vargas, S. Kohn et al. Perspectives in Ecology and Conservation xxx (xxxx) xxx–xxx

Fig. 2. Mean and standard error of tolerance according to each of the predictor variables included in our hipotheses based on 282 interviews conducted around 27 black-
and-chestnut eagle (Spizaetus isidori) nests in Colombia and Ecuador.

Table 2
Comparison of our hypothetical model of tolerance (HM) with a set of simpler alternative models (AM) and alternative models considering interactions (AMI). * = consider
the  interactions and the independent effect of the variables.

Model Variables include

HM1  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + top-down local management + country governance
AM1  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + top-down local management
AM2  Tolerance ∼ Perceived contributions + top-down local management + country governance
AM3  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + country governance
AM4  Tolerance ∼ Actual detriments + top-down local management + country governance
AM5  Tolerance ∼ Perceived contributions + top-down local management
AM6  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments
AM7  Tolerance ∼ Perceived contributions + country governance
AM8  Tolerance ∼ Actual detriments + top-down local management
AM9  Tolerance ∼ Top-down local management + country governance
AM10 Tolerance ∼ Actual detriments + country governance
AM11 Tolerance ∼ Perceived contributions
AM12 Tolerance ∼ Top-down local management
AM13 Tolerance ∼ Actual detriments
AM14 Tolerance ∼ Country governance

AMI1 Tolerance ∼ Perceived detriments*top-down local management + actual detriments*top-down local management + country governance
AMI2  Tolerance ∼ Perceived detriments*top-down local management + actual detriments*top-down local management
AMI3  Tolerance ∼ Actual detriments + perceived detriments*top-down local management + country governance
AMI4  Tolerance ∼ Perceived detriments + actual detriments*top-down local management + country governance
AMI5  Tolerance ∼ Perceived detriments*top-down local management + country governance
AMI6 Tolerance ∼ Actual detriments*top-down local management + country governance
AMI7 Tolerance ∼ Perceived detriments*top-down local management
AMI8 Tolerance ∼ Actual detriments*top-down local management

See Material and methods.

Results

Socio-demographic characteristics of sample

Of all interviewed respondents (n = 282), 62% were men and 38%
were women. The mean age of interviewees was 48.2 (SD = 16.3)
years, and the mean number of years of formal education was
6.6 (SD = 4.3). The percentage of income obtained from farming
production was 64.9% (SD = 44.7) and the mean number of domes-
tic fowl owned was 18.1 (SD = 65.4). The mean number of homes

around a 2 km radius of a black-and-chestnut eagle nest was 19.9
(SD = 15.5; range: 2–72), with a mean of 2.3 people per home (i.e.
∼1088 people; n = 27 nests). The mean number of environmental
education workshops in which people had participated was  5.5
(SD = 23.1). We found a marginal country-level difference in the
number of environmental workshops in which people had partici-
pated (t = −1.566, p = 0.11), with a higher number of environmental
workshops in Colombia (mean = 8.84, SD = 35.40) than in Ecuador
(mean = 3.33, SD = 8.72).
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Table  3
Comparison of our hypothetical model (HM) performance with respect to other alternative models (AM) and alternative models considering interactions (AMI). Models are
ranked  according to the Akaike Information Criterion corrected for small sample sizes (AICc). Besides AICc, �AICc, Akaike weights (�i), and the number of parameters (k)
are  provided. * = consider the interactions and the independent effect of the variables.

Model Variables include k AICc �AICc �i

AM1  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + top-down local
management

8 498.93 0 0.775

HM1  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + top-down local
management + country governance

10 502.74 3.82 0.115

AMI3  Tolerance ∼ Perceived contributions*top-down local management + actual
detriments + country governance

12 505.30 6.38 0.032

AMI2  Tolerance ∼ Perceived contributions*top-down local management + actual
detriments*top-down local management

12 505.37 6.45 0.031

AM6  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments 6 506.04 7.12 0.022
AMI4  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments*top-down local

management + country governance
12 506.73 7.80 0.016

AMI1  Tolerance ∼ Perceived contributions*top-down local management + actual
detriments*top-down local management + country governance

14 509.20 10.27 0.005

AM3  Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + country governance 8 509.37 10.45 0.004
AM5  Tolerance ∼ Perceived contributions + top-down local management 6 516.51 17.58 0
AMI7  Tolerance ∼ Perceived contributions*top-down local management 8 519.81 20.89 0
AM2  Tolerance ∼ Perceived contributions + top-down local management + country

governance
8 519.82 20.89 0

AM11 Tolerance ∼ Perceived contributions 4 522.42 23.49 0
AMI5  Tolerance ∼ Perceived contributions*top-down local management + country

governance
10 523.13 24.20 0

AM7  Tolerance ∼ Perceived contributions + country governance 6 524.79 25.86 0
AM8  Tolerance ∼ Actual detriments + top-down local management 6 579.30 80.38 0
AM4  Tolerance ∼ Actual detriments + top-down local management + country

governance
8 580.73 81.81 0

AM10 Tolerance ∼ Actual detriments + country governance 6 581.37 82.45 0
AM13 Tolerance ∼ Actual detriments 4 581.68 82.75 0
AMI8  Tolerance ∼ Actual detriments*top-down local management 8 583.18 84.25 0
AMI6  Tolerance ∼ Actual detriments*top-down local management + country

governance
10 584.74 85.82 0

AM14 Tolerance ∼ Country 4 605.37 106.45 0
AM9  Tolerance ∼ Top-down local management + country governance 6 605.65 106.72 0
AM12 Tolerance ∼ Top-down local management 4 607.23 108.30 0

Table 4
Multinomial logistic regression of the best-fitted model (AM1: Tolerance ∼ Perceived contributions + actual detriments + top-down local management) describing predictors
of  people’s tolerance towards black-and-chestnut eagle (Spizaetus isidori)  in Colombia and Ecuador.

AM1   ̌ SE z value P value

Increase vs. reduce
Intercept 3.323 0.583 5.704 0
Perceived contributions: only detriments –3.813 0.587 –6.500 0
Actual detriments: yes –1.760 0.402 –4.379 0
Top-down local management: approval 1.282 0.400 3.208 0.001

Increase vs. keep same
Intercept 0.803 0.273 2.945 0.003
Perceived contributions: only detriments –1.800 0.311 –5.784 0
Actual detriments: yes –0.520 0.321 –1.619 0.106
Top-down local management: approval 0.712 0.310 2.300 0.021

See Material and methods.

Human–top predator conflict model

Near one quarter (23.41%, 66 of 282) of interviewees showed
low tolerance towards the eagle, 35.46% were neutral (100 of
282), and 41.13% showed high tolerance (116 of 282). The model
that best adjusted to the data to explain tolerance towards the
black-and-chestnut eagle was an alternative model including:
perceived detriments,  actual detriments,  and top-down local manage-
ment as additive terms (Table 3). It showed a negative relationship
between people’s tolerance towards the black-and-chestnut eagle
and perceived detriments, actual detriments, and disapproval of
the top-down local management (R2 = 0.205, ωi = 0.775; Table 4).
Our proposed model, which included the country as one of the pre-
dictive variables, did not show the best performance with the data.
Models including interactions among variables were also unsup-
ported.

Perceived and actual detriments

Percentage of people perceiving only detriments (58.15%, 164 of
282) was  higher than those who  had actual detriments (40.43%, 114
of 282) associated with the species (�2 = 5.599, p = 0.018). More peo-
ple perceived only detriments from the black-and-chestnut eagle
in Ecuador (66%, 114 of 173) than in Colombia (46%, 50 of 109)
(x2 = 7.340, p = 0.007). Also, in Ecuador more people (46%, 80 of 173)
suffered livestock predation by the black-and-chestnut eagle (i.e.
actual detriments) than in Colombia (31%, 34 of 109) (x2 = 4.161,
p = 0.041).

Top-down local management

The approval of the top-down local management was quite
divided. Slightly more than half of interviewees (52.1%, 147 of 282)
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approved of it, 40.4% (114 of 282) disapproved, and 7.5% (21 of 282)
did not have an opinion. People’s tolerance towards the black-and-
chestnut eagle differed between those approving and disapproving
of the top-down local management (x2 = 7.866, p = 0.0196, n = 261).
Of the people that approved of the top-down local management,
48% (70 of 147) had high tolerance, 33% (49 of 147) were neutral,
and 19% had low tolerance (28 of 147). While of the people disap-
proving of the top-down local management, 37% (42 of 114) had
high tolerance, the same proportion (i.e. 37%, 42 of 114) had low
tolerance, and 26% (30 of 114) were neutral. Of the people that did
not have an opinion of the top-down local management, 19% (4 of
21) had high tolerance, 38% (8 of 21) were neutral, and 43% (9 of
21) had low tolerance.

Regarding the specific top-down local management of the
government environmental authorities, in Colombia, 30.2% of inter-
viewees (19 of 63) disapproved of CORANTIOQUIA’s management,
29.3% (12 of 41) disapproved of CAM’s management, and all (5 of 5)
disapproved of CORTOLIMA’s management. In Ecuador, 36.4% of the
interviewees (8 of 22) disapproved of MAAE Carchi’s management,
52.8% (19 of 36) disapproved of MAAE Imbabura’s management,
59.3% (16 of 27) disapproved of MAAE Napo’s management, 30.4%
(7 of 23) disapproved of MAAE Pichincha’s management, and 43.1%
(28 of 65) disapproved of MAAE Tungurahua’s management.

Prevalence of nest territories with poached eagles

We  obtained evidence of black-and-chestnut eagle poaching in
59% of the sampled nests (4 of 6 nests in Colombia and 12 of 21
in Ecuador) and across all the eight geographical jurisdictions of
government authorities. The proportion of nests with evidence of
poaching (nests with evidence of poaching/sampled nests) by state
(i.e. department or province) were: 0.7 (2/3) in Antioquia, 0.5 (1/2)
in Huila, 1(1/1) in Tolima, 1(1/1) in Carchi, 0.6 (3/5) in Imbabura,
0.75 (3/4) in Napo, 0.7 (2/3) in Pichincha, and 0.4 (3/8) in Tungu-
rahua. For all but two of these records, the poachers self-reported
the poaching incident.

Discussion

People’s tolerance towards the black-and-chestnut eagle was
lower when they perceived the species as detrimental, received
detriments, and when they disapproved of the top-down local
management, however, each variable influenced human tolerance
independently of each other as reflected by the additive structure
of the best supported model. The best model consistently informed
the people’s tolerance towards the species. More than a half of the
people approved of the top-down local management, 7.5% did not
have an opinion, and the rest disapproved of it. We  recorded eagle
poaching in most sampled nests, and across all the eight geograph-
ical jurisdictions of government authorities. Both the percentage of
people perceiving only detriments and actual detriments generated
by the black-and-chestnut eagle were higher in Ecuador than in
Colombia.

Country governance was not retained in the best model (accord-
ing to the model selection) although people in both countries had
slight differences in their mean tolerance (Fig. 2). This lack of clear
differences may  be explained by the fact that both countries have
poor governance with minimal distinctions between them (see
Kaufmann and Kraay, 2020). They both also have similar disap-
proval of the top-down management at the local level, namely
the environmental authorities with which farmers have to deal
directly. Therefore, disapproval of predominant top-down local
management may  be influencing people’s low tolerance towards
eagles and, consequently, affecting in the same way  the high
human persecution of this top predator in both countries. In fact,

at least 30% of the local people in both countries disapproved
of the top-down local management across all the governmental
environmental authorities in which we conducted interviews. Fur-
thermore, in one region in Ecuador the disapproval rate increased
to 59% while in one in Colombia it increased to 100%. Because higher
disapproval of top-down local management also means lower tol-
erance towards eagles and thus persecution, it is not surprising
that black-and-chestnut eagles were extensively hunted in all the
geographical jurisdictions studied in both countries.

Recent emerging evidence on human–top predator conflicts
suggests cautionary insights about generalisations of results and
conservation measures (Dickman, 2010; Frank et al., 2019; IUCN,
2020). For instance, a recent study on the socio-economic drivers
of human–jaguar conflict across the Neotropics showed that each
conflict case is probably unique and thus each requires partic-
ular solutions (Zimmermann et al., 2021). However, our study
was not aimed at only considering socio-economic predictors (like
Zimmermann et al., 2021) but also at evaluating the effect of
broader policies shaping human–top predator interactions (i.e. top-
down local management and national governance; see Bennett and
Satterfield, 2018; Lischka et al., 2018). Therefore, here we  provide
evidence about how the influence of perceived contributions, actual
detriments, and disapproval of top-down local management on
human–top predator conflicts can be generalized at least to the
studied populations of black-and-chestnut eagle of Colombia and
Ecuador. We  think, though, that each local socio-ecological con-
text of the human–black-and-chestnut eagle conflicts should be
considered, to inform specific technical and cognitive conservation
measures (e.g. Zuluaga et al., 2021).

As shown in several studies, in large areas of its northern
distribution, the black-and-chestnut eagle suffers widespread per-
secution requiring urgent conservation and conflict mitigation
actions (BirdLife International, 2021; Restrepo-Cardona et al., 2020;
Zuluaga et al., 2021). People’s perceptions about the black-and-
chestnut eagle as a potential poultry predator were higher than
the actual harm the eagle caused through predation, suggesting
that some underlying issues related to a human–top predator con-
flict are present (i.e. perceived behavioural control, perceived risks,
social norms; Dickman, 2010; Lischka et al., 2020; Thondhlana
et al., 2020). As frequently suggested in recent times, it is clear
that the use of tools from social and human behavioural sciences
(e.g. conservation psychology and conservation marketing; Grande
et al., 2018; Zuluaga et al., 2020b, 2020a) will be needed to change
this disproportionate perception of predatory risk (Bruskotter and
Wilson, 2014; Dickman, 2010). In addition, to tackling the con-
flict by working to analyse and discuss the gap between perceived
and actual detriments, specific measures to reduce predation of
poultry (actual detriments) will be needed. Among those, some
suggested options include measures to increase poultry protection
in the vicinity of rural houses such as through the construction of
pens, fences or natural refuges that could facilitate the escape or
refuge of poultry from flying predators, as well as the promotion
of agroecological production (e.g. shade coffee, blackberry, sweet
granadilla, fruit trees, alternative crops, etc.) that could diversify
resources for farmers as well as to facilitate the escape or refuge
of poultry (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019; Zuluaga et al.,
2021). However, changing the species’ current situation should not
only depend on local technical or cognitive interventions to miti-
gate the human–eagle conflict (see Baynham-Herd et al., 2018) as
has been suggested before (Restrepo-Cardona et al., 2020, 2019;
Zuluaga et al., 2021). Our results indicate that we  also need struc-
tural interventions to change the context to make the current
governance systems more collaborative and inclusive (Baynham-
Herd et al., 2018; Redpath et al., 2017). This structural intervention
could be reached by changing conservation policy and practices
towards more participative governance (i.e. bottom-up and co-
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management) where the application of measures from bottom-up
and top-down can be better integrated depending on the local
socio-ecological context (Redpath et al., 2017; Salvatori et al.,
2021, 2020). This strategy has already proven effective in prevent-
ing deforestation and overhunting in the Neotropics (Constantino,
2016; Schleicher et al., 2017) and could also be useful in addressing
the conservation of top predators in the region.

Under the current context of top-down local governance, the
government-based conservation strategies attempting to persuade
people to coexist with wildlife including top predators (i.e. envi-
ronmental laws and workshops) are not sufficiently effective (see
Barbar et al., 2016; Giraldo-Amaya et al., 2021; Morcatty et al.,
2020; Restrepo-Cardona et al., 2020; Zuluaga et al., 2021). A
strategy with bottom-up conservation and co-management would
likely achieve better results. For instance, people in both countries
had participated in a similar number of environmental workshops,
however, our results indicate that participation in workshops does
not affect the tolerance towards top predators or at least does not
change the context of widespread hunting of top predators. Prob-
ably because these workshops are not effective in addressing all
the factors that, independently, drive human–top predator conflict.
Therefore, by shifting the current context towards a governance
system with more community-based conservation strategies (e.g.
citizen science, participative conservation, wildlife friendly prod-
ucts, ecotourism), a better balance between the top-down and
bottom-up local governance could be achieved, and environmental
workshops could emphasize cooperation, negotiation, and dialogue
(e.g. through knowledge dialogue, knowledge co-production, par-
ticipative planning, among others). In this way, we could improve
the trust and communication among stakeholders, and thus influ-
ence the local governance system to make it more effective in
fostering human communities to coexist with top predators (e.g.
Killion et al., 2021; Koprowski et al., 2019; Martin, 2020; Young
et al., 2021). An important step in this direction is the Regional
Agreement on Access to Information, Public Participation and Jus-
tice in Environmental Matters in Latin America and the Caribbean
(i.e. the Escazú Agreement), however, despite entering into force
on 22 April 2021 at least a half of the countries have not ratified it
(CEPAL, 2021).

Surveying and modelling illegal human behaviors such as
poaching of top predators is a challenging task due to the multi-
ple factors involved (see Milner-Gulland et al., 2020; Nilsson et al.,
2020). When dealing with interviews, there is always the risk that
some interviewees will not answer truthfully, especially when talk-
ing about sensitive issues such as illegal killing of predators. We
obtained evidence of black-and-chestnut eagle poaching in 59% of
the sampled nests and in all the geographical jurisdictions assessed,
both directly from poachers and indirectly (by triangulation among
interviewees). However, we believe that this did not undermine
our results because before to the interview we informed respon-
dents that we would ensure their anonymity. Therefore, even if our
data could underrepresent the true poaching pressure, our results
are sufficiently worrysome (see above) to consider taking urgent
actions in the study areas. Nevertheless, our data on the preva-
lence of poaching are limited to small areas around nesting sites on
a long temporal scale (i.e. historical and current records of poached
eagles), thus, comparisons with data obtained by other methods,
on shorter temporal scales and/or on broader geographical scales
must be made with caution (e.g. Zuluaga et al., 2021). On the other
hand, in order to improve modelling reliability, we compared our
mathematical hypothetical model with simpler models and more
complex models considering interactions among variables. This
allowed us to understand that the predictive variables consistently
influence tolerance, and most likely poaching, independently of
each other.

Low tolerance towards the black-and-chestnut eagle and high
prevalence of human persecution will most likely happen when
people perceive the eagle as detrimental, experience detriments
caused by the eagle, and disapprove of the top-down local manage-
ment, although these variables influence tolerance independently
of each other. Thus, the widespread human persecution of this top
predator in the context of disapproval of top-down local manage-
ment, independently of the detriments perceived or received by
rural settlers, suggests that negative effects of poor governance
at the local and national level could also affect other human–top
predator conflicts in the region. Most Neotropical countries have
similar poor governance with minimal differences among them
(see Kaufmann and Kraay, 2020). In general, these countries have
conservation strategies based on laws limiting the use of natural
resources and protecting wildlife (including top predators), that are
imposed by the government from a top-down approach (Dickman,
2010; Redpath et al., 2017) with poor or no contribution from the
people actually living in close proximity to wildlife (i.e. with few or
no contribution from bottom-up governance; but see Constantino,
2016; Schleicher et al., 2017). However, in most countries the pro-
liferation of illegal firearms, poor presence of the authorities, and
corruption precludes the effective application of top-down gov-
ernance (Santangeli et al., 2019). Therefore, widespread human
persecution to other Neotropical top predators such as the jaguar
(Panthera onca), the cougar (Puma concolor), and the harpy eagle
(Harpia harpyja), and scavengers like the Andean condor (Vultur
gryphus) is also probably influenced by poor governance on the
local, national, and regional scales independently of the perceived
contributions of these species to people and the actual detriments
received from them (e.g. Engel et al., 2016; Estrada-Pacheco et al.,
2020; Giraldo-Amaya et al., 2021; Knox et al., 2019; Morcatty et al.,
2020; Plaza and Lambertucci, 2020; Zimmermann et al., 2021;
Zuluaga et al., 2021).

Poor governance and widespread hunting of top predators in
the Neotropics will be difficult to change if all stakeholders are
not willing to actively and collaboratively participate in wildlife
conservation and implementation of effective management of con-
servation conflicts (Carter and Linnell, 2016). Thus, all stakeholders,
at the local and national levels, need to work together to achieve
long-term conservation goals of top predators in the Neotrop-
ics (e.g. Martin, 2020). For instance, environmental management
agencies should encourage stakeholders to actively participate
in community-based conservation across bottom-up collabora-
tive initiatives (e.g. citizen science, participative conservation,
wildlife friendly brands, ecotourism; Amit and Jacobson, 2018;
Broekhuis et al., 2020; Huang et al., 2018; Koprowski et al., 2019;
Ostermann-Miyashita et al., 2021; Panopio et al., 2021; Zuluaga and
Echeverry-galvis, 2016). Additionally, NGOs must become catal-
ysers of stakeholders’ active participation and promote changes
towards more bottom-up collaborative governance structures to
improve top predator conservation (see Redpath et al., 2017). Fol-
lowing this line of thought, the private sector can contribute with
the introduction of tourism programs and innovative productive
systems (e.g. agroecological farming and wildlife friendly brands;
Crespin and Simonetti, 2021; Koprowski et al., 2019) which could
diversify income sources, reducing the economic dependence on
livestock (Fletcher and Toncheva, 2021). Scientific research insti-
tutes should conduct research and collect field data along with local
people with the aim of catalysing participatory conservation plan-
ning (Panopio et al., 2021). These recommendations could make
a significant structural change in the environmental governance
systems and at the same time reduce detriments to people and
improve people’s perception of benefits received from predators,
thus, helping to more effectively conserve top predators in the vast
wilderness landscapes of the Neotropics.
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Conclusion

This study allowed us to understand how perceived contri-
butions, actual detriments, and disapproval of top-down local
management negatively affect a rampant human–top predator con-
flict across two countries in the Neotropics. While social and human
behavioural sciences will be needed to implement technical or cog-
nitive interventions to change the disproportionate perception of
predatory risk on livestock by top predators, structural changes in
the governance systems (i.e. making it more participatory, reliable
and transparent) will also be needed for improving the current con-
text for top predator conservation in Neotropical countries. Our
study is the first to provide direct evidence of the need for struc-
tural changes in the governance systems of the Neotropical Region,
particularly at the local and country levels, to effectively save top
predators. Given the similar poor governance among countries in
the Neotropics, it is also likely that poor governance throughout the
region is negatively affecting other human–top predator conflicts
independently of perceived or real detriments to humans. Several
human–top predator conflicts in the Neotropics are driving some
species to the brink of extinction. Therefore, actions to save top
predators in the Neotropics will be more effective if governance sys-
tems could be improved with a better balance between bottom-up
(e.g. citizen science, knowledge dialogue, participative conserva-
tion, ecotourism) and the top-down (e.g. institutional presence,
laws, control, sanctions) approaches. Otherwise, the direct perse-
cution influenced by the widespread low tolerance of rural settlers
towards top predators such as the black-and-chestnut eagle may
wipe out top predators from vast extensions.
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