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Resumen: Frente a la ocurrencia de megaincendios durante 2019 en el ACIE Ñembi Guasu, 
evaluamos la respuesta de la ornitofauna para evidenciar la severidad del impacto. Se cuantificaron 
valores de riqueza, diversidad específica (números de Hill), abundancia (pruebas de Kruskal­Wallis), 
recambio taxonómico (análisis de correspondencia) y diversidad funcional (números de Hill) que, 
fueron contrastados entre áreas quemadas y no quemadas de cobertura boscosa; este contraste 
entre áreas se realizó para la época húmeda y también para la seca del 2020. Las áreas quemadas 
congregaron alta riqueza en época húmeda (27 spp), que se redujo para la seca (15 spp); las áreas 
no quemadas presentaron una riqueza constante durante ambas épocas (25 y 24 spp). La diversidad 
y abundancia no varió significativamente. La similitud taxonómica entre áreas fue baja (35,6% 
húmeda; 14,3% seca). En época húmeda, la diversidad funcional se incrementó en áreas quemadas, 
disminuyendo drásticamente para la seca. Se concluyó que, los megaincendios presentaron un 
impacto altamente negativo sobre el ensamblaje ornitológico, principalmente en los atributos de 
riqueza específica, riqueza funcional y composición taxonómica, así también, que la llegada de la 
época seca desfavoreció en gran medida a la resiliencia del ecosistema quemado.

Palabras clave: Fuego, impacto, Ñembi Guasu.

TAXONOMIC AND FUNCTIONAL RESPONSE OF THE BIRD ASSEMBLY TO MEGAFIRES IN THE 
SOUTHERN REGION OF CHIQUITANIA (SANTA CRUZ, BOLIVIA)

Abstract: Given the occurrence of megafires during 2019 in the region of ACIE Ñembi Guasu, we 
evaluated the response of the ornithofauna to show the severity of the impact. Values of richness, 
specific diversity (Hill numbers), abundance (Kruskal­Wallis tests), taxonomic turnover 
(correspondence analysis) and functional diversity (Hill numbers) were quantified, which were 
contrasted between burned and non­burned areas of wooded cover, during the wet and dry season of 
2020. The burned areas gathered high richness in the wet season (27 spp), which was reduced in the 
dry season (15 spp); the control areas presented a constant richness during both seasons (25 and 24 
spp). The diversity and abundance did not vary significantly. Taxonomic similarity between areas was 
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INTRODUCCIÓN

Si bien el fuego forma parte de la histo­
ria de la tierra y la dinámica de diversos ecosis­
temas (Bilbao et al., 2020; Bowman et al., 
2009; Pausas & Keeley, 2009; TNC, 2004), ac­
tualmente, las acciones antrópicas (Bilbao et al., 
2020) y el cambio climático (IUFRO, 2018; Ma­
grin et al., 2014) han provocado la modificación 
de los regímenes naturales de los incendios. Lo 
cual ha alterado sus patrones de ocurrencia (es­
tacionalidad), frecuencia e intensidad (Barlow et 
al., 2006; Bowman, 2017).

En consecuencia, la severidad de los in­
cendios sobre los ecosistemas naturales se ha 
incrementado, dando lugar a la generación de 
eventos extremos denominados megaincendios 
(Fidelis et al., 2018). Los cuales, a nivel mundial 
se constituyen en una seria amenaza para los 
ecosistemas y su diversidad biológica (Barlow et 
al., 2006; Bowman, 2017).

Bolivia no es ajena a esta realidad, ya 
que, históricamente su territorio ha sido impac­
tado por incendios (WCS, 2019). En Iberoamé­
rica, Bolivia y Brasil se constituyen en los países 
que durante las dos últimas décadas han pre­
sentado la mayor ocurrencia de incendios y la 
mayor extensión de áreas quemadas, alcanzan­
do un promedio anual de 3,8 millones de ha 
quemadas (Bilbao et al., 2020).

Pese al histórico de incendios, en Bolivia 
este factor de impacto recién cobró mayor noto­
riedad el año 2019, no solo por la alta extensión 
de territorio quemado (~6,4 millones de ha; su­
perior a lo registrado en Brasil el mismo año; 
Bilbao et al., 2020; FAN, 2019). Sino también, 
por la ocurrencia de megaincendios (también 
llamados incendios de sexta generación), fenó­
meno mundialmente catalogado como los de 
mayor intensidad y severidad (Anívarro et al., 
2019; Castellnou et al., 2019). Estos megain­
cendios fueron registrados en la región sur de la 
Chiquitania (Santa Cruz), donde afectó drásti­
camente la cobertura boscosa (Maillard et al., 
2020a).

La modificación de los regímenes de in­
cendios y la ocurrencia de megaincendios, han 
posicionado al fuego como una seria amenaza 
para la conservación de los ecosistemas y su bi­
odiversidad (Bilbao et al., 2020). Por tanto, las 

evaluaciones del impacto de los incendios y la 
respuesta de la biocenosis ante este factor de 
impacto, son necesarias para generar insumos 
técnicos­científicos que permitan gestionar y di­
reccionar adecuadamente los esfuerzos del ma­
nejo y restauración de las áreas afectadas (Kelly 
et al., 2020).

Uno de los grupos biológicos más eficien­
tes para monitorear diversos procesos de alte­
ración de los ecosistemas son las aves (ej. La 
respuesta de los sistemas biológicos al cambio 
climático, en la degradación o recuperación de 
hábitats; Benton et al., 2002; Bonisoli­Alquati, 
2014; Cury et al., 2011; Thiollay, 1997), ya 
que, estas presentan diferentes grados de sen­
sibilidad a las perturbaciones y, son considera­
das como un adecuado indicador ecológico del 
estado de los ecosistemas (Egwumah et al., 
2017). Por otro lado, si bien el estudio de las 
comunidades biológicas se ha basado principal­
mente en el análisis de la diversidad taxonómica 
de sus componentes (Chave, 2004), se ha pro­
puesto que, analizar la diversidad funcional es 
clave para entender la relación entre la diversi­
dad, la estructura de las comunidades y el fun­
cionamiento de los ecosistemas (Naeem & 
Wright, 2003; Tilman et al., 1997).

Así, en este estudio se reporta la respu­
esta de la ornitofauna al impacto de megain­
cendios ocurridos en el Área de Conservación e 
Importancia Ecológica (ACIE) Ñembi Guasu 
(Bolivia), para lo cual se planteó la siguiente 
pregunta de investigación: ¿Cómo varían los 
atributos taxonómicos (riqueza, abundancia, di­
versidad específica, composición taxonómica) y 
funcionales (diversidad funcional) del ensam­
blaje ornitológico entre áreas impactadas por 
megaincendios ocurridos durante el 2019 y áre­
as no quemadas (testigos)?

MATERIAL Y MÉTODO

ÁREA DE ESTUDIO

El área de estudio está localizada en el 
departamento de Santa Cruz (Bolivia) en la par­
te sur de la Chiquitania, dentro del ACIE Ñembi 
Guasu (Gobierno Autónomo Guaraní Charagua 
Iyambae; provincia Cordillera; Fig. 1); región 

low (35,6% wet; 14,3% dry). In the wet season, functional diversity increased in burned areas, 
drastically decreasing in the dry season. It was concluded that the megafires had a highly negative 
impact on the ornithological assemblage, mainly in the attributes of specific richness, functional 
richness and taxonomic composition, as well as that the arrival of the dry season greatly 
disadvantaged the resilience of the burned ecosystem.

Keywords: Fire, impact, Ñembi Guasu.
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Fig. 1. Ubicación geográfica y tipos de vegetación existente en el ACIE Ñembi Guasu. En el enclave 
se indica su posición respecto a Santa Cruz, Bolivia y sus colindancias con otras áreas protegidas.

Fig. 1. Geographical location and types of existing vegetation in the ACIE Ñembi Guasu. The enclave 
indicates its position with respect to Santa Cruz, Bolivia and its adjoining with other protected areas.

que abarca aproximadamente poco más de 1,2 
millones de ha (GAIOC, 2019). Biogeográfica­
mente, está distribuida sobre el sector Chiquita­
no Transicional al Chaco de la región 
biogeográfica Brasileño­Paranense (Navarro & 
Ferreira, 2009).

La denominada vegetación del Abayoy y 
el Bosque Semideciduo Chiquitano Transicional 
al Chaco se constituyen en los tipos de vegeta­
ción más dominantes (Drawert et al., 2020; Na­
varro & Ferreira, 2007; Fig. 1). Siendo el 
curupaú (Anadenanthera colubrina (Vell.) Bre­
nan), tutumillo (Magonia pubescens A. St.­Hil.), 
ichisojo (Terminalia argentea Mart.), soto de 
arenales (Schinopsis cornuta Loes.) y el pototo 
(Astronium fraxinifolium Schott) las especies 
dominantes para el Abayoy. Mientras que, Phyl­
lostylon rhamnoides (J. Poiss.) Taub., Sebastia­
nia brasiliensis Spreng., Aspidosperma rigidum 
Rusby, Myrcia sp., y Cynophalla retusa (Griseb.) 
Cornejo & Iltis lo son para el Bosque Semideci­
duo Chiquitano Transicional al Chaco (Drawert 
et al., 2020; Navarro & Ferreira, 2011).

De acuerdo con los datos climáticos de la 
National Center for Atmospheric Research Staff 
(Dile & Srinivasan, 2014; Fuka et al., 2013), la 
precipitación promedio anual acumulada en esta 

región oscila entorno de 575 mm (± 26,5). La 
época seca se distribuye desde julio a octubre, 
siendo agosto el mes con mayor déficit hídrico y 
marzo el más húmedo (Fig. 2). La temperatura 
media anual generalmente alcanza los 26,2 °C 
(± 3), con temperaturas máximas de 36 °C (± 
3,4) y mínimas de 15,8 °C (± 2,6), pudiendo 
descender hasta 0°, provocando heladas.

Respecto a los incendios ocurridos duran­
te el 2019, proporcionalmente el ACIE Ñembi 
Guasu fue el área protegida más afectada en 
extensión territorial (Anívarro et al., 2019) y se­
veridad en Bolivia (Villarroel et al., 2021). Hasta 
finales de noviembre, las áreas quemadas se 
extendieron aproximadamente sobre 442 mil ha 
en la región, siendo la vegetación del Abayoy 
(357 mil ha), el Bosque Chiquitano Transicional 
al Chaco (66 mil ha) y el Bosque Chiquitano 
(9.110 ha), las más afectadas en extensión ter­
ritorial; representando el 97,8% del total de la 
superficie quemada. Según el análisis de la se­
veridad de incendio (índice Dnbr; differenced 
Normalized Burn Ratio Index), el 64,7% de toda 
la superficie quemada en esta región sufrió una 
alta severidad de impacto (Villarroel et al., 
2021); lo cual, es el resultado de la ocurrencia 
de los megaincendios (Castellnou et al., 2019).
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Fig. 2. Climograma de distribución mensual de 
precipitación y temperatura.

Fig. 2. Climogram of monthly distribution of 
precipitation and temperature.

DISEÑO DE MUESTREO

Considerando los tipos de coberturas y de 
vegetación descritos por Villarroel et al. (2021) 
para la región en estudio, los muestreos se rea­
lizaron al interior de cobertura boscosa, la cual 
está conformada por el Bosque Chiquitano, Bos­
que Chiquitano Transicional al Chaco y el 
Abayoy Denso. Se estableció un diseño con ca­
sos entremezclados (Feinsinger, 2004; Feinsin­
ger & Ventosa, 2014) con dos niveles de factor, 
siendo estos: i. áreas quemadas durante la ges­
tión 2019 y que, según el análisis cartográfico 
presentaron una severidad de impacto alta o 
moderada; y ii. áreas no quemadas, que funcio­
naron como testigo o control y que no habrían 
sido afectadas por el fuego durante los últimos 
20 años.

TOMA DE DATOS

El trabajo de campo fue ejecutado en dos 
fases. La primera denominada como etapa de 
evaluación, fue realizada seis meses después de 
los incendios (marzo del 2020), a finales de la 
época húmeda (Fig. 2) y, tuvo como finalidad 
caracterizar los ensamblajes de aves bajo un 
escenario temporalmente cercano al evento de 
impacto. La segunda fase, denominada como 
etapa de monitoreo, fue ejecutada entre septi­
embre y octubre del 2020 (finales de la tempo­
rada seca, un año después de la ocurrencia de 
los incendios; Fig. 2), y tuvo como finalidad ca­
racterizar la fluctuación de los ensamblajes en 
función de la estacionalidad. Cada campaña de 
muestreo tuvo una duración de diez días efecti­
vos de trabajo de campo.

El relevamiento cualitativo y cuantitativo 
de la ornitofauna fue realizado mediante el es­
tablecimiento de un total de siete transectos; 
tres en áreas quemadas y cuatro en áreas testi­
gos (no quemadas). Cada transecto tuvo una 
longitud de ~1 km (Buckland et al., 2001; Ralph 
et al., 1996) y se recorrieron por la mañana 
(05:00­09:00), la tarde (17:00­19:00) y en la 
noche (20:00­22:00; MMAP, 2015). Durante los 
recorridos se registró a todas las especies y se 
cuantificó a todos los individuos observados y/o 
escuchados (Ralph et al., 1996). Todos los tran­
sectos fueron muestreados durante la fase de 
evaluación y monitoreo (Fig. 3).

La identificación de las especies observa­
das en campo se realizó mediante la guía de 
aves de Bolivia (Herzog et al., 2017); mientras 
que, la identificación de aquellas entidades re­
gistradas mediante canto fue realizada con el 
apoyo de la biblioteca de cantos de la aplicación 
móvil Merlin Bird ID versión 1.6.1 (Cornell Lab 
of Ornithology, 2019; Pommer­Barbosa et al., 
2021; Pommer­Barbosa et al., 2022).

ANÁLISIS DE DATOS

Todos los análisis se ejecutaron con el fin 
de contrastar valores de riqueza, abundancia, 
diversidad específica, composición taxonómica y 

diversidad funcional de los ensamblajes entre 
áreas quemadas y no quemadas (testigos) en 
ambas etapas de muestreo. Estos análisis se 
ejecutaron con lenguaje R versión 4.0.2 (R Core 
Team, 2021), utilizando el entorno de desarrollo 
integrado RStudio versión 1.2.1335 (RStudio 
Team, 2021).
Confiabilidad en la caracterización de los en­
samblajes ornitológicos ­ El grado de éxito al­
canzado en la caracterización de los 
ensamblajes durante el trabajo de campo, lo 
cual refleja la confiabilidad de los resultados, 
fue evaluado mediante el cálculo de la cobertura 
muestral (Good, 1953); análisis que permitió 
medir la relación entre el tamaño de la muestra 
y su cobertura (Chao & Jost, 2012; Hsieh et al., 
2016). Este análisis fue ejecutado mediante el 
paquete iNEXT versión 2.0.2 (Chao et al., 
2014a; Hsieh et al., 2016; Hsieh et al., 2020).
Diversidad y abundancia ­ Los valores de diver­
sidad específica (número efectivo de especies) 
para las áreas evaluadas durante ambas épocas 
del año, fueron determinados con base en nú­
meros de Hill (Hill, 1973; Jost, 2006); los cua­
les, según el algoritmo empleado (0D, 1D y 2D), 
pueden presentar distintos grados de sensibili­
dad a las abundancias de las especies (Chao et 
al., 2014a; Hsieh et al., 2016). El algoritmo 0D 
calcula la riqueza de especies; con 1D, se carac­
teriza a las especies comunes o típicas del en­
samblaje (exponencial del índice de Shannon); 
y 2D, se caracteriza a las especies más abun­
dantes/dominantes (inverso del índice de Simp­
son; Chao et al., 2014a; Chao et al., 2020; 
Hsieh et al., 2016).
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Fig. 3. Ubicación de las transectas de muestreo establecidas al interior del ACIE Ñembi Guasu para el 
inventario de la ornitofauna.

Fig. 3. Location of the sampling transects established within the ACIE Ñembi Guasu for the inventory 
of the ornithofauna.

Para realizar comparaciones insesgadas 
de los valores de riqueza y diversidad entre las 
áreas evaluadas (quemadas, no quemadas), las 
coberturas muestrales fueron estandarizadas 
mediante rarefacción hasta el nivel de menor 
cobertura (Cmax) alcanzada (Chao & Jost, 
2012; Chao et al., 2020). El contraste estadísti­
co de riqueza y diversidad (α= 0,05) se realizó 
con base en la superposición de intervalos de 
confianza calculados al 84% conforme a lo su­
gerido por MacGregor­Fors & Payton (2013). To­
dos estos análisis fueron ejecutados mediante el 
paquete iNEXT versión 2.0.2 (Chao et al., 
2014a; Hsieh et al., 2016; Hsieh et al., 2020).

El contraste estadístico de la abundancia 
de individuos entre áreas quemadas y no que­
madas para ambas épocas del año se realizó 
mediante el estadístico no paramétrico de Krus­
kal­Wallis (α= 0,05), análisis que fue ejecutado 
con el paquete ggstatsplot versión 0.6.5 (Patil, 
2018). El tamaño del efecto se determinó medi­
ante épsilon al cuadrado (ε2) según las catego­
rizaciones recomendadas por Field (2013); y su 
interpretación fue automatizada mediante los 
paquetes report versión 0.4.0 (Makowski et al., 
2020) y effectsize versión 0.6.0.1 (Ben­Shachar 
et al., 2020).

Recambio taxonómico de los ensamblajes y di­
versidad beta ­ El recambio taxonómico entre 
ensamblajes se determinó mediante un análisis 
de correspondencias (CA), el cual fue calculado 
con el paquete FactoMineR versión 2.3 (Le et 
al., 2008) y graficado con el paquete factoextra 
versión 1.0.7 (Kassambara & Mundt, 2020). La 
fuerza de asociación entre las especies y las 
áreas en que fueron registradas se determinó 
mediante el cálculo de la Vcramer (Cramér, 
1946), categorizando su significancia estadística 
conforme a lo sugerido por Cohen (1988).

La diversidad beta se analizó con base en 
números de Hill (0D, 1D y 2D) y, sus valores fue­
ron determinados a nivel regional según lo pro­
puesto por Chao et al. (2014b). Este análisis fue 
calculado con el paquete hillR versión 0.5.1 (Li, 
2018) y graficado con el paquete ggplot2 ver­
sión 3.3.3 (Wickham, 2016).
Diversidad funcional ­ La diversidad funcional 
fue determinada con base a tres rasgos funcio­
nales que se seleccionaron no solo en función 
de la disponibilidad de información publicada, 
sino también, debido a la importancia que estos 
desempeñan dentro del funcionamiento de los 
ecosistemas. La información de estos rasgos 
funcionales fue tomada de Wilman et al. 
(2014).
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Los dos primeros rasgos funcionales fue­
ron, el gremio trófico y la plasticidad de estrato 
de forrajeo, rasgos de la historia natural de las 
especies que influyen en procesos relacionados 
con el flujo de materia y energía en los ecosis­
temas (Luck et al., 2012; Luck et al., 2013) y a 
su vez, representan la plasticidad de las especi­
es como respuesta frente a cambios ambienta­
les (Benito­Garzón et al., 2011; Matesanz et al., 
2010). Los valores de la plasticidad de estrato 
de forrajeo fueron cambiados a escala continua 
para su análisis conforme a lo sugerido por Es­
pejo & Morales (2019) y Luck et al. (2013).

El tercer rasgo funcional fue el de la masa 
corporal (gr), el cual se relaciona con la tasa 
metabólica y con la contribución de las especies 
sobre distintas funciones ecosistémicas (López 
et al., 2015). El análisis de diversidad funcional 
se ejecutó con base en números funcionales de 
Hill (0D, 1D y 2D; Chiu & Chao, 2014), mediante 
la cuantificación del número de especies equi­
valentes e igualmente distintas en términos 
funcionales (Chao et al., 2014b; Chiu & Chao, 
2014). Este análisis fue realizado con el paquete 
hillR versión 0.5.1 (Li, 2018) y se graficó con el 
paquete ggplot2 versión 3.3.3 (Wickham, 
2016).

Así también, se calculó la media pondera­
da de la comunidad (CWM por sus siglas en in­
glés) para el gremio trófico y la masa corporal, 
la cual es una medida apropiada para represen­
tar el valor esperado de un rasgo funcional en 
un ensamblaje particular (Casanoves et al., 
2011; Garnier et al., 2004). Este cálculo fue re­
alizado con el paquete FD versión 1.0­12 (Lali­
berté & Legendre, 2010; Laliberté et al., 2014).

RESULTADOS

CONFIABILIDAD EN LA CARACTERIZACIÓN DE LOS 
ENSAMBLAJES

En el presente estudio se registraron un 
total de 464 individuos que, taxonómicamente, 

corresponden a 52 especies, 49 géneros, 21 fa­
milias y 13 órdenes. El esfuerzo de muestreo de 
campo fue suficiente para la obtención de datos 
estadísticamente confiables (Tab. 1); habiéndo­
se alcanzado un nivel de cobertura muestral su­
perior al 90% para todas las áreas evaluadas 
durante ambas épocas del año.

DIVERSIDAD DE ESPECIES

En términos generales, para la época hú­
meda las áreas quemadas presentaron una ri­
queza específica (0D) observada y estimada (32 
y 53 spp. respectivamente) mayor que la cuan­
tificada en las áreas testigos (25 spp. observa­
das; 31 esperadas; Tab. 1). Pero, con relación a 
la diversidad de especies, ambas áreas congre­
garon valores estadísticamente similares, tanto 
al considerar especies típicas (1D) como domi­
nantes (2D; Tab. 1). Durante la época seca, la 
riqueza en las áreas quemadas disminuyó signi­
ficativamente respecto a lo registrado en la 
época húmeda (de 32 a 18 spp.; Tab. 1); mien­
tras que, en las áreas testigos, los valores de ri­
queza y diversidad se mantuvieron similares (25 
spp. época húmeda; 24 spp. época seca; Tab. 1).

Si bien estos resultados pueden parecer 
descriptivos o sesgados debido a las diferentes 
coberturas muestrales obtenidas en el estudio 
(Tab. 1), el contraste de los valores de riqueza y 
diversidad estandarizados a un mismo nivel de 
cobertura muestral (Cmax= 90,2%) indicó la 
misma tendencia previamente obtenida (Tab. 
1); pues a diferencia de lo registrado en las 
áreas testigos (23 spp. en la época húmeda vs. 
24 spp. en la época seca), la riqueza de especi­
es en las áreas quemadas contrastó entre am­
bas épocas; siendo, inicialmente mayor durante 
la época húmeda (27 spp.) y con valores esta­
dísticamente similares a los registrados en las 
áreas testigos (23 spp.), pero decayó drástica­
mente para la época seca (a 15 spp.; Fig. 4).

Por tanto, durante la época seca, las áre­
as testigos concentraron proporcionalmente, 1,6 

Tab. 1. Cobertura de la muestra (n= Número de individuos registrados) y valores de riqueza y 
diversidad. Obs. = Observada. Est. = Estimada.
Tab. 1. Coverage of the sample (n= Number of registered individuals) and values of richness and 
diversity. Obs. = Observed. Est. Estimated.
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veces más riqueza que lo registrado en las áre­
as quemadas. Por otro lado, de acuerdo con los 
modelos del exponencial del índice de Shannon 
e inverso del índice de Simpson, la diversidad 
de especies que colonizaron las áreas quemadas 
fue similar a la registrada en las áreas testigos, 
manteniendo valores constantes durante ambas 
etapas del estudio (Fig. 4).

ABUNDANCIA

Si bien en términos generales durante 
ambas épocas del año, las áreas quemadas y 
testigos no presentaron abundancias significati­
vamente diferentes (p> 0,05; Fig. 5), durante la 
época húmeda se evidenció un leve incremento 
(ε2= 0,09) en la abundancia de aves de las áre­
as quemadas (mediana= 35 individuos/transec­
to) en contraste con lo cuantificado en las 
testigos (mediana= 25 individuos/transecto). 
Sin embargo, a diferencia de las áreas testigos, 
que se mantuvieron relativamente constantes 
sus valores típicos de abundancia entre ambas 
épocas, la abundancia cuantificada en las áreas 
quemadas durante la época húmeda no logró 
mantenerse para la seca, disminuyendo aproxi­
madamente en un 51,43% (Fig. 5).

RECAMBIO TAXONÓMICO DE LOS ENSAMBLAJES Y 
DIVERSIDAD BETA

La ornitofauna que colonizó las áreas 
quemadas después de los incendios (época hú­
meda) estuvo conformada por una composición 
de especies altamente distinta a la del ensam­

blaje que habitaba en las áreas testigos (solo 
35,6% de similitud); situación que, continuó 
cambiando aún más para la época seca, donde 
los ensamblajes existentes en áreas quemadas 
y testigos solo demostraron una afinidad taxo­
nómica del 14,3% (Fig. 6). Durante ambas épo­
cas, la fuerza de asociación entre las especies y 
las áreas en que se registraron (quemadas, tes­
tigos) resultó estadísticamente significativa, al­
canzando una alta disimilaridad (p< 0,05; Ø2= 
1,3; Vcramer= 43,3%; Fig. 6).

En cuanto a la diversidad beta cuantifica­
da para la época húmeda, los valores de riqueza 
específica (0D) fueron altamente diferentes en­
tre las áreas evaluadas (70% de diferenciación; 
Fig. 7). Sin embargo, estructuralmente, ambas 
comunidades demostraron contener un conjunto 
de especies típicas (1D; 40% de recambio) y 
dominantes (2D; 20% de recambio) semejante. 
Por otro lado, durante la época seca, el grado 
de diversidad beta entre las áreas quemadas y 
testigos se incrementó significativamente con 
relación a la época húmeda, tanto en riqueza 
(80% de recambio) como también en diversidad 
de especies típicas (70% de recambio) y domi­
nantes (60% de recambio; Fig. 7).

DIVERSIDAD FUNCIONAL

En términos funcionales, a diferencia de 
lo determinado con relación a las especies típi­
cas y dominantes (1D y 2D respectivamente), 
cuyos valores entre áreas por épocas no pre­
sentaron diferencias considerables (Fig. 8), la 

Fig. 4. Rarefacción de riqueza y diversidad específica a una completitud de la muestra estándar. Q= 
Quemado. T= Testigo. Húmeda y Seca corresponden a las épocas. Las barras de error 
representan intervalos de confianza al 84%.

Fig. 4. Rarefaction of specific richness and diversity at a completeness of the standard sample. Q= 
Burnt. T= Control. Wet and Dry correspond to the seasons. Error bars represent confidence 
intervals at 84%.
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riqueza funcional (0D) de la ornitofauna que co­
lonizó las áreas quemadas después de los in­
cendios (época húmeda; 34 spp. equivalentes e 

igualmente distintas en términos funcionales), 
fue mayor que la cuantificada en las áreas testi­
gos (25 spp.; Fig. 8). El ensamblaje de las áre­

Fig. 5. Contraste descriptivo e inferencial de las abundancias de aves. Q = Quemado. T = Testigo. 
Húmeda y Seca corresponden a las épocas.

Fig. 5. Descriptive and inferential contrast of the abundances of birds. Q = Burnt. T = Control. Wet 
and Dry correspond to the seasons.

Fig. 6. Biplot asimétrico para la cobertura boscosa y épocas. Se muestran las 20 especies que más 
contribuyeron al análisis y su relación con los ambientes muestreados. Q = Quemado.  T = 
Testigo. Húmeda y Seca corresponden a las épocas.

Fig. 6. Asymmetric biplot for wooded cover and seasons. The 20 species that contributed the most to 
the analysis and their relationship with the sampled environments are shown. Q = Burnt. T= 
Control. Wet and Dry correspond to the seasons.
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as quemadas estuvo mejor representado por 
especies omnívoras, cuya masa corporal promedio 
fue menor (98,51 gr ±167,21) que la determina­
da en áreas testigos (180,95 gr ± 211,41; mejor 
representadas por especies granívoras; Tab. 2).

Sin embargo, la riqueza funcional exis­
tente durante la época húmeda en áreas que­
madas no logró mantenerse para la época seca, 
disminuyendo drásticamente a tan solo 18 spp., 
y resultando inferior a lo cuantificado en áreas 

Fig. 7. Perfil del grado de recambio taxonómico (diversidad beta) entre ambiente quemado y no 
quemado. BH y BS representa a la cobertura boscosa en época húmeda y seca 
respectivamente.

Fig. 7. Profile of the degree of taxonomic turnover (beta diversity) between burned and non­burned 
environment. BH and BS represent the wooded cover in the wet and dry seasons respectively.

Fig. 8. Perfil de riqueza y diversidad funcional entre ambiente quemado y no quemado. Q = 
Quemado. T = Testigo. Húmeda y Seca corresponden a las épocas.

Fig. 8. Richness and functional diversity profile between burned and non­burned environments. Q = 
Burnt. T = Control. Wet and Dry correspond to the seasons.
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testigos (26 spp.; Fig. 8). Durante la época se­
ca, las áreas testigos se caracterizaron por con­
tener principalmente especies omnívoras, 
mientras que, los carnívoros­carroñeros carac­
terizaron el ensamblaje de las áreas quemadas. 
Así también, para la temporada seca, en las 
áreas testigos la masa corporal de la ornitofau­
na disminuyó levemente (menos 23,5 gr) com­
parado con lo cuantificado en la época húmeda, 
mientras que, en las áreas quemadas se regis­
tró lo contario, cuantificándose un considerable 
incremento en el valor de masa promedio (más 
264,3 gr) durante le época seca (Tab. 2).

DISCUSIÓN

DIVERSIDAD Y ABUNDANCIA DE ESPECIES

La rápida recolonización ornitológica a las 
áreas quemadas después de los incendios pue­
de atribuirse a la oportunidad que tienen las es­
pecies de capitalizar los recursos que se 
generan como parte del proceso de sucesión 
natural (Murphy & Lehnhausen, 1998; Watson 
et al., 2012). Especialmente si coincide con la 
época húmeda, donde la productividad vegetal 
es mayor y el rápido rebrote de la vegetación 
herbácea promueve la llegada de diversos orga­
nismos, entre ellos, las aves (Giorgis et al., 
2021).

Sin embargo, en contraste con las áreas 
testigo, donde, el ensamblaje ornitológico de­
mostró una mayor estabilidad ecológica (sin va­
riaciones estacionales de riqueza y diversidad), 
la drástica disminución de la riqueza específica 
en las áreas quemadas durante la época seca 
puede atribuirse a que, si bien a corto plazo la 
productividad vegetal puede incrementarse, és­
ta suele ser de corta duración (como el caso de 
la regeneración de la cobertura herbácea con­
formada por plantas anuales), lo cual afecta 
significativamente los patrones de respuesta en 
la riqueza de aves (Woinarski & Recher, 1997). 
La disminución de la riqueza de especies duran­

te la época seca en las áreas quemadas, tam­
bién puede atribuirse al efecto de las condicio­
nes climáticas post incendio, ya que, la sequía 
posterior a la ocurrencia de incendios llega a 
exacerbar el impacto negativo del fuego (Woi­
narski & Recher 1997,). Por lo cual, la presencia 
de una especie dentro de un hábitat impactado 
no significa necesariamente que éste sea ade­
cuado para su persistencia a través del tiempo 
(O’Brien et al., 2003).

De igual manera, la disminución de la 
abundancia de aves registradas en las áreas 
quemadas durante época seca (vs. abundancia 
de aves registrada en la época húmeda), podría 
atribuirse a las variaciones en la disponibilidad 
de recursos y la modificación de la estructura 
del hábitat (Woinarski & Recher, 1997). Por tan­
to, si bien en la temporada húmeda los ambien­
tes quemados al parecer ofertaron condiciones 
y recursos favorables (disponibilidad de agua, 
rápida regeneración del estrato herbáceo, dis­
ponibilidad de variados recursos alimenticios) 
para la recolonización de más individuos (no 
necesariamente más especies), con la llegada 
del estrés hídrico de la temporada seca, estos 
factores favorables disminuyeron ya que, se ca­
racterizan por ser de corta duración en un esce­
nario post incendio (Woinarski & Recher, 1997).

Finalmente, en relación con las curvas de 
respuesta que pueden presentar las comunida­
des de aves después del impacto provocado por 
los incendios (Watson et al., 2012), la ornito­
fauna en las áreas quemadas presentó una cur­
va de tipo 2, la cual denota una respuesta 
irruptiva, ya que, la riqueza de especies aumen­
tó en un periodo de tiempo cercano al incendio 
(seis meses después; etapa de evaluación; épo­
ca húmeda) pero declinó posteriormente con la 
llegada de la época seca (seis meses después 
de la evaluación). En este sentido, se evidencia 
la importancia de monitorear los ensamblajes 
ornitológicos más allá de muestreos puntales, 
considerando ventanas temporales amplias que, 

Tab. 2. Resultados de la media ponderada de la comunidad (CWM) para el gremio trófico y masa 
corporal.
Tab. 2. Results of the community weighted average (CWM) for the trophic guild and body mass.
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involucren la influencia de la estacionalidad cli­
mática, solo así será posible tener un panorama 
más preciso sobre como responden las aves 
frente al impacto de los incendios a través del 
tiempo (Cano & Leynaud, 2010; Pinto­Viveros & 
Gonzales, 2021).

RECAMBIO TAXONÓMICO DE LOS ENSAMBLAJES Y 
DIVERSIDAD BETA

La disimilaridad en la composición de es­
pecies que conformaron los ensamblajes de las 
áreas quemadas y testigos durante ambas épo­
cas del año fue altamente significativa. El que la 
chai morada (Columbina talpacoti Temminck, 
1810) y la chai ploma (C. picui Temminck, 
1813) fueran especies dominantes (en cuanto a 
su abundancia relativa) para la época húmeda 
tanto en las áreas testigos como quemadas no 
es de extrañarse, ya que, son especies comunes 
en los tipos de hábitats evaluados y, además, 
suelen adaptarse fácilmente a ambientes im­
pactados. Por tanto, no es raro que ambas 
especies hayan logrado recolonizar abundante­
mente las áreas quemadas (Herzog et al., 
2017).

Sin embargo, la presencia del mochuelo 
(Volatinia jacarina Linnaeus, 1766) como una 
especie dominante y exclusiva de las áreas que­
madas durante la temporada húmeda es algo 
sobresaliente, ya que, es un ave característica 
de hábitats abiertos y dominados por pastos 
(por tanto, su ausencia en áreas testigos era de 
esperarse) y, también habita con facilidad ambi­
entes perturbados (Herzog et al., 2017). Por 
ende, esta especie podría ser un indicador de la 
magnitud del impacto del fuego, factor de im­
pacto que, modificó la estructura vegetal de la 
cobertura boscosa, transformándolo en un hábi­
tat idóneo y utilizable para esta especie.

Esta situación coincide con lo expresado 
por Sitters et al. (2016), quienes postulan que 
incendios de alta severidad tienden a simplificar 
notoriamente la complejidad de la vegetación a 
corto plazo, lo cual, a su vez favorece la prolife­
ración de especies de áreas abiertas (Edenius, 
2011). El incremento en la diferenciación de los 
ensamblajes de aves durante la época seca, pu­
ede atribuirse al efecto de las condiciones cli­
máticas propias de esta temporada del año, lo 
cual limita aún más la ocurrencia de aves en las 
áreas quemadas, pues, este factor de impacto 
tiende a exacerbar el efecto de los incendios 
(Woinarski & Recher, 1997).

Respecto a la diversidad beta regional de­
terminada para la época húmeda, el que la 
mayor diferenciación se haya dado para la ri­
queza específica sugiere que, a nivel del paisa­
je, este atributo ecológico no estaría 
representado en gran medida en un solo ambi­
ente en particular (Portillo­Quintero et al., 

2015), y que las especies raras presentes en los 
ensamblajes, serían el principal factor de dife­
renciación entre áreas quemadas y testigos. Sin 
embargo, el que esta situación no se hubiese 
mantenido en la época seca, donde la diferenci­
ación entre ambientes evaluados ocurrió tam­
bién a nivel de especies típicas y dominantes, 
podría atribuirse a que, durante esta época la 
estructura de la vegetación quemada tiende a 
simplificarse aún más a causa del estrés hídrico, 
lo cual puede conllevar al reemplazo de las es­
pecies dominantes, las cuales, ante la ausencia 
de recursos y/o refugios, migran a ambientes 
más favorables (Brotons et al., 2005; Herrando 
et al., 2003).

Entonces, considerando que la composi­
ción de la avifauna tiende a modificarse junta­
mente con el cambio en la estructura y 
composición florística de la vegetación (Woi­
narski & Recher, 1997), este grupo de vertebra­
dos resulta sensible a alteraciones por fuego 
(Albanesi et al., 2014). Por tanto, las caracterís­
ticas del ensamblaje ornitológico (riqueza, di­
versidad, abundancia, etc.) en ambientes 
quemados podrían estar estrechamente relacio­
nadas con las condiciones de estructura de la 
vegetación después del incendio (Rainsford et 
al., 2021), lo cual a su vez depende de la gra­
vedad y extensión de este factor de impacto 
(Wills et al., 2020).

En este sentido, el que en términos gene­
rales se haya detectado un elevado recambio 
taxonómico entre las áreas quemadas y testigos 
para la época húmeda, el cual se acrecentó aún 
más para la seca, puede inferir que el efecto de 
los megaincendios sobre la cobertura boscosa 
resultó altamente negativo, y que modificó la 
vegetación de tal modo que cambió significati­
vamente la composición de los ensamblajes or­
nitológicos. Esto se respalda en lo expresado 
por Albanesi et al. (2014), quienes descubrieron 
que la afinidad taxonómica entre áreas quema­
das y no quemadas disminuye significativamen­
te con el aumento de la gravedad de la 
alteración por fuego.

DIVERSIDAD FUNCIONAL

La alta riqueza funcional registrada en 
áreas quemadas durante la época húmeda sugi­
ere que, las especies colonizadoras presentaban 
baja redundancia funcional (Córdova­Tapia & 
Zambrano, 2015), lo cual podría relacionarse 
con la heterogeneidad del hábitat y recursos 
producidos por la rápida regeneración del estra­
to herbáceo después del paso del fuego (Giorgis 
et al., 2021), situación que, favorece la llegada 
de especies con diferentes rasgos funcionales. 
Sin embargo, las modificaciones detectadas en 
la época seca, donde la riqueza y diversidad 



12

Rev. Biol. Neotrop. / J. Neotrop. Biol., Goiânia, v. 20, n. 1, p. 1­19, jan.­jun. 2023

funcional de las áreas quemadas disminuyeron 
por debajo de lo detectado en las áreas testigos 
sugeriría que, el impacto del fuego más las con­
diciones climáticas adversas durante esta época 
estarían limitando la permanencia de las especi­
es (Woinarski & Recher, 1997); lo cual, repercu­
te en una disminución de la funcionalidad del 
ecosistema.

Respecto a los gremios tróficos de la épo­
ca húmeda, la alta representatividad de omní­
voros en las áreas quemadas, podría 
relacionarse con la dominancia de la vegetación 
herbácea pionera, ya que, estas plantas suelen 
ser las primeras en colonizar, favoreciendo al in­
cremento de aves que se alimentan en el suelo, 
principalmente las omnívoras (Gray et al., 2007; 
Gricera & Pavic, 2007; Perfetti­Bolaño et al., 
2013). Además, el que se haya registrado un 
valor de masa promedio inferior en el ambiente 
quemado respecto de lo determinado para el 
testigo, indicaría que en general, las especies 
que conformaron el ensamblaje en áreas que­
madas tendieron a ser de menor tamaño y, por 
tanto, de menores tasas metabólicas (White et 
al., 2007).

Esto respalda la idea que, las áreas que­
madas presentaron alta heterogeneidad ambi­
ental ya que, esta condición del hábitat tiende a 
favorecer la presencia de organismos de tallas 
menores (Ritchie, 2010). Se citan al mochuelo 
(V. jacarina), el picaflor bronceado (Hylocharis 
chrysura Shaw, 1812) y el semillero corbatita 
(Sporophila caerulescens Vieillot, 1823) como 
especies que influyeron en este resultado al ser 
especies pequeñas (en cuanto a su masa corpo­
ral) y que fueron registradas abundantemente 
en el ambiente quemado.

La dominancia de omnívoros registrada 
en las áreas testigos durante la época seca 
(desplazando a los granívoros que dominaron 
durante la época húmeda), puede atribuirse 
principalmente al efecto de la estacionalidad cli­
mática, ya que, aquellos ecosistemas que pre­
sentan cambios ambientales o climáticos de 
consideración entre épocas (seca vs. húmeda), 
la temporada seca resulta menos favorable, lo 
cual promueve la dominancia de especies gene­
ralistas que deben diversificar su dieta en fun­
ción de la disponibilidad de recursos (Futuym & 
Moreno, 1988). Así también, el incremento de la 
relevancia de carnívoros y carroñeros en las 
áreas quemadas durante la época seca, puede 
deberse al impacto del déficit hídrico, ya que, al 
simplificarse la estructura de la vegetación, se 
favorece a la captura de presas o el encuentro 
de carroña dentro de las áreas quemadas 
(Aguilera, 2018); siendo así, un ambiente ade­
cuado para albergar a especies cuyos valores de 
masa promedio resultan mayor al de las áreas 
testigos.

Todos nuestros hallazgos respaldan la te­
sis de que, lo ocurrido en el 2019 en el ACIE 

Ñembi Guasu representaría el incendio con 
mayor severidad registrado en Bolivia y uno de 
los más severos del mundo, tesis que se postuló 
debido a que, se evidenció la formación de cinco 
Pyrocumulonimbus (PyroCb) (Castellnou et al., 
2019; Maillard et al., 2020b) que son provoca­
dores de tormentas de fuego (Castellnou, 
2019). Razón por la cual, los incendios ocurri­
dos en Ñembi Guasu se catalogaron como me­
gaincendios (Castellnou et al., 2019). Esto no 
pasa desapercibido reconociendo que, histórica­
mente en Sudamérica solo se habían evidencia­
do dos eventos de formación de PyroCb en más 
de 20 años de monitoreo (Castellnou et al., 
2019).

Si bien nuestros hallazgos indican que en 
general a casi un año después de la ocurrencia 
de los megaincendios (etapa de monitoreo; 
época seca), las áreas boscosas afectadas esta­
rían lejanas de mostrar una restauración exitosa 
de sus ensamblajes ornitológicos, aún no se co­
noce con certeza como fluctuaría esta realidad 
en lapsos de tiempo mayores. Por tanto, consi­
derando que los ecosistemas leñosos podrían 
necesitar hasta más de 40 años para recuperar­
se después del fuego (Cavallero et al., 2015; 
Doherty et al., 2017), resulta importante seguir 
monitoreando los efectos del fuego; ya que, la 
restauración y conservación de hábitats quema­
dos se relaciona directamente con el conocimi­
ento sobre el proceso de recuperación de sus 
ensamblajes (Rainsford et al., 2021). Además, 
es imperante resaltar la importancia de la pre­
vención de nuevos eventos de incendios para la 
región del ACIE Ñembi Guasu ya que, esta se 
encuentra en un proceso de retroalimentación 
positiva (Cochrane et al., 1999) que la convierte 
en propensa de quemarse nuevamente.

Finalmente, considerando que publicacio­
nes recientes han evidenciado la baja represen­
tatividad de estudios que evalúen la respuesta 
de la fauna frente al impacto generado por in­
cendios en América del Sur (Geary et al., 2019; 
Prichard et al., 2017), resaltamos la importancia 
de realizar este tipo de estudios en Bolivia ya 
que, nuestro país es considerando como un 
gran vacío de información, pues, entre 1900 y 
2019, no se realizó ninguna publicación relacio­
nada con esta temática (Giorgis et al., 2021). 
Por tanto, frente a la ausencia de publicaciones 
que reporten estudios realizados en ambientes 
y condiciones similares a las de nuestro trabajo, 
la capacidad de contrastar los resultados de es­
ta investigación fue altamente limitada (Fontai­
ne & Kennedy, 2012; Giorgis et al., 2021), pero, 
este estudio se convierte en la base de discu­
sión para futuras indagaciones que se realicen 
en Bolivia y, sienta las bases para futuras evalu­
aciones de impacto y/o respuesta de la fauna 
frente a la ocurrencia de incendios en el país.
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CONSIDERACIONES FINALES

El impacto de los megaincendios ocurri­
dos en el 2019 sobre el ensamblaje ornitológico 
existente en la cobertura boscosa del ACIE 
Ñembi Guasu fue altamente negativo y se dio 
sobre todo en los atributos de riqueza específi­
ca, riqueza funcional y composición taxonómica. 
Las áreas quemadas presentaron un ensamblaje 
ornitológico distinto al existente en las testigos. 
Se evidenció que el cambio de estacionalidad 
jugó un papel negativo de gran magnitud en la 
capacidad de resiliencia del ecosistema en tér­
minos ornitológicos, ya que, para las áreas que­
madas, la llegada de la época seca desfavoreció 
en gran medida a todos los atributos ecológicos 
antes indicados, mientras que, las testigos mos­
traron estabilidad ecológica a través del tiempo. 
Finalmente, es importante evitar la recurrencia 
de incendios para la región que, llegarían a 
agravar aún más la situación ecológica en la 
que se encuentran las áreas quemadas del ACIE 
Ñembi Guasu.
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