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RESÚMEN 

 

Los tuco-tucos presentan un conjunto de rasgos ecológicos y de historia de vida 

que los posicionan como excelentes modelos para llevar a cabo estudios relacionados a 

la filogenia y genética poblacional, así como a modelados de distribución potencial. Las 

especies de estos roedores subterráneos son el resultado de una rápida radiación 

adaptativa, dando lugar a más de 70 especies distribuidas en el sur de Sudamérica, 

desde el altiplano peruano hasta Tierra del Fuego en Argentina (Bidau 2015; Freitas 

2016). Han logrado una exitosa colonización del nicho subterráneo, ocupando una gran 

diversidad de hábitats desde el nivel del mar hasta una elevación de casi 5000 m (Bidau 

2015). De hecho, varias particularidades presentes en los tuco-tucos están relacionadas a 

esta gran variedad de hábitats en los cuales se han especializado, desde el punto de vista 

morfológico, fisiológico y comportamental (Bidau 2015). Debido a esta especialización de 

hábitat, es que suelen presentar distribuciones fragmentadas (en parches), con 

poblaciones generalmente aisladas entre sí, y una limitada capacidad dispersiva como 

una de sus principales cualidades (Reig et al. 1990; Steinberg y Patton 2000).     

En base a las características mencionadas, es que en los siguientes capítulos de 

esta tesis se caracteriza, en primer lugar, el área de estudio a partir de un análisis 

multitemporal para evaluar los niveles de fragmentación de hábitats naturales sobre 

ambas barreras medanosas bonaerenses (Austral y Oriental). Los resultados principales 

de este estudio mostraron distintos niveles de fragmentación antrópica en ambas regiones 

costeras, siendo la barrera medanosa Oriental la que presento un mayor desarrollo 

antrópico. A pesar de esta notoria diferencia entre las barreras medanosas, se reveló en 

ambas un incremento gradual y sostenido durante las últimas tres décadas de las áreas 

antropizadas, dando como resultado la pérdida de hábitats naturales. A continuación, se 

llevó a cabo un análisis filogenético para dilucidar las relaciones entre especímenes de C. 

talarum y especímenes originalmente asignados a esta última especie, debido a su 

similitud fenotípica, los cuales se ubican en un sector específico de la costa sur 

bonaerense. Hay evidencia que sugiere que los individuos localizados en esta área, 

presentan una gran distancia genética con respecto a otras poblaciones de C. talarum, 

siendo, posiblemente, una nueva especie de Ctenomys. A partir del uso de marcadores 

moleculares de ADN mitocondrial, se evidenció la existencia de un linaje distintivo, el cual 

presento monofília reciproca respecto de C. talarum. Esto permitió esclarecer la presencia 

de una tercera especie en las barreras medanosas bonaerenses (Ctenomys sp.). Estos 
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resultados también permitieron clarificar los límites de distribución para cada especie de 

tuco-tuco que habita la barrera medanosa Austral. Otro de los análisis llevados a cabo en 

esta tesis, es el modelado de las distribuciones potenciales para las tres especies de 

Ctenomys que habitan las barreras medanosas bonaerenses. Para su realización, se 

abordaron dos estrategias distintas para la selección de las variables ambientales. Por un 

lado, se usaron variables bioclimáticas, con su resolución original (~1km); y por otro lado, 

se usó un conjunto de bandas Landsat y capas granulométricas, las cuales se emplearon 

a resoluciones moderadas (250 y 500 m). El segundo grupo de variables mostró una 

mejor performance a la hora de inferir las distribuciones potenciales de los tuco-tucos, 

siendo aquellas relacionadas con las características del suelo y la cobertura vegetal, las 

que permitieron predecir mejor la idoneidad del hábitat. También se evaluó el nivel de 

superposición de nichos entre pares de especies, encontrándose que solo C. australis y 

Ctenomys sp. presentaron nichos ecológicamente similares. Por último, a partir del uso de 

marcadores de microsatélites, y sobre el rango completo de distribución de C. australis, se 

evaluó sus patrones de dispersión y la estructura poblacional. Los resultados principales 

evidenciaron una fuerte estructuración genética entre las poblaciones, con bajas tasas de 

flujo génico entre ellas. La diferenciación genética encontrada entre las poblaciones fue 

consistente con un patrón de aislamiento por distancia, aunque también se debe, en 

parte, por la presencia de barreras naturales en el ambiente habitado por la especie. La 

disponibilidad de hábitats de dunas de arena fue el principal factor en explicar este patrón 

de diferenciación genética entre las poblaciones de C. australis.   

Así, a partir de los resultados obtenidos en los capítulos de esta tesis, se pudo 

lograr una completa caracterización del ambiente de dunas habitado por las distintas 

especies de tuco-tucos, así como una mejor comprensión de sus distribuciones desde el 

punto de vista geográfico y ambiental. También, se halló la presencia de una tercera 

especie de Ctenomys en la barrera medanosa bonaerense, la cual presenta una 

distribución sumamente restringida. Finalmente, y solo para C. australis, se evaluó en 

profundidad el grado de estructuración genética presente en sus poblaciones, sugiriendo 

que la misma se encuentra en alto riesgo de preservación.  
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INTRODUCCIÓN GENERAL 

 

La pérdida y fragmentación de los hábitats naturales tienen profundas 

consecuencias a nivel del paisaje (Laaksonen et al. 2008), y sus efectos combinados 

implican tanto una reducción en la superficie total de hábitat, como una disminución en la 

conectividad entre los fragmentos remanentes (Saunders et al. 1991). En la genética de 

poblaciones resulta fundamental conocer los aspectos propios de los ambientes 

naturales, permitiendo así una mejor comprensión y análisis de la variabilidad genética 

presente en las poblaciones. Generalmente, los procesos que conllevan a la degradación 

y fragmentación de los ambientes naturales, en conjunto con la disminución de la calidad 

de la matriz de hábitat, pueden conducir a una rápida declinación tanto en los tamaños 

poblacionales como en la diversidad genética de los grupos de individuos dentro de los 

fragmentos de hábitat (Craul et al. 2009). La subdivisión, el aislamiento y la pérdida de 

conectividad entre poblaciones, se asocia a una disminución en el éxito de dispersión y 

en la tasa de colonización de parches, resultando en una declinación de la persistencia 

de las poblaciones a nivel local y en un aumento de la probabilidad de extinciones a nivel 

regional (With y King 1999; Kindlmann y Burel 2008). El conocimiento de la distribución 

espacial de los ambientes naturales no sólo es importante para comprender los niveles 

de estructuración genética en las poblaciones, sino también para identificar las 

principales variables ambientales involucradas en dicha configuración. Muchas de las 

preguntas que se plantea la Ecología de Poblaciones y la Biogeografía, por ejemplo, se 

basan en la posibilidad de disponer de información  respecto a las variables ambientales 

particulares de una región, para así conocer y modelar la distribución de las especies que 

allí habitan (Peterson et al. 1999).   

Esta Tesis se enmarca, por un lado, en la Genética de Poblaciones y la Ecología 

Molecular, disciplinas que nos ayudan a entender aspectos del comportamiento de 

dispersión y de la delimitación de poblaciones naturales, contribuyendo a la comprensión 

de cómo los diferentes elementos del paisaje interactúan con el comportamiento de los 

individuos en función de limitar o promover el flujo génico y la diferenciación poblacional 

(Kittlein y Gaggiotti 2008; Mapelli et al. 2012). Por otro lado, también se realizan 

evaluaciones de los cambios en los ambientes costeros cuantificando su grado de 

fragmentación en distintos tipos de configuración del paisaje, y se desarrolla el Modelado 

de Nicho Ecológico para tres especies en estudio. Así, se generan predicciones sobre la 
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distribución potencial de las especies, estableciendo las características del paisaje que 

podrían funcionar como barreras al flujo génico en las especies en estudio. 

Las especies de roedores subterráneas del género Ctenomys (tuco-tucos) habitan 

el sector sur sudamericano, incluyendo Bolivia, Brasil, Perú, Uruguay, Paraguay, Chile, y 

Argentina, siendo uno de los géneros de mamíferos que presentan mayor amplitud de 

distribución geográfica y que mantienen actualmente alrededor de 70 especies 

reconocidas (Bidau 2015; Freitas 2016; Teta and D‟Elía 2020; Teta et al. 2020). Los tuco-

tucos tienden a ocupar parches de hábitats donde la dureza y granulometría del suelo 

proveen las condiciones propicias para la excavación (Antinuchi y Busch 1992; Busch et 

al. 2000). Las especies de mayor tamaño corporal están asociadas, generalmente, a 

suelos menos compactos, mientras que las especies de menor tamaño lo están a suelos 

más duros (Busch et al. 1989; Malizia et al. 1991; Vassallo 1998). La mayoría de las 

actividades de las especies del género se encuentran restringidas a los sistemas de 

túneles subterráneos, aunque suelen realizar excursiones muy breves sobre la superficie 

con fines de alimentación y obtención de material vegetal para construir sus nidos 

(Comparatore et al. 1995; Zenuto y Busch 1995). Todas estas características revelan la 

alta especialización de los tuco-tucos en el uso de hábitat, posicionándolos como 

excelentes modelos para el uso de enfoques metodológicos basados en las estimaciones 

de los modelos de distribución potencial.  

En relación a su comportamiento, la gran mayoría de las especies de tuco-tucos 

son solitarias (Lacey et al. 1998; Busch et al. 2000), aunque existen algunos casos en los 

que se ha reportado cuevas compartidas. Se puede mencionar a C. sociabilis como una 

especie que presenta un  sistema social complejo (Lacey et al. 1997; Lacey 2000).  

En base a todo lo mencionado, y debido a sus características demográficas (bajas 

tasas de dispersión, distribución en parches y bajos tamaños efectivos poblacionales), las 

especies de Ctenomys constituyen excelentes modelos de estudio para poner a prueba 

hipótesis relacionadas al impacto de la fragmentación de los hábitats sobre su estructura 

genético-poblacional.   

En el sector costero del sudeste bonaerense se pueden encontrar dos especies 

de este género con serios problemas de conservación, Ctenomys australis y Ctenomys 

talarum; también se encuentra una entidad que probablemente constituye una tercera 

especie del género sobre la costa bonaerense, Ctenomys sp.  A una escala espacial 

regional, estas especies se distribuyen de forma parapátrica y simpátrica en gran parte 

del sector costero comprendido entre Necochea (38°37′S, 58°50′O) y Bahía Blanca 
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(39°30′S, 61°40′O; Contreras y Reig 1965; Apfelbaum et al. 1991; Mora et al. 2007; 

Austrich et al. 2017). Estas especies presentan diferencias marcadas en sus tamaños 

corporales, lo cual está muy relacionado con sus preferencias de hábitat. C. australis 

(tuco-tuco de las dunas), con un peso corporal promedio de 400 g, se encuentra 

restringido principalmente a la primera franja de dunas costeras, caracterizada por 

substratos arenosos y poco compactos, con escaso o nulo desarrollo del suelo y con 

cobertura vegetal relativamente escasa (Vassallo et al. 1994; Zenuto y Busch 1998; 

Kittlein et al. 2004; Cutrera et al. 2010). Su zona de distribución costera abarca desde la 

ciudad de Necochea hasta pocos km al oeste de Pehuen Có (39°0′S, 61°36′O). En 

contraste, C. talarum (tuco-tuco de los Talas), con un peso corporal promedio de 130 g, 

habita generalmente la segunda y tercer franja de dunas costeras de la provincia de 

Buenos Aires, caracterizadas por presentar suelos más compactos, húmedos y con 

mayor cobertura vegetal. Además, esta especie se distribuye en ciertas áreas alejadas de 

la costa, en el continente, que son consideradas poblaciones relictuales de una 

distribución histórica más amplia que la actual (Malizia et al. 1991; Vassallo 1993, 1998; 

Mora et al. 2013). Por lo tanto, C. talarum resulta ser una especie más generalista en el 

uso de hábitat (Mora et al. 2007). Sobre el sector costero del sudeste bonaerense, donde 

coexisten las tres especies, C. talarum presenta una distribución disyunta, la cual abarca 

desde Necochea (38°37′S, 58°50′O) hasta el Río Quequén Salado (38°54´S, 60°30´O), 

reapareciendo al este de la localidad de Punta Alta (38°55´S, 62°2´O) hasta Bahía Blanca 

(39°30′S, 61°40′O), donde remonta por los Arroyos Napostá Grande (38°45´S, 62°14´O) y 

Sauce Chico (38°20´S, 62°35´O; Mora et al. 2007), y tendría algún tipo de conexión 

histórica con enclaves en Sierra de la Ventana. Por último, una nueva entidad taxonómica 

aún no descripta, Ctenomys sp., con un peso promedio de 150 g, fue sugerida 

recientemente como una tercera especie de tuco-tuco presente en la costa sur 

bonaerense (anteriormente solo se consideraba la presencia de C. australis y C. talarum). 

Una alta divergencia en el genoma nuclear (ADNn) y mitocondrial (ADNmt) entre esta 

última entidad taxonómica y C. talarum, ha sido determinante para que la misma pueda 

ser considerada como una especie nueva del género (Tomasco y Mora 2014; Austrich et 

al. 2017). Se distribuye en una porción geográfica restringida que abarca desde el Arroyo 

Sauce Grande (38°59´S, 61°7´O) hasta casi la localidad de Punta Alta (Austrich et al. 

2017), presentando una zona de contacto con C. talarum. Estudios previos realizados con 

el intrón de fibrinógeno beta (Tomasco y Mora 2014) y el exón DRB del MHC (Cutrera y 

Mora 2017) del ADNn, citocromo b y región control del ADNmt (Tomasco y Mora 2014), 
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apoyan estos resultados, sugiriendo fuertemente la presencia de una nueva especie en el 

área del sureste bonaerense. Esta nueva entidad, de características fenotípicas similares 

a C. talarum, mantiene poblaciones de alta densidad en sectores de las dunas con un 

nivel considerable de cobertura vegetal (segunda franja de dunas), diferenciándose en 

cierta medida de los sectores de ocupación de C. talarum, debido a que presentan una 

granulometría del suelo diferente, con mayor contenido de arena (obs. pers.).   

Desde el punto de vista de la dispersión de estas especies, el sistema de dunas 

en el que se encuentran se halla interrumpido tanto por barreras naturales (ríos, arroyos, 

zonas bajas e inundables) como antrópicas (ciudades y pueblos balnearios y 

forestaciones), incrementado el grado de fragmentación de los ambientes naturales a lo 

largo de estos últimos años (Mora y Mapelli 2010). Ante este escenario de alteración 

ambiental, resulta importante predecir la forma en la que la configuración del paisaje 

determina la dinámica y estructura de las poblaciones naturales de estos roedores. 

Teniendo en cuenta esto último, en esta Tesis se ha planteado un amplio muestreo que 

toma en cuenta un diseño de captura de ejemplares en dunas costeras tanto en áreas 

presuntamente naturales, como en áreas con diferente grado de impacto antrópico.  

El objetivo general de esta tesis es integrar distintos aspectos de las 

características del paisaje junto a la diversidad y diferenciación genética de las especies 

de tuco-tucos presentes en el sector costero bonaerense. Particularmente, se caracteriza 

el paisaje costero de la Provincia de Buenos Aires habitado por las tres especies de 

Ctenomys, evaluando el impacto antrópico en las dunas costeras mediante la 

cuantificación de la fragmentación de los ambientes naturales (Capítulo I). También, a 

partir de reconstrucciones filogenéticas que comparan varias especies del género 

Ctenomys, se describe a Ctenomys sp. como una nueva especie presente en el cordón 

dunícola del sureste de la Provincia de Buenos Aires, detallando las relaciones evolutivas 

y de parentesco con otras especies del mencionado género (Capítulo II). Por otro lado, se 

analiza las distribuciones potenciales y requerimientos ecológicos para las tres especies 

de tuco-tucos mediante el enfoque metodológico de Modelos de Distribución de Especies 

(MDE; Capítulo III). Por último, utilizando marcadores moleculares hipervariables 

(microsatélites), se establece el grado de estructuración genética de las poblaciones 

naturales de C. australis, evaluando el impacto de la fragmentación natural y antrópica 

del hábitat sobre el patrón de flujo génico entre sus poblaciones (Capítulo IV). 
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Capítulo I 

Cambios en el paisaje e incremento de la fragmentación en los 

hábitats de dunas costeras durante los últimos 30 años en la 

provincia de Buenos Aires, Argentina. 

 

 

Resumen 

Las Barreras Medanosas Oriental (BMO) y Austral (BMA) se extienden a lo largo 

de la costa de la provincia de Buenos Aires, Argentina. Estas regiones han sido alteradas 

durante años por actividades antrópicas, como el desarrollo de ciudades y forestaciones 

con especies exóticas. En este estudio se cuantificó el efecto de las actividades 

antrópicas en el paisaje de dunas costeras, evaluando su evolución temporal durante los 

últimos 30 años. Utilizando imágenes satelitales Landsat de 1985, 1996, 2005 y 2015, se 

llevó a cabo clasificaciones supervisadas, obteniéndose así mapas temáticos para ambas 

barreras de dunas costeras. A partir de estos mapas se identificaron las principales 

clases de hábitats naturales y ambientes antrópicos, y se analizaron los cambios en sus 

extensiones y disposiciones espaciales a lo largo del tiempo. Los análisis temporales 

mostraron un reemplazo gradual, aunque con ciertas diferencias entre la BMO y la BMA, 

de los ambientes antrópicos sobre los hábitats naturales. Durante los últimos 30 años, el 

área afectada por las actividades antrópicas pasó del 13% al 31.7% en la BMO y del 

3.6% al 5.9% en la BMA. En la BMA, la fragmentación de los principales hábitats 

naturales se incrementó con los años, mientras que la fragmentación de los hábitats en la 

BMO, aunque es más notoria que en la BMA, se mantuvo relativamente constante a lo 

largo del tiempo. Se observaron reducciones en la extensión de los hábitats naturales en 

aquellas áreas cercanas o directamente influenciadas por el desarrollo de ambientes 

antrópicos. En síntesis, ambas barreras de dunas costeras mostraron un claro avance de 

la fragmentación antrópica sobre los hábitats naturales, siendo la BMO la más afectada 

por las actividades humanas.  
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Introducción 

 Las presiones antropogénicas afectan seriamente la evolución del paisaje espacial 

y temporalmente (Laurance et al. 2011; Fahrig 2013; Wang y Caldas 2014). Una de las 

principales consecuencias de estas presiones es la pérdida de hábitat asociado con la 

fragmentación del paisaje, generándose discontinuidades en los diferentes tipos de 

hábitats con numerosos parches de tamaños pequeños y formas variadas, acompañado 

generalmente por un proceso de aislamiento de los mismos (Olff y Ritchie 2002). Varios 

estudios han demostrado como estas modificaciones tienden a alterar los sistemas 

ecológicos, incrementando la perdida de especies nativas y la invasión de especies 

exóticas (Pardini et al. 2010; Haddad et al. 2015; Ochoa-Quintero et al. 2015). Los efectos 

negativos de la fragmentación de hábitat se han reportado en varias especies silvestres, 

incluyendo aves y mamíferos (Mapelli y Kittlein 2009; Sato et al. 2014; Amos et al. 2014), 

reptiles (Block et al. 2016), anfibios (Dixo et al. 2009), invertebrados (Martinson y Fagan 

2014; Sequeira et al. 2016) y plantas (Alberio y Comparatore 2014).  

 Los ambientes costeros actualmente aparecen entre los ecosistemas más 

amenazados del mundo debido a la fragmentación del hábitat (Brown y McLachlan 2002). 

Particularmente, los hábitats de dunas costeras se caracterizan por ser muy dinámicos, 

escasos y fragmentados, debido principalmente a su evolución natural propia de zonas 

de transición (Carboni et al. 2009; Malavasi et al. 2018). En general, los hábitats de dunas 

costeras se extienden sobre una franja estrecha paralela a la costa, representando 

aproximadamente el 8% de la superficie de la Tierra (Vega de Seoane et al. 2007). Estos 

hábitats han sido severamente afectados por la actividad antrópica, fenómeno que ha 

causado un mayor grado de fragmentación “no natural” asociado con la pérdida de 

hábitat (Brown y McLachlan 2002; Malavasi et al. 2018; Sperandii et al. 2019).  

 A lo largo de la costa de la provincia de Buenos Aires, Argentina, se extienden dos 

barreras medanosas. La evolución y desarrollo de ambas barreras tiene una relación 

directa con las fluctuaciones del nivel del mar acontecidas en el Holoceno (Isla et al. 1996, 

2001). Estas barreras, designadas como Barrera Medanosa Oriental (BMO) y Barrera 

Medanosa Austral (BMA), mantienen actualmente el último vestigio del bioma Pastizal 

Pampeano, en parte porque representan un hábitat inadecuado para la actividad agrícola 

(Zalba y Villamil 2002). Sin embargo, los pastizales naturales que conforman parte del 

bioma costero han sufrido múltiples transformaciones durante los últimos dos siglos 

(Ghersa et al. 2002); algunas de ellas se deben al desarrollo de plantaciones de árboles 

exóticos y al establecimiento y desarrollo de urbanizaciones (León et al. 1984; Viglizzo et 
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al. 2001). Cabe señalar, que estos hábitats de dunas costeras se encuentran actualmente 

rodeados de ambientes profundamente alterados por actividades antrópicas como la 

agricultura, la ganadería y el desarrollo urbano (Ghersa et al. 2002). A pesar del deterioro 

que esta región ha sufrido a través de los años, las dunas costeras persisten como refugio 

para muchas especies de animales y plantas que habitan en estos pastizales, incluidas 

aquellas que son estrictamente endémicas de estos sistemas de dunas (Cabrera 1979; 

Cabrera y Zardini 1979; Mora y Mapelli 2010). 

 En las dunas costeras de Buenos Aires, Argentina, el desarrollo urbano se 

incrementó a partir de los años 60´, dando como resultado ciudades turísticas que fueron 

y son muy populares, concentrado una alta densidad demográfica en época estival. Estas 

ciudades adquirieron (en especial en los años 80´) el estatus administrativo de 

conglomerados urbanos (Juárez e Isla 1999; Dadón 2002; Juárez y Mantobani 2006). Al 

estar ubicadas sobre las dunas costeras, las urbanizaciones están expuestas a la morfo-

dinámica característica de estos sistemas (Hesp y Short 1999; Dillenburg y Hesp 2009), 

lo cual ha requerido un mantenimiento constante en función de garantizar su 

permanencia, con la consecuente degradación de los entornos naturales originales (Isla 

2013). Teniendo como propósito estabilizar las dunas, reducir el impacto del viento e 

incrementar el atractivo de los sitios turísticos, se han introducido varias especies de 

árboles exóticos en las dunas costeras (Alberio y Comparatore 2014). Así, el avance de 

las forestaciones exóticas sobre la vegetación nativa es consecuencia, principalmente, 

del avance de las urbanizaciones. Varios géneros de plantas como la Acacia, Populus, 

Pinus y Tamarix son frecuentemente usadas para satisfacer este propósito, y debido a su 

alta capacidad dispersiva constituyen una de las principales amenazas para la 

conservación de las dunas (Zalba y Villamil 2002). Actualmente, los beneficios 

comerciales son otra razón para forestar las dunas costeras con especies de árboles 

exóticos (Turno Orellano e Isla 2004). 

 Varios estudios realizados en las dunas costeras bonaerenses han reportado 

como los asentamientos urbanos y el remplazo de plantas nativas por especies exóticas 

provocan cambios en la biodiversidad (Dadon 1999, Schwartz et al. 2006, Faggi y Dadon 

2011, Block et al. 2016).  

 Debido a que cada paisaje tiene su propia historia de cambios, el diseño correcto 

de un plan de conservación necesita, en primera instancia, integrar la información sobre 

los cambios temporales en el patrón de cobertura del suelo (Marcucci 2000). En este 

punto, una cuantificación más precisa de estos cambios nos ayuda a comprender los 
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procesos ecológicos que subyacen a la evolución del paisaje, y permite establecer 

predicciones sobre el impacto que tiene la actividad antrópica en estos entornos 

(Negendra et al. 2004). 

 El objetivo de este estudio es analizar la evolución del paisaje de dunas costeras 

de la provincia de Buenos Aires, Argentina, utilizando datos de imágenes satelitales de 

distintos años. Específicamente, se cuantifica cómo las actividades humanas afectaron la 

composición y configuración de este paisaje en los últimos 30 años. Por lo tanto, 

utilizando herramientas de SIG, cuantificamos el grado de pérdida y fragmentación de las 

principales clases de hábitats naturales a lo largo del tiempo, y evaluamos el efecto de la 

urbanización y la forestación en la evolución del paisaje costero de dunas. 

 

Materiales y Métodos 

Área de estudio  

 El área de estudio incluye el sistema de dunas costeras de la provincia de Buenos 

Aires, Argentina (Isla et al. 1996): la Barrera Medanosa Oriental (BMO), ubicada entre la 

laguna de Mar Chiquita (37° 44'S, 57° 25' O) y Punta Rasa (36° 18'S, 56° 46' O); y la 

Barrera Medanosa Austral (BMA), entre Miramar (38° 13'S, 57° 44' O) y Punta Alta (38° 

55'S, 62° 02' O; ver Fig. 1). Estas barreras medanosas tienen entre 1 y 8 km de ancho, y 

se extienden a lo largo de 600 km de costa, con una interrupción de 60 km debido al 

afloramiento de sedimentos loéssicos que han dado origen a un sistema de acantilados 

sobre la línea de costa (desde Santa Clara del Mar hasta Miramar; ver Fig. 1). Esta área 

se encuentra incluida dentro de la región fitogeográfica Pampeana, que es uno de los 

principales ecosistemas de pastizal natural presente en América del Sur, junto con los de 

Brasil y Uruguay (Soriano et al. 1991).  

De acuerdo con el grado de estabilidad de las dunas, se pueden distinguir 

diferentes tipos de hábitats. Las dunas vivas o activas son aquellas con nula o escasa 

cobertura vegetal, predominando principalmente tres gramíneas rizomatosas del género 

Panicum y Spartina, P. racernosum, P. urvilleanum y S. ciliata, todas pioneras de arenas 

movedizas. Otras especies de angiospermas, con menor representatividad, también 

pueden hallarse en este tipo de ambiente, como Calycera crassifolia, Hyalis argentea y 

Sporobolus rigens (Celsi y Monserrat 2008; Monserrat 2010). Las dunas que han sido 

estabilizadas con vegetación (dunas semifijas y fijas) cuentan con distintos géneros: 

Imperata, Poa, Ambrosia, Adesmia, Neoparton, Androtrichum, Margyricarpus, Prosopis, 

etc. Además, hay depresiones o zonas interdunales, con especies de plantas asociadas a 
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ambientes inundados (Schoenoplectus californicus y Typha latifolia; Cabrera 1971; Celsi y 

Monserrat 2008; Monserrat 2010).  

Aunque las actividades antrópicas han progresado en ambas barreras de dunas 

costeras, la tasa de disminución de los diferentes hábitats naturales durante las últimas 

décadas se desconoce. Varias ciudades y villas balnearias se encuentran localizadas en 

ambas barreras medanosas. Las principales ciudades balnearias presentes en la BMO 

son Villa Gesell, Mar de Ajó, San Bernardo, La Lucila, Mar del Tuyú, Santa Teresita, Las 

Toninas, San Clemente del Tuyu y Pinamar. El crecimiento de estas ciudades en las 

últimas décadas ha transformado profundamente la matriz del paisaje (prácticamente no 

hay áreas rurales intercaladas entre las distintas ciudades). Por otro lado, en la BMA, el 

crecimiento urbano fue menor, con Necochea, Miramar y Monte Hermoso como las 

principales ciudades. Aquí, la matriz del paisaje se encuentra menos transformada y 

consiste en grandes extensiones de áreas rurales o naturales.  
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Figura 1. Mapa del área de estudio que muestra la Barrera Medanosa Oriental y la 

Barrera Medanosa Austral de la provincia de Buenos Aires, Argentina. Se muestran las 

ciudades más importantes ubicadas en ambas barreras de dunas costeras: San Clemente 

del Tuyú (SCT), Las Toninas (LT), Santa Teresita (ST), Mar del Tuyú (MT), La Lucila del 

Mar (LLM), San Bernardo ( SB), Mar de Ajó (MA), Pinamar (P), Villa Gesell (VG), Santa 

Clara del Mar (SCM), Miramar (M), Necochea (N) y Monte Hermoso (MH). 
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Procesamiento de imágenes satelitales  

 El uso de imágenes satelitales ha demostrado ser una herramienta muy útil para 

detectar los cambios en la cobertura del suelo a lo largo del tiempo (Carretero et al. 

2014). Debido a esto, es que se utilizó imágenes satelitales Landsat para realizar 

clasificaciones supervisadas y, por lo tanto, poder analizar la dinámica temporal y 

espacial de las dunas costeras. Estas imágenes fueron descargadas de la página web 

United States Geological Survey (http://www.usgs.gov). Se usaron 5 imágenes satelitales 

para cubrir toda el área de estudio: 2 para la BMO y 3 para la BMA. Se utilizaron dos 

tipos de imágenes satelitales para analizar los diferentes períodos de tiempo. Por un lado, 

se seleccionaron imágenes Landsat TM (sensor “Thematic Mapper”) para los años 

1985/1986, 1996 y 2005; estas imágenes tienen siete bandas espectrales, lo que permite 

estudios de paisajes multitemporales (Chuvieco 1991). Por otro lado, las imágenes 

Landsat 8 OLI (sensor “Operational Land Imager”) fueron seleccionadas para el año 

2015/2016. Este nuevo sensor OLI, con 11 bandas espectrales, es más sensible a la 

variabilidad de la reflectancia de la superficie y está menos influenciado por las 

condiciones atmosféricas, demostrando ser una fuente confiable de datos para 

monitorear la cubierta terrestre (Ke et al. 2015). Tanto las imágenes Landsat TM como las 

OLI ya se han utilizado con éxito en estudios de clasificación de la cobertura del suelo en 

la Pampa argentina (Guerschman et al. 2003; Herrera et al. 2005; Carretero et al. 2014). 

Todas las imágenes fueron adquiridas durante la estación húmeda de Octubre a Abril 

(Sarochar et al. 2005); las mismas fueron  imágenes libres de nubes, por lo que no fue 

necesario utilizar algoritmos de enmascaramiento. La resolución espacial para todas las 

imágenes fue de 30 m. Las bandas Landsat fueron corregidas atmosféricamente para la 

reflectancia de la superficie mediante el método de sustracción de objetos oscuros DOS, 

utilizando la función "radCor" de la biblioteca R "RStoolbox" (Goslee 2011). 

 Se realizaron clasificaciones supervisadas a partir de las imágenes satelitales 

para obtener los mapas temáticos de la BMO y la BMA para los diferentes períodos de 

tiempo; para esto se utilizó Erdas Imagine 14.0 con el algoritmo de máxima verosimilitud 

propuesto por Lillesand et al. (2014). En esta metodología, la probabilidad estadística de 

que el valor de un píxel sea miembro de una clase particular de cobertura de suelo se 

calcula a partir de un vector de medias y la matriz de covarianza. El píxel se asigna 

finalmente a la clase más probable. Se establecieron seis clases de hábitat para los 

mapas temáticos: Dunas vivas, con escasa o nula cobertura de pastizal natural, 

incluyendo playas de arena superior, dunas frontales activas y dunas interiores activas; 

http://www.usgs.gov/
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Dunas semifijas, con pastizal natural más continuo; Dunas fijas, con  sub-arbustos, 

arbustos y varios taxones de plantas leñosas; Bajos interdunales, con presencia de 

vegetación asociada a ambientes inundados y suelo pantanoso; Dunas forestadas, con 

árboles exóticos; Cuerpos de agua, con cuerpos de agua limpia o turbia. Las Ciudades 

corresponden a la séptima clase incluida mediante un procedimiento diferente (véase 

más adelante). Las siete clases de hábitat se ilustran en el Anexo 1. 

 Debido a que la imagen OLI 2015/2016 fue la única imagen que pudo ser validada 

en el campo, fue la primera en ser clasificada.  Primero, se generó una imagen 

compuesta en falso color (bandas 432), permitiendo una selección de los campos de 

entrenamiento para las seis clases de hábitat. La selección de los campos de 

entrenamiento se llevó a cabo tomando coordenadas geográficas con un GPS dentro de 

las clasificaciones de hábitat conocidas, mediante el reconocimiento de las mismas en el 

terreno durante el trabajo de campo, y posteriormente con la ayuda de Google Earth 

7.1.8.3036 (Fig. 2). En la BMA, se utilizaron 375 campos de entrenamiento, de los cuales 

53 corresponden a Cuerpos de agua, 71 a Dunas vivas, 54 a Dunas forestadas, 79 a 

Dunas semifijas, 60 a Dunas fijas y 58 a Bajos interdunales. En la BMO se utilizaron 226 

campos de entrenamiento, de los cuales 27 corresponden a Cuerpos de agua, 37 a 

Dunas vivas, 45 a Dunas forestadas, 41 a Dunas semifijas, 53 a Dunas fijas y 23 a Bajos 

interdunales. Todos los campos de entrenamiento fueron georreferenciados a lo largo de 

ambas barreras de dunas costeras desde Abril hasta Octubre de 2015. 

Debido a que las ciudades presentan un rango espectral muy similar a la arena, 

estas no pudieron ser diferenciadas del hábitat Dunas vivas. En consecuencia, las áreas 

urbanas fueron previamente digitalizadas y enmascaradas para los procedimientos de 

clasificación. Finalmente, se desarrollaron mapas temáticos que resultaron de la 

clasificación supervisada y las capas urbanas digitalizadas, incluyendo así las siete 

categorías.  

Se utilizaron dos métodos para evaluar la precisión de la clasificación: la matriz de 

error y el coeficiente Kappa (Chuvieco 1990; Congalton 1991). Se tuvo en cuenta lo 

sugerido por Monserud (1990) en relación a los valores Kappa. 

 Una vez validada la clasificación 2015/2016, se llevó a cabo una extrapolación de 

las imágenes OLI a las imágenes TM mediante una estimación por máxima verosimilitud. 

Se obtuvieron los valores de los píxeles para las 6 bandas de las imágenes TM 

(electromagnéticamente equivalentes a las 6 bandas OLI utilizadas en 2015), y cada píxel 

fue asignado a una de las 7 categorías de cobertura de suelo en función de la distancia 
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multivariada de Mahalanobis correspondiente a los siete centroides. Por último, para 

corroborar la correspondencia de los distintos hábitats clasificados, se utilizaron 

fotografías aéreas próximas a los años 1985/1986 y 1996 y el historial de imágenes de 

Google Earth para evaluar las imágenes de 2005.    

 

Análisis de Datos   

 La extensión de los ambientes naturales y los antropizados fue calculada para 

todos los años (1985/1986, 1996, 2005 y 2015/2016) y expresada en hectáreas. Se 

compararon los mapas temáticos de los diferentes períodos, evaluando los cambios 

temporales en las extensiones y la distribución espacial de los siete tipos de ambientes 

analizados en este estudio. 

 Debido a que la extensión y características espaciales de los tipos de hábitats 

Bajos interdunales y Cuerpos de agua dependen en gran medida de las precipitaciones 

(que tienen una alta variación interanual, Sarochar et al. 2005), el análisis se concentró 

en los hábitats más característicos de las barreras de dunas (Dunas vivas, Dunas 

semifijas y Dunas fijas).  

 Inicialmente, para visualizar las principales disminuciones y los quiebres 

producidos en los hábitats naturales, se graficó el patrón de distribución de las clases de 

hábitat a lo largo de la BMO y la BMA a partir de los mapas temáticos de 1985 y 2015 

usando IDRISI Selva 17.0 (Eastman 2012). A partir de este último abordaje, se pudo 

contrastar los principales cambios que ocurrieron en los hábitats naturales en las últimas 

tres décadas, como así también informar aquellas áreas que no mostraron cambios 

drásticos con el tiempo. Para cada clase de hábitat se cuantificaron segmentos de 1 km 

de extensión a lo largo de las barreras de dunas costeras (190 km para EBD y 360 km 

para SBD). 

 Para identificar patrones de fragmentación, se llevaron a cabo diferentes análisis 

estadísticos y gráficos a partir de los mapas temáticos correspondientes a todos los años 

(1985, 1996, 2005 y 2015). En este contexto, se utilizó la función "PatchStat" de la 

biblioteca R "SDMTools" (VanDerWal et al. 2014), para calcular varias métricas del 

paisaje disponibles en FRAGSTATS v4.0 (McGarigal et al. 2002), y así evaluar los 

cambios en las características y la disposición espacial de los parches de hábitat a lo 

largo del tiempo. Por lo tanto, para cada clase de hábitat se determinó: 



 

16 
 

Número de parches: es igual al número de parches de la clase correspondiente. Esta es 

una medida simple del grado de subdivisión o fragmentación de un tipo de clase 

(McGarigal y Ene 2013).  

Densidad de parches: es un valor relativo que permite comparar territorios de diferentes 

tamaños. Expresa la cantidad de fragmentos por unidad de área en 100 ha. Una clase 

con mayor densidad de fragmentos está más fragmentada (McGarigal et al 2002, 

Matteucci et al 2004). 

Área de parche: este índice se analizó a nivel de parche para evaluar la distribución 

general de los fragmentos de cada clase. Representa el área (ha) de cada parche y su 

rango está limitado por el "grano" espacial del paisaje (McGarigal y Ene 2013). 

Mediana del área de parche: este índice, a diferencia del anterior, se analizó a nivel de 

clase.  

Índice del parche más grande: este índice, a nivel de clase, cuantifica el porcentaje del 

área de paisaje total comprendida por el parche más grande. Como tal, es una medida 

simple de dominio (McGarigal y Ene 2013). 

Estas cinco métricas son ampliamente utilizadas en estudios de fragmentación del 

hábitat (Rutledge 2003). Para calcular estas métricas del paisaje, se consideró como 

regla de vecindad (patch neighbor rule), que las 8 celdas (pixeles) adyacentes a un tipo 

de ambiente pertenecen al mismo parche (8 cell rule). De esta manera, se consideran 

pertenecientes al mismo parche a las 4 celdas adyacentes ortogonalmente así como 

aquellas 4 que se encuentran adyacentes diagonalmente.  

 Finalmente, evaluamos cómo responden los principales hábitats naturales en 

relación con la proximidad a ambientes antrópicos. Este procedimiento pretende 

responder cómo se manifiesta la fragmentación del hábitat en relación con la distancia a 

las áreas antropizadas (Ciudades y Dunas Forestadas). Por lo tanto, la variación espacial 

de las métricas del paisaje para las diferentes clases de hábitat, se evaluó utilizando una 

ventana focal de 1 km de extensión. Los valores de las métricas para cada píxel de los 

mapas temáticos actuales (2015/2016) se obtuvieron moviendo esta ventana focal a lo 

largo de ambas barreras de dunas costeras. Se tuvieron en cuenta dos métricas del 

paisaje, número de parches y el área de parche, y con ellas se examinó su variación focal 

a lo largo de las dunas costeras. Se analizó solo el período 2015/2016, ya que el objetivo 

de este análisis es evaluar el grado de fragmentación de los hábitats naturales en su 

estado actual. Finalmente, para las tres clases de hábitat naturales, se realizaron análisis 

de regresión lineal para evaluar la relación entre las métricas del paisaje (número de 
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parches y área de parche) y la distancia a las áreas antropizadas. Los análisis de 

regresión lineal se basaron en 200 píxeles que fueron seleccionados al azar para cada 

clase de hábitat. 

 

Resultados 

Cambios en las áreas de los hábitats 

La exactitud de las clasificaciones de las imágenes de la BMA 2015/16 y la BMO 

2015 fue de 92.03 % y 92.17 %, respectivamente. El índice Kappa para la BMA 2015/16 y 

para la BMO 2015 fue de 0.89 y 0.88, respectivamente (ver Anexo 2 para más detalles 

sobre los hábitats específicos). Según la escala sugerida por Monserud (1990), se 

consideró que las clasificaciones fueron aceptables. 

Las estimaciones de las superficies obtenidas para cada clase de hábitat para 

todos los años, incluidas las tasas de cambio inter-período, se muestran en la Tabla 1. 

Los mapas temáticos para todos los años se muestran en los Anexos 3 y 4. El área de 

superficie total permaneció constante a ∼ 49.200 ha en la BMO y a ∼ 123.300 ha en la 

BMA para las cuatro escenas LANDSAT; mínimas diferencias se deben principalmente a 

píxeles no clasificados. 

Se observaron incrementos en las áreas urbanas y forestales en ambas barreras 

de dunas costeras, aunque en proporciones muy diferentes (Fig. 2 y 3; Tabla 1). Desde 

1985, las ciudades y forestaciones mostraron mayores incrementos en la BMO 

comparado a la BMA (Fig. 3). En 2015, los ambientes antrópicos ocuparon casi el 32% en 

la BMO y solo el 6% en la BMA. En la BMO, los ambientes antrópicos aumentaron de un 

13% en 1985 a un 32% en 2015, mientras que en el mismo período el aumento en la 

BMA fue solo del 3,6% al 6%. 
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Tabla 1. Cobertura estimada (ha) de las diferentes clases de hábitat en la Barrera Medanosa Oriental y la Barrera Medanosa 

Austral. También se presentan las tasas de cambio inter-períodos y totales (%) entre 1985/86 y 2015/16. Las cifras se redondean al 

grupo más cercano de diez (cobertura) o integral (tasas de cambio). 

 

 
Clases de 

Hábitat 

Superficie (ha)  Porcentaje de Cambio  

1985/86 1996 2005 2015/16  
1985/86-

1996 

1996-

2005 

2005-

2015/16 
Total 

BMO Ciudades 4258 5994 6373 9709  41 6 52 128 

 
Dunas 

Forestadas 
2126 4980 5955 6010  134 20 1 183 

 Dunas Fijas 7044 7597 7337 4707  8 -4 -36 -33 

 
Dunas 

Semifijas 
17090 12261 13465 17503  -28 10 30 3 

 Dunas Vivas 16179 14783 11176 9992  -9 -24 -11 -38 

 
Bajos 

Interdunales 
2197 3294 3885 686  50 18 -82 -69 

 
Cuerpos de 

Agua 
328 314 1053 620  -4 235 -41 89 

BMA Ciudades 942 1154 1404 1895  22 22 35 101 
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Dunas 

Forestadas 
3518 4488 4925 5441  28 10 10 55 

 Dunas Fijas 23387 34218 35283 34548  46 3 -2 48 

 
Dunas 

Semifijas 
60297 50470 54761 43319  -16 8 -21 -28 

 Dunas Vivas 26479 27840 23680 23362  5 -15 -1 -12 

 
Bajos 

Interdunales 
7047 3666 1406 12628  -48 -62 798 79 

 
Cuerpos de 

Agua 
1680 1348 1874 2289  -20 39 22 36 
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La BMO mostró un importante aumento en la superficie urbanizada en dos 

períodos distintos, entre 1985-1996 y 2005-2015, registrándose un 41% y 52% 

respectivamente; mientras que las forestaciones aumentaron principalmente durante el 

período 1985-1996 en un 134%, y solo un 20% en el período 1996-2005, sin presentar 

avances en la última década (Tabla 1). En la actualidad, el 19,7% de esta barrera costera 

está ocupada por ciudades y villas balnearias, mientras que las forestaciones ocupan el 

12% del área (Fig. 3b). La BMA, por otro lado, presentó un incremento constante pero 

moderado en ambos tipos de ambientes antrópicos, sin superar el 35% de aumento por 

período (Fig. 3a; Tabla 1). En esta barrera costera, se encontró que el 1,6% del área se 

corresponde con ciudades y villas balnearias, y el 4,4% con forestaciones, indicando que 

estas últimas constituyen el principal factor antrópico de impacto en la actualidad. 

Además del incremento registrado en el área total ocupada por las ciudades, también se 

registró un incremento en su número. Para la BMO, en 1985 había 8 ciudades y villas 

balnearias, sumándose una más para el 2015. Para la BMA, en 1985 había 8 ciudades y 

villas balnearias, aumentó a 12 para el 2015. 

Acompañando estos incrementos de urbanización y forestación, también se 

registró una disminución en la superficie de varios hábitats naturales en ambas barreras 

de dunas costeras. Para el período analizado, en la BMO, hubo una clara reducción en la 

superficie de Dunas vivas, Dunas fijas y Bajos interdunales, mostrando una pérdida total 

de superficie de 38%, 33% y 69%, respectivamente (ver Tabla 1). La pérdida de 

superficie de estos hábitats naturales resulto en 10.035 ha (20.4%), siendo Ciudades y 

Dunas forestadas los principales ambientes que ganaron estas hectáreas (Fig. 3b; Tabla 

1). En la BMA, la reducción se registró principalmente en Dunas vivas y Dunas semifijas, 

mostrando una pérdida total de superficie de 12% y 28%, respectivamente, de 1985 a 

2015 (Tabla 1). La pérdida de superficie de estos hábitats naturales dio como resultado 

20.060 ha (8,13%), siendo Dunas fijas, Bajos interdunales, Ciudades y Dunas forestadas 

los principales ambientes que ganaron estas hectáreas (Fig. 3a; Tabla 1). 
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Figura 2. Sectores de los mapas temáticos que muestran el cambio en la cobertura del 

suelo de 1985 a 2015 correspondiente a la (A) Barrera Medanosa Austral (BMA) y a la (B) 

Barrera Medanosa Oriental (BMO). 
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Figura 3. Porcentaje de superficie de las diferentes clases de hábitat para los diferentes 

años correspondientes a (A) Barrera Medanosa Austral (BMA) y (B) Barrera Medanosa 

Oriental (BMO). 

 

Fragmentación  

 Las ciudades, pueblos y forestaciones generan interrupciones marcadas en los 

hábitats naturales a lo largo de la BMO. El sector costero entre San Clemente del Tuyú y 

Mar de Ajó mostró pocos cambios en los tres hábitats naturales entre 1985 y 2015 (Fig. 

4). Debido a que las ciudades de este sector costero, junto a sus forestaciones 

circundantes, ya se encontraban desarrolladas en 1985, las mismas mostrando un ligero 

incremento hasta la actualidad, con los tres hábitats naturales pobremente representados 

tanto en 1985 como en 2015; las Dunas vivas y las Dunas semifijas son las más escasas. 

Hacia el sur, la distribución de los tres hábitats naturales se encuentra actualmente 

interrumpida por grandes forestaciones alrededor de Pinamar y Cariló. En esta zona, los 

ambientes antrópicos ocupan todo el ancho de la barrera costera, lo que resulta en la casi 

ausencia del hábitat Dunas fijas (que apenas se encontraba representado en 1985, Fig. 

4). En este sector, tanto las Dunas vivas como las Dunas semifijas registraron una mayor 

abundancia de sus superficies en 1985, estando hoy en día casi ausentes. Alrededor de 

Villa Gesell, Mar de las Pampas y Mar Azul, sin embargo, se observa que no ocurrieron 

cambios importantes entre 1985 y 2015. En este sector, algunos remanentes de hábitats 

de Dunas vivas y Dunas fijas persisten hasta la actualidad. Además, el hábitat Dunas 

semifijas está presente en algunas áreas a lo largo del borde superior de la franja costera, 

comprendiendo el hábitat principal de este sector (Fig. 4). Hacia el sur de Mar Azul no hay 
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centros urbanos y solo se encuentran pequeñas áreas de Dunas forestadas, por lo que 

los hábitats naturales están bien representados y distribuidos continuamente. 

 

Figura 4. Distribución de las áreas correspondientes a los tres hábitats naturales de la 

Barrera Medanosa Oriental (BMO) en 1985 y 2015. Cada barra de los histogramas 

representa la cantidad de hectáreas presentes en 1 km de longitud a lo largo de la barrera 

costera de dunas. Las líneas punteadas indican las principales interrupciones o 

disminuciones de los hábitats naturales. Amarillo, Dunas vivas; verde claro, Dunas 

semifijas; verde oscuro, Dunas fijas. 

 

 También se observaron reducciones y discontinuidades en la distribución de 

hábitats naturales en la BMA, que es más estrecha hacia el sector oriental, el cual cuenta 

con 100 km de longitud y 1 km de ancho aproximadamente. Aquí, se ubican importantes 

plantaciones de pinos y áreas urbanas que comenzaron a desarrollarse desde antes de 

1985, interrumpiendo la continuidad de algunos hábitats naturales en la actualidad (Fig. 

5). El hábitat Dunas semifijas era escaso y descontinuo tanto en 1985 como en 2015, 

mientras que el hábitat Dunas vivas mostró algunos grandes parches, pero también con 
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discontinuidades abruptas debido a la presencia de ambientes antrópicos en 1985 y 2015. 

Dunas fijas es el único hábitat que mostró una diferencia notable en este sector entre 

1985 y 2015, disminuyendo drásticamente al presente (Fig. 5). En el sector Oeste, donde 

la BMA es más amplia, los hábitats naturales se encuentran más representados. En 

general, como consecuencia de que este sector de la BMA es más ancho, y cuenta con 

un menor impacto antrópico, las áreas antropizadas no generan interrupciones 

significativas en la continuidad de los hábitats naturales. Se observan algunas 

excepciones en la zona de Claromecó (y las áreas forestadas circundantes) y Monte 

Hermoso, en relación con el hábitat de Dunas vivas. Estas interrupciones en la 

continuidad ambiental ya eran evidentes en 1985 y continúan hasta la actualidad.  

 Con respecto a los resultados de las métricas del paisaje, se encontró que la 

mayoría de los parches de hábitats naturales tienen menos de 4 ha (Fig. 4). En la BMO, el 

número de parches de hábitats naturales disminuyó de 13.138 en 1985 a 12.497 en 2015. 

En las tres clases de hábitats naturales, se observaron aumentos y disminuciones en el 

número de parches a lo largo de los distintos años. El hábitat Dunas vivas fue el único que 

no mostró cambios importantes entre años, manteniendo valores de número de parches 

muy similares desde 1985 hasta el presente (Tabla 2). El hábitat Dunas fijas fue el más 

variable de los tres hábitats, reportando un aumento considerable en 1996 y una 

disminución significativa en 2015. Actualmente, Dunas fijas reportó 971 parches más que 

en 1985 (Tabla 2). En la BMA, sin embargo, el número de parches de hábitats naturales 

aumentó de 18.285 en 1985 a 36.511 en 2015. Aunque se observaron algunos aumentos 

y disminuciones en el número de parches de los diferentes hábitats naturales, se pudo 

observar una tendencia hacia el incremento de estos valores. Los hábitats Dunas 

semifijas y Dunas fijas mostraron los mayores incrementos desde 1985 a 2015, con 6.725 

y 6.051 parches adicionales, respectivamente (Tabla 2). 

 En 1985, la BMA contaba con una densidad de parche más bajas para los 

diferentes hábitats naturales en comparación con la BMO (Tabla 2). Estas diferencias en 

la densidad de parches desaparecieron en 2015, debido al incremento en los números de 

parche en la BMA, los cuales se equipararon a los de la BMO, que mostró valores 

similares en 1985 y 2015.  

 Con la excepción del hábitat Dunas vivas en la BMO, que mostró una disminución 

gradual de 1985 a 2015 (disminuyó casi un 9%), el Índice de parche más grande registró 

aumentos y disminuciones marcados entre los diferentes períodos para las diferentes 

clases de hábitat (Tabla 2). Con respecto a este índice, los hábitats naturales de la BMA 



 

25 
 

mostraron un patrón similar al de la BMO, sin presentar una tendencia estable entre 1985 

y 2015.  

 

 

Figura 5. Distribución de las áreas correspondientes a los tres hábitats naturales de la 

Barrera Medanosa Austral (BMA) en 1985 y 2015. Cada barra de los histogramas 
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representa la cantidad de hectáreas presentes en 1 km de longitud a lo largo de la barrera 

costera de dunas. Las líneas punteadas indican las principales interrupciones o 

disminuciones de los hábitats naturales. Amarillo, Dunas vivas; verde claro, Dunas 

semifijas; verde oscuro, Dunas fijas. 

 

 El Área de parche y la Mediana del área de parche mostraron una clara diferencia 

entre ambas barreras de dunas costeras. Aunque la mayoría de los parches de todos los 

hábitats naturales resultaron pequeños, la BMA mostró una clara diferencia entre los años 

extremos, disminuyendo la proporción de parches más grandes para 2015 (Tabla 2; Fig. 

6). La BMO, por otro lado, mostró valores de Área de parche similares entre diferentes 

períodos, con una gran proporción de pequeños parches ya presentes en 1985 (Tabla 2; 

Fig. 6). 

 

 

Figura 6. Área de parche (ha) de las diferentes clases de hábitat naturales 

correspondientes a la Barrera Medanosa Austral (BMA) y a la Barrera Medanosa Oriental 

(BMO). 
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Tabla 2. Valores de las métricas del paisaje correspondientes a la Barrera Medanosa Oriental (BMO) y a la Barrera Medanosa 

Austral (BMA). 

 

  BMO  BMA 

Métrica Periodo Dunas Vivas 
Dunas 

Semifijas 
Dunas Fijas  Dunas Vivas 

Dunas 

Semifijas 
Dunas Fijas 

Número de 

Parches 

1985/86 1329 2998 2773  1032 3176 5347 

1996 1466 3240 5013  1812 7645 11341 

2005 1206 4528 5738  1662 7375 10961 

2015/16 1318 3083 3744  2340 9901 11398 

Densidad de 

Parches 

(No./100 ha) 

1985/86 2,69 6,07 5,62  0,83 2,57 4,33 

1996 2,97 6,56 10,15  1,47 6,19 9,18 

2005 2,44 9,17 11,62  1,34 5,97 8,87 

2015/16 2,67 6,25 7,58  1,89 8,01 9,23 

Índice del 

Parche más 

Grande (%) 

1985/86 18,68 9,92 3,06  4,15 16,93 3,15 

1996 13,84 3,88 1,91  7,54 12,37 3,33 

2005 10,24 3,93 3,53  6,59 17,19 8,08 

2015/16 10,13 8,44 0,68  5,83 15,62 4,12 
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Mediana del 

Área de 

Parche (ha) 

1985/86 0,12 0,12 0,12  0,36 0,18 0,24 

1996 0,12 0,09 0,09  0,12 0,12 0,12 

2005 0,13 0,12 0,09  0,12 0,18 0,18 

2015/16 0,12 0,12 0,09  0,10 0,18 0,18 
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La relación entre las métricas del paisaje y la distancia a las áreas antropizadas 

analizadas con una ventana focal de 1 km mostraron algunas inconsistencias. Debido a la 

fragmentación de los hábitats naturales por actividades antrópicas, se espera una 

disminución en el número de parches y un incremento de su área a medida que aumenta 

la distancia a las áreas antropizadas. Este fue principalmente el caso del hábitat Dunas 

vivas en ambas barreras de dunas costeras, para Dunas fijas en la BMO, y parcialmente 

para Dunas semifijas en ambas barreras de dunas costeras. Sin embargo, los hábitats 

Dunas semifijas y Dunas fijas presentaron patrones inconsistentes, sin mostrar relación 

alguna entre las distancias y los valores de las métricas, o incluso mostrando una 

tendencia contraria a la esperada. Por ejemplo, en la BMO, Dunas semifijas mostró 

parches más grandes en la vecindad de los entornos antrópicos (Tabla 3). 

 

Tabla 3. Resultados de las regresiones lineales correspondientes a Número de parches 

(NP) y Área de parche (AP) para los principales ambientes naturales de ambas barreras 

de dunas. Signo positivo (+) representa regresión positiva; sigo negativo (-) representa 

regresión negativa; 0, sin tendencia.  

Clases de 

hábitats 

Ambientes 

Antrópicos 
BMA BMO 

  NP AP NP AP 

Dunas Vivas 

Dunas 

Forestadas 
- + - + 

Ciudades 0 + 0 + 

Dunas 

Semifijas 

Dunas 

Forestadas 
- + - - 

Ciudades 0 0 0 - 

Dunas Fijas 

Dunas 

Forestadas 
0 0 - + 

Ciudades + - - - 
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Discusión 

 Se evaluó la dinámica del paisaje costero en la provincia de Buenos Aires 

(Argentina) en dos sistemas de dunas costeras en los últimos 30 años. Usando imágenes 

satelitales se analizó el grado en que las alteraciones humanas modificaron la 

composición y la configuración espacial de estos paisajes. Los análisis revelaron un 

incremento gradual y sostenido de las áreas antropizadas en ambos sistemas de dunas 

costeras, lo que resultó en la pérdida y fragmentación de los hábitats naturales. Los 

cambios más severos se registraron en la BMO, donde el avance antrópico fue de mayor 

magnitud. Por el contrario, la BMA tuvo un impacto urbano notablemente menor, 

representado principalmente por áreas rurales. Aunque la fragmentación de los hábitats 

naturales aumentó en las últimas décadas en ambas barreras de dunas, solo la BMO 

mostró signos de temprana fragmentación. Aunque la BMA se vio menos afectado por las 

transformaciones antrópicas, en ambos sistemas de dunas se observó un claro 

incremento en la fragmentación de sus hábitats y en la pérdida de ambientes naturales.  

 

Dinámica temporal de las barreras de dunas costeras 

 Los ecosistemas de dunas naturales presentan una complejidad bien definida 

como resultado de la interacción de factores bióticos (ej. desarrollo de la vegetación 

psamófila) y abióticos (ej. transporte de arenas por los vientos; Doing 1985). Las 

actividades humanas pueden alterar drásticamente este equilibrio, afectando los procesos 

geomorfológicos (tanto en términos de erosión como de estabilización) e impactando 

negativamente los recursos naturales de estos ecosistemas de dunas (Provoost et al. 

2011). Particularmente, el desarrollo de la infraestructura urbana y las forestaciones 

utilizadas para estabilizar las dunas activas, han provocado no solo la pérdida de hábitat 

natural, sino también la fragmentación del paisaje a gran escala (Christensen y Ib 2001; 

Rhind et al. 2001; Favennec 2002; Taveira Pinto 2004). Las dunas costeras de la 

provincia de Buenos Aires se encuentran atravesando este proceso antrópico. Varios 

estudios realizados en esta región revelaron que el impacto antrópico ha afectado 

seriamente los hábitats naturales (Dadon 2002; Barragán Muñoz et al. 2003; Isla 2013). 

Los resultados del presente estudio fueron concluyentes con respecto a esto, mostrando 

un incremento sostenido tanto en el desarrollo urbano como en la forestación con 

especies exóticas. Los ambientes antrópicos duplicaron su superficie en ambas barreras 

de dunas costeras durante los últimos 30 años; sin embargo, debe tenerse en cuenta que 

varios de los entornos naturales ya fueron afectados previo al período de tiempo 
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analizado en este estudio. La BMO mostró mayores signos de impacto antrópico que la 

BMA, tanto en la actualidad (2015) como en el pasado (1985).  

 Una de las principales consecuencias del incremento de las áreas antropizadas ha 

sido la pérdida y fragmentación de diferentes hábitats naturales en los últimos 30 años. 

Sin embargo, se observó que algunos hábitats naturales también aumentaron su 

extensión. En ambas barreras de dunas se puede observar que hay sectores donde el 

desarrollo urbano o forestal nunca tuvo lugar; a pesar de esto, se registraron cambios 

tanto en la disposición espacial de los hábitats naturales como en su abundancia. Por 

ejemplo, en la BMO (entre Mar de Ajó y Pinamar, y al sur de Mar Azul) y en la BMA (por 

ejemplo, entre Reta y Monte Hermoso, y entre Orense y Claromecó), se observaron 

cambios en la extensión y en la disposición espacial de los hábitats naturales. Esto puede 

deberse, por lo tanto, a la dinámica natural de estos paisajes costeros. Alguno de los 

principles procesos naturales responsables de esta dinámica es la alta variabilidad de las 

precipitaciones anuales en la región pampeana (Aliaga et al. 2016). Ambas barreras de 

dunas se encuentran catalogadas dentro de las subregiones “Moderadamente Húmeda” y 

“Húmeda”, correspondientes a la región pampeana (Aliaga et al. 2016), denotando valores 

intermedios de precipitaciones que ocsilan entre los 750 y 1100 mm. En las ultimas 

décadas se ha observado que, tanto los eventos de sequía como de precipitaciones 

intensas (causando inundaciones en algunos casos) en la región pampeana, han sido 

más extremas comparados a décadas anteriores (Ferrelli y Aliaga 2015). Esta variabilidad 

interanual en las precipitaciones genera cambios del tipo espacio-temporal sobre las 

distribuciones y extensiones de los cuerpos de agua y el uso de suelo (Aliaga et al. 2016). 

Este podría ser uno de los principales motivos por el cual la disposición espacial de los 

hábitats naturales en ambas barreras de dunas fueron fluctuando a través de los años, sin 

la intervención aparente del impacto antrópico. Este es un punto importante a tener en 

cuenta, ya que las predicciones a futuro indican un aumento en las precipitaciones debido 

al efecto de los gases invernaderos (Muller y Gorman 2011), aumentando tanto en 

frecuencia como magnitud (Ferrelli et al. 2020). Así, un incremento en las precipitaciones 

debido al cambio climático podria ser uno de los factores naturales claves que traiga 

aparejado cambios en la dinámica natural de los hábitats naturales. Otro de los procesos 

naturales relacionado con la dinámica natural de estos paisajes costeros, es la eroción 

costera. Distintos factores pueden promover este tipo de proceso, tanto naturales como 

antrópicos. Si bien en este trabajo no se estudio el efecto que tendrían las urbanizaciones 

y forestaciones sobre la eroción costera, proceso que ha sido estudio por otros autores, 
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llegando a la conclusión de que potencian dicha erosión (Isla 2006, 2013; Rodríquez-Alza 

et al. 2016), no puede dejar de mencionarse que es uno de los principales agentes 

involucrado en la dinámica de los ambientes costeros. Las dunas vivas, principalmente el 

sector de playa que delimita la línea de costa, es uno de los hábitat naturales más 

afectados. Dado que el principal agente de remoción y transporte de sedimentos en las 

playas es el mar, las tormentas, por ejemplo, resultan ser uno de los principales factores 

naturales que potencian la eroción costera (D‟Amico 2009). En las barreras de dunas 

bonaerenses se pueden encontrar playas donde se cumple una cierta estabilidad en 

relación con la dinámica sedimentaria, y playas donde este equilibrio no se cumple (Isla 

2013). Pero más allá de estas diferencias notorias entre las playas de distintos sectores, 

es importante mencionar que todas ellas se ven afectadas por el aumento sostenido del 

nivel del mar, debido principalmente a la expansión térmica del océano y al derretimiento 

de los glaciares (Kokot et al. 2004; Rodríquez-Alza et al. 2016). Así, la eroción costera es 

una problemática a nivel mundial que produce perdida de playa (y por ende de dunas 

vivas), mostrando una clara tendencia hacia la aceleración (Rodríquez-Alza et al. 2016).  

 Los resultados destacan cómo el desarrollo de áreas urbanas y forestaciones sin 

previa planificación, impacta en el patrón de distribución de los hábitats naturales. Los 

principales asentamientos a lo largo de la costa de la provincia de Buenos Aires, se 

expandieron a través de un proceso acelerado de construcción y urbanización (Juárez y 

Mantobani 2006; Isla 2013). Esto fue regido por la Ley Provincial 3487/1913, que no tuvo 

en cuenta las características y la dinámica de los sistemas de dunas (Juárez y Mantobani 

2006). Originalmente, los entornos de dunas costeras fueron considerados como un 

obstáculo para el desarrollo urbano, y las autoridades provinciales y/o municipales 

terminaron recurriendo a procedimientos como la fijación de dunas a través de la 

forestación (Juárez y Mantobani 2006). Esta es una de las principales razones por la cual 

los pueblos y ciudades costeras se encuentran rodeados de grandes plantaciones de 

especies exóticas, convirtiendo así las grandes áreas de pastizales naturales en 

plantaciones de árboles exóticos que aislaron y desconectaron los hábitats naturales. 

Además, durante estas etapas iniciales de urbanización, y sin considerar la preservación 

de los paisajes naturales, gran parte de los lotes cercanos a la costa se vendieron a 

propietarios particulares, lo que resultó en un avance importante de los edificios sobre la 

línea costera (Juárez y Mantobani 2006). Este acontecimiento podría explicar la escasez 

del hábitat de dunas vivas en varios sectores antropizados de ambas barreras de dunas 

costeras desde 1985. El sector norte de la BMO es un claro ejemplo, donde la mayoría de 
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las ciudades se establecieron alrededor de 1940, alcanzando un desarrollo importante 

para los años 80.  

 De 1985 a 2015, los hábitats naturales de la BMO mostraron mayores 

interrupciones en su continuidad. En la BMO, se observó claramente dos situaciones 

diferentes de Norte a Sur. En el sector Norte, debido a que gran parte del crecimiento 

urbano tuvo lugar alrededor de 1940 (Juárez y Mantobani 2006), alcanzando un desarrollo 

y una extensión significativa en 1985, los hábitats naturales no mostraron grandes 

cambios. Sin embargo, a lo largo del sector Sur de la BMO, el desarrollo urbano prosperó 

entre las décadas de 1960 y 1970, continuando en la actualidad. Los hábitats naturales a 

lo largo de este sector se han visto seriamente afectados por el constante desarrollo 

urbano, mostrando claras reducciones durante las últimas tres décadas. Debido a que las 

principales ciudades de la BMA también comenzaron a desarrollarse antes de 1985 (por 

ejemplo, Miramar y Necochea), algunos hábitats naturales no mostraron cambios entre los 

años analizados (1985-2015). Teniendo en cuenta que la mayor parte del desarrollo 

urbano y turístico en ambas barreras de dunas costeras comenzó antes de 1985, los 

últimos 30 años solo capturan parte del proceso de fragmentación antrópica que 

experimentaron estos paisajes en la provincia costera de Buenos Aires. 

 

Métricas del paisaje y fragmentación 

 Ambas barreras de dunas costeras mostraron diferentes grados de fragmentación, 

junto a un claro aumento de los ambientes antrópicos. Sin embargo, los hábitats naturales 

no revelaron la tendencia esperada con respecto a los valores de fragmentación. Los 

hábitats naturales de ambas barreras costeras mostraron cambios irregulares entre 

diferentes años. Estos resultados ilustran aspectos de la dinámica que caracteriza a este 

tipo de entorno (Carboni et al. 2009; Malavasi et al. 2018). Los paisajes de dunas costeras 

se caracterizan por estar expuestos a duras condiciones ambientales, resultando en el 

establecimiento de zonas de ecotonos (Bazzichetto et al.2016); por lo tanto, sus hábitats 

tienen límites que van variando su posición y son impulsados por ciertos factores 

ambientales (por ejemplo, acreción y erosión de arena impulsada por las olas, transporte 

de arena, inundaciones, etc.; Malavasi et al. 2018). Estas condiciones controlan, entre 

otras cosas, la morfología y la ubicación de las dunas, lo que hace que estos paisajes 

presenten una cierta inestabilidad temporal (Brown y McLachlan 2002).  

 Las barreras de dunas costeras cuentan con diferentes antecedentes en cuento al 

proceso de fragmentación de sus hábitats naturales. En 1985, la BMO contaba con más 
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parches pequeños (y también una mayor densidad de parches) que la BMA, en relación a 

todos los hábitats naturales. En este contexto, su mayor grado de fragmentación podría 

estar asociado al temprano desarrollo urbano de esta barrera costera. Además, el tamaño 

de parches de los hábitats naturales de la BMO no cambió sustancialmente entre 1985 y 

2015. Al parecer, a pesar de que las urbanizaciones y forestaciones registraron una gran 

extensión en esta región costera, esto no se tradujo en un aumento de la fragmentación 

de los hábitats naturales. Las mismas métricas del paisaje que se utilizaron en este 

estudio, han resultado ser muy sensibles y consistentes para cuantificar la fragmentación 

del hábitat en otros sistemas de dunas costeras, tanto a finas como grandes escalas 

(Carboni et al. 2009; Tomaselli et al. 2012; Malavasi et al. 2018). Aparentemente, estas 

métricas no reflejaron de manera efectiva los cambios producidos por el desarrollo de los 

entornos antrópicos, incluso en la BMO, que resultó ser la más afectada por este 

desarrollo. Al contrario de lo observado en la BMO, la BMA mostró un patrón diferente en 

relación a las métricas del paisaje durante el período de estudio analizado. En 2015, todas 

las clases de hábitats naturales tenían un mayor número de parches y una mayor 

densidad de parches (evidenciando una reducción significativa en el tamaño de parche); 

esto sugiere que la fragmentación del hábitat aumentó a lo largo de esta barrera de dunas 

costera. Estos resultados denotan que los hábitats naturales eran más grandes y más 

continuos a lo largo de la BMA en 1985. Los ambientes antrópicos en este paisaje costero 

representan solo el 6% de la superficie total, por lo tanto, los procesos naturales podrían 

haber desempeñado un papel importante en el avance de la fragmentación. Ciertos tipos 

de hábitats naturales tienden a fragmentar otros hábitats debido a su distribución espacial. 

Los hábitats Bajos interdunales y Cuerpos de agua, generalmente ocurren de manera 

discontinua e intercalados entre otros hábitats. Para 2015, hubo un notable aumento en la 

superficie de Bajos interdunales en la BMA, y el hábitat Cuerpos de agua registró su 

mayor valor de superficie de las últimas tres décadas. Particularmente, alrededor de éste 

año se registró un incremento notable en las precipitaciones, tanto en la región pampeana 

como alrededores, siendo éstas las principales causantes del aumento de ambos tipos de 

hábitats naturales. Tanto los Bajos interdunales como los Cuerpos de agua estarían 

interrumpiendo la continuidad de otros hábitats. Estas discontinuidades (de origen natural) 

generarían disminuciones en el tamaño de los parches aumentando su número, 

produciendo hábitats más fragmentados. De esta manera, y teniendo en cuenta lo 

mencionado anteriormente respecto a una tendencia hacia el incremento de las 

precipitaciones anuales (Ferrelli et al. 2020), sería esperable que éste tipo de 



 

35 
 

frgamentación natural sea cada vez más común. Carboni et al. (2009) y Tomaselli et al. 

(2012) también informaron sobre casos en los cuales los procesos naturales han jugado 

un papel importante en este tipo de paisajes. Utilizando métricas del paisaje, estos 

autores compararon áreas con diferentes grados de impacto antrópico de la costa italiana. 

Informaron de un mayor grado de fragmentación en áreas menos impactadas por el 

desarrollo urbano, debido a que presentaba una mayor heterogeneidad ambiental.  

 También se evaluó la variación espacial de las métricas del paisaje en 

resoluciones espaciales más finas. Según lo sugerido por Jolicoeur y O‟Carroll (2007; ver 

también Cook 2002 y Corry 2005), esto expondría patrones emergentes a diferentes 

escalas del paisaje.  

 El efecto del impacto antrópico sobre los hábitats naturales se ilustra mediante los 

cambios en los valores de fragmentación a medida que nos alejamos de las áreas 

antropizadas. En ambas barreras de dunas costeras, algunos hábitats naturales se 

fragmentaron más en las cercanías a las ciudades y forestaciones. Dunas vivas mostró un 

mayor grado de fragmentación (más cantidad de pequeños parches) en los alrededores 

de las forestaciones y ciudades. Esto tiene sentido dado que los ambientes antrópicos se 

disponen principalmente sobre la franja de dunas activas. También, Dunas vivas fue el 

único hábitat que mostró una clara reducción de los parches más grandes para 2015 en la 

BMO. Además, se observó que este hábitat natural disminuyó su superficie para 2015 en 

ambas barreras de dunas costeras. Al parecer, Dunas vivas es uno de los hábitats más 

susceptibles a la intrusión antrópica, fragmentándose en parches más pequeños y más 

numerosos. En algunos casos puede ocurrir lo contrario; Lasta et al. (2010) analizaron el 

desplazamiento de las dunas vivas y descubrieron que su extensión se incrementa en 

cercanías a algunas ciudades como resultado de la acción del viento, ya que las ciudades 

restringen el desplazamiento de las dunas. En el presente trabajo, el hábitat Dunas 

semifijas fue el que presentó una mayor área de parche en la vecindad de las ciudades y 

forestaciones.   

 

¿Por qué es importante proteger estos paisajes costeros? 

 Varios estudios destacan la necesidad de proteger los ecosistemas de dunas 

costeras de Buenos Aires, para asegurar así la viabilidad a largo plazo de sus hábitats 

naturales (Kittlein et al. 2004; Monserrat y Celsi 2009). Estos hábitats naturales albergan 

varias especies de plantas endémicas, como Poa schizantha y Senecio bergii, y 

poblaciones relictuales de la rara y amenazada Neosparton ephedroides. Las especies de 
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vertebrados endémicos, como Ctenomys australis y Liolaemus multimaculatus, solo se 

encuentran presentes en la BMA. Al mismo tiempo, los entornos de dunas costeras 

proporcionan un refugio a varias plantas y poblaciones de animales propias de entornos 

de pastizales, cuyos hábitats se han visto notablemente afectados por las actividades 

antrópicas en las zonas alejadas a la costa (Cabrera y Zardini 1979; Mora y Mapelli 2010). 

El diseño de políticas de conservación apropiadas para estos entornos cambiantes, debe 

basarse en un confiable conocimiento de su dinámica a largo plazo. Los resultados 

presentados aquí resaltan el valor de los estudios espaciales a gran escala durante largos 

períodos de tiempo, para evaluar y comprender los procesos ecológicos subyacentes a 

los cambios del paisaje (Marcucci 2000). Las predicciones sobre las tasas de cambio 

futuras y la vulnerabilidad de estos ecosistemas deben basarse en dicho conocimiento 

(Negendra et al. 2004).  

 Casi el 20% del área de la BMO está actualmente protegida por reservas naturales 

u otras formas de unidades de conservación, pero sin la aplicación efectiva de las 

medidas de protección. A lo largo de la BMA, solo el 2% de su área se encuentra 

protegida por alguna unidad de conservación, encontrándose lejos del estándar 

internacional mínimo recomendado del 10 a 15% (Celsi y Monserrat 2008). Considerando 

los resultados discutidos anteriormente, la protección de los hábitats naturales en las 

dunas costeras de Buenos Aires se encuentra seriamente atrasada. Se necesitan nuevas 

unidades de conservación, principalmente en la BMA, que cuenta con grandes 

extensiones de hábitats naturales de gran valor biológico. Además, los hábitats de dunas 

a lo largo de la BMO necesitan de una mejor administración y apoyo gubernamental.  
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Anexos 

Anexo 1. Típicos ambientes de la región costera de la provincia de Buenos Aires, 

Argentina. Cuerpos de Agua, Bajos Interdunales, Dunas Fijas, Dunas Forestadas, Dunas 

Semifijas, Dunas Vivas y Ciudades. 
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Anexo 2. Se detallan las exactitudes de las clasificaciones y los índices Kappa para cada 

uno de los hábitats de ambas barreras medanosas incluidos en el estudio. 

 Clase de hábitat 
Exactitud de la 

clasificación 
Índice Kappa 

BMA Cuerpos de Agua 100 % 1 

 Dunas Vivas 92.31 % 0.91 

 Dunas Forestadas 100 % 1 

 Dunas Semifijas 94.12 % 0.91 

 Dunas Fijas 88.10 % 0.83 

 Bajos Interdunales 93.75 % 0.93 

BMO Cuerpos de Agua - 0 

 Dunas Vivas 96.97 % 0.95 

 Dunas Forestadas 100 % 1 

 Dunas Semifijas 87.27 % 0.78 

 Dunas Fijas 92.31 % 0.91 

 Bajos Interdunales 100 % 1 
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Anexo 3. Mapas temáticos que muestran el cambio en la cobertura del suelo desde 1985 

hasta 2015 correspondiente a la Barrera Medanosa Oriental. SC San Clemente del Tuyu, 

LT Las Toninas, ST Santa Teresita, SB San Bernardo, MA Mar de Ajó, PI Pinamar, CA 

Cariló y VG Villa Gesell. 
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Anexo 4. Mapas temáticos que muestran el cambio en la cobertura del suelo desde 1985 

hasta 2015 correspondiente a la Barrera Medanosa Austral. PC Pehuén-Có, MH Monte 

Hermoso, RE Reta, CL Claromecó, NE Necochea, MS Mar del Sur, and MI Miramar.  
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Capítulo II 

Redefiniendo la distribución geográfica de las especies de tuco-

tucos en la costa bonaerense a partir de ADN mitocondrial 

 

 

 

Resumen 

Las dunas costeras del sureste de la provincia de Buenos Aires presentan distintas 

especies endémicas de tuco-tucos, siendo una de ellas Ctenomys talarum (tuco-tucos de 

los talares), la cual habita pastizales naturales en sistemas de dunas costeras y en 

algunas poblaciones continentales altamente fragmentadas alejadas de la costa. 

Originalmente esta especie fue subdividida en dos subespecies diferentes (Ctenomys 

talarum talarum y Ctenomys talarum resessus), más que nada en base a criterios de 

distribución geográfica y variación a nivel del fenotipo y tamaño corporal. En este capítulo 

se discuten las relaciones filogenéticas de C. talarum en relación al resto de grupos 

filogenéticos del género Ctenomys, con énfasis en las poblaciones de tuco-tucos 

distribuidas entre la localidad de Pehuen-Có y la Balneario Sauce Grande, las cuales han 

sido previamente asignadas a la subespecie C. talarum ressesus. Para este análisis se 

tomaron en cuenta poblaciones distribuidas en todo el rango de distribución de la especie 

en la región pampeana, tanto costera (por sobre las Barreras Medanosas Austral y 

Oriental) como continental (alejadas del frente costero). Para este enfoque se utilizó un 

fragmento completo de citocromo b (Cytb, 1140 pares de bases) y un fragmento parcial de 

la región control (D-loop, 426 pares de bases), ambos marcadores del ADN mitocondrial 

(ADNmt). Se incluyeron 28 especies de Ctenomys y octodóntidos como grupo externo. 

Las inferencias filogenéticas por Máxima Verosimilitud y Bayesiana realizadas con ambos 

marcadores de ADNmt, mostraron una divergencia superior al 6% entre el grupo de 

poblaciones distribuidas entre Pehuen Có y Sauce Grande, y el resto de las poblaciones 

de C. talarum. Además, el primer grupo presentó, a partir del citb, mayor afinidad 

filogenética con el clado de especies patagónicas conformado por Ctenomys haigi / 

Ctenomys magellanicus / Ctenomys sericeus, sugiriendo la necesidad de agregar un 

mayor número de marcadores al estudio. Concretamente, se observó mayor señal 

filogenética para el citocromo b que para la región control. En primer término, los 
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resultados del análisis filogenético de este capítulo no apoyan la división subespecífica 

dentro de C. talarum. Las poblaciones de C. talarum se incluyeron dentro de un mismo 

grupo monofilético. En general, el ADNmt no pudo discriminar entre las secuencias de C. 

talarum y C. pundti, sugiriendo la falta de monofilia recíproca para estas dos entidades 

putativas del grupo filogenético “talarum”. Por último, el conjunto de poblaciones del sector 

costero comprendido entre Pehuen Có y Sauce Grande claramente forman una nueva 

especie biológica, con gran distanciamiento genético con C. talarum.  
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Introducción 

Previo al uso de las técnicas moleculares, las relaciones filogenéticas entre grupos 

de organismos se establecían mediante la observación de caracteres fenotípicos, lo cual 

ayudaba a crear árboles filogenéticos e inferir las relaciones evolutivas entre taxones. 

Originalmente, en la década de 1960, las especies de tuco-tucos se clasificaban mediante 

distintas técnicas, como el color del pelaje, por su morfología craneal y el tamaño 

corporal. Más adelante, se comenzó a utilizar otros métodos, como aquellos basados en 

frecuencias de alozimas (Sage et al. 1986), cariotipos (Reig y Kiblisky 1969), morfología 

peneana (Altuna y Lessa 1985; Balbontin et al. 1996), y morfología del esperma (Feito y 

Gallardo 1982). El primer estudio con un enfoque filogenético bien definido incluyó 

caracteres morfológicos y cariotípicos (Gardner 1990). Más adelante, se comenzaron a 

analizar secuencias del gen citocromo b del ADN mitocondrial (Cytb) en especies de 

Argentina, Brasil, Bolivia, Chile y Uruguay (Lessa y Cook 1998; D‟ Elía et al. 1999; 

Mascheretti et al. 2000; Slamovits et al. 2001). De este modo, a partir de estos nuevos 

abordajes filogenéticos moleculares, se encontró una politomía en la base del clado 

perteneciente a los tuco-tucos, reflejando dos posibles aspectos: por un lado, una rápida 

diversificación ocurrida dentro del género, y por otro, la falta de resolución en el gen Cytb 

para reconstruir las relaciones basales en dicho género. 

Las filogenias moleculares realizadas en Ctenomys han permito poner a prueba 

hipótesis sobre procesos de divergencia y especiación, intentando desentrañar las 

relaciones evolutivas complejas entre especies y grupos filogenéticos de este género de 

roedores subterráneos. En algunos casos, mediante estos abordaje moleculares, se ha 

logrado definir nuevas especies así como validar ciertas entidades clasificadas 

previamente por otros métodos, como caracteres morfológicos y cariotípicos (Parada et al. 

2011; Freitas  et al. 2012; Stolz et al. 2013; Gardner et al. 2014; Teta et al. 2018; Teta y 

D‟Elía 2019, 2020; Teta et al. 2020; Carnovale 2020). El análisis filogenético más 

completo hasta el momento del género Ctenomys basado en secuencias de ADN 

mitocondrial del Cytb fue realizada por Parada et al. (2011), el cual abarcó un gran 

número de taxones en un contexto geográfico amplio. En este estudio, se analizaron las 

relaciones filogenéticas de 38 especies y 12 entidades no descriptas, y se estimaron los 

tiempos de divergencia de los grupos filogenéticos conformados por dichas especies. 

Estos autores encontraron 8 grupos filogenéticos bien diferenciados: boliviensis, frater, 

mendocinus, opimus, magellanicus, talarum, torquatus y tucumanus. Gran parte de estos 

mismos grupos ya habían sido propuestos anteriormente por Contreras y Bidau (1999). 
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De todos modos, y a pesar de implementar secuencias del citocromo b, algunas 

relaciones filogenéticas dentro del género Ctenomys permanecen poco resueltas. Esto 

podría deberse tanto a una descripción incompleta de su diversidad alfa, como al 

desconocimiento del proceso de diversificación (Parada et al. 2011). 

Actualmente, Ctenomys es el género de roedores subterráneos con mayor 

cantidad de especies conocidas (Reig et al. 1990; Cook y Lessa 1998; Lessa y Cook 

1998; Castillo et al. 2005). Se han reportado aproximadamente 60 especies vivientes 

reconocidas en la actualidad (Woods y Kilpatrick 2005). Pese a ello, en los últimos años 

este número se ha incrementado sustancialmente (alrededor de 70 especies reportadas; 

Parada et al. 2011; Teta y D‟Elía 2020; Teta et al. 2020). Los trabajos más actualizados 

que dan cuenta del número de especies en el género son los de Patton et al. (2015), 

Freitas (2016), Teta y D‟Elía (2020) y Teta et al. (2020), incrementando el número de 

especies del género, en especial en los grupos filogenéticos ”magellanicus”, “boliviensis”, 

“torquatus”, “corrientes” y el llamado C. pearsoni complex (Parada et al. 2011; Leipnitz et 

al. 2018). Algunos autores sugieren que la gran diversidad observada en este género, es 

explicada por un rápido proceso de especiación ocurrido en el Plioceno tardío (Verzi et al. 

2010). De hecho, la familia Ctenomyidae es registrada primariamente en el Mioceno 

tardío, luego de lo cual se observa un decrecimiento del número de géneros hasta finales 

del Plioceno, en donde se observa a Ctenomys como único género sobreviviente (Verzi et 

al. 2010). El Pleistoceno constituyó un período en donde el género Ctenomys sufre un 

aumento progresivo en la riqueza de especies (Reig et al.1990; Verzi 2008), la cual 

parece haberse mantenido hasta la actualidad. Ctenomys es el único género viviente de la 

familia Ctenomyidae, cuyos taxones vivos muestran diferentes comportamientos 

asociados a la vida subterránea en comparación a los extintos (Fernández et al. 2000; 

Verzi et al. 2006; Lessa et al. 2008; Becerra et al. 2013).  

Uno de los grupos mejor establecidos en los análisis filogenéticos dentro de 

Ctenomys es el "grupo talarum", anteriormente llamado "complejo Ctenomys pundti" por 

Tiranti et al. (2005) (Mora et al. 2007; Parada et al. 2011); este grupo incluye dos 

especies: Ctenomys talarum (tuco-tuco de los Talas, Thomas 1898) y Ctenomys pundti 

(tuco-tuco de Pundti, Nehring 1920). Parada et al. (2011) plantearon algunas 

inconsistencias respecto a estas dos especies, sugiriendo que C. talarum y C. pundti 

probablemente no deban ser consideradas como dos especies diferentes. Estos autores 

sugirieron evaluar los límites de estas especies dentro de este grupo filogenético, 

combinando más especímenes y poblaciones, caracteres morfológicos y secuencias de 
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ADN nuclear. En un estudio de mayor amplitud en cuanto a muestras poblacionales y 

abordaje geográfico, Carnovale (2020) sugiere, a partir del análisis filogenético de dos 

fragmentos mitocondriales (Región Control y citocromo b completos), que las especies 

nominales Ctenomys talarum y C. pundti no presentan monofilia recíproca. Esta última 

condición, y el hecho de que algunas poblaciones compartan haplotipos mitocondriales, 

sugieren que posiblemente ambas entidades debieran ser consideradas como la misma 

especie biológica, sin descartar la posibilidad de reparto incompleto de linajes y/o de 

retención de polimorfismos ancestrales en haplotipos actuales.  

Originalmente, se sugirió que C. talarum estaba representado por entidades de 

dos subespecies, Ctenomys talarum talarum (Thomas 1898), presente al norte del rango 

de distribución, y Ctenomys talarum resessus (Thomas 1912), presente al sur de la 

distribución costera, entre Necochea y Bahía Blanca. Mora et al. (2007, 2013) y Cutrera y 

Mora (2017), usando secuencias del ADNmt y del ADNn de MHC (intrón DRB), 

respectivamente, sugirieron excluir la distribución de C. talarum de la zona costera entre 

Monte Hermoso y Pehuen Có (Fig.1). Para estos autores, los tuco-tucos pertenecientes a 

esta área de distribución presentan un gran distanciamiento a nivel genético con respecto 

a individuos muestreados en otras poblaciones de C. talarum, constituyendo más 

probablemente una nueva entidad taxonómica de Ctenomys aún no descripta 

formalmente. Además, los trabajos de estos autores no apoyan la división subespecífica 

entre C. talarum talarum y C. talarum resessus, sugiriendo que pese al alto grado de 

aislamiento y fragmentación actual de las poblaciones en la región pampeana de la 

Argentina, las mismas deberían ser consideradas como C. talarum. 

Como la mayoría de las especies de este género, C. talarum muestra una cierta 

especificidad de hábitat (Busch et al. 2000), ocupando tanto hábitats de dunas costeras, 

como zonas alejadas de la costa con suelos cada vez más duros, húmedos y con mayor 

grado de cobertura vegetal (Malizia et al. 1991; Vassallo 1993, 1998; Mora et al. 2007). A 

lo largo de la costa, sobre las Barreras Medanosas Austral y Oriental, la especie se 

distribuye de manera unidimensional, restringiendo el flujo génico entre las poblaciones de 

C. talarum (Mora et al. 2007, 2013). Además, su distribución costera se ve interrumpida 

por algunas barreras potenciales como ríos y, en los últimos tiempos, urbanizaciones y 

forestaciones (ver Capítulo I). Sin embargo, actualmente se desconoce si estas 

poblaciones están conectadas por el flujo génico. Mora et al. (2007) reportaron bajas 

densidades y muy bajos tamaños efectivos poblaciones en algunos sectores de la 

distribución sur de esta especie (por ejemplo entre Claromecó y el Balneario Reta). 
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Además, las poblaciones más continentales y alejadas de los sectores costeros se 

encuentran naturalmente fragmentadas y, en los últimos años, el grado de fragmentación 

ha aumentado notablemente en asociación con la expansión del cultivo de soja en la 

región (Mapelli y Kittlein 2009). Estas poblaciones continentales alejadas de la costa 

también se caracterizan por densidades poblaciones muy bajas, si se las compara con 

sus contrapartes costeras (Mora et al. 2013). 

El objetivo de este estudio es 1) evaluar las relaciones filogenéticas entre 

especímenes originalmente asignados a C. talarum, una especie que tiene una asociación 

cercana principalmente con hábitats costeros, 2) en base a lo analizado, redefinir los 

límites de distribución de las especies de tuco-tucos presentes en la Barrera Medanosa 

Austral, y 3) explorar las relaciones filogenéticas entre C. talarum y las otras especies del 

género. En consecuencia, se discute las relaciones filogenéticas de C. talarum con 

énfasis en las poblaciones costeras ubicadas entre el Balneario Sauce Grande y el 

Balneario Pehuen Có (Fig. 1). 

 

 

 



 

48 
 

Figura 1. Se muestran las localidades muestreadas y las distribuciones geográficas de las 

especies de tuco-tucos que cohabitan la Barrera Medanosa Austral; C. talarum (triángulos 

rojos, líneas gris oscuro), C. australis (triángulos azules, línea negra), y la entidad 

sugerida como nueva forma específica (triángulos amarillos, línea gris claro). S, Saladillo; 

EP, Lago Epecuén; CSZ, Coronel Suarez; TOR, Tornquist; ELP, Ea. La Paloma; SCH, 

Arroyo Sauce Chico; BB, Bahía Blanca; VdM, Villa del Mar; CO, Campo Olivos; CTM, 

Campo Tres Marías; PCO, Pehuen Có; MH, Monte Hermoso; O, Oriente; RQS, Río 

Quequén Salado; R, Reta; SC, San Cayetano; LA; Balneario Los Ángeles; N, Necochea; 

MC, Mar de Cobo; PM, Punta Médanos; SCL, San Clemente del Tuyú; CG, Cerro de la 

Gloria; PI, Punta Indio; ED, Ea. El Destino. 

 

Materiales y Métodos 

Obtención de muestras 

Se llevó a cabo un muestreo de individuos de C. talarum, y de individuos 

pertenecientes a la entidad sugerida como una nueva especie, a lo largo del ambiente de 

dunas costeras ubicados en ambas barreras medanosas (Austral y Oriental), así como en 

áreas interiores de la provincia alejadas de la costa (Tabla 1). Específicamente, el 

muestreo se realizó entre el año 2012 y 2017 en sitios ubicados entre las localidades de 

Necochea (38°37‟S, 58°50‟O) y Bahía Blanca (39°30‟S, 61°40‟O) sobre la Barrera 

Medanosa Austral, y entre Magdalena (35°04‟S, 57°30‟O) y Mar de Cobo (37°46‟S, 

57°27‟O), sobre la Barrera Medanosa Oriental; también se muestrearon individuos de 

poblaciones relictuales ubicadas en Sierra de la Ventana (38°03‟S, 62°15‟O), Saladillo 

(35°34‟S, 59°39‟O), Coronel Suarez (37°26‟S, 61°52‟O), etc. (ver Fig. 1). Las capturas se 

realizaron con trampas de captura viva Oneida Victor N°0 (Oneida Victor, Eastlane, Ohio), 

con una protección de goma con el fin de evitar daños sobre los individuos. La posición 

espacial de las capturas fue registrada con un GPS. Se obtuvieron muestras de tejido 

mediante la amputación de la primera falange de un dedo de una de las patas posteriores, 

o bien del extremo de la cola (la experiencia indica que este procedimiento no afecta ni la 

supervivencia ni el desempeño en la excavación de los mismos). Las muestras fueron 

preservadas en etanol al 95 % para las subsecuentes extracciones de ADN y análisis 

genéticos. Luego de la toma de tejido para los análisis genéticos, cada individuo fue 

liberado dentro del mismo sistema de galería en el que había sido capturado. El 

tratamiento de los individuos se realizó teniendo en cuenta las pautas de la “American 

Society of Mammalogists (Sikes et al. 2016)”.  
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Tabla 1. Localidades de las cuales se obtuvieron secuencias de ADN para ambos 

marcadores. Cada una de ellas se presenta con su nombre abreviado y el número de 

secuencias obtenidas para cada marcador. 

Localidad Nombre Abreviado Cytb D-loop 

Saladillo S 2 2 

Lago Epecuén EP 3 5 

Coronel Suarez CSZ - 12 

Tornquist TOR 5 13 

Estancia La Paloma ELP 5 11 

Arroyo Sauce Chico SCH 5 5 

Bahía Blanca BB 2 6 

Villa del Mar VdM - 3 

Campo Olivos CO - 4 

Campo Tres Marías CTM - 3 

Pehuen Có PCO 5 13 

Monte Hermoso MH 3 12 

Oriente O 3 3 

Río Quequén Salado RQS 4 7 

Reta R 6 22 

San Cayetano SC 5 9 

Balneario Los Ángeles LA - 3 

Necochea N 5 5 

Mar de Cobo MC 5 17 

Punta Médanos PM 5 10 

San Clemente del Tuyú SCL 5 13 

Cerro de la Gloria CG 5 13 

Punta Indio PI 5 18 

Estancia El Destino ED 5 5 

Ruta 3 Ruta 3 - 2 
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Extracción de ADN, amplificación y secuenciación  

 La extracción de ADN fue realizada a través del protocolo con CTAB (Doyle y 

Doyle 1987). Estas muestras de ADN fueron almacenadas en freezer a -20°C.  

Para la amplificación del locus de Cytb completo (1140 pb) se utilizaron dos pares 

de oligonucleotidos (forward y reverse en ambos casos): MVZ 05 (5´- CGA AGC TTG 

ATA TGA AAA ACC ATC GTT - 3´) /TUCO 06 (5‟- GTG AAA TGG AAT TTT GTC TGA – 

3‟) y TUCO 07 (5´- ATT ACA GCA ATA GTA ATA AT - 3´)/ TUCO14 (5´- CCA ATG TAA 

TTT TTA TAC – 3´) (Smith y Patton 1999; Wlasiuk et al. 2003).  

Para la amplificación del fragmento hipervariable 5‟ de la región control 

mitocondrial (D-loop) se utilizó un único par de oligonucleotido: TucoPro (5‟-TTC TAA 

TTA AAC TAT TTC TTG-3‟) y TDKD (5‟-CCT GAA GTA GGA ACC AGA TG-3‟), forward y 

reverse respectivamente (Tomasco y Lessa 2007; Kocher et al. 1989).  

Estas amplificaciones se llevaron a cabo mediante el método de Reacción en 

Cadena de la Polimerasa (PCR), preparada en un volumen final de 20 μl, conteniendo 25-

100 ng de ADN, 1,5 mM de cloruro de magnesio, 0,2 μM de cada oligonucleotido, 0,2 mM 

de dNTPs, 24 buffer de reacción 1X, 0,5U de Taq T-Plus DNA polimerasa (INBIO) y agua 

estéril ultrapura. Las condiciones de amplificación fueron: desnaturalización a 94ºC por 5 

minutos, seguido por 34 ciclos, cada uno contando con una fase de desnaturalización a 

94ºC durante 45 segundos, una de ligado del primer al ADN molde (annealing) a 47ºC por 

45 segundos para todos los fragmentos por igual y una fase de extensión a 74ºC por 45 

segundos para Cytb y 1 minuto para D-loop; seguido de 5 minutos a 74ºC para una 

extensión final y 10 minutos a 4ºC. Se incluyeron controles negativos en todas las PCR. 

Los productos amplificados fueron purificados y secuenciados en Macrogen Inc. (Seoul, 

South Korea).  

Todas las secuencias obtenidas del gen del citocromo b (Cytb) y de la región 

control (D-loop) del ADN mitocondrial, fueron editadas y alineadas mediante el algoritmo 

Clustal W en el programa MEGA7 (Sudhir et al. 2015). 

 

Calibración del árbol dentro de Caviomorpha y estimación de tasas de sustitución 

del Cytb y Región Control del ADNmt.  

Las secuencias del Cytb empleadas para la calibración del árbol de Caviomorpha 

fueron completas (1140 pb), mientras que las secuencias de D-loop constaron de 433 

pares de bases. Las secuencias del Cytb fueron analizadas mediante el programa DnaSP 

5.0 (Librado y Rozas 2009), corroborando la ausencia de codones stop, deleciones o 
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inserciones. Para ambos fragmentos mitocondriales se analizó la posibilidad de 

saturación a partir del test de Xia et al. (2003) y utilizando el programa DAMBE (Xia y Xie 

2001). Con este test se estima un índice de saturación de las secuencias (Iss), el cual es 

comparado con un índice de saturación crítico estimado (Iss.c). Si el Iss observado es 

significativamente menor que el Iss estimado (Iss.c), entonces las secuencias son aptas 

para un estudio filogenético.  

 A partir del programa jModelTest (Posada 2008) se seleccionó el modelo de 

sustitución nucleotídica que mejor se ajusta a los datos de secuencias de ambos loci 

(Cytb y D-loop). Dichos modelos fueron seleccionados a partir de los 56 modelos posibles 

que arroja el programa mediante el criterio de información de Akaike corregido para 

muestras pequeñas (AICc).  

Con el fin de obtener una estimación lo suficientemente ajustada de las tasas de 

sustitución nucleotídica de los genes Cytb y D-loop, los tiempos de divergencia del 

ancestro común más cercano de Ctenomydae, de Octodontidae, y del grupo conformado 

por Ctenomyidae + Octodontidae, se realizó una primera aproximación filogenética 

considerando especies incluidas dentro del Parvorden Caviomorpha. Con el uso del 

software BEAST 2.5.2 (Bouckaert et al. 2019) se realizaron inferencias bayesianas para 

la obtención de dos árboles con múltiples puntos de calibración, uno construido a partir 

de Cytb y otro a partir de D-loop (Tabla 2; Fig. 2). El árbol de Cytb incluyó 92 especies de 

Caviomorpha, incluyendo representantes de las familias Echimyidae (Dactylomys 

boliviensis, Echimys chrysurus y Lonchothrix emiliae), Capromyidae (Capromys pilorides, 

Mesocapromys auritus), Octodontidae (Octodontomys gliroides, Spalacopus sp., 

Tympanoctomys sp., Octodon sp. y Aconaemys sp.), Dasyproctidae (Myoprocta acouchy, 

Dasyprocta leporina y Dasyprocta fuliginosa), Caviidae (Cavia tschudii, Galea 

musteloides, Dolichotis patagonum, Hydrochoerus hydrochaeris y Microcavia niata), y 74 

secuencias del género Ctenomys (ver Anexo 1 con códigos de Genebank y secuencias 

exclusivas de esta Tesis). El árbol de D-loop incluyó 59 especies de Caviomorpha, 

incluyendo representantes de las familias Echimyidae (Dactylomys dactylinus, Echimys 

chrysurus y Lonchothrix emiliae), Capromyidae (Capromys pilorides, Mesocapromys 

melanurus), Octodontidae (Octodontomys gliroides, Spalacopus sp., Tympanoctomys sp. 

y Octodon sp.), Dasyproctidae (Myoprocta acouchy, Dasyprocta leporina y Dasyprocta 

fuliginosa), Caviidae (Cavia aperea), y 46 especies del género Ctenomys (ver Anexo 1 

con códigos de Genebank y secuencias exclusivas de esta Tesis). Para calibrar ambos 

árboles dentro de Caviomorpha se utilizó el modelo de reloj lognormal relajado y una tasa 
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de ramificación calibrated birth-death (Heled y Drummond 2014). Los tiempos de 

divergencia en cada uno de los nodos calibrados y su correspondiente distribución 

considerados en esta primera aproximación, fueron extrapolados de datos de bibliografía 

(ver Tabla 2). A partir de estos datos, y con el uso del BEAST 2.5.2, se recalcularon las 

tasas mutacionales del Cytb y D-loop, y los tiempos de divergencia para los nodos 

Octodontidae/Ctenomyidae, Ctenomyidae y Octodontidae, los cuales son usados para los 

análisis filogenéticos posteriores, en una segunda aproximación. Para esta primera 

aproximación filogenética dentro de Caviomorpha se ejecutaron, para cada marcador 

molecular, dos corridas independientes de 3 x 107 generaciones MCMC (Markov chain 

Monte Carlo), tomando muestras cada 3000 generaciones. Se usó el programa Tracer 

1.7.1 (Rambaut et al. 2018) para examinar la convergencia de la distribución posterior de 

los parámetros de cada corrida individual. Mediante el programa LogCombiner 2.5.2 se 

combinaron, para cada marcador molecular, los archivos log, y así poder examinar 

nuevamente la convergencia de la distribución posterior de los parámetros a partir de un 

único archivo log, y los archivos tree de ambas corridas independientes, unificando así 

los mismos. Los árboles finales de cada marcador molecular se resumieron con la opción 

de Máxima Credibilidad del Clado (MCC) usando el programa TreeAnnotator 2.5.2 

(Bouckaert et al. 2019), a partir de un “burn-in” del 50% de los árboles, y con la 

estimación de los parámetros a partir del 50% de los últimos árboles correspondiente a 

10.000 árboles. Los árboles de máxima credibilidad fueron visualizados en el programa 

FigTree 1.4.4 (Rambaut 2018).  
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Tabla 2. Puntos de calibración utilizados en la filogenia dentro de Caviomorpha (A-E). Se 

muestran los nodos a calibrar, las edades expresadas en millones de años (MA), la 

distribución empleada y las referencias  correspondientes. 

Punto Nodo MA Distribución Referencia 

A Origen Caviomorpha 33,8 ± 1,8 normal 
Vucetich et al. (1999); Opazo 

(2005) 

B Origen Cavioidea 27,9 ± 2,4 normal Opazo (2005) 

C 
Origen 

Octodontidae/Ctenomyidae 
15 ± 2,1 normal Opazo (2005) 

D Origen Caviidae 18,5 ± 2,5 normal Opazo (2005) 

E Origen Octodontidae 7,79 ± 1,5 normal Opazo (2005) 

 

 

 

 

Figura 2. Árbol filogenético que muestra la disposición de los nodos, con sus respectivas 

familias, para calibrar el árbol de Caviomorpha. 
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Análisis filogenético de Ctenomyidae con Cytb y la Región Control del ADNmt 

  Para el análisis filogenético de Ctenomyidae se utilizaron 158 secuencias  

completas (153 de especies de ctenómidos, más de una secuencia por especie, y 5 de 

octodóntidos) del gen mitocondrial Cytb (1140 pb), y 251 secuencias (248 de especies de 

ctenómidos y 3 de octodóntidos) de la región parcial D-loop (426 pb). Las secuencias del 

Cytb fueron analizadas mediante el programa DnaSP 5.0 (Librado y Rozas 2009), 

corroborando la ausencia de codones stop, deleciones o inserciones. Las especies 

nominales del género Ctenomys correspondientes al locus del Cytb fueron 41, mientras 

que para el locus D-loop fueron 29; las formas indeterminadas (individuos colectados 

entre Sauce Grande y Pehuen Có) usadas para ambos loci fueron de 8 y 28 para Cytb y 

D-loop, respectivamente. Las secuencias utilizadas para ambos loci pertenecen a las 

poblaciones estudiadas, como a secuencias pertenecientes a especies del género 

Ctenomys y a especies que conformaron el grupo externo incluidas de la base de datos 

GenBank (Anexo 2).  

Las reconstrucciones filogenéticas se llevaron a cabo por el método de Máxima 

Verosimilitud (MV) y por inferencia Bayesiana (IB). Para el método de MV se empleó el 

programa MEGA7, tanto para las secuencias de Cytb como D-loop, considerando el 

mejor modelo de sustitución nucleotídica para cada paquete de secuencias, el cual fue 

inferido previamente a partir del jModelTest. La relación entre transiciones y 

transversiones y la distribución del parámetro gamma fue estimada empíricamente. El 

soporte de los clados se evaluó mediante 1.000 réplicas de Bootstrap.  

Las IBs para ambos fragmentos mitocondriales fueron realizadas con el programa 

BEAST 1.8. En una etapa previa al análisis filogenético se realizó una prueba de 

saturación de ambos marcadores mediante el test de Xia et al. (2003), disponible en el 

programa DAMBE. El Cytb fue analizado en dos particiones diferentes, Cytb primera y 

segunda posición de codón, y Cytb tercera posición de codón. El D-loop fue analizado 

completo. Las estimaciones de los mejores modelos de sustitución nucleotídica para 

ambos marcadores se realizaron con jModelTest. Nuevamente, el Cytb fue analizado en 

dos particiones diferentes, Cytb primera y segunda posición de codón, y Cytb tercera 

posición de codón, mientras que el D-loop fue analizado completo. 

Las inferencias de los dos árboles bayesianos para Ctenomidae y Octodontidae, 

se realizaron a partir de los datos de tres puntos de calibración extraídos de las filogenias 

calibradas para Caviomorpha con Cytb y D-loop. Se utilizó la distribución normal para los 

puntos de calibración, y se forzó monofilia para cada uno de estos tres nodos, dejando 
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libres los clados/especies dentro de Ctenomys. Para las reconstrucciones filogenéticas 

con Cytb y D-loop, se utilizaron las tasas de mutación obtenidas a partir de las 

calibraciones de las filogenias de Caviomorpha para ambos marcadores. Para ambos 

árboles bayesianos, con Cytb y D-loop, se aplicó un modelo de reloj lognormal relajado y 

una tasa de ramificación calibrated birth-death (Heled y Drummond 2014). Para cada set 

de datos (Cytb y D-loop) se ejecutaron dos corridas independientes de 3 x 107 

generaciones MCMC (Markov chain Monte Carlo), tomando muestras cada 3.000 

generaciones, generando de esta forma estimaciones de parámetros (probabilidad 

posterior) para 10.000 árboles totales. Se usó el programa Tracer 1.7.1 para examinar los 

valores de distribución posterior de cada uno de los parámetros estimados, para 

asegurarse de que el ESS (valores de tamaño de muestra efectivo) estuviera por encima 

de 200, y para corroborar la convergencia de cada corrida individual. Mediante el 

programa LogCombiner 2.5.2 se combinaron los archivos log y tree de ambas corridas 

independientes, unificando así los archivos. Se evaluó la convergencia de las cadenas en 

el archivo resultante de la combinación de los dos archivos log. Luego, los árboles finales 

(combinado los dos archivos tree) se resumieron con la opción de Máxima Credibilidad 

del Clado (MCC) usando el programa TreeAnnotator 2.5.2, descartado el 50% (10.000 

árboles) de los primeros árboles como “burn-in”. Finalmente el árbol de Máxima 

Credibilidad para cada uno de los marcadores moleculares fue visualizado y editado con 

el programa FigTree 1.4.4 (Rambaut 2018). 

 

Resultados 

Árboles calibrados dentro de Caviomorpha y estimación de las tasas de sustitución 

del Cytb y Región Control del ADNmt  

El test de Xia reveló que no existe saturación de sustituciones en el alineamiento 

del Cytb (Anexo 3). Sin embargo, para el alineamiento de D-loop sí se detectó saturación 

de sustituciones en el OTU 32, donde el valor de Iss es mayor al valor de IssAsym (Anexo 

3). El modelo de sustitución nucleotídica que mejor se ajustó a los datos de secuencias 

del Cytb estimado con el jModelTest, y elegido mediante el criterio de información de 

Akaike (AICc), fue el HKY+G+I. Mientras que para las secuencias de D-loop, el mejor 

modelo fue GTR+G. 

Los árboles resultantes con las relaciones filogenéticas entre las diferentes 

familias de caviomorfos, para ambos marcadores moleculares, se muestran en la Figura 

3 (ver Anexo 4 para más detalles). Las salidas de los árboles del Cytb y D-loop 
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visualizadas en el programa Tracer 1.7.1 mostraron muy buena convergencia. La 

estimación de la tasa de mutación por sitio por millón de años para el Cytb es de 0,0167 

(DE: 0,00007) con un intervalo de credibilidad del 95% (95% HPD interval) entre 0,0138 y 

0,0196. Para el D-loop, la tasa de mutación es de 0,0179 (DE: 0,0001) con un intervalo 

de credibilidad del 95% (95% HPD interval) entre 0,0114 y 0,0251.  

Los tiempos de divergencia de cada uno de los nodos para los árboles calibrados 

de Caviomorpha (Cytb y D-loop) se muestran en la Tabla 3.  

 

Tabla 3. Tiempos al ancestro común más cercano (tMRCA) para los diferentes grupos 

taxonómicos (nodos) evaluados en las filogenias calibradas a partir del Cytb y D-loop. De 

forma comparativa se muestran los resultados del trabajo de Carnovale (2020) para la 

calibración de Caviomorpha con Cytb. 

 

Nodos Cytb D-loop 
Cytb (Carnovale 

2020) 

 
tMRCA 

(MA) 
IC (95%) 

tMRCA 

(MA) 
IC (95%) 

tMRCA 

(MA) 
IC (95%) 

Origen Caviomorpha 31,57 [28,45; 34,69] 31,47 [29,50; 33,33] 32,4 [29,2; 35,6] 

Origen Cavioidea 26,40 [23,09; 29,89] 26,81 [24,88; 28,71] 26,9 [24,2; 29,6] 

Divergencia 

Ctenomyidae/Octodontidae 
17,32 [14,49; 20,08] 16,9 [14,97; 18,81] 15,2 [12,5; 17,8] 

Origen Caviidae 20,42 [17,15; 23,71]   13,6 [12; 15,4] 

Origen Octodontidae 9,87 [8,05; 11,73] 9,54 [7,63; 11,44] 8,3 [6,8; 9,7] 

Origen Ctenomyidae 6,86 [5,12; 8,62] 5,21 [2,71; 8,83] 6,6 [4,7; 8,7] 
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Figura 3. Relaciones filogenéticas entre diferentes grupos dentro de Caviomorpha 

obtenidas a partir del Cytb (A) y D-loop (B). Las letras corresponden a los nodos de los 

cuales se han obtenido las estimaciones de los tiempos de divergencia al ancestro común 

más cercano a partir de la calibración del árbol de caviomorfos correspondiente a cada 

marcador. Se muestra la probabilidad posterior de cada uno de los nodos, y la escala de 

tiempo en millones de años (MA), desde el presente hacia el pasado. A) A, Origen 

Caviomorpha; B, Origen Cavioidea; C, Origen Octodontidae/Ctenomyidae; D, Origen 

Caviidae; E, Origen Octodontidae. B) A, Origen Caviomorpha; B, Origen Cavioidea; C, 

Origen Octodontidae/Ctenomyidae; D, Origen Octodontidae. 

 

Análisis filogenético de Ctenomyidae con Cytb y la Región Control del ADNmt 

El test de Xia reveló que no existe saturación de sustituciones en ninguna de las 

dos particiones del Cytb, ni en el alineamiento del D-loop (Anexo 3). Los modelos de 

sustitución nucleotídica que mejor se ajustaron a los datos de secuencias de ambos 

marcadores estimados con jModelTest, y elegido mediante el criterio de información de 
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Akaike (AICc), fueron: HKY+G+I para la primera y segunda partición del Cytb, HKY+G 

para la tercera partición del Cytb, y HKY+G para el D-loop.  

Utilizando los tiempos de divergencia de Octodontidae y 

Octodontidae/Ctenomyidae (Tabla 3), junto a las tasas de sustitución obtenidas para el 

Cytb y D-loop a partir de las filogenias calibradas de Caviomorpha, se realizaron los 

nuevos análisis filogenéticos para ambos marcadores. Para este caso se consideró sólo 

las especies pertenecientes al género Ctenomys, incluyendo a las poblaciones de estudio, 

y unas pocas especies pertenecientes a la familia Octodontidae como grupo externo.  

En los árboles filogenéticos construidos con Cytb, tanto el de IB como MV,  se 

observó una dicotomía en la base, presentándose C. sociabilis como especie basal del 

clado Ctenomys (Figs. 4 y 5). Por otro lado, en los árboles filogenéticos construidos con 

D-loop, tanto el de IB como MV, se observó una dicotomía diferente en la base, 

presentándose C. sociabilis, C. frater y C. conoveri como especies basales en el clado 

que agrupa todas las especies de Ctenomys (Figs. 6 y 7). 

En ambos árboles generados a partir de Cytb (IB y MV), se conformaron los ocho 

grupos filogenéticos reportados en Parada et al. (2011) y en Leipnitz et al. (2018), los 

cuales fueron reconstruidos a partir del Cytb: grupo opimus, mendocinus, talarum, 

torquatus, magellanicus, tucumanus, boliviensis y frater (Figs. 4 y 5). La mayoría de estos 

clados estuvieron sustentados por altos valores de probabilidad posterior en el análisis 

bayesiano. Se observó una inconsistencia para el grupo magellanicus, el cual se dividió 

en dos subclados; uno de ellos, conformado por C. magellanicus y C. colburni, es 

hermano del clado perteneciente a Ctenomys sp. En el árbol obtenido por el método MV, 

el grupo magellanicus presenta un bajo soporte de nodo (<50%).  

A partir de los arboles obtenidos con D-loop se observaron inconsistencias entre 

ambos métodos (Figs. 6 y 7), presentando en varios nodos bajos valores de bootstrap. A 

pesar de que las especies analizadas con este marcador molecular no fueron 

exactamente las mismas que las analizadas para el Cytb, ninguno de los dos árboles 

presentó similitudes en cuanto a los clados conformados con el de Parada el al. (2011) y 

Leipnitz et al. (2018). 

A pesar de las diferencias encontradas entre los distintos árboles, se recalca la 

existencia de tres linajes distintivos en la Barrera Medanosa Austral, mostrando a C. 

talarum, C. australis y Ctenomys sp. como tres especies claramente diferentes, cada una 

formando parte de un grupo filogenético particular. Estos resultados permiten clarificar los 

límites de distribución para estas especies: C. australis, presente desde Necochea hasta 
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Pehuen Có (39°0´S, 61°36´O); C. talarum, con distribución disyunta desde Necochea 

hasta el Río Quequén Salado (38°54´S, 60°30´O), reapareciendo desde Punta Alta hasta 

Bahía Blanca, donde remonta por los Arroyos Napostá Grande y Sauce Chico hasta 

Sierra de la Ventana, apareciendo también en varios sitios de La Pampa y Buenos Aires 

en forma de poblaciones relictuales de baja densidad poblacional; y Ctenomys sp., que se 

distribuye desde el margen occidental del Río Sauce Grande (38°59´S, 61°7´O) hasta 

Campo Tres Marías al oeste de Pehuen Có, presentando una posible zona de contacto 

con C. talarum, la cual es registrada a 5 km de Campo Tres Marías.  
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Figura 4. Árbol filogenético realizado por Inferencia Bayesiana a partir del set de datos de 

Cytb. Los números en los nodos representan el valor de probabilidad posterior (entre 0 y 

1); sólo se muestran los valores superiores a 0,5. La barra inferior indica el tiempo desde 

la raíz del árbol hasta la actualidad expresado en millones de años (MA). Se muestran 

ampliados los clados pertenecientes al grupo talarum y Ctenomys sp. Las abreviaturas de 

las localidades se encuentran detalladas en la Figura 1.  
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Figura 5. Árbol filogenético realizado por Máxima Verosimilitud a partir del set de datos de 

Cytb. Los números en los nodos representan el valor de soporte en porcentaje (%); sólo 

se muestran los valores superiores a 50%. Se muestran ampliados los clados 

pertenecientes al grupo talarum y Ctenomys sp. Las abreviaturas de las localidades se 

encuentran detalladas en la Figura 1.  
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Figura 6. Árbol filogenético realizado por Inferencia Bayesiana a partir del set de datos de 

D-loop. Los números en los nodos representan el valor de probabilidad posterior (entre 0 y 

1); sólo se muestran los valores superiores a 0,5. La barra inferior indica el tiempo desde 

la raíz del árbol hasta la actualidad expresado en millones de años (MA). Se muestran 

ampliados los clados pertenecientes al grupo talarum y Ctenomys sp. Las abreviaturas de 

las localidades se encuentran detalladas en la Figura 1.  
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Figura 7. Árbol filogenético realizado por Máxima Verosimilitud a partir del set de datos de 

D-loop. Los números en los nodos representan el valor de soporte en porcentaje (%); sólo 

se muestran los valores superiores a 50%. Se muestran ampliados los clados 

pertenecientes al grupo talarum y Ctenomys sp. Las abreviaturas de las localidades se 

encuentran detalladas en la Figura 1.  

 

Relaciones filogenéticas entre especímenes originalmente asignados a C. talarum 

A pesar de las diferencias encontradas en la conformación de grupos filogenéticos 

entre ambos marcadores moleculares, en todos los casos se evidenció la existencia de 

dos linajes distintivos: el conformado por C. talarum, y el conformado por la nueva entidad 

específica Ctenomys sp. Estos dos clados presentaron monofilia recíproca con alto 

soporte de nodos y alta probabilidad posterior.  

En el caso de los árboles de Cytb (tanto el de MV como el de IB), el grupo talarum 

constituido por C. talarum y C. pundti, es hermano del grupo mendocinus, el cual está 

conformado por C. australis, C. mendocinus, C. porteousi, C. flamarioni y C. rionegrensis 

(Figs. 4 y 5; ver también Parada et al. 2011); y el grupo conformado por Ctenomys sp. es 

hermano del grupo magellanicus conformado por C. coyhaiquensis, C. colburni, C. fodax, 

C. haigi, C. magellanicus y C. sericeus (Figs. 4 y 5; ver Parada et al. 2011). Estas 

relaciones filogenéticas están sustentadas por altos valores de probabilidad posterior y 

soportes de nodos. Por otro lado, para los arboles de D-loop, las relaciones filogenéticas 

reconstruidas a partir de IB y MV fueron discordantes entre ellas, en especial lo que 

constituye las relaciones más basales de los grupos. En el caso del árbol obtenido 

mediante el método IB, se observa al grupo talarum, conformado por C. talarum y C. 

pundti, como hermano de C. opimus; el grupo conformado por Ctenomys sp., es un clado 

hermano de dos especies pertenecientes al grupo magellanicus, C. sericeus y C. haigi 

(Fig. 6). A partir del árbol obtenido por MV, el grupo talarum, también conformado por C. 

talarum y C. pundti, se presenta como grupo hermano de un subclado que contiene a 

Ctenomys sp., algunas especies pertenecientes al grupo magellanicus, torquatus y 

opimus (Fig. 7).   

Por último, los amplios intervalos de confianza en la estimación de tiempos de 

divergencia de los grupos dentro de Ctenomys, principalmente en el árbol de D-loop, 

hacen muy dificultoso sacar conclusiones robustas sobre procesos de diferenciación, y su 

posible relación temporal con cambios puntuales en el paisaje. Para el caso puntal de la 

nueva entidad caracterizada molecularmente en este capítulo, se observa un origen 
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relativamente reciente si se lo compara con otros grupos filogenéticos y las especies más 

basales del árbol. 

 

Discusión 

Los árboles filogenéticos reconstruidos a partir de dos marcadores de ADNmt, 

dilucidaron la presencia de una tercera especie de Ctenomys en la BMA. Esta nueva 

especie, de características fenotípicas similares a C. talarum, presento monofilia recíproca 

respecto a esta última para todos lo casos analizados. De este modo, los resultados 

obtenidos en este capítulo, permiten redefinir los límites de distribución para las tres 

especies de tuco-tucos presentes en la barrera costera. 

La especie de roedor subterráneo C. talarum (tuco-tuco de los talares) presenta 

una distribución amplia y fragmentada en áreas costeras y continentales de la provincia 

de Buenos Aires y La Pampa (Mora et al. 2007, 2013; Cutrera y Mora 2017; Carnovale 

2020). Originalmente se han propuesto, en base a resultados sobre variación morfológica 

y diferencias a nivel del fenotipo, junto a la ausencia de dicha especie en la zona costera 

entre Necochea y Mar de Cobo, dos entidades subespecíficas: Ctenomys talarum talarum, 

con una distribución costera comprendida entre Magdalena y Santa Clara del Mar (cerca 

de Mar del Plata, en donde se observarían las poblaciones más australes de esta 

subespecie, ocupando la Barrera Medanosa Oriental), y Ctenomys talarum recessus, con 

distribución costera entre Necochea y Bahía Blanca (Barrera Medanosa Austral).  

En particular, las poblaciones de C. talarum que ocupan áreas continentales más 

alejadas de la costa son disyuntas y altamente fragmentadas (ej. Coronel Suárez, Lago 

Epecuén, Sierra de la Ventana, El Saladillo, etc.), en general con densidades y tamaños 

censales mucho más bajos que las áreas costeras (obs. pers.). Si bien la distribución de 

esta especie en la zona costera parece ser más continua, también están presentes en un 

paisaje altamente fragmentado e impactado por la antropización y degradación del hábitat 

natural (en especial por forestaciones y urbanizaciones costeras; ver Capítulo I).   

A partir del gran distanciamiento a nivel del ADNmt, Mora et al. (2007) sugirieron 

que el grupo de poblaciones que ocupan el sector costero comprendido entre Pehuen-Có 

y Monte Hermoso no pertenecerían a lo que originalmente fue designado como C. talarum 

resessus, sino a una forma taxonómica no descripta formalmente hasta el momento. En 

este último trabajo se hace mención de la gran divergencia genética que hay entre el 

haplogrupo representado por individuos de Ctenomys provenientes del sector Monte 

Hermoso/Pehuen Có, y el resto de los haplotipos que claramente son asociados a C. 
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talarum, sugiriendo la posibilidad de que se trate de una nueva entidad taxonómica en 

dicha área. En el trabajo de Cutrera y Mora (2017) se sugiere, a partir de datos de 

intrones y exones del Complejo Mayor de Histocompatibilidad del ADNn (MHC) y de 

secuencias de la región control del ADNmt, un gran distanciamiento a nivel genético entre 

esta nueva entidad taxonómica y las poblaciones descriptas formalmente como C. talarum 

presentes en otros sectores de la región pampeana. Esta nueva entidad definida con el 

nombre de Ctenomys sp., además, se encuentra en simpatría con parte del rango de 

distribución de C. australis. Pese a dicha simpatría geográfica, a nivel microespacial los 

ambientes ecológicos de estas dos últimas especies se encuentran claramente 

diferenciadas (ver Capítulo III). Además de ello, en el Capítulo III también se pudo 

evidenciar las diferencias importantes entre los ambientes ecológicos y la estructura 

edáfica del sustrato que ocupan C. talarum y Ctenomys sp.     

En base a lo mencionado, en este capítulo se evalúan las relaciones filogenéticas 

entre la nueva entidad biológica de Ctenomys descripta en este capítulo para el sector 

costero comprendido entre la desembocadura del Arroyo Sauce Grande y Pehuen Có, en 

relación al resto de las especies del género Ctenomys. Se focaliza sobre aquellas 

especies que conforman el área de estudio en el sureste de la Provincia de Buenos Aires, 

y en especial se brinda claridad sobre la posición filogenética de esta nueva entidad en 

relación a poblaciones de C. talarum distribuidas en su rango completo de distribución 

actual (se incluyen también nuevos registros poblacionales para el Lago Epecuén y 

Coronel Suarez, ver Fig. 1). Este abordaje es llevado a cabo a partir del análisis de 

secuencias completas del gen del citocromo b (1140 pb), y secuencias parciales de la 

región control (426 pb) del ADNmt. 

 

Breve descripción de las relaciones filogenéticas de C. talarum  

Ctenomys talarum es una especie que ha sido ampliamente estudiada en los 

últimos 25 años en lo que respecta a su ecología y biología poblacional (Busch et al. 

2000), comportamiento (Zenuto et al. 1999), estrategias reproductivas (Fanjul y Zenuto 

2017; Fanjul et al. 2018), y genética poblacional (Cutrera et al. 2005; Mora et al. 2007, 

2013; Cutrera y Mora 2017). En especial, C. talarum ha sido foco de numerosos estudios 

a nivel genético con distintos tipo de marcadores, integrando diferentes escalas 

geográficas, desde estudios filogeográficos (Mora et al. 2007, 2013), estudios a pequeña 

escala espacial (Cutrera et al. 2005), hasta abordajes filogenéticos (Parada et al. 2011). 

Algunos de estos estudios han brindado pistas en relación a las grandes diferencias que 
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existen a nivel genético entre las poblaciones ubicadas entre la desembocadura del 

Arroyo Sauce Grande y Pehuen Có, y las poblaciones del resto de la distribución 

formalmente aceptada de C. talarum para la región pampeana.  

Este es el primer estudio que evalúa las relaciones filogenéticas del tuco-tuco de 

los talares en todo su rango de distribución, arrojando nueva información sobre las 

relaciones filogenéticas de sus poblaciones en relación con otras especies de Ctenomys.  

La distribución costera de C. talarum se subdividió, originalmente, en dos 

subespecies diferentes dentro de la provincia de Buenos Aires, una de las cuales se ubicó 

en la distribución costera que actualmente corresponde a la Barrera Medanosa Oriental 

(C. talarum talarum, Thomas 1898; Kiblisky y Reig 1966; Pearson et al. 1968), y la otra fue 

circunscripta al área comprendida entre Necochea y Bahía Blanca (C. talarum recessus, 

Thomas 1912; ver Fig.1). Aunque la localidad tipo de C. talarum recessus originalmente 

fue descripta para la ciudad de Bahía Blanca, algunos autores han extendido la incidencia 

de esta subespecie a lo largo de la porción sureste de la costa, desde Bahía Blanca hasta 

Necochea (Justo et al. 2003; Fig. 1). Sin embargo, cabe señalar que esta distinción en 

dos subespecies se basó principalmente en diferencias en el tamaño corporal, caracteres 

externos cualitativos y algunos aspectos de la variación morfológica entre diferentes 

poblaciones (Reig et al. 1965). Toloza et al. (2002), trabajando con polimorfismos 

cromosómicos y comparando algunas poblaciones de esta especie a nivel geográfico, 

sugieren que la variabilidad cariotípica poblacional de C. talarum no respalda la distinción 

entre C. talarum talarum y C. talarum recessus. En el trabajo citogenético de Massarini et 

al. (2002), los cuales trabajaron sobre una muestra de 72 especímenes en una transecta 

de 103 km lineales de costa en la Barrera Medanosa Oriental, apoya una amplia 

variabilidad cromosómica que comprende nueve cariotipos diferentes con números 

diploides que van desde 2n = 44 a 2n = 48 y NF = 78 y 80. Según estos autores, los 

patrones de bandas C y G revelaron que el polimorfismo cromosómico se encuentra 

asociado a dos reordenamientos: una fusión/fisión Robertsoniana y una fusión en tandem, 

que afectan a dos pares cromosómicos diferentes. Estos datos indican que C. talarum 

presenta una amplia variación a nivel de cariotipos, inclusive a una escala espacial muy 

pequeña. Esto también sugiere que la distinción subespecífica en esta especie no debiera 

ser respaldada, al menos, a partir de la variación cariotípica a nivel espacial. Además, 

García Esponda et al. (2009) explican que las poblaciones de esta especie no pueden 

discriminarse claramente por la forma del cráneo, sugiriendo la necesidad de hacer 

análisis complementarios que abarquen técnicas moleculares más profundas.  



 

76 
 

Si bien Justo (1992) describe una tercera subespecie endémica de la región 

central de la provincia de La Pampa (localidad tipo en Luan Toro), dicho trabajo se basó 

únicamente en la diferenciación morfológica del cráneo, careciendo de datos cariotípicos 

y/o moleculares que ayuden a una mejor interpretación en relación al estado taxonómico 

de esta población continental con alto grado de aislamiento. Además, Tiranti y Massarini 

(1999) argumentan que las poblaciones de tuco-tucos de esta porción geográfica de la 

provincia de La Pampa, debieran referirse a la especie Ctenomys pundti y no a la 

subespecie Ctenomys talarum occidentalis, propuesto por Justo (1992).  

 

Relaciones filogenéticas entre la nueva especie Ctenomys sp. y el resto de los 

ctenómidos  

En este capítulo se utilizaron dos regiones del ADNmt (la secuencia completa del 

citocromo b y una secuencia parcial de la región control) y se compararon a nivel 

filogenético los haplotipos de todas las poblaciones de C. talarum secuenciados hasta la 

fecha. A su vez, el objetivo central fue brindar mayor claridad al estatus taxonómico de las 

secuencias provenientes del área Sauce Grande/Pehuen Có. En función de definir las 

relaciones filogenéticas entre esta nueva entidad biológica y el resto de las especies de 

Ctenomys, en los análisis filogenéticos se incluyeron, además, secuencias de ambos 

marcadores moleculares para la mayoría de las especies de ctenómidos conocidos, 

tomando en cuenta algunas especies de octodóntidos como grupo externo. Con 

excepción del grupo de poblaciones distribuidas entre la desembocadura del Arroyo 

Sauce Grande y Campo Olivos (situado a aproximadamente 20 km al oeste de la 

localidad de Pehuen Có), todas las poblaciones muestreadas que originalmente fueron 

descriptas como C. talarum, se encuentran efectivamente asociadas, del punto de vista 

filogenético, a esta última especie. De acuerdo a los resultados de este capítulo, se 

observa una alta divergencia genética al comparar los individuos de las localidades 

distribuidas entre el Balneario Sauce Grande y el sitio de muestreo Campo Olivos, en 

relación al resto de las poblaciones de C. talarum (esto sin tener en cuenta individuos de 

C. australis que se distribuyen en simpatría con esta nueva entidad biológica, los cuales 

pertenecen al grupo filogenético “mendocinus” y son claramente distinguibles en su 

morfología externa y características fenotípicas a ejemplares de C. talarum). Así, esta 

nueva información revela sin lugar a dudas, que la entidad presente en este sector de la 

barrera de dunas es una nueva especie de tuco-tuco. Estos resultados son apoyados por 

Mora et al. (2007), los cuales observaron, a partir de datos del ADNmt (Región Control) 



 

77 
 

trece diferencias a nivel de nucleótidos entre estos dos grupos de ctenómidos. Este 

porcentaje de divergencia entre estos dos grupos principales de haplotipos es comparable 

con la divergencia entre otras especies de Ctenomys (ver Parada et al. 2011). De forma 

concomitante, Mora et al. (2007) observó que el quiebre filogeográfico entre la región 

conformada por poblaciones de Sauce Grande/Pehuen Có y el resto de los grupos 

geográficos de C. talarum se asoció al 63% de la variación total. Estos autores concluyen 

que las poblaciones de Monte Hermoso y Pehuen Có no deberían considerarse como una 

subespecie de C. talarum. Por otro lado, un análisis hecho a partir de un fragmento parcial 

de la región D-loop (ADNmt, 420 pb.; Comm. Pers.), mostró una alta divergencia entre 

individuos de C. talarum muestreados en el Balneario Los Ángeles, Bahía Blanca, Oriente 

y Punta Alta, e individuos muestreados en Pehuen Có y Monte Hermoso. En este análisis 

también se incorporaron secuencias de individuos muestreados al sur de Buenos Aires, 

entre el Río Colorado y el Río Negro, encontrándose muy pocas diferencias nucleotídicas 

entre este grupo de ctenómidos y los ubicados entre Pehuen Có y Monte Hermoso. Estos 

resultados indicarían una gran similitud filogenética entre ambos grupos, sugiriendo una 

separación reciente entre ambos. Esta información, junto con la reportada en este capítulo 

respecto las relaciones filogenéticas de Ctenomys sp., permite aclarar el panorama en 

relación a la historia de esta nueva especie. Durante el Último Máximo Glacial (LGM; 

aproximadamente 24.000 años AP; ver Rabassa 2008), el nivel del mar se encontraba 

entre -120 y -140 m por debajo del nivel actual (Fleming et al. 1998; Uriarte Cantolla 

2003). La fisonomía y posición de la costa atlántica en la región pampeana y patagónica 

durante el LGM, periodo caracterizado en mayor medida por un clima frío y seco, habría 

sido muy diferente al que percibimos en la actualidad (Ponce et al. 2011). Luego del LGM 

a finales del Pleistoceno, se observa un incremento continuo en el nivel del mar durante el 

Holoceno, hasta alcanzar la posición actual (Isla et al 2001; Ponce et al. 2011). 

Probablemente, la mayor extensión de territorio hacia finales del Pleistoceno haya 

propiciado una migración exitosa de un grupo de ctenómidos pertenecientes al grupo 

magellanicus, que avanzaron hacia el noreste, hasta llegar al sitio donde se encuentran 

en la actualidad. Posteriormente, cuando el nivel del mar ascendió, estas poblaciones 

habrían quedado aisladas y disyuntas unas de otras, ubicándose en distintos sectores de 

la costa de la provincia de Buenos Aires. 

Si bien en este capítulo se presenta nueva información respecto la presencia de 

una nueva especie en la barrera de dunas bonaerense, no se aborda una descripción 

detallada que describa adecuadamente esta nueva entidad biológica de ctenómido para el 
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sureste de la provincia de Buenos Aires. Pese a ello, observaciones a campo sugieren 

algunas diferencias en cuanto al tipo de fonación en las tuqueras y características de la 

morfología externa (ej. tamaño corporal, grosor y largo de cola) en relación a C. talarum. 

Así, para una descripción formal de esta nueva especie es necesaria la inclusión de 

análisis morfológicos, los cuales podrían ser tanto cualitativos como cuantitatios, que 

apoyen la información filogenética reportada en este capítulo.   

 

Relaciones filogenéticas entre grupos de ctenómidos presentes en la Costa 

Atlántica Bonaerense 

A partir principalmente del marcador Cytb, en este capítulo se pudo reconstruir los 

grupos filogenéticos publicados por Parada et al. (2011), quienes reportaron la primera 

filogenia molecular incluyendo la gran mayoría de especies de Ctenomys con este mismo 

marcador. A partir del Cytb (y para ambos métodos empleados), se observan los grupos 

mendocinus y talarum como grupos filogenéticos hermanos, presentando ambos monofilia 

recíproca. Estos resultados son apoyados por los de Parada et al. (2011) y Carnovale 

(2020), quienes al igual que en este trabajo, arrojaron topologías con nodos robustos de 

alta probabilidad posterior para los mismos grupos.  

Los análisis filogenéticos también mostraron una gran afinidad entre las 

secuencias de C. pundti y C. talarum, las cuales no forman grupos recíprocamente 

monofiléticos a partir del ADNmt. Esto pudo observarse para los diferentes arboles 

conformados tanto por Cytb como D-loop. Carnovale (2020) reporto resultados similares 

con secuencias de Cytb y secuencias concatenadas de Cytb y D-loop; en dicho trabajo no 

se observó monofilia recíproca para aquellas especies pertenecientes al grupo talarum (C. 

talarum y C. pundti) en ninguna de las filogenias mitocondriales.  

En relación a Ctenomys sp., se encontró congruencia para ambos arboles 

filogenéticos reconstruidos a partir de Cytb. Ambos muestran a esta especie como grupo 

hermano del grupo patagónico magellanicus. El árbol obtenido con D-loop, mediante el 

método de IB, si bien no evidenció una configuración robusta respecto al grupo 

magellanicus, mostró a Ctenomys sp. como grupo hermano de C. sericeus y C. haigi, dos 

especies pertenecientes a dicho grupo patagónico (Parada et al. 2011; Carnovale 2020). 

Así, si se tiene en cuenta la información filogenética molecular reportada hasta el 

momento en otros trabajos de ctenómidos, el árbol filogenético construido con D-loop 

mediante el método de MV fue el que presentó mayores inconsistencias. En el mismo se 

observó algunas particularidades, como el grupo talarum hermano de un subclado 
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conteniendo especies de los grupos opimus, magellanicus, torquatus, y Ctenomys sp.; 

también, este árbol es el único en el que se observa a Ctenomys sp. como grupo hermano 

de un subclado conteniendo a especies de los grupos opimus, magellanicus y torquatus. 

Una de las razones que explicaría está notoria diferencia con los arboles de Cytb, y que 

va más allá de la cantidad de especies involucradas en cada caso, es la naturaleza del 

marcador D-loop. Si bien en este trabajo no se observaron problemas de saturación del D-

loop para el grupo Ctenomyidae/Octodontidae, el Cytb es un marcador más conservado 

en comparación al anterior, reteniendo una mejor señal filogenética. Por lo tanto, se 

concluye que el Cytb es más robusto para este tipo de reconstrucciones filogenéticas.  
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Anexos 

Anexo 1. Se muestran las especies y sus correspondientes códigos de Genebank (en el 

caso que corresponda) utilizados para calibrar las tasas de sustitución y los tiempos de 

divergencia de los grupos/nodos más representativos dentro de Caviomorpha, tanto para 

el Cytb como D-loop.  

Especie Cytb D-loop 

Dactylomys boliviensis L23339.1  

Dactylomys dactylinus  KU762015.1 

Echimys chrysurus L23341.1 KU892781.1 

Capromys pilorides AF422915.1 FR686471.1 

Lonchothrix emiliae KU892786.1 KU892786.1 

Mesocapromys auritus KJ742655.1  

Mesocapromys melanurus  KU892769.1 

Octodontomys gliroides AF370706.1 KF917612.1 

Spalacopus cyanus HM544133 HM544133.1 

Tympanoctomys barrerae AF007060 HM544132.1 

Octodon degus AM407929 HM544134.1 

Aconaemys fuscus KC731571.1  

Myoprocta acouchy AF437781.1 AF437816.1 

Dasyprocta leporina AF437791.1 AF437845.1 

Dasyprocta fuliginosa AF437784.1 AF437818.1 

Cavia tschudii AY382792.1  

Cavia aperea  KT439327.1 

Galea musteloides GU082485.1  

Microcavia niata GU067490.1  

Hydrochoerus 
hydrochaeris 

GU136721.1  

Dolichotis patagonum AY382787.1  

Ctenomys sociabilis HM777495.1, KU659601.1 HM544129.1 

Ctenomys conoveri AF007055.1, AF007054.1 JX275654.1 

Ctenomys pundti HM777491.1, HM777490.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank (3) 

Ctenomys lewisi AF007049.1  

Ctenomys porteousi AF370682.1, AF370681.1 JQ341034.1 

Ctenomys boliviensis 
AF007037.1, AF007039.1, 

AF007040.1 
JQ341037.1 

Ctenomys nattereri HM777484.1  

Ctenomys goodfellowi AF007051.1, AF007050.1 Secuencia aún no subido 
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al Genbank 

Ctenomys erikacuellarae KJ778557.1, KJ778556.1  

Ctenomys steinbachi AF007044.1, AF007043.1 JQ341036.1 

Ctenomys opimus AF007042.1, AF370701.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys fulvus AF370685.1, AF370686.1  

Ctenomys scagliai HM777494.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys saltarius HM777493.1  

Ctenomys minutus HM777481.1, HM777482.1 JX275648.1 

Ctenomys ibicuiensis JQ389020.1, JQ389023.1  

Ctenomys lami HM777477.1 JQ322888.1 

Ctenomys torquatus AF119111.1, AF119109.1 JX275651.1 

Ctenomys roigi HM777492.1, KT818670.1  

Ctenomys perrensi HM777488.1, HM777487.1 JX275626.1 

Ctenomys dorbignyi JQ389030.1, JQ389031.1 JX275619.1 

Ctenomys pearsoni HM777486.1, AF119108.1 JX275653.1 

Ctenomys maulinus AF370703.1, AF370702.1  

Ctenomys tucumanus AF370692.1, AF370694.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys latro HM777478.1, AF370704.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys occultus HM777485.1  

Ctenomys argentinus AF370680.1 JX275655.1 

Ctenomys colburni HM777474.1  

Ctenomys fodax HM777475.1  

Ctenomys sericeus HM777496.1  

Ctenomys haigi HM777476.1, KU659602.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys magellanicus HM777479.1, DQ333326.1 HQ262415.1 

Ctenomys coyhaiquensis AF119112.1, AF119113.1  

Ctenomys leucodon AF007056.1, HM544131.1 HM544131.1 

Ctenomys tuconax AF370693.1, AF370684.1  

Ctenomys frater KJ778558.1, AF007045.1 
Secuencia aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys talarum (BB) 
 

Secuencia aún no subido al 
Genbank 

 

Ctenomys talarum (MC) 
Secuencia aún no subido al 

Genbank 
 

Ctenomys sp. (PC) 
Secuencia aún no subido al 

Genbank 
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Ctenomys sp. (MH) 
Secuencia aún no subido al 

Genbank 
 

Ctenomys australis AF370697.1 
DQ416719.1, 
MF770041.1, 
DQ416718.1 

Ctenomys rionegrensis 
AF119103.1, AF538377.1, 

AF538374.1 
JQ341033.1 

Ctenomys mendocinus AF538374.1, AF370695.1 MF770074.1 

Ctenomys flamarioni AF119107.1  

Ctenomys azarae  JQ341035.1 

Ctenomys “chasiquensis”  KU577537.1 
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Anexo 2. Se reporta la lista de especies utilizadas para cada marcador molecular, con su 

correspondiente número de acceso de Genbank.  

 Especie Cytb D-loop 

Ctenomys goodfellowi AF007051, AF007050 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys boliviensis 
AF007037, AF007039, 

AF007040 
JQ341037 

Ctenomys steinbachi AF007044, AF007043 JQ341036 

Ctenomys opimus AF007042, AF370701 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys mendocinus AF007062, AF370695 MF770074 

Ctenomys azarae - JQ341035 

Ctenomys sociabilis HM777495, KU659601 HM544129 

Ctenomys conoveri AF007055, AF007054 JX275654 

Ctenomys leucodon AF007056, HM544131 HM544131 

Ctenomys dorbignyi JQ389030, JQ389031 JQ686026 

Ctenomys perrensi HM777488, HM777487 JX275626 

Ctenomys pearsoni HM777486, AF119108 JX275653 

Ctenomys scagliai HM777494 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys torquatus AF119111, AF119109 JX275651 

Ctenomys lami HM777477 JQ322888 

Ctenomys latro HM777478, AF370704 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys minutus HM777481, HM777482 JX275648 

Ctenomys frater KJ778558, AF007045 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys tucumanus AF370692, AF370694 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys argentinus AF370680 JX275655 

Ctenomys pundti HM777491, HM777490, 
Secuencias aún no subidas 

a GenBank 

Ctenomys chasiquensis - KU577537 
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Ctenomys australis AF370697 
MF770041, JQ341032, 

DQ416732 

Ctenomys flamarioni AF119107 - 

Ctenomys haigi HM777476, KU659602 JQ341039 

Ctenomys porteousi AF370682, AF370681 JQ341034 

Ctenomys rionegrensis 
AF119103, AF538377, 

AF538374 
JQ341033 

Ctenomys magellanicus HM777479, DQ333326 HQ262415 

Ctenomys sericeus HM777496 
Secuencias aún no subido 

al Genbank 

Ctenomys lewisi AF007049 - 

Ctenomys nattereri HM777484 - 

Ctenomys erikacuellarae KJ778557, KJ778556 - 

Ctenomys fulvus AF370685, AF370686 - 

Ctenomys saltarius HM777493 - 

Ctenomys ibicuiensis JQ389020, JQ389023 - 

Ctenomys roigi HM777492, KT818670 - 

Ctenomys maulinus AF370703, AF370702 - 

Ctenomys occultus HM777485 - 

Ctenomys colburni HM777474 - 

Ctenomys fodax HM777475 - 

Ctenomys coyahiquensis AF119112, AF119113 - 

Ctenomys tuconax AF370693, AF370684 - 

Aconaemys sp. KC731571 - 

Spalacopus sp. AF007061 HM544133 

Octodon sp. AF007058 HM544134 

Tympanoctomys sp. AF007060 HM544132 

Octodontomys gliroides AF370706 - 
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Anexo 3. Tests de saturación para las secuencias de ADNmt (Cytb y D-loop) usadas para 

calibrar los árboles de Caviomorpha y Ctenomyidae-Octodontidae. 

Test de saturación para el set de datos de Cytb usado para calibrar el árbol de 

Caviomorpha. 

Num OTU Iss IssSym T DF P IssAsym T DF P 

4 0.157 0.825 59.661 1139 0 0.793 56.806 1139 0 

8 0.156 0.795 54.577 1139 0 0.691 45.69 1139 0 

16 0.158 0.779 52.702 1139 0 0.585 36.277 1139 0 

32 0.164 0.757 49.956 1139 0 0.459 24.845 1139 0 

 

Test de saturación para el set de datos de D-loop usado para calibrar el árbol de 

Caviomorpha. 

Num OTU Iss IssSym T DF P IssAsym T DF P 

4 0.351 0.791 13.796 432 0 0.758 12.77 432 0 

8 0.377 0.745 8.252 432 0 0.634 5.751 432 0 

16 0.427 0.709 4.864 432 0 0.499 1.243 432 0.2145 

32 0.484 0.695 2.95 432 0.0034 0.367 1.649 432 0.1 

 

Test de saturación para la primera y segunda posición del codón del Cytb usado 

para calibrar el árbol de Ctenomyidae. 

Num OTU Iss IssSym T DF P IssAsym T DF P 

4 0.034 0.81 113.606 759 0 0.779 109.04 759 0 

8 0.036 0.773 102.341 759 0 0.665 87.289 759 0 

16 0.039 0.755 95.477 759 0 0.548 67.91 759 0 

32 0.041 0.728 94.227 759 0 0.408 50.221 759 0 
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Test de saturación para la tercera posición del codón del Cytb usado para calibrar 

el árbol de Ctenomyidae. 

Num OTU Iss IssSym T DF P IssAsym T DF P 

4 0.215 0.787 28.735 379 0 0.756 27.201 379 0 

8 0.212 0.74 27.508 379 0 0.629 21.733 379 0 

16 0.232 0.698 24.629 379 0 0.489 13.578 379 0 

32 0.237 0.689 24.853 379 0 0.36 6.739 379 0 

 

Test de saturación para el set de datos de D-loop usado para calibrar el árbol de 

Ctenomyidae. 

Num OTU Iss IssSym T DF P IssAsym T DF P 

4 0.15 0.79 24.418 425 0 0.758 23.179 425 0 

8 0.174 0.745 14.973 425 0 0.633 12.05 425 0 

16 0.203 0.707 10.012 425 0 0.498 5.853 425 0 

32 0.234 0.694 7.344 425 0 0.366 2.11 425 0.0354 
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Anexo 4. Relaciones filogenéticas entre diferentes grupos dentro de Caviomorpha para 

Cytb (A) y D-loop (B). 

 

 

A 
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Capítulo III 

Modelos de distribución potencial de tres especies endémicas de 

tuco-tucos de Argentina: ¿Qué variables ambientales presentan 

un mejor rendimiento en especies altamente especializadas? 

 

Resumen 

 Los roedores del género Ctenomys habitan el medio subterráneo, por lo que 

presentan una alta especificidad por aquellos suelos friables aptos para excavar, así 

como también cuentan con una movilidad restringida, debido en parte, por su distribución 

generalmente fragmentada. En este capítulo se emplean Modelos de Distribución de 

Especies (MDE) para definir las áreas de distribuciones potenciales de tres especies de 

Ctenomys de la costa atlántica y áreas continentales de Argentina. Para la realización de 

los mismos, y mediante el uso del software Maxent, se modelaron dichas áreas para las 

especies Ctenomys australis, Ctenomys talarum y Ctenomys sp., algunas de las cuales 

se encuentran actualmente amenazadas, coexistiendo en un estrecho paisaje costero. Se 

llevaron a cabo dos estrategias distintas para seleccionar las variables ambientales. En 

primer lugar, se utilizaron variables bioclimáticas (Grupo 1), y en segundo lugar, bandas 

Landsat 8 y capas granulométricas (Grupo 2). Según las distribuciones conocidas de 

estas especies, las variables del Grupo 2 mostraron una mayor precisión a la hora de 

inferir sus distribuciones potenciales. Las variables más importantes que permitieron 

predecir la idoneidad del hábitat para las especies de tuco-tucos fueron, principalmente, 

la mayoría de las variables granulométricas y algunas bandas Landsat 8, como la banda 

4 y 5, que están estrechamente relacionadas con la cobertura vegetal. También se 

analizó el nivel de superposición de nichos entre pares de especies, encontrándose que 

si bien existe cierto grado de superposición geográfica entre ellas, solo el par C. australis-

Ctenomys sp. mostró nichos ecológicamente similares. Se concluye que las 

distribuciones potenciales de las especies de tuco-tucos se ajustan mejor a aquellos 

modelos que consideran las características particulares de los suelos así como su 

cobertura vegetal. Además, una resolución espacial más alta permite un mejor 

desempeño de los MDEs de Ctenomys, lo que era predecible para especies con 

distribuciones restringidas. 
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Introducción 

Los roedores subterráneos del género Ctenomys (tuco-tucos) presentan ciertas 

peculiaridades que los hacen interesantes a la hora de estudiar sus patrones de 

distribución. Su entorno subterráneo, por un lado, brinda condiciones relativamente 

estables y simples (Nevo 1999), y por otro lado, estos animales presentan una movilidad 

muy limitada, con una distribución generalmente fragmentada de sus poblaciones locales 

(Lacey et al. 2000). Debido a todas estas características, los tuco-tucos representan 

modelos ideales para poner a prueba diversas hipótesis relacionadas a aquellos factores 

que delimitan los patrones del uso del espacio (Cutrera et al. 2010).  

Algunos estudios han evidenciado que la convergencia morfológica encontrada 

entre las especies de roedores subterráneos (cuerpos cilíndricos, reducciones 

anatómicas como ojos, oídos, etc.), así como las similitudes comportamentales, se debe 

a las características particulares de su ambiente (Nevo 1999; Lacey et al. 2000). Sin 

embargo, también presentan importantes diferencias, como el tamaño corporal, que varía 

desde los 100 g hasta los 1000 g (Reig et al. 1990). A diferencia de muchos taxones de 

roedores, las especies de tuco-tucos tienden a presentar patrones de distribución 

alopátricos o parapátricos, registrándose muy pocos casos de simpatría. Esto podría 

deberse a que sus similitudes morfológicas y comportamentales dificultan la repartición 

de recursos y la subdivisión del nicho subterráneo (Lacey et al. 2000; Kubiak et al. 2015, 

2017).  

En relación a los patrones de distribución, actualmente solo se conocen cuatro 

especies de Ctenomys con distribución simpátrica; por un lado, C. australis con C. 

talarum sobre la costa sur de la provincia de Buenos Aires (Contreras y Reig 1965; Reig 

et al. 1990; Cutrera et al. 2010), son dos especies que muestran, en general, patrones de 

segregación de hábitat y selección diferencial en los tipos de suelo y cobertura vegetal 

(Comparatore et al. 1992; Vassallo 1998; Cutrera et al. 2010). Por otro lado, Ctenomys 

flamarioni con Ctenomys minutus sobre la costa sur de Brasil (Freitas 1995; Kubiak et al. 

2015) también muestran segregación de hábitat cuando se encuentran en zonas de 

simpatría (Kubiak et al. 2015).  

 Sobre la Barrera Medanosa Austral (BMA), ubicada en la costa sur de la provincia 

de Buenos Aires, se encuentran tres especies de roedores subterráneos del género 

Ctenomys. Ctenomys australis y C. talarum, mencionadas anteriormente por presentar 

zonas de simpatría, son dos especies con patrones de distribuciones muy distintos. C. 

australis es una especie estrictamente endémica de esta región, presentando una 
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distribución restringida sobre la primer línea de dunas costeras, siendo un especialista 

estricto de hábitat arenoso caracterizado por suelos blandos con escasa cobertura 

vegetal (Mora et al. 2006, 2007; Fig. 1A). Ctenomys talarum, sin embargo, presenta una 

distribución más amplia que excede los límites de esta barrera medanosa, encontrándose 

también sobre la costa atlántica Noreste de la provincia de Buenos Aires (Contreras y 

Reig 1965) y en distintos sitios alejados de la costa bonaerense, como Sierra de la 

Ventana, Coronel Suarez, Saladillo y El Cazón (Quintana 2004; Mora et al. 2007; Mora et 

al. 2013). Esta especie, con preferencia de hábitat distinta a C. australis, ocupa 

generalmente áreas intermedanosas de pastizal y áreas más continentales de dunas 

fijas, con suelos de mayor dureza y humedad, y con mayor cobertura vegetal (Malizia et 

al. 1991; Vassallo 1993, 1998; Mora et al. 2007; Fig. 1B). La tercera especie de tuco-tuco 

presente en la BMA, y que ha sido sugerida recientemente como una nueva especie de 

Ctenomys (Tomasco and Mora 2015; Austrich et al. 2017), es Ctenomys sp., que 

presenta una distribución aún más restringida que la de C. australis, encontrándose en 

zonas de mayor cobertura vegetal (para más detalles ver Introducción General; Fig. 1C). 

Se han reportado distintas zonas de simpatría entre C. australis y C. talarum (Reig et al. 

1990; Cutrera et al. 2010); sin embargo, las zonas de simpatría entre Ctenomys sp. y C. 

australis, y entre Ctenomys sp y C. talarum, aún no han sido reportadas, aunque han sido 

observadas en el campo.  

 La estructura de las comunidades constituidas por diferentes especies se ve 

afectada por numerosos factores bióticos y abióticos (Cameron 2000). La distribución 

espacial de los organismos juega un rol muy importante en la estabilidad de las 

poblaciones, influyendo de manera directa en la coexistencia de las especies (Tilman y 

Kareiva 1997). Debido a esto, desde el punto de vista de la conservación, ha resultado 

sumamente útil conocer las variadas respuestas que muestran distintas especies a las 

condiciones ambientales, incluyendo sus capacidades para adaptarse a los cambios que 

ocurren en su ambiente natural (Alsos et al. 2009). Distintas herramientas basadas en 

SIG y modelos diseñados para hipotetizar rangos de distribución espacial, han sido 

incorporadas recientemente al campo de la biología (Torres y Jayat 2010; Guisan et al. 

2013). Para la aplicación de estas herramientas se debe primero discernir entre dos 

categorías de distribución: la “distribución real”, dada por los datos de ocurrencia de la 

especie, es decir, aquellos sitios en los que se ha capturado u observado individuos, y la 

“distribución potencial”, que representa aquellas áreas que tienen condiciones 

ambientales muy similares a los sitios donde se encuentran las especies, contando con 
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altas probabilidades de estar ocupadas por estas mismas (Phillips et al. 2006). Teniendo 

en cuenta estas diferencias, una de las herramientas que se utilizan cada vez más para 

predecir la distribución potencial de las especies es el Modelo de Distribución de 

Especies (MDE; Guisan y Thuiller 2005). Los MDEs establecen una relación entre las 

condiciones ambientales que existen en los lugares donde ocurre una especie, y 

encuentran otros lugares donde se satisface dicha relación (Elith y Leathwick 2009). Por 

lo tanto, este método predice la idoneidad ambiental en función de la presencia de 

especies en relación con las variables ambientales (Guisan y Thuiller 2005). Mediante 

estos modelos se pueden establecer hipótesis explicitas sobre la conectividad espacial 

entre poblaciones de una especie basándose en la disponibilidad ambiental (Wiens y 

Graham 2005; Kozak et al. 2008; Glor y Warren 2011). Debido a esto, es que los MDEs 

se han convertido en una herramienta necesaria para ser aplicada en distintas áreas de 

ecología y conservación (Elith et al. 2006; Rubio-Salcedo et al. 2017; Zhang et al. 2017; 

Bosso et al. 2017a), así como también en campos relacionados a la filogeografía y la 

genética del paisaje (Chan et al. 2011; Alvarado-Serrano y Knowles 2014).  

A la luz de estos avances, resulta más factible incrementar los conocimientos 

respecto a la distribución potencial de las especies, lo cual se ha vuelto imprescindible 

dado los cambios ambientales producidos por el hombre. Entre estos cambios se 

encuentran la fragmentación y la perdida de hábitat, procesos que están fuertemente 

asociados a la extinción de especies debido a la capacidad que tienen de modificar la 

abundancia poblacional, la diversidad genética y las áreas de distribución (Fahrig 2003; 

Schipper et al. 2008). El MDE es un enfoque teórico-metodológico útil para determinar el 

impacto que genera la pérdida de hábitat a nivel de especie y a distintas escalas de 

análisis (Mendoza et al. 2005; Elith y Leathwick 2009; Sánchez-Cordero et al. 2009).  

Para aquellos estudios enfocados principalmente en la conservación, donde se 

vuelve imprescindible establecer áreas de manejo para las especies, no alcanza solo con 

disponer de la distribución conocida, ya que ésta no necesariamente representa la 

distribución completa de la especie, pudiéndose perder de vista ciertas zonas donde la 

especie esté probablemente presente. Por lo tanto, a la hora de llevar a cabo un plan de 

conservación, resulta más efectivo contar con la distribución potencial estimada a partir 

del análisis de su distribución conocida (Peterson 2006; Zhang et al. 2017; Bosso et al. 

2017a). Así mismo, el área de distribución potencial de una especie no necesariamente 

representa el área total ocupada por la misma. Esta distribución potencial estará 

condicionada por una serie de variables ambientales (naturales y antrópicas) y 
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geográficas, las cuales pueden constituir en ciertas zonas barreras para la presencia de 

la especie. Debido a esto, la distribución potencial suele expresarse en términos de 

“probabilidad de ocurrencia” de la especie para una unidad geográfica determinada 

(Bustamante 1997).  

Habiendo establecido la importancia del uso de los MDEs en estudios enfocados 

en el área de la conservación (así como también estudios genético-poblaciones), resulta 

imprescindible contar con un conjunto de ocurrencias de alta confiabilidad, con una 

adecuada selección de variables, y una correcta identificación de áreas de estudio; de 

este modo, la relación entre la presencia de una especie y las variables ambientales 

utilizadas para representar su nicho ecológico, estará debidamente reflejada (Thuiller et 

al. 2004; Guisan y Thuiller 2005). En relación a lo mencionado, los MDEs se realizan, 

generalmente, a macroescala, donde las variables ambientales como el clima son 

relevantes (Lahoz-Monfort et al. 2010). Aunque muchos estudios han demostrado que las 

variables bioclimáticas, derivadas de las interpolaciones de los datos de precipitación y 

temperatura, son importantes para determinar la distribución de las especies de 

mamíferos (Gutiérrez et al. 2014, 2015; Soley-Guardia et al. 2016), estos datos 

ambientales generalmente están disponibles en resoluciones gruesas (por encima de 1 

km2). Recientemente, muchos modelos han incorporado el uso de datos de 

teledetección, demostrando ser de gran utilidad para modelar la distribución potencial de 

las especies, debido principalmente a su alta resolución (Lahoz-Monfort et al. 2010; 

Morán-Ordóñez et al. 2012; He et al. .2015). Landsat 8, particularmente, proporciona 

datos con una resolución espacial moderada y, debido a su sensor OLI, es más sensible 

a la variabilidad de la reflectancia de la superficie y menos influenciado por las 

condiciones atmosféricas (Ke et al. 2015); por lo tanto, el sensor Landsat OLI ha 

demostrado ser una fuente confiable de datos. Existe otro tipo de datos digitales, también 

de resolución espacial moderada, que ha proliferado en las últimas décadas para 

satisfacer la necesidad de una mayor información sobre suelos (Hartemink et al. 2008; 

Boettinger et al. 2010). Particularmente, las técnicas digitales de mapeo y modelados de 

suelos tienen el potencial de superar ciertas limitaciones impuestas por los estudios de 

suelos tradicionales, que requieren mucha mano de obra y resultan muy costosos 

(Grunwald et al. 2011). SoilGrids es un sistema para el mapeo digital de suelos a nivel 

global, que utiliza métodos de aprendizaje automático de última generación para mapear 

la distribución espacial de las propiedades del suelo en todo el mundo 

(https://soilgrids.org). 
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Independientemente del tipo de datos que se empleen para los MDE (derivados 

de variables con mayor o menor resolución), resulta muy efectivo determinar un umbral 

de probabilidad dentro del área de distribución potencial, a partir del cual poder 

establecer una alta probabilidad de la presencia de la especie (Liu et al. 2016). La 

mayoría de las técnicas de modelado (incluyendo el MDE) generan predicciones 

continuas, las cuales estarían representando la idoneidad relativa para la aparición de la 

especie (Liu et al. 2016). Pero para la mayoría de los problemas ecológicos, tales como el 

impacto del cambio climático (Bush et al. 2014; Muir et al. 2015), impacto de especies 

invasoras (Buckland et al. 2014), identificación de sitios para la reintroducción de 

especies (Bleyhl et al. 2015) y planes de conservación (Abade et al. 2014), se requiere de 

modelos binarios de distribución (presencia-ausencia), para lo cual se debe transformar la 

distribución continua en binaria mediante la elección de un umbral (Liu et al. 2016). Si 

bien es factible la perdida de información mediante esta transformación, en muchos 

casos es la única forma de resolver problemas relacionados a la estimación de la 

distribución de las especies (Guillera-Arroita et al. 2015; Saupe et al. 2015). En la 

actualidad no existe un único procedimiento para establecer este umbral; el criterio que 

se emplee dependerá en gran parte de la especie en estudio (si cuenta con una 

distribución amplia o restringida), así como también se puede tener en cuenta aquellos 

métodos que han sido calificados como los mejores (Liu et al. 2005, 2016).      

En este capítulo, el objetivo fue estimar las distribuciones potenciales de las tres 

especies de tuco-tucos que coexisten en el paisaje costero bonaerense utilizando MDEs. 

Por un lado, se puso a prueba la relevancia de las variables involucradas utilizando dos 

tipos de MDEs. El primer enfoque consideró solo variables bioclimáticas, que han 

demostrado ser relevantes en muchos estudios de distribución de especies de 

mamíferos, pero que tienen una baja resolución. Debido a la alta dependencia que 

presentan las especies de tuco-tucos con el ambiente subterráneo, también se realizó un 

segundo MDE considerando las bandas Landsat 8 y variables granulométricas. Por otro 

lado, se reportó nueva información sobre las áreas de contacto presentada por Ctenomys 

sp. en relación con C. australis y C. talarum. Aunque en otros estudios se han reportado 

interacciones interespecíficas entre C. australis y C. talarum en áreas simpátricas (Malizia 

et al. 1991; Comparatore et al. 1992; Cutrera et al. 2010), en el presente estudio se 

identificaron y se evaluaron aquellas variables ambientales que son relevantes para la 

predicción de la distribución de cada especie.  
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Figura 1. Diferentes tipos de ambientes en los que se encuentran las tres especies de 

tuco-tucos. A) Ambiente de C. australis; B) ambiente de C. talarum; y C) ambiente de 

Ctenomys sp.  

 

Materiales y Métodos 

Área de estudio y Especies focales 

 Las tres especies de Ctenomys incluidas en este estudio, aunque presentan 

distribuciones geográficas diferentes, coexisten en la BMA bonaerense. Esta región se 

caracteriza por presentar una gran heterogeneidad ambiental representada por diferentes 

tipos de dunas, con diferentes tipos de cobertura vegetal que van desde su escasa 

presencia hasta una alta abundancia (ver Capítulo I). Este sistema de dunas se haya 

interrumpido por factores naturales, como ríos y arroyos, y por factores antrópicos, como 

ciudades balnearias y forestaciones de diversos tamaños. En las últimas décadas, esta 

barrera medanosa ha mostrado indicios de un incremento gradual en la fragmentación de 

sus hábitats, interrumpiendo su dinámica natural (Isla et al. 2001; ver Capítulo I).  

Debido a que las tres especies de tuco-tucos difieren en sus distribuciones 

geográficas, se seleccionaron diferentes extensiones de las áreas de estudio para las 

calibraciones del modelo. Según otros autores (Anderson y Raza 2010; Elith et al. 2011; 

Gutiérrez et al. 2014), la extensión del área de modelado debe corresponderse con un 
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área que sea accesible para una especie, minimizando la inclusión de regiones donde la 

especie no tiene acceso, debido a barreras físicas (ríos, montañas, etc.) o a interacciones 

bióticas (presencia de un competidor superior). Por lo tanto, es imprescindible tener en 

cuenta este tipo de factores, debido a que pueden estar implicados en el patrón de 

distribución de una especie, impidiendo la dispersión de los individuos hacia otras 

regiones (Peterson et al. 2011). De este modo, a la hora de modelar una distribución 

potencial es imprescindible conocer la historia natural de la especie, los patrones 

climáticos y de cobertura vegetal presentes en la región, para así obtener modelos más 

realistas (Anderson y Raza 2010). Así, y siguiendo lo reportado por los autores 

mencionados anteriormente, se seleccionaron tres áreas de estudio con diferentes 

extensiones para cada una de las especies de tuco-tucos involucradas en este estudio. 

Como ha sido mencionado anteriormente, C. australis y Ctenomys sp. presentan 

una distribución restringida sobre la BMA. Esto representa un problema, ya que estas 

áreas no incluyen suficiente heterogeneidad ambiental para caracterizar las condiciones 

abióticas adecuadas para cada especie (Anderson y Raza 2010; Barve et al. 2011; 

Peterson et al. 2011; Anderson 2012). Para solucionar este problema, hemos seguido las 

recomendaciones de Kubiak et al. (2017) ampliando ambas áreas de estudio. La 

distribución conocida de C. australis está delimitada por la ciudad de Necochea (38° 34′S, 

58° 42′O) al noreste y por la proximidad a Punta Alta al suroeste, y solo está presente en 

el primer rango de dunas de arena del hábitat costero (Contreras y Reig 1965; Mora et al. 

2006, 2007; Fig. 2). Su presencia es notablemente evidente por los grandes montículos 

de arena en forma de medialuna producto de su actividad excavatoria (Fig. 3A). El área 

de estudio para esta especie, sobre la cual se decidió calibrar el modelo, abarcó 20 km 

de ancho desde la línea de costa hacia el interior de la provincia de Buenos Aires. Así 

mismo, si bien se tiene certeza de la ausencia de C. australis en el extremo este de la 

BMA (hacia el este de Necochea) y sobre toda la BMO, se desconoce si la especie podría 

estar presente en las dunas costeras ubicadas hacia el sur de la provincia de Buenos 

Aires. Debido a esto, se extendió el área de estudio hasta los límites del río Río Negro 

(40°59‟S, 62°48‟O). Aunque en el interior de la provincia de Buenos Aires no hay 

presencia de dunas de arena, la distancia de 20 km sirvió para solucionar el problema de 

la heterogeneidad espacial. Así, se considera que un área de 20 km de ancho fue más 

que suficiente, dada la limitada movilidad y capacidad de dispersión de estos ctenomidos 

(Lacey 2000). Ctenomys sp., con distribución conocida desde el arroyo Sauce Grande 

(38°59´S, 61°7´O) hasta las inmediaciones de Punta Alta, en el suroeste de la provincia 



 

97 
 

de Buenos Aires (Austrich et al. 2017; ver Capitulo 2), se limita principalmente a la 

segunda franja de las dunas costeras. Su presencia también es evidente por formar 

montículos de arena con formas similares a los de C. australis, aunque de menor tamaño 

(Fig. 3B). Al igual que para C. australis, se extendió 20 km de ancho el área de estudio 

para la calibración del modelo. Así mismo, debido a la información obtenida en el Capitulo 

II sobre la relación filogenética de Ctenomys sp. con el grupo de especies de tuco-tucos 

patagónicos, se decidió extender el área hasta los límites del río Río Negro. Al igual que 

para C. australis, no se sabe con certeza si esta nueva especie podría estar presente en 

los ambientes costeros del sur de Buenos Aires.   

Finalmente, C. talarum ocupa una distribución geográfica más amplia en 

comparación a C. australis y Ctenomys sp. Debido a esto, la extensión del área de 

estudio para la calibración del modelo incluyó parte de las ecorregiones argentinas de la 

Pampa y el Espinal (Fig. 2), abarcando la provincia de Buenos Aires y fracciones de las 

provincias de La Pampa, Córdoba y Santa Fé. Los montículos que evidencian a esta 

especie tienen formas más irregulares (Fig. 3C).  
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Figura 2. Distribución geográfica de C. talarum (líneas negras), C. australis (línea gris 

oscuro) y Ctenomys sp. (línea gris claro), y las ecorregiones en las que se ubican.   
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Figura 3. Fotografías de las tres especies de tuco-tucos y sus respectivos montículos. A) 

C. australis; B) Ctenomys sp.; C) C. talarum. 

 

Fuente de datos 

 Para modelar las distribuciones potenciales de las tres especies, se ajustaron dos 

tipos de modelos basados en diferentes conjuntos de variables: 1) variables bioclimáticas 

y 2) imágenes satelitales Landsat 8 y variables granulométricas. Para los datos 

climáticos, se usaron 15 variables bioclimáticas derivadas de interpolaciones de datos de 

precipitación y temperatura, con una resolución de    1 km2 disponibles en WorldClim 

(www.worldclim.org). Se excluyeron las cuatro capas que combinan información de 

precipitación y temperatura en una misma capa (Temperatura media del trimestre más 
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húmedo, Temperatura media del trimestre más seco, Precipitación del trimestre más 

cálido y Precipitación del trimestre más frío), ya que presentan problemas al ajustar los 

modelos (Escobar et al. 2014).  

 Para el otro conjunto de datos ambientales se usaron las bandas 

correspondientes a las imágenes satelitales Landsat (a excepción de la banda 8), 

descargadas gratuitamente de la página web Google Earth Engine 

(https://explorer.earthengine.google.com). Estas fueron: Banda 1 (Costera; estudios 

costeros y de aerosoles), Banda 2 (Azul; distingue el suelo de la vegetación, y la 

vegetación caducifolia de la vegetación de coníferas), Banda 3 (Verde; destaca los picos 

de máxima vegetación), Banda 4 (Roja; distingue las laderas de vegetación), Banda 5 

(Infrarrojo cernaco; destaca el contenido de biomasa), Banda 6 (Infrarrojo de Onda Corta 

1; distingue la humedad del suelo y de la vegetación), Banda 7 (Infrarrojo de Onda Corta 

2; mejora de la lectura de la humedad del suelo y la vegetación), Banda 9 (Cirros; 

detección de la contaminación en cirros), Banda 10 (Sensor Térmico Infrarrojo 1; mapeo 

térmico y humedad estimada del suelo), y Banda 11 (Sensor Térmico Infrarrojo 2; mapeo 

térmico y humedad estimada del suelo). Todas las imágenes fueron adquiridas durante el 

período de menor nubosidad, de junio a septiembre de 2017. También fueron 

seleccionadas a resoluciones intermedias, siendo así más precisas para los MDEs debido 

a la limitada movilidad y capacidad de dispersión de las especies, y a la pequeña 

extensión de las áreas de estudio para la calibración de los modelos (en particular, las de 

C. australis y Ctenomys sp., con distribución lineal muy restringida). De este modo, cada 

una de las bandas Landsat fué empleada como una variable ambiental, ya que se ha 

reportado en otros estudios que la inclusión de dichas bandas mejora la exactitud de los 

modelos, permitiendo un refinamiento en las predicciones mapeadas (Morán-Ordóñez et 

al. 2012). Si bien en algunos estudios es más común el uso de índices espectrales, que 

surgen de la combinación de distintas bandas Landsat, estos índices se focalizan en una 

franja estrecha del espectro electromagnético, excluyendo un rango de longitudes de 

onda que podrían proporcionar información ecológica para el MDE. De este modo, la 

ventaja de utilizar las bandas, es que a partir de sus valores de reflectancia cada modelo 

puede identificar los canales de longitud de onda mas relevantes (Morán-Ordóñez et al. 

2012). Además de las bandas, se utilizaron cuatro variables relacionadas con la 

granulometría del suelo proporcionadas por el International Soil Reference and 

Information Centre (ISRIC), de la página web https://soilgrids.org; estas incluyen tres 

variables físicas del suelo: Contenido de arena (%), Contenido de arcilla (%) y Contenido 

https://explorer.earthengine.google.com/
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de limo (%); y una variable química del suelo: Contenido de carbono orgánico (gr x kg). 

Estas variables, que surgen a partir de modelos de predicción constituyendo mapas 

globales de propiedades del suelo a distintos intervalos de profundidad (Grunwald et al. 

2011), resultan muy útiles para caracterizar la grnulometría del suelo. De acuerdo al 

conocimiento que se tiene de estas especies de tuco-tucos (Malizia et al. 1991; Luna y 

Antinuchi 2007), las variables granulométricas presentaron diferente información de 

profundidad del sustrato; las variables se descargaron a 30, 60 y 100 cm de profundidad 

de suelo para C. talarum, Ctenomys sp. y C. australis, respectivamente. Todas las 

variables ambientales (10 bandas Landsat y cuatro capas granulométricas) tuvieron una 

resolución espacial de 250 m para C. australis y Ctenomys sp., y de 500 m para C. 

talarum ya que es la especie que presenta una mayor extensión de superficie geográfica. 

 Debido a que los registros de ocurrencia deben estar correctamente 

georreferenciados e identificados taxonómicamente para que los resultados sean lo más 

realistas posible (Gutiérrez 2016), recolectamos datos de ocurrencia a partir de nuestras 

observaciones directas en el campo y de estudios previamente publicados (Mora et al. 

2006, 2007, 2013; Cutrera et al. 2010). Todas las localidades fueron georreferenciadas 

usando un GPS Garmin en el sitio donde se capturó un individuo, con posterior 

identificación molecular (Mora et al. 2013; Austrich et al. 2017). Para todos los casos se 

restringió el número original de ocurrencias georreferenciadas, y el número de 

ocurrencias empleadas para la calibración de los modelos considerando una ocurrencia 

por píxel, es decir, que este último número fue dependiente de las diferentes resoluciones 

espaciales (Tabla 1). Debido a la escasez de registros de ocurrencia de Ctenomys sp., y 

su distribución geográfica restringida, usamos todos los puntos de ocurrencia disponibles 

para esta especie (Tabla 1).  

El uso de muchas variables correlacionadas en los MDEs puede resultar en una 

parametrización excesiva y pérdida de poder predictivo e interpretabilidad (Syfert et al. 

2013). Por lo tanto, el conjunto final de variables se seleccionó después de tener en 

cuenta la multicolinealidad entre las mismas. Para ello se calcularon los factores de 

inflación de la varianza (FIV) utilizando R (paquete mctest, Imdad et al. 2016). Las 

variables con FIV> 5 se eliminaron del análisis (Moraitis et al. 2018; Sony et al. 2018). 

Este análisis se aplicó para ambos conjuntos de variables ambientales. 
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Tabla 1. Reporte del número original y del número subsiguiente de registros de 

ocurrencias utilizados para calibrar los modelos de cada especie. 

  Una ocurrencia por pixel 

Especie 
Registro original de 

ocurrencias 

Variables 

Bioclimáticas 

Bandas Landsta 8 y 

variables 

granulométricas 

C. australis 748 67 155 

C. talarum 420 63 65 

Ctenomys sp. 112 90 112 

 

Calibración y validación del modelo   

Con el fin de modelar las áreas de distribución potencial para las tres especies de 

tuco-tucos, se optimizó la complejidad del modelo y el poder predictivo. Los modelos 

fueron construidos mediante un enfoque de modelado de máxima entropía implementado 

en el software Maxent 3.4.1 (Phillips et al. 2006); esta técnica ha tenido un desempeño 

muy favorable en comparación con otras alternativas analíticas para datos de solo 

presencia (Elith et al. 2006; Peterson et al. 2008). Este programa estima una distribución 

de probabilidad de presencia utilizando un algoritmo de máxima entropía, el cual se basa 

en la solución menos sesgada considerando algunas limitaciones como la asociación 

entre los registros de ocurrencias y las variables ambientales (para más detalles sobre los 

fundamentos técnicos de Maxent ver Phillips et al. 2006).  Por lo tanto, en este estudio 

solo se usaron registros de presencia, los cuales son reportados en la Tabla 1 (aquellos 

que aparecen como "Una ocurrencia por píxel") para cada especie. Maxent creó 

aleatoriamente, para cada ejecución de cada modelo, 10.000 puntos de background. 

Estudios recientes han demostrado la importancia de equilibrar la complejidad y el 

poder predictivo de los modelos, utilizando datos espacialmente independientes (Warren 

y Seifert 2011; Moreno-Amata et al. 2015). Por lo tanto, para evitar el sobreajuste del 

modelo y maximizar su poder predictivo, se empleó el paquete “ENMeva”‟ de R 

(Muscarella et al. 2014) para seleccionar la óptima combinación de dos parámetros de 

Maxent, el valor del Multiplicador de Regularización (MR) y la combinación de feature 

clases (FC). El parámetro MR protege el modelo de un sobreajuste penalizando la 
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inclusión de cada término (Phillips et al. 2006; Anderson y Gonzalez 2011). Esta 

penalidad se presenta como un parámetro específico de regularización β para cada clase 

de entidad. El parámetro FC permite determinar la complejidad de las curvas de 

respuesta (no lineales) para las variables involucradas (Merow et al. 2013). Se probaron 

distintos valores de MR, desde 0,5 a 5 en incrementos de 0,5, y los siguientes FC (o 

combinaciones de las mismas): (1) linear y cuadrático, (2) hinge, (3) linear e hinge, (4) 

cuadrático e hinge, y (5) linear, cuadrático e hinge. También se evaluó la partición 

geográfica de los datos utilizando un esquema "checkerboard1" (Radosavljevic and 

Anderson 2014). Luego, se seleccionaron los parámetros MR y FC que obtuvieron el 

valor de Criterio de información de Akaike corregido para muestras pequeñas (AICc) más 

bajo (Warren y Seifert 2011; Radosavljevic y Anderson 2014). Para ambos MDEs (con 

variables bioclimáticas y con imágenes satelitales Landsat conjuntamente con variables 

granulométricas), se realizaron 10 corridas independientes en Maxent con 5.000 

iteraciones cada una. Para los modelos de C. australis y C. talarum, en cada corrida 

Maxent selecciono al azar, mediante el método de submuestreo, el 25% de las 

ocurrencias para ser implementadas en la validación del modelo; el 75% de las 

ocurrencias se implementan como datos de entrenamiento. Debido a que Ctenomys sp. 

tiene distribución muy restringida, con puntos de ocurrencias muy cercanos entre sí, la 

primera corrida realizada en Maxent mostró resultados de autocorrelación espacial, para 

ambos conjuntos de variables. Trabajos previos revelaron que la probabilidad de 

sobreestimar las estadísticas de validación del modelo se incrementa considerablemente 

cuando se incluyen localidades que no son espacialmente independientes (Hampe 2004; 

Luoto et al. 2005). Por lo tanto, para evitar el uso de puntos de ocurrencia que no fueran 

espacialmente independientes, se generaron 10 “input” independientes (tanto de 

entrenamiento como de prueba) mediante un método de remuestreo aleatorio, 

condicionando así la representación de los puntos de ocurrencia con respecto a los 

vecinos más cercanos. Luego, cada conjunto de datos de entrenamiento con su 

correspondiente conjunto de prueba fue ejecutado en Maxent de manera individual.  

El formato de salida elegido para todos los modelos correspondientes a las tres 

especies de tuco-tucos fue el logístico, que puede interpretarse como la probabilidad de 

condiciones ambientales adecuadas para una especie (Merow et al. 2013). Para C. 

australis y C. talarum, se utilizó el modelo promedio correspondiente a las diez corridas 

llevadas a cabo en Maxent. En el caso de Ctenomys sp., se utilizó el paquete “Dismo” de 

R para obtener el modelo promedio de distribución potencial.  
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El rendimiento de los MDEs se evaluó utilizando la métrica AUC (Area Under the 

receiver operating characteristic (ROC) Curve). La media de esta métrica se obtuvo a 

partir de 10 ejecuciones replicadas para cada modelo. Esta métrica de validación (AUC; 

Phillips et al. 2006) es independiente del umbral, y se calcula mediante la "sensibilidad" 

(proporción de presencias predichas correctamente) y la "especificidad" (proporción de 

ausencias predichas correctamente). Se ha utilizado ampliamente y ofrece un 

rendimiento excelente (Elith et al. 2006; Morueta-Holme et al. 2010; Smeraldo et al. 

2017); así, los modelos que obtuvieron AUC> 0,75 se consideraron robustos, lo que 

indica un buen desempeño del modelo (Elith et al. 2006; Morueta-Holme et al. 2010). Más 

allá de considerar esta métrica para evaluar el desempeño de los modelos, también se 

consideraron estudios previos en los que se presenta información sobre las distribuciones 

de las especies de este estudio (Vasallo 1998; Justo et al. 2003; Quintana 2004; Mora et 

al. 2006, 2007, 2010, 2013; Cutrera y Mora 2017; Austrich et al. 2020a); luego, esta 

información se comparó con las distribuciones predichas por los modelos. Respecto a 

este último punto, se considera que los conocimientos previos respecto de las 

distribuciones de las especies no deben ser ignorados, teniéndoselos en cuenta a la hora 

de evaluar el desempeño de los modelos.  

Se utilizaron pruebas Jackknife para evaluar la contribución de las variables a 

cada modelo. Además, para aquellas variables que mostraron una mayor contribución, se 

analizaron las curvas de respuesta, es decir, en qué grado estas variables explican la 

distribución de la especie (Phillips et al. 2006).    

Finalmente, se aplicó un umbral logístico para convertir las predicciones continuas 

de Maxent (probabilidad de 0 a 1) en capas binarias (hábitat adecuado/hábitat 

inadecuado). Aunque la elección de un umbral es determinante para la distribución 

potencial obtenida y para la identificación de áreas de potencial simpatría, aún no existe 

un criterio único para su selección (Liu et al. 2005). Se usó la función “Threshold” del 

paquete Dismo de R para encontrar un umbral donde la suma de falsos positivos y falsos 

negativos sea mínima; este criterio de umbral se mencionará más adelante como Criterio 

de Umbral 1 (CU1). Además, y solo para aquellos modelos que mostraron un pobre 

desempeño, dando como resultado mapas binarios poco realistas a partir del CU1, se 

aplicó otro criterio de umbral. El Umbral logístico de igual sensibilidad y especificidad 

(Equal training sensitivity and specificity Logistic threshold; Cantor et al. 1999) es 

conocido como uno de los más eficientes y recomendados para usar (Liu et al. 2005); 

este criterio de umbral se mencionará como Criterio de Umbral 2 (CU2).  
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Por último, debido a que las ciudades y villas balnearias tienen un rango espectral 

muy similar a las áreas de arena (ver Capítulo I), estas fueron digitalizadas y 

enmascaradas a partir de los modelos de predicción binarios. De este modo no podrán 

ser identificadas como áreas potencialmente adecuadas para las especies. 

 

Solapamiento de Nicho 

 Se cuantificó la superposición de nichos entre las especies en estudio utilizando 

dos enfoques metodológicos: primero, se evaluó la cantidad de superficie solapada entre 

pares de especies; segundo, se estimó la superposición de nichos ambientales entre 

pares de especies siguiendo a Broennimann et al. (2012).  

 Para evaluar la superposición geográfica entre pares de especies, se usaron los 

mapas binarios de cada una de ellas para calcular las superficies (km2) de sus 

distribuciones. Para esto, debido a que los mapas binarios presentan diferentes 

extensiones y resoluciones, el primer paso consistió en adaptar aquellos mapas de mayor 

extensión y menor resolución, a las mismas características que la de los mapas más 

pequeños y de mayor resolución. Es decir, el mapa binario de C. talarum (de mayor 

tamaño y menor resolución), fue adaptado a la misma extensión y resolución que el mapa 

binario de C. australis. De este modo, ambos mapas presentan tamaños de píxeles 

idénticos (250 m), coincidentes en toda su extensión. Para el caso de C. talarum – 

Ctenomys sp., el mapa binario de C. talarum se adaptó al de Ctenomys sp. (resolución de 

250 m); y por último, el mapa de C. australis se adaptó solo en extensión al mapa binario 

de Ctenomys sp., ya que ambos mapas presentan originalmente la misma resolución 

(250 m). Una vez que todos los mapas binarios fueron adaptados a distintas extensiones 

y resoluciones, se calculó la superficie de contacto entre las especies. Estos 

procedimientos se realizaron con ArcGIS 10.2.2 (ESRI 2014). 

 La superposición de nichos entre cada par de especies se evaluó utilizando la 

métrica D de Schoener que varía de 0 (sin superposición) a 1 (superposición completa). 

La métrica D se calculó con una función de densidad de núcleo (kernel density) aplicada 

a las densidades de ocurrencias de las especies (Broennimann et al. 2012). Esta métrica 

se calculó entre todos los pares de especies utilizando el paquete R Ecospat 

(Broennimann et al. 2018). Siguiendo a Broennimann et al. (2012), se realizó un Análisis 

de Componentes Principales (ACP) para asociar el espacio ambiental con las densidades 

de ocurrencia de las especies. El espacio ambiental se define como una cuadrícula que 

refleja los dos primeros ejes del ACP, donde se mapean las densidades de ocurrencia. 
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Debido a que las variables utilizadas para modelar la distribución potencial de cada 

especie fueron seleccionadas a partir de un análisis de multicolinealidad, cada especie 

presentó un conjunto de variables específicas. Por tanto, para el enfoque de ACP se 

utilizaron solo aquellas variables que tienen en común los diferentes pares de especies. 

 Finalmente, se llevó a cabo una prueba de equivalencia de nicho que determina 

cuán idénticos son dos nichos entre sí (Broennimann et al. 2012). Las ocurrencias de dos 

especies se agrupan y se reasignan aleatoriamente en dos conjuntos de datos para 

calcular el valor D. Este proceso se repite 100 veces para generar una distribución nula 

de la métrica D. Si el valor observado de D cae dentro de la densidad del 95% de los 

valores simulados, entonces la hipótesis nula de equivalencia de nicho no puede 

rechazarse. Si el test de equivalencia de nicho es estadísticamente significativo (p<0,05), 

no hay evidencia para aceptar la hipótesis nula de equivalencia de nicho, por lo que se 

interpreta que los nichos evaluados son ecológicamente distintos (Broennimann et al. 

2012). 

 

Resultados 

Calibración y validación del modelo   

Variables Bioclimáticas 

 Aunque los modelos exhibieron valores de AUC superiores a 0,89 (Tabla 2), la 

inspección visual de los MDEs mostró una sobreestimación significativa de las áreas con 

alta probabilidad de ocurrencia en relación con la distribución geográfica conocida de 

cada especie (ver Figuras 4, 5 y 6 para C. australis, C. talarum y Ctenomys sp., 

respectivamente). Los MDEs de C. australis y Cyenomys sp. mostraron una 

sobreestimación significativa con respecto a los límites de la BMA, de la cual las especies 

son endémicas. El MDE de C. talarum incluyó como hábitat potencial diferentes zonas del 

interior de la provincia de Buenos Aires donde se ha comprobado su ausencia. El número 

final de variables bioclimáticas incluidas en los MDEs de tuco-tucos fueron entre cuatro y 

cinco (Tabla 2). El análisis para seleccionar la configuración óptima de Maxent para 

modelar las distribuciones potenciales de las especies, identificó como FC óptimo la 

combinación lineal e hinge, mostrando el mejor desempeño para C. australis y C. talarum. 

Para C. australis, el valor óptimo de MR fue de 0,5, mientras que para C. talarum fue de 1 

(Anexos 1 y 2). Para Ctenomys sp., el modelo final tuvo una combinación de FC 

cuadrático e hinge, y un valor de MR de 0,5 (Anexo 3). 
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 Al aplicar el CU1, los mapas binarios obtenidos para todas las especies fueron 

muy poco realistas, mostrando una subestimación significativa con respecto a la 

distribución geográfica reportada de las mismas (Anexos 4, 5 y 6 para C. australis, C. 

talarum y Ctenomys sp., respectivamente). Adicionalmente, se aplicó otro criterio de 

umbral, el CU2, y los mapas binarios obtenidos con este umbral tampoco mostraron 

distribuciones potenciales acordes a las distribuciones geográficas conocidas de las 

especies; esto se debe a que hubo una sobreestimación significativa de las áreas con 

condiciones abióticas adecuadas para las mismas (Anexos 4, 5 y 6). Por lo tanto, se 

decidió no considerar estos MDEs construidos a partir de variables bioclimáticas para la 

estimación de las áreas de hábitat potencial, debido a que no fue posible ajustar un 

modelo aceptable para ninguna de las especies en estudio. 
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Tabla 2. Evaluación de los MDEs correspondientes a cada especie construidos con 

variables bioclimáticas, utilizando el Área Bajo la Curva (AUC). También se reporta el 

conjunto final de variables elegidas para la construcción del modelo y sus 

correspondientes Factores de Inflación de la Varianza (FIV). 

Especie AUC Variables FIV 

 Media SD   

C. australis 0,90 0,015 Isotermalidad 4,20 

   
Temperatura media del 

trimestre más cálido 
1,81 

   
Temperatura media del 

trimestre más frío 
1,13 

   
Precipitación del mes 

más húmedo 
3,87 

C. talarum 0,89 0,036 
Temperatura media 

anual 
1,39 

   Isotermalidad 2,36 

   
Precipitación del mes 

más húmedo 
2,58 

   
Precipitación del mes 

más seco 
2,98 

   
Precipitación del 

trimestre más húmedo 
3,03 

Ctenomys sp. 0,99 0,004 
Rango de temperatura 

diurno medio 
1,63 

   Isotermalidad 1,60 

   
Temperatura mínima 

del mes más frío 
4,99 

   
Estacionalidad de la 

precipitación 
1,36 

   
Precipitación del 

trimestre más seco 
4,82 
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Figura 4. Modelos de distribución de especies para C. australis. Los mapas muestran la 

distribución de la idoneidad del hábitat (predicciones continuas) en la extensión del área 

de estudio, representada por los dos tipos de modelos (Variables bioclimáticas - Bandas 
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Landsat 8 y capas granulométricas). Las predicciones con alta probabilidad  de ocurrencia 

se indican con color rojo (hábitat perfectamente adecuado), disminuyendo hacia el azul 

(hábitat inadecuado). 

 

 

Figura 5. Modelos de distribución de especies para C. talarum. Los mapas muestran la 

distribución de la idoneidad del hábitat (predicciones continuas) en la extensión del área 

de estudio, representada por los dos tipos de modelos (Variables bioclimáticas - Bandas 

Landsat 8 y capas granulométricas). Las predicciones con alta probabilidad  de ocurrencia 
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se indican con color rojo (hábitat perfectamente adecuado), disminuyendo hacia el azul 

(hábitat inadecuado). 

 

 

Figura 6. Modelos de distribución de especies para Ctenomys sp. Los mapas muestran la 

distribución de la idoneidad del hábitat (predicciones continuas) en la extensión del área 

de estudio, representada por los dos tipos de modelos (Variables bioclimáticas - Bandas 
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Landsat 8 y capas granulométricas). Las predicciones con alta probabilidad  de ocurrencia 

se indican con color rojo (hábitat perfectamente adecuado), disminuyendo hacia el azul 

(hábitat inadecuado). 

 

Imágenes satelitales Landsat y variables granulométricas 

Todos los MDEs mostraron un muy buen desempeño, con valores de AUC 

superiores a 0,88 (Tabla 3). La inspección visual de los MDEs mostró que las áreas con 

una alta probabilidad de ocurrencia (para cada especie) estuvieron cercanamente 

alineadas con sus distribuciones conocidas (Fig.1; ver también Figs. 4, 5 y 6 para C. 

australis, C. talarum y Ctenomys sp., respectivamente); esto también reveló que el criterio 

de umbral seleccionado para generar los mapas binarios fue acorde para las tres 

especies. En general, el número de variables incluidas en los modelos finales para las tres 

especies de tuco-tucos estuvo entre ocho y diez, con todas las variables granulométricas 

siempre presentes (Tabla 3). Si bien la variable Contenido de arena, para C. australis, 

presentó un FIV> 5 (7,73; Tabla 3), se incluyó en el modelo final debido a la importancia 

biológica para la especie.  

El modelo final para C. australis tuvo una combinación óptima de FC cuadrática e 

hinge y un valor de MR de 1 (Anexo 7). Las variables Contenido de arena (%), Contenido 

de arcilla (%), Contenido de limo (%) y las Bandas Landsat 4 y 5, mostraron una alta 

relevancia para la predicción del modelo de C. australis de acuerdo a la prueba de 

“Jackknife” (Fig. 7A). El modelo predijo una alta probabilidad de ocurrencia en áreas con 

alto contenido de arena, bajo contenido de arcilla y limo, y con valores relativamente bajos 

para la banda 4 y la banda 5, lo que indica una cobertura vegetal muy baja (Fig. 8). El 

umbral logístico utilizado para convertir las predicciones continuas de Maxent 

(probabilidad de 0 a 1) en capas binarias (hábitat adecuado/inadecuado) fue de 0,35, lo 

que indica una ausencia por debajo de este valor. Este modelo predijo 429 km2 de hábitat 

adecuado para C. australis, incluyendo áreas de dunas vivas y semifijas, evitando 

aquellas áreas con forestación o áreas de dunas con alta cobertura vegetal, como las 

dunas fijas o depresiones interdunales (Fig. 9).  

El modelo final para C. talarum presentó una combinación de FC lineal y hinge, y 

un valor óptimo de MR de 2 (Anexo 8). Las variables Contenido de arena (%), Contenido 

de limo (%) y Banda Landsat 4 fueron las más relevantes en relación a la predicción del 

modelo, de acuerdo con la prueba de “Jackknife” (Fig. 7B).  El modelo predijo una alta 

probabilidad de ocurrencia de la especie en áreas caracterizadas por alto contenido de 
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arena, bajo contenido de limo y alto valor para la Banda Landsat 4 (Fig. 8). De acuerdo al 

umbral logístico seleccionado para esta especie, que indica ausencia por debajo de una 

probabilidad de presencia de 0,72, este modelo predijo 2692 km2 de hábitat adecuado que 

corresponde, principalmente, con sectores de los hábitats costeros y varios parches 

pequeños distribuidos de manera discontinua sobre el suroeste de la distribución 

geográfica (Fig. 10). Además, como en C. australis, la predicción evitó aquellas áreas con 

forestaciones presentes.  

El modelo final de Ctenomys sp. presento el FC hinge y un valor óptimo de MR de 

1 (Anexo 9). Las variables Contenido de arena (%), Contenido de arcilla (%) y Banda 

Landsat 10 fueron las más relevantes para la predicción del modelo según la prueba de 

“Jackknife” (Fig. 7C). El modelo predijo una alta probabilidad de ocurrencia de la especie 

en áreas caracterizadas por altos contenido de arena, bajo contenido de arcilla y altos 

valores de la Banda Landsat 10 (Fig. 8). Según el umbral logístico seleccionado para esta 

especie, que indica ausencia por debajo de una probabilidad de presencia de 0,28, este 

modelo predijo 138 km2 de hábitat adecuado incluyendo, principalmente, el sector de 

hábitat costero donde la especie se distribuye geográficamente (Fig. 11).    

 

 

 

 

 

 

 

 

Tabla 3. Evaluación de los MDEs correspondientes a cada especie construidos con 

Bandas Landsat 8 y variables granulométricas, utilizando el Área Bajo la Curva (AUC). 

También se reporta el conjunto final de variables elegidas para la construcción del modelo 

y sus correspondientes Factores de Inflación de la Varianza (FIV). 
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Especie AUC Variables FIV 

 Media SD   

C. australis 0,95 0,009 Contenido de arena 7,73 

   Contenido de arcilla 4,25 

   Contenido de limo 4,88 

   
Contenido de carbono 

orgánico 
1,40 

   Band 4 2,12 

   Band 5 2,04 

   Band 9 1,42 

   Band 10 2,51 

C. talarum 0,88 0,046 Contenido de arena 1,30 

   Contenido de arcilla 1,19 

   Contenido de limo 1,28 

   
Contenido de carbono 

orgánico 
1,49 

   Band 4 2,01 

   Band 5 1,85 

   Band 7 3,65 

   Band 9 1,46 

   Band 10 1,66 

Ctenomys sp. 0,96 0,011 Contenido de arena 1,49 

   Contenido de arcilla 1,57 

   Contenido de limo 1,43 

   
Contenido de carbono 

orgánico 
1,24 

   Band 1 4,47 

   Band 3 3,91 

   Band 5 1,62 

   Band 6 1,47 

   Band 9 1,12 

   Band 10 1,81 
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Figura 7. Prueba “Jackknife” mostrando la importancia relativa de las diferentes variables 

ambientales en los modelos de Maxent de (A) C. australis, (B) C. talarum y (C) Ctenomys 

sp. Las barras "Con una sola variable" indican la ganancia de los modelos si cada variable 

es considerada de forma independiente; las barras "Sin la variable" indican la ganancia de 

los modelos cuando se excluye una variable a la vez, creando un modelo con las 

variables restantes. 
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Figura 8. Curvas de respuesta que muestran las relaciones entre las variables 

ambientales relevantes para los modelos y la probabilidad de ocurrencia de C. australis, 

C. talarum y Ctenomys sp. 
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Figura 9. Mapa del hábitat adecuado (predicción binaria) para C. australis. El área gris 

claro muestra el alcance de la calibración del modelo, y el área gris oscuro muestra la 
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distribución potencial de la especie. Los círculos blancos representan los registros de 

ocurrencia de C. australis. 

 

 

Figura 10. Mapa del hábitat adecuado (predicción binaria) para C. talarum. El área gris 

claro muestra el alcance de la calibración del modelo, y el área gris oscuro muestra la 
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distribución potencial de la especie. Los círculos negros representan los registros de 

ocurrencia de C. talarum. 

 

 

Figura 11. Mapa del hábitat adecuado (predicción binaria) para Ctenomys sp. El área gris 

claro muestra el alcance de la calibración del modelo, y el área gris oscuro muestra la 
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distribución potencial de la especie. Los triángulos negros representan los registros de 

ocurrencia de Ctenomys sp. 

 

Solapamiento de Nicho 

 Teniendo en cuenta que el mejor ajuste de los modelos de distribución para las 

especies en estudio se obtuvieron a partir de las imágenes satelitales Landsat y las capas 

granulométricas, las estimaciones de superposición de nichos ambientales se basaron en 

aquellos modelos que solo consideraron este conjunto de variables. Las áreas 

geográficas superpuestas por C. australis - Ctenomys sp. y C. talarum - Ctenomys sp. 

fueron muy similares, 41 y 41,32 km2, respectivamente. Para C. australis - C. talarum, el 

área superpuesta fue de 215,17 km2 (Fig. 12). 

 Las variables que presentaron en común las distintas especies, y que se tuvieron 

en cuenta para llevar a cabo el enfoque de ACP, fueron: para C. australis y Ctenomys sp., 

Contenido de arena, Contenido de arcilla, Contenido de limo, Contenido de carbono 

orgánico, Bandas Landsat 5, 9 y 10; para C. australis y C. talarum, las cuatro variables 

granulométricas, bandas Landsat 4, 5, 9 y 10; y para C. talarum y Ctenomys sp., las 

mismas cuatro variables granulométricas, bandas Landsat 5, 9 y 10. Los dos primeros 

ejes del ACP utilizados para caracterizar el ambiente disponible para los pares de 

especies fueron: 34 y 18% de la varianza total para C. australis y Ctenomys sp., 30 y 20% 

para C. australis y C. talarum, y finalmente, 33 y 23% para C. talarum y Ctenomys sp. La 

superposición de nichos ambientales entre pares de especies reveló que el valor de D 

más alto fue para C. australis - Ctenomys sp. (D = 0,36), mientras que el valor de D más 

bajo fue para Ctenomys sp. - C. talarum (D = 0,01); el par C. talarum - C. australis reveló 

un valor D intermedio de 0,10. La prueba de equivalencia de nicho mostró que solo C. 

australis - Ctenomys sp. tienen nichos ecológicamente idénticos (P = 0,12). Para el resto 

de las comparaciones pareadas, los valores de D mostraron diferencias estadísticamente 

significativas. 
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Figura 12. Potenciales áreas de simpatría para los diferentes pares de especies. El área 

gris oscuro muestra el área potencial de solapamiento entre dos especies; se muestran 

los registros de ocurrencia de C. australis (círculos blancos), C. talarum (círculos negros) 

y Ctenomys sp. (triángulos negros). 
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Discusión 

Influencia de las variables en la predicción del modelo 

 A pesar de los beneficios que ofrecen muchas variables bioclimáticas utilizadas 

como predictores de nichos ecológicos, sus resoluciones suelen ser demasiado bajas 

para detectar patrones a escalas terrestres finas (Shirley et al. 2013). En comparación con 

las variables bioclimáticas, en este estudio se encontró que la inclusión de bandas 

Landsat y variables granulométricas como predictores en los MDEs, mejoró 

sustancialmente la precisión de los mismos. Usando este conjunto de variables, se pudo 

capturar características significativas de los hábitats que permitieron definir con bastante 

precisión las distribuciones potenciales de las especies en estudio. Este resultado podría 

ser interpretado por 1) una adecuada selección de variables como las capas 

granulométricas y bandas Landsat, que permitió una mejor interpretación de los modelos 

potenciales para las especies de tuco-tucos en comparación con las variables 

bioclimáticas, y 2) la resolución seleccionada para estas variables (250-500 m), lo que 

permitió un mejor ajuste de los modelos con respecto a las distribuciones restringidas y 

aisladas para estas especies con muy baja capacidad de dispersión (ver Austin y Van Niel 

2011). Si bien la métrica utilizada para evaluar el desempeño de los modelos (AUC) no 

mostró diferencias entre ambos tipos de modelos (variables bioclimáticas versus bandas 

Landsat y capas granulométricas), la inspección visual de los mismos basado en el 

conocimiento previo de las distribuciones de estas especies, mostró lo contrario. 

 Aunque existen varios estudios realizados sobre modelos de distribución potencial 

en roedores y otros pequeños mamíferos (Anderson y Raza 2010; Martinez-Gordillo et al. 

2010; Gutiérrez et al. 2014; Hoffman 2015), no existen muchos estudios en roedores 

subterráneos como los tuco-tucos (Gómez Fernández et al. 2016; Kubiak et al. 2017; 

Lazo-Cancino et al. 2019). En cuanto a la interpretación de los resultados de este estudio, 

respecto a la adecuada selección de las variables, se encuentra concordancia con el 

trabajo de Gómez Fernández et al. (2016), quienes realizaron un estudio en especies de 

Ctenomys de la provincia de Corrientes, Argentina. Aquí, los autores informaron que las 

variables que más contribuyeron al MDE fueron aquellas relacionadas con las 

características del suelo, especialmente las variables que se refieren a los tipos de suelos 

arenosos y limosos, que permitieron predecir positivamente la probabilidad de presencia 

en el modelo. Otro estudio realizado en especies de tuco-tucos del sur de Brasil, reportó 

resultados insatisfactorios en relación a los MDEs. C. flamarioni y C. minutus, que se 

encuentran en estrecha proximidad geográfica, no difirieron en sus nichos climáticos; esto 
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se debió, probablemente, a que las variables de temperatura y precipitación (de 

WorldClim) empleadas en los MDEs, no afectaron de manera diferencial sus 

distribuciones geográficas (Kubiak et al. 2017). Al igual que en nuestras especies focales, 

en estas especies brasileñas de roedores subterráneos, las características del 

microhábitat explican mejor los patrones geográficos observados; es decir, las 

condiciones climáticas probablemente no resultaron informativas debido a los tamaños 

restringidos de las áreas donde se encuentran que, como en el caso de C. australis y 

Ctenomys. sp., presentan poca variación climática significativa.  

 En cuanto a la resolución espacial de las variables, Connor et al. (2019) reportaron 

resultados similares a los obtenidos en este estudio para el panda gigante (Ailuropoda 

melanoleuca), una especie de hábitat especifico. Estos autores observaron que los 

modelos construidos en una cierta extensión, se vieron afectados negativamente por el 

aumento de tamaño de grano (baja resolución), ya que hubo una pérdida de puntos de 

ocurrencia como de puntos de background (esto debido al aumento de tamaño de celdas 

bajo la misma extensión). Esta tendencia se hizo más notoria a medida que la resolución 

espacial era más baja. Básicamente, como la resolución es menor, existe una 

superposición entre la presencia y las condiciones ambientales de background, lo que da 

como resultado una débil señal entre hábitat adecuado e inadecuado (Merow et al. 2013; 

Connor et al. 2019). Otro caso interesante es el del topo ibérico, Talpa occidentalis, otro 

mamífero subterráneo endémico. Los modelos obtenidos para esta especie mostraron 

una mejor performance con variables a alta resolución espacial, que a baja resolución 

espacial (Suárez-Seoane et al. 2014). Debido a que en este estudio los autores utilizaron 

diferentes cantidades de registros de ocurrencias según la resolución espacial de las 

variables utilizadas (menos ocurrencias para los modelos obtenidos con variables de baja 

resolución), concluyeron que, al menos en parte, una de las razones por las cuales los 

MDEs entrenados a una baja resolución tuvieron un peor rendimiento, podría deberse a 

un tamaño reducido de muestra de presencias (Suárez-Seoane et al. 2014). En el 

presente estudio, C. australis y Ctenomys sp., dos especies especializadas de hábitat, 

pero además con un rango geográfico muy estrecho, mostraron una mayor probabilidad 

de presencia en sitios de background cuando se modelaron con variables de baja 

resolución (bioclimáticas). En el caso de C. australis, el número de ocurrencias utilizado 

para modelar con variables bioclimáticas fue menor, debido al mayor tamaño de grano. 

Como en el caso del panda gigante y el topo ibérico, dos especies especializadas de 

hábitat, el modelo de C. australis mostró un pobre desempeño a baja resolución, debido 
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principalmente a las estrictas condiciones de su hábitat que delimitan su distribución. Por 

otro lado, Ctenomys magellanicus, la especie patagónica más austral de Argentina y 

Chile, ha mostrado un buen desempeño de su modelo basado en variables bioclimáticas, 

obteniéndose un MDE muy realista en relación con la distribución conocida de la misma 

(Lazo-Cancino et al. 2019). A pesar de haber utilizado variables de baja resolución, como 

las bioclimáticas, esta especie tiene una distribución bidimensional, abarcando áreas 

costeras y continentales, así como diferentes tipos de hábitats como estepa patagónica, 

pastizales y áreas de matorral (Patton et al. 2015; Lazo-Cancino et al. 2019). Por lo tanto, 

este ejemplo muestra que las variables bioclimáticas, a diferencia de las especies de 

nuestro estudio, son las que gobiernan la distribución potencial de C. magellanicus en 

estos ambientes, mostrando una mayor relevancia en la región patagónica. 

 Se ha reportado que los requisitos de hábitat específicos de la mayoría de los 

roedores subterráneos son suelos bien drenados y aireados (Buffenstein 2000). En tal 

contexto, el costo de excavación es uno de los principales factores relacionados con el 

tipo de suelo, lo que se refleja en las limitaciones físicas y energéticas; los diferentes tipos 

de suelo pueden variar en dureza, porosidad, capacidad de disipación de calor y 

productividad primaria (Luna y Antinuchi 2006, 2007). Suelos más porosos ofrecen una 

mayor difusión de oxígeno y dióxido de carbono entre el interior y el exterior del mismo 

(Shams et al. 2005; Gómez Fernández et al. 2016). Considerando la importancia de las 

características del suelo en relación a la ocupación del medio subterráneo por parte de los 

tuco-tucos, no es de extrañar que las variables granulométricas resultaran ser las más 

relevantes para los modelos en este estudio, especialmente las relacionadas con el 

contenido de arena, limo y arcilla. Cabe señalar que el contenido de arena fue una 

variable que mostró un gran aporte a los modelos de las tres especies de tuco-tucos, 

según los resultados de la prueba “Jackknife”. De acuerdo con los requerimientos de 

estos roedores subterráneos, los suelos arenosos como los presentes en la región 

costera, se caracterizan por ser altamente permeables y con poca materia orgánica. De 

esta forma, los sustratos arenosos son el componente fundamental para la ocupación y 

permanencia de estas especies, especialmente en C. australis, que parece ser la especie 

más restrictiva en cuanto a requerimientos de hábitat.  

El otro conjunto de variables que mostró una buena contribución a los modelos 

fueron las bandas Landsat. Para las tres especies de tuco-tucos, las bandas Landsat que 

más contribuyeron fueron las bandas 4, 5 y 10. Las primeras dos bandas presentan 

valores espectrales asociados con características de la vegetación, como la biomasa de 
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las hojas verdes, el área foliar y la actividad fotosintética (Spanner et al. 1990); la banda 

Landsat 4 (roja) discrimina las pendientes y las condiciones de la vegetación y la banda 

Landsat 5 (banda del infrarrojo cercano, NIR) resalta el contenido de biomasa. De este 

modo, existe una fuerte relación entre la ocurrencia de diferentes especies de tuco-tucos y 

el grado de cobertura vegetal (Malizia et al. 1991; Comparatore et al. 1992; Mapelli et al. 

2012; Kubiak et al. 2015). Además, la banda Landsat 10 (TIRS 1) tuvo una alta 

contribución al modelo en una de las especies de tuco-tucos (Ctenomys sp.); esta banda 

representa la temperatura superficial y estima la humedad del suelo, características muy 

relacionadas con el tipo de suelo. Por tanto, el tipo de vegetación, junto con el tipo de 

suelo, constituyen las principales características que definen el patrón de segregación del 

hábitat en las tres especies de Ctenomys estudiadas. 

 

Distribución de hábitat adecuado y solapamiento de nichos 

 Los principales resultados de este estudio mostraron distribuciones potenciales 

muy restringidas para las tres especies de roedores subterráneos. Las variables 

Contenido de arena, Contenido de arcilla y Contenido de limo mostraron una alta 

contribución a los modelos, así como las bandas Landsat 4, 5 y 10. Todas estas variables 

revelaron algunas diferencias entre especies. El Contenido de arena y la banda Landsat 4 

fueron dos de las variables más importantes para C. australis; esto se corresponde con el 

tipo de suelo donde se encuentra esta especie, siendo principalmente arenosos de grano 

grueso y con poca o nula cobertura vegetal (Vassallo 1998; Busch et al. 2000). Por otro 

lado, se observaron algunas similitudes entre C. talarum y Ctenomys sp. en relación al 

tipo de variables granulométricas que ofrecieron un buen aporte al modelo. Para C. 

talarum y Ctenomys sp., el Contenido de limo y arcilla presentaron una contribución a los 

modelos tan alta como el Contenido de arena. Estas características se reflejan en las 

distribuciones de las especies; C. talarum y Ctenomys sp. están presentes principalmente 

en la segunda franja de dunas, donde la vegetación es más abundante y el suelo es de 

grano más fino.  

 A pesar de algunas diferencias encontradas en relación a la contribución de las 

diferentes variables a los modelos de las distintas especies, también se observaron 

algunas similitudes. El Contenido de arena, variable que presentó una alta contribución en 

todos los modelos, presentó altos valores de probabilidad para todas las especies en 

estudio (≥ 55%). Un estudio realizado en dos especies de roedores subterráneos 

parapátricos, conocidos como tuzas (Familia Geomyidae), informó resultados similares al 
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utilizarse variables granulométricas (Hoffman 2015). Este autor encontró que la variable 

relacionada con el contenido de arena fue la más importante para explicar la distribución 

potencial de Geomys bursarius y Cratogeomys castanops, mostrando valores de 

probabilidad de ocurrencia superiores al 38% y 21%, respectivamente. Además, se 

encontró una diferencia en la preferencia del suelo en estas dos especies de tuzas; G. 

bursarius prefiere suelos principalmente arenosos, mientras que C. castanops habita una 

gama más amplia de texturas de suelo (Hoffman y Choate 2008; Hoffman 2015).  

 Los comportamientos de las curvas de respuesta de las variables permitieron  

comprender mejor ciertas características de las condiciones de los hábitats de los tuco-

tucos. Para C. australis, la curva de respuesta de Contenido de arena muestra que la 

probabilidad de presencia de la especie es mayor en suelos con altos porcentajes de 

arena (valores entre el 50 y 67 % de arena). Esto se corresponde con lo mencionado 

anteriormente respecto al tipo de suelo que frecuenta esta especie, caracterizado por una 

abundancia de arena que hace que este ambiente este conformado principalmente por 

partículas de grano grueso (Vassallo 1998; Busch et al. 2000). Por otro lado, las curvas de 

respuesta de Contenido de arcilla y de limo muestran que la probabilidad de ocurrencia de 

la especie disminuye en suelos con altos porcentajes de estas partículas (valores 

superando el 20% y el 16% para Contenido de arcilla y de limo, respectivamente). Esto 

tiene sentido, dado que C. australis es una especie que exhibe un comportamiento 

“raspador”, es decir, utiliza sus uñas para excavar (usando sus incisivos solo para cortar 

raíces), adaptada a habitar suelos blandos (Vassallo 1998; Mora et al. 2003). Además, 

como se mencionó anteriormente, C. australis, la especie más grande de este estudio, 

excava sus sistemas de túneles a una profundidad máxima de ~ 120 cm (Luna y Antinuchi 

2007). En suelos más duros, típicos del ambiente donde vive C. talarum, encontramos 

una capa de piedra caliza a aproximadamente 35 cm de profundidad (Malizia et al. 1991; 

Luna y Antinuchi 2007). Esto explicaría la disminución en la probabilidad de ocurrencia de 

C. australis en suelos con mayor contenido de limo y arcilla (partículas que comúnmente 

se encuentran en mayor proporción en suelos compactos y duros). La curva de respuesta 

de la banda Landsat 4, otra de las variables con mayor aporte al modelo de C. australis, 

mostró una alta probabilidad de ocurrencia en suelos con escasa vegetación, indicado por 

el rango acotado de valores que muestra esta banda cuando la probabilidad de ocurrencia 

es mayor. Este resultado también es consistente con el tipo de hábitat en el que se 

encuentra la especie, caracterizado por una escasa cobertura vegetal (Vassallo 1998; 

Busch et al. 2000). Sin embargo, la banda Landsat 5 no apoyó este resultado, indicando 
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una alta probabilidad de ocurrencia de la especie en suelos con altos contenidos de 

biomasa vegetal.  

Ctenomys talarum mostró una alta probabilidad de ocurrencia en suelos con altos 

contenidos de arena (con valores superiores al 59 % de arena), y mayor cobertura vegetal 

(indicado por los altos vlores de la banda Landsat 4).  En general, ésta especie mostró 

una alta probabilidad de presencia en suelos con mayor contenido de limo en 

comparación a C. australis (valores entre 17 y 25 %), revelando que los sustratos más 

compactos y duros son propicios para la ocupación de C. talarum. Sin embargo, cuando el 

Contenido de limo del suelo supera cierto umbral, esta probabilidad comienza a disminuir. 

Esta especie de pequeño tamaño excava sus sistemas de túneles a una profundidad 

máxima de ~ 30 cm, exhibiendo un comportamiento de “raspador” así como también de 

excavador usando los dientes, tanto en suelos friables como duros (Vassallo 1998; Luna y 

Antinuchi 2007). Ctenomys talarum presenta los extensores del brazo relativamente más 

grandes en comparación con C. australis, representando un rasgo adaptativo con 

respecto a la alta capacidad de excavación en suelos más duros (Vassallo 1998).  

Finalmente, Ctenomys sp., al igual que las otras especies de estudio, tiene una 

alta probabilidad de presencia en suelos muy arenosos, y con un poco más de contenido 

de arcilla (alrededor del 23%) en comparación a C. australis; pequeñas variaciones en 

este porcentaje pueden resultar en una disminución en su probabilidad de ocurrencia. 

También se evidenció una alta probabilidad de ocurrencia de Ctenomys sp. en suelos con 

alta humedad y temperatura superficial, reflejado por la banda Landsat 10. Esto último 

tiene sentido, ya que el suelo ocupado por esta especie presenta una alta cobertura 

vegetal, encontrándose en zonas de dunas semifijas y fijas, incluso bajos interdunales 

(Austrich, comunicación personal), donde la humedad del suelo es mayor. La información 

sobre esta especie es escasa; como se mencionó previamente, Ctenomys sp. ha sido 

sugerida recientemente como una nueva especie, genéticamente diferenciada de C. 

talarum (Tomasco y Mora 2015; Austrich et al. 2017; ver Capítulo II). Ctenomys sp. habita 

suelos con características intermedias a las de C. australis y C. talarum; es decir, suelos 

ligeramente friables, aunque no tanto como los habitados por C. australis (debido 

principalmente a un mayor contenido de arcilla), pero con abundante cobertura vegetal 

como los suelos habitados por C. talarum (Austrich, comunicación personal). El 

comportamiento de excavación y la morfología funcional de Ctenomys sp. se desconoce. 

Se han realizado estudios detallados sobre el comportamiento de excavación en C. 

australis y C. talarum, caracterizando también aspectos de la morfología funcional de sus 
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extremidades y algunos elementos involucrados en la excavación (Vassallo 1998; Mora et 

al. 2003). Pero respecto a Ctenomys sp. solo se sabe que el tamaño de su cuerpo es 

ligeramente mayor al de C. talarum, y que la profundidad máxima de las madrigueras de 

los sistemas de túneles es de ~ 60 cm (Austrich, comunicación personal).  

 La información proporcionada por el análisis de solapamiento de nicho, permitió 

comprender mejor las diferencias y similitudes entre los hábitats de estas especies. Todas 

las especies, analizadas de a pares, mostraron cierto grado de superposición geográfica, 

es decir, hay áreas que denotan potencial simpatría entre dos especies, aunque una de 

ellas no este necesariamente presente. En el caso de C. australis - C. talarum, que 

presentaron el área de mayor superposición (215,17 km2), se pudo observar que el sector 

ubicado al suroeste de la costa de Buenos Aires, si bien se muestra superposición 

geográfica, se sabe que solo C. australis está presente allí. Si bien este resultado estaría 

indicando una sobreestimación del solapamiento entre estas dos especies, no debe 

perderse de vista el significado del mismo. El hecho de que en este sector en particular 

exista hábitat adecuado para la presencia de C. talarum (al menos en base a las variables 

analizadas), no significa que la especie tenga que estar presente en el sitio, sino que las 

condiciones ambientales son propicias para su presencia. Incluso, a partir de resultados 

como éste surgen otras preguntas: ¿por qué C. talarum no esta presente en este sector 

de la barrera de dunas si las condiciones ambientales son las adecuadas?, o en otras 

palabras, si hay presencia de poblaciones de C. talarum tanto al este de la BMA, como al 

oeste, ¿por qué no se distribuyen también en el sector comprendido entre éstos dos 

extremos?. Una posible respuesta podría estar dada por la existencia de competencia 

interespecifica entre las especies que habitan esta barrera de dunas. A partir de análisis 

relacionados al desplazamiento de caracteres morfológicos, por ejemplo, se podría 

constatar si dicha interacción esta presente.    

 En el presente estudio, C. australis - Ctenomys sp. mostraron el mayor valor de 

solapamiento ambiental (D de Schoener = 0,36), tratándose de dos especies que 

comparten una gran similitud respecto las características ambientales de sus hábitats. 

Además, los resultados obtenidos de la prueba de equivalencia mostraron que estas dos 

especies tienen nichos ecológicamente similares. Si se tiene en cuenta que ambas 

especies comparten ciertas preferencias por suelos muy arenosos, y en general con bajos 

contenidos de arcilla, podría asumirse que las características granulométricas del suelo 

parecen explicar mayormente la equivalencia ambiental entre estas dos especies. 

Respecto a la cobertura vegetal, como ya se mencionó anteriormente, sus hábitats en 



 

129 
 

relación a esta característica son muy diferentes, por lo que es poco probable que la 

equivalencia ambiental se deba a la misma. Además, la prueba de “jackknife” reveló que 

el Contenido de arcilla y arena fueron las variables más relevantes para ambos modelos. 

No es la primera vez que diferentes especies relacionadas de vertebrados revelan 

diferentes patrones de selección de hábitat en áreas de simpatría. Un caso muy similar al 

de los tuco-tucos, y que también están presentes en las barreras de dunas  bonaerenses, 

es el de dos especies de lagartijas, Liolaemus multimaculatus y Liolaemus wiegmannii; si 

bien estas dos especies coexisten en simpatría, cada una selecciona un microhabitat 

diferente (Block 2014). L. multimaculatus selecciona microhábitats con un alto porcentaje 

de suelo desnudo y baja cobertura vegetal, encontrándose principalmente en las dunas 

vivas. Mientras que L. wiegmannii  selecciona microhábitats con mayor cobertura vegetal, 

siendo más a fin a las dunas semifijas (Block 2014). Se ha propuesto que esta 

segregación espacial a nivel de microhábitat se corresponde con una partición de los 

recursos, lo que reduciría la competencia interespecífica (Vega 1999). En los lémures 

ratones Microcebus murinus y Microcebus griseorufus, aunque en alopatría, tienen 

amplias similitudes ambientales y ocupan diferentes microhábitats cuando se encuentran 

en simpatría (Rakotondranary y Ganzhorn 2011). Otros estudios realizados en víboras 

europeas revelaron la importancia de las variables ambientales en zonas de contacto y 

áreas de simpatría entre diferentes especies, mostrando diferentes patrones de selección 

de hábitat. La distribución de las víboras en la zona de contacto y las áreas de simpatría 

resultó, aparentemente, del equilibrio entre las presiones ejercidas por diferentes variables 

ambientales y por la competencia interespecífica (Martínez-Freiría et al. 2008). 

 Para el resto de las comparaciones de pares de especies, C. talarum - Ctenomys 

sp. y C. talarum - C. australis, se rechazó la hipótesis nula de equivalencia de nicho, 

indicando que existe una divergencia en sus nichos debido, principalmente, a sus 

preferencias de hábitat y a sus adaptaciones, permitiéndoles aprovechar de manera más 

eficiente los recursos. 
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Anexos 
 
Anexo 1. Resultados de los experimentos de ajuste del modelo (con las variables bioclimáticas) usando ENMeval para Ctenomys 

australis. Matriz de los criterios de evaluación ordenados según AICc, el criterio óptimo utilizado para el ajuste del modelo. Sobresale 

en negrita la combinación de FC y MR con el AICc más bajo. Lineal (L), Cuadrático (Q), Hinge (H). 

Feature 
Class 

Multiplicador 
de 

Regularización 

Media 
Test AUC 

Prueba de 
varianza 

AUC 

Media 
AUC DIFF 

Varianza AUC 
DIFF 

AICc Delta AICc W AIC Parámetros 

H 0.5 0.954503 0.00000245 0.007053 0.0000497 1056.416 20.414753 0.000029777 18 

LH 0.5 0.954419 0.00000404 0.007588 0.0000576 1036.001 0 0.807039634 13 

QH 0.5 0.954322 0.00000727 0.007689 0.0000591 1039.135 3.1340966 0.168397030 14 

LQH 0.5 0.954642 0.00000639 0.007495 0.0000562 1042.988 6.9866751 0.024533394 15 

LQ 0.5 0.882115 0.00002728 0.004538 0.0000206 1154.192 118.19067 0.000000000 6 

H 1 0.948453 0.00004572 0.008088 0.0000654 1078.996 42.995403 0.000000000 13 

LH 1 0.949459 0.00005789 0.009335 0.0000871 1069.941 33.940052 0.000000034 12 

QH 1 0.948967 0.00006652 0.009978 0.0000996 1070.575 34.574437 0.000000025 12 

LQH 1 0.948945 0.00006634 0.00999 0.0000998 1073.651 37.650414 0.000000005 13 

LQ 1 0.868671 0.00003298 0.004804 0.0000231 1188.187 152.18663 0.000000000 5 

H 1.5 0.945262 0.00005767 0.007729 0.0000597 1082.591 46.589953 0.000000000 9 

LH 1.5 0.945697 0.00009585 0.009976 0.0000995 1070.945 34.944291 0.000000021 9 

QH 1.5 0.945606 0.00009185 0.009495 0.0000902 1074.793 38.79169 0.000000003 10 

LQH 1.5 0.945438 0.00009032 0.009592 0.0000920 1068.601 32.600561 0.000000067 8 

LQ 1.5 0.867208 0.00001749 0.004277 0.0000183 1199.168 163.16712 0.000000000 5 

H 2 0.941937 0.00010775 0.009555 0.0000913 1087.493 51.491698 0.000000000 7 

LH 2 0.944388 0.00005422 0.008981 0.0000807 1077.081 41.080348 0.000000001 8 

QH 2 0.943601 0.00004720 0.009111 0.0000830 1076.747 40.746295 0.000000001 8 

LQH 2 0.943438 0.00004533 0.009004 0.0000811 1073.576 37.574764 0.000000006 7 

LQ 2 0.865287 0.00000391 0.004268 0.0000165 1209.903 173.90169 0.000000000 5 

H 2.5 0.941609 0.00013506 0.011438 0.0001308 1100.978 64.976994 0.000000000 8 
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LH 2.5 0.941335 0.00003463 0.009138 0.0000835 1081.167 45.165904 0.000000000 7 

QH 2.5 0.939451 0.00001405 0.009095 0.0000827 1081.487 45.485846 0.000000000 7 

LQH 2.5 0.939574 0.00001264 0.008831 0.0000780 1080.638 44.636972 0.000000000 7 

LQ 2.5 0.864318 0.00000365 0.003731 0.0000127 1208.572 172.57145 0.000000000 4 

H 3 0.933003 0.00003319 0.00894 0.0000799 1112.898 76.897343 0.000000000 8 

LH 3 0.931434 0.00000061 0.007743 0.0000600 1089.52 53.51866 0.000000000 7 

QH 3 0.927034 0.00000087 0.006901 0.0000476 1089.993 53.992053 0.000000000 7 

LQH 3 0.926844 0.00000097 0.007069 0.0000500 1091.995 55.993802 0.000000000 8 

LQ 3 0.862876 0.00000011 0.003679 0.0000013 1209.059 173.05821 0.000000000 4 

H 3.5 0.916696 0.00007615 0.009075 0.0000824 1126.167 90.16581 0.000000000 8 

LH 3.5 0.917411 0.00000269 0.004719 0.0000223 1098.554 62.553611 0.000000000 7 

QH 3.5 0.914914 0.00001742 0.002737 0.0000075 1096.264 60.263481 0.000000000 6 

LQH 3.5 0.914997 0.00001673 0.00272 0.0000074 1095.539 59.537856 0.000000000 6 

LQ 3.5 0.862931 0.00000191 0.003063 0.0000007 1209.626 173.62541 0.000000000 4 

H 4 0.906006 0.00033586 0.006146 0.0000378 1137.302 101.30069 0.000000000 7 

LH 4 0.910455 0.00002005 0.002082 0.0000043 1104.134 68.133535 0.000000000 6 

QH 4 0.908705 0.00004007 0.003 0.0000090 1104.656 68.65513 0.000000000 6 

LQH 4 0.908685 0.00003947 0.003015 0.0000091 1103.805 67.804192 0.000000000 6 

LQ 4 0.859809 0.00000449 0.003004 0.0000029 1210.277 174.27599 0.000000000 4 

H 4.5 0.893825 0.00003777 0.006146 0.0000378 1152.708 116.7069 0.000000000 7 

LH 4.5 0.902207 0.00007356 0.003606 0.0000130 1112.872 76.871171 0.000000000 6 

QH 4.5 0.901095 0.00009721 0.003006 0.0000090 1113.599 77.598033 0.000000000 6 

LQH 4.5 0.90129 0.00009341 0.003212 0.0000103 1112.841 76.839713 0.000000000 6 

LQ 4.5 0.859923 0.00000499 0.002355 0.0000055 1211.032 175.03155 0.000000000 4 

H 5 0.893825 0.00003777 0.006146 0.0000378 1164.82 128.81928 0.000000000 6 

LH 5 0.890954 0.00014941 0.003069 0.0000094 1122.291 86.289942 0.000000000 6 

QH 5 0.890762 0.00016966 0.003005 0.0000090 1123.354 87.353599 0.000000000 6 

LQH 5 0.890267 0.00015259 0.003067 0.0000094 1122.619 86.618153 0.000000000 6 

LQ 5 0.857378 0.00000010 0.002355 0.0000055 1211.85 175.84946 0.000000000 4 
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Anexo 2. Resultados de los experimentos de ajuste del modelo (con las variables bioclimáticas) usando ENMeval para Ctenomys 

talarum. Matriz de los criterios de evaluación ordenados según AICc, el criterio óptimo utilizado para el ajuste del modelo. Sobresale 

en negrita la combinación de FC y MR con el AICc más bajo. Lineal (L), Cuadrático (Q), Hinge (H). 

Feature 
Class 

Multiplicador 
de 

Regularización 

Media 
Test AUC 

Prueba de 
varianza 

AUC 

Media 
AUC DIFF 

Varianza AUC 
DIFF 

AICc Delta AICc W AIC Parámetros 

H 0.5 0.906056 0.0000112 0.043122 0.0000084 1532.784 30.352638 0.000000 29 

LH 0.5 0.904749 0.0000083 0.043982 0.0000095 1555.502 53.071187 0.000000 32 

QH 0.5 0.904606 0.0000080 0.044171 0.0000105 1564.571 62.139337 0.000000 33 

LQH 0.5 0.904616 0.0000056 0.044202 0.0000129 1595.658 93.226255 0.000000 36 

LQ 0.5 0.882257 0.0012481 0.025309 0.0006406 1548.364 45.932926 0.000000 6 

H 1 0.90287 0.0001989 0.035632 0.0000164 1505.949 3.518117 0.130805 17 

LH 1 0.90175 0.0001916 0.035976 0.0000199 1502.431 0 0.759583 16 

QH 1 0.90198 0.0001599 0.036011 0.0000149 1510.648 8.217203 0.012481 18 

LQH 1 0.902041 0.0001632 0.036023 0.0000153 1514.167 11.735321 0.002149 19 

LQ 1 0.860022 0.0034487 0.035036 0.0012275 1556.44 54.008743 0.000000 6 

H 1.5 0.901167 0.0003998 0.032302 0.0001344 1515.278 12.846959 0.001233 14 

LH 1.5 0.898774 0.0003907 0.032303 0.0001725 1508.647 6.216150 0.033943 12 

QH 1.5 0.900454 0.0004231 0.028494 0.0001849 1512.052 9.620597 0.006187 13 

LQH 1.5 0.900412 0.0004237 0.029591 0.0001575 1507.808 5.376537 0.051651 12 

LQ 1.5 0.850811 0.0043735 0.03776 0.0014258 1563.478 61.046417 0.000000 6 

H 2 0.900904 0.0006409 0.022747 0.0004438 1523.156 20.724631 0.000024 10 

LH 2 0.898232 0.0005956 0.02787 0.0002974 1514.454 12.022340 0.001862 9 

QH 2 0.899693 0.0006762 0.023657 0.0004248 1524.912 22.480851 0.000010 11 

LQH 2 0.900173 0.0007012 0.024498 0.0003908 1529.818 27.387040 0.000001 13 

LQ 2 0.8467 0.0047608 0.040038 0.0016030 1570.686 68.255035 0.000000 6 

H 2.5 0.896878 0.0007066 0.02404 0.0005779 1529.424 26.993042 0.000001 8 

LH 2.5 0.895948 0.0008396 0.025547 0.0006203 1521.169 18.737590 0.000065 8 

QH 2.5 0.896705 0.0009817 0.02502 0.0006260 1529.025 26.593668 0.000001 9 
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LQH 2.5 0.896942 0.0009967 0.024941 0.0006221 1527.846 25.414668 0.000002 9 

LQ 2.5 0.844962 0.0048152 0.040535 0.0016430 1577.994 75.562611 0.000000 6 

H 3 0.8939 0.0008252 0.026506 0.0007026 1530.789 28.357346 0.000001 6 

LH 3 0.892513 0.0010656 0.02857 0.0008162 1529.897 27.465914 0.000001 8 

QH 3 0.891695 0.0012911 0.027734 0.0007692 1538.595 36.163479 0.000000 9 

LQH 3 0.891817 0.0012833 0.027583 0.0007608 1536.608 34.176426 0.000000 9 

LQ 3 0.844941 0.0045160 0.040106 0.0016085 1584.273 81.841705 0.000000 6 

H 3.5 0.890915 0.0009381 0.028689 0.0008231 1537.272 34.841089 0.000000 7 

LH 3.5 0.88649 0.0012852 0.03163 0.0010005 1539.211 36.779980 0.000000 8 

QH 3.5 0.883712 0.0017093 0.031271 0.0009779 1542.712 40.280935 0.000000 8 

LQH 3.5 0.883704 0.0017086 0.031271 0.0009779 1542.716 40.284890 0.000000 8 

LQ 3.5 0.844427 0.0042155 0.039767 0.0015814 1590.612 88.181178 0.000000 6 

H 4 0.887935 0.0010412 0.030396 0.0009239 1536.407 33.975526 0.000000 5 

LH 4 0.880995 0.0014792 0.033437 0.0011180 1543.202 40.770321 0.000000 7 

QH 4 0.872815 0.0024764 0.035618 0.0012686 1548.481 46.049798 0.000000 8 

LQH 4 0.872679 0.0024900 0.035685 0.0012734 1548.159 45.728125 0.000000 8 

LQ 4 0.841555 0.0037515 0.039783 0.0015827 1593.621 91.189780 0.000000 5 

H 4.5 0.884973 0.0012364 0.032468 0.0010542 1543.147 40.715253 0.000000 6 

LH 4.5 0.874495 0.0017992 0.034694 0.0012037 1549.128 46.696645 0.000000 7 

QH 4.5 0.864089 0.0032157 0.037969 0.0014417 1548.599 46.167842 0.000000 6 

LQH 4.5 0.864069 0.0032166 0.038008 0.0014446 1548.594 46.162331 0.000000 6 

LQ 4.5 0.837042 0.0031730 0.040106 0.0016085 1598.255 95.823661 0.000000 5 

H 5 0.880223 0.0015314 0.035307 0.0012466 1545.64 43.208942 0.000000 5 

LH 5 0.867088 0.0023490 0.035047 0.0012283 1552.189 49.757535 0.000000 6 

QH 5 0.855328 0.0041765 0.039367 0.0015498 1553.68 51.248232 0.000000 6 

LQH 5 0.855336 0.0041825 0.039374 0.0015503 1553.671 51.239650 0.000000 6 

LQ 5 0.834299 0.0028197 0.040272 0.0016218 1602.675 100.243367 0.000000 5 
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Anexo 3. Resultados de los experimentos de ajuste del modelo (con las variables bioclimáticas) usando ENMeval para Ctenomys sp. 

Matriz de los criterios de evaluación ordenados según AICc, el criterio óptimo utilizado para el ajuste del modelo. Sobresale en 

negrita la combinación de FC y MR con el AICc más bajo. Lineal (L), Cuadrático (Q), Hinge (H). 

Feature 
Class 

Multiplicador 
de 

Regularización 

Media 
Test AUC 

Prueba de 
varianza 

AUC 

Media 
AUC DIFF 

Varianza AUC 
DIFF 

AICc Delta AICc W AIC Parámetros 

H 0.5 0.968873 0.0000495 0.026791 0.0000282 976.9449 5.000182 0.039761 15 

LH 0.5 0.91987 0.0030475 0.07554 0.0028572 972.0986 0.153906 0.448553 14 

QH 0.5 0.920274 0.0030701 0.075134 0.0028759 971.9447 0 0.484433 15 

LQH 0.5 0.920704 0.0029910 0.074789 0.0028114 977.7003 5.755631 0.027253 16 

LQ 0.5 0.954403 0.0007511 0.030735 0.0009446 1161.179 189.233965 0.000000 7 

H 1 0.971993 0.0000259 0.022069 0.0000141 1045.252 73.307393 0.000000 12 

LH 1 0.924357 0.0027926 0.070377 0.0026133 1027.573 55.628134 0.000000 11 

QH 1 0.922855 0.0030087 0.071932 0.0028221 1031.087 59.142216 0.000000 12 

LQH 1 0.923047 0.0028630 0.071691 0.0026712 1039.446 67.501216 0.000000 15 

LQ 1 0.930556 0.0028122 0.054716 0.0029939 1186.285 214.340285 0.000000 6 

H 1.5 0.975419 0.0000238 0.017244 0.0000211 1077.676 105.731629 0.000000 12 

LH 1.5 0.927953 0.0026322 0.065705 0.0024645 1055.362 83.417153 0.000000 10 

QH 1.5 0.925337 0.0028202 0.068298 0.0026441 1055.555 83.610615 0.000000 10 

LQH 1.5 0.931017 0.0022857 0.062601 0.0021260 1060.149 88.203857 0.000000 11 

LQ 1.5 0.915281 0.0044038 0.067947 0.0046168 1208.906 236.960932 0.000000 6 

H 2 0.977027 0.0000537 0.013574 0.0000768 1105.566 133.621349 0.000000 12 

LH 2 0.933586 0.0022764 0.058748 0.0021846 1079.817 107.871932 0.000000 10 

QH 2 0.92842 0.0027481 0.063843 0.0026397 1082.963 111.018336 0.000000 11 

LQH 2 0.937282 0.0018975 0.055004 0.0018096 1081.268 109.323661 0.000000 10 

LQ 2 0.915458 0.0041608 0.066978 0.0044861 1225.182 253.237301 0.000000 5 

H 2.5 0.975711 0.0001148 0.012787 0.0001635 1126.095 154.150169 0.000000 11 

LH 2.5 0.939985 0.0018639 0.050081 0.0017803 1113.653 141.708433 0.000000 11 

QH 2.5 0.936044 0.0021568 0.054195 0.0020474 1115.457 143.512561 0.000000 12 
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LQH 2.5 0.946275 0.0013480 0.044035 0.0012668 1116.387 144.442141 0.000000 12 

LQ 2.5 0.916901 0.0038016 0.064869 0.0042080 1243.227 271.282473 0.000000 6 

H 3 0.976098 0.0001014 0.01205 0.0001452 1133.829 161.883993 0.000000 10 

LH 3 0.946634 0.0014456 0.039932 0.0015946 1136.612 164.667427 0.000000 9 

QH 3 0.939881 0.0019939 0.046401 0.0021530 1131.978 160.033030 0.000000 8 

LQH 3 0.947388 0.0013632 0.038762 0.0015025 1137.374 165.429770 0.000000 9 

LQ 3 0.919431 0.0034974 0.062405 0.0038944 1246.614 274.668807 0.000000 5 

H 3.5 0.976323 0.0000877 0.011307 0.0001278 1148.959 177.014659 0.000000 10 

LH 3.5 0.947208 0.0014106 0.039284 0.0015432 1149.229 177.283919 0.000000 7 

QH 3.5 0.939545 0.0020413 0.046759 0.0021864 1146.722 174.777552 0.000000 7 

LQH 3.5 0.947673 0.0013842 0.038735 0.0015004 1148.512 176.567446 0.000000 7 

LQ 3.5 0.920845 0.0033410 0.060913 0.0037104 1246.81 274.865246 0.000000 5 

H 4 0.975593 0.0000897 0.011627 0.0001352 1158.953 187.008605 0.000000 9 

LH 4 0.946364 0.0014679 0.039628 0.0015703 1163.988 192.043382 0.000000 7 

QH 4 0.939094 0.0020735 0.046874 0.0021972 1162.272 190.327225 0.000000 7 

LQH 4 0.946328 0.0014985 0.039928 0.0015943 1167.13 195.185677 0.000000 8 

LQ 4 0.924352 0.0029478 0.057406 0.0032954 1247.051 275.106309 0.000000 5 

H 4.5 0.975244 0.0000932 0.011048 0.0001220 1168.799 196.853993 0.000000 9 

LH 4.5 0.943677 0.0016371 0.041659 0.0017354 1176.412 204.466853 0.000000 6 

QH 4.5 0.936305 0.0023179 0.049191 0.0024198 1170.675 198.730311 0.000000 6 

LQH 4.5 0.944145 0.0016245 0.041635 0.0017335 1172.017 200.072220 0.000000 7 

LQ 4.5 0.928448 0.0025198 0.05331 0.0028419 1247.332 275.387696 0.000000 5 

H 5 0.974639 0.0000939 0.011187 0.0001252 1178.876 206.931742 0.000000 9 

LH 5 0.940128 0.0019538 0.04446 0.0019767 1179.026 207.080995 0.000000 5 

QH 5 0.934081 0.0025347 0.051263 0.0026279 1177.676 205.730852 0.000000 6 

LQH 5 0.94121 0.0018594 0.044098 0.0019447 1179.182 207.237676 0.000000 7 

LQ 5 0.930571 0.0023112 0.051175 0.0026188 1247.656 275.711080 0.000000 5 
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Anexo 4. Mapas binarios obtenidos para C. australis a partir de los modelos bioclimáticos 

continuos, aplicando el Criterio de Umbral 1 (CU1) y el Criterio de Umbral 2 (CU2). El área 

gris oscuro muestra el hábitat adecuado para la especie. 
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Anexo 5. Mapas binarios obtenidos para C. talarum a partir de los modelos bioclimáticos 

continuos, aplicando el Criterio de Umbral 1 (CU1) y el Criterio de Umbral 2 (CU2). El área 

gris oscuro muestra el hábitat adecuado para la especie. 
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Anexo 6. Mapas binarios obtenidos para Ctenomys sp. a partir de los modelos 

bioclimáticos continuos, aplicando el Criterio de Umbral 1 (CU1) y el Criterio de Umbral 2 

(CU2). El área gris oscuro muestra el hábitat adecuado para la especie. 
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Anexo 7. Resultados de los experimentos de ajuste del modelo (con las variables granulométricas y bandas Landsat 8) usando 

ENMeval para Ctenomys australis. Matriz de los criterios de evaluación ordenados según AICc, el criterio óptimo utilizado para el 

ajuste del modelo. Sobresale en negrita la combinación de FC y MR con el AICc más bajo. Lineal (L), Cuadrático (Q), Hinge (H). 

Feature 
Class 

Multiplicador 
de 

Regularización 

Media 
Test AUC 

Prueba de 
varianza 

AUC 

Media 
AUC DIFF 

Varianza 
AUC DIFF 

AICc Delta AICc W AIC Parámetros 

LQ 0.5 0.948899 0.00017002 0.012344 0.0001524 3172.585 114.8254905 0.000000000 13 

H 0.5 0.953060 0.00018850 0.022021 0.0001878 3083.218 25.45902361 0.000002145 44 

LH 0.5 0.952870 0.00021161 0.022343 0.0002191 3081.351 23.59175131 0.000005457 44 

QH 0.5 0.952762 0.00021042 0.022374 0.0002184 3086.279 28.51925842 0.000000464 45 

LQH 0.5 0.952732 0.00021666 0.022503 0.0002252 3089.226 31.46626388 0.000000106 46 

LQ 1 0.946413 0.00013598 0.011905 0.0001417 3209.581 151.82117 0.000000000 11 

H 1 0.955624 0.00013585 0.017001 0.0001675 3064.48 6.720164156 0.025151671 33 

LH 1 0.955064 0.00014477 0.017831 0.0001769 3061.193 3.433569625 0.130089359 32 

QH 1 0.955115 0.00015042 0.017589 0.0001795 3057.759 0 0.724155684 31 

LQH 1 0.955104 0.00014643 0.017774 0.0001743 3061.345 3.585257168 0.120587764 32 

LQ 1.5 0.946054 0.00007508 0.009969 0.0000994 3232.8 175.0402498 0.000000000 10 

H 1.5 0.955781 0.00008588 0.014191 0.0001560 3081.564 23.80458687 0.000004906 30 

LH 1.5 0.954561 0.00009405 0.015735 0.0001522 3092.759 34.99951608 0.000000018 32 

QH 1.5 0.954324 0.00009978 0.015606 0.0001519 3084.993 27.23393744 0.000000883 30 

LQH 1.5 0.954547 0.00009642 0.015575 0.0001504 3089.833 32.07321333 0.000000079 31 

LQ 2 0.946150 0.00003654 0.007959 0.0000633 3243.668 185.9082553 0.000000000 10 

H 2 0.955280 0.00007547 0.012191 0.0001486 3090.38 32.62092689 0.000000060 24 

LH 2 0.954994 0.00007151 0.013117 0.0001373 3084.933 27.17342858 0.000000910 20 

QH 2 0.954011 0.00007607 0.014033 0.0001277 3086.392 28.63285711 0.000000439 22 

LQH 2 0.954811 0.00007394 0.013110 0.0001353 3090.616 32.85705441 0.000000053 22 

LQ 2.5 0.945639 0.00001738 0.006618 0.0000438 3245.75 187.9910202 0.000000000 8 

H 2.5 0.953791 0.00008108 0.011462 0.0001314 3097.364 39.60409719 0.000000002 20 
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LH 2.5 0.954648 0.00006918 0.011469 0.0001175 3102.219 44.45964197 0.000000000 18 

QH 2.5 0.953442 0.00007918 0.012619 0.0001204 3102.593 44.83386791 0.000000000 20 

LQH 2.5 0.954424 0.00007237 0.011573 0.0001202 3105.014 47.25496177 0.000000000 19 

LQ 3 0.944773 0.00000786 0.005356 0.0000287 3249.557 191.7970798 0.000000000 8 

H 3 0.952347 0.00009158 0.010578 0.0001119 3123.113 65.35373189 0.000000000 22 

LH 3 0.953565 0.00007223 0.010053 0.0001011 3122.082 64.32228682 0.000000000 18 

QH 3 0.952245 0.00009272 0.011634 0.0001143 3121.221 63.46122155 0.000000000 19 

LQH 3 0.953224 0.00007735 0.010297 0.0001060 3119.347 61.58711367 0.000000000 17 

LQ 3.5 0.945071 0.00000392 0.004075 0.0000166 3253.738 195.9784051 0.000000000 8 

H 3.5 0.950864 0.00009647 0.009897 0.0000980 3125.696 67.93625274 0.000000000 15 

LH 3.5 0.952413 0.00007212 0.008799 0.0000774 3129.937 72.17742533 0.000000000 14 

QH 3.5 0.950743 0.00010500 0.010569 0.0001031 3135.024 77.26417583 0.000000000 17 

LQH 3.5 0.952144 0.00007678 0.008861 0.0000785 3132.497 74.73796255 0.000000000 15 

LQ 4 0.944983 0.00000296 0.003011 0.0000091 3261.091 203.3320673 0.000000000 9 

H 4 0.949443 0.00009843 0.009696 0.0000940 3134.574 76.81460734 0.000000000 12 

LH 4 0.950808 0.00007631 0.008249 0.0000680 3138.635 80.87582562 0.000000000 12 

QH 4 0.949399 0.00010319 0.009609 0.0000922 3139.75 81.99087964 0.000000000 13 

LQH 4 0.950498 0.00008060 0.008326 0.0000693 3138.716 80.95636922 0.000000000 12 

LQ 4.5 0.944601 0.00000284 0.002307 0.0000053 3266.51 208.7509811 0.000000000 9 

H 4.5 0.947649 0.00009661 0.009861 0.0000972 3151.117 93.35796208 0.000000000 13 

LH 4.5 0.948806 0.00008293 0.008089 0.0000654 3143.459 85.69991362 0.000000000 10 

QH 4.5 0.947599 0.00010107 0.009571 0.0000916 3144.959 87.19942483 0.000000000 11 

LQH 4.5 0.948409 0.00008896 0.008320 0.0000692 3145.756 87.99617639 0.000000000 11 

LQ 5 0.944395 0.00000205 0.002271 0.0000052 3272.975 215.2150789 0.000000000 9 

H 5 0.946052 0.00010698 0.010327 0.0001066 3158.071 100.3117606 0.000000000 11 

LH 5 0.947667 0.00007214 0.007865 0.0000619 3153.328 95.56822591 0.000000000 10 

QH 5 0.945816 0.00009416 0.009624 0.0000926 3152.742 94.98300503 0.000000000 10 

LQH 5 0.947227 0.00007734 0.008208 0.0000674 3155.431 97.67194332 0.000000000 11 
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Anexo 8. Resultados de los experimentos de ajuste del modelo (con variables granulométricas y bandas Landsat 8) usando 

ENMeval para Ctenomys talarum. Matriz de los criterios de evaluación ordenados según AICc, el criterio óptimo utilizado para el 

ajuste del modelo. Sobresale en negrita la combinación de FC y MR con el AICc más bajo. Lineal (L), Cuadrático (Q), Hinge (H). 

Feature 
Class 

Multiplicador 
de 

Regularización 

Media 
Test AUC 

Prueba de 
varianza 

AUC 

Media 
AUC DIFF 

Varianza 
AUC DIFF 

AICc Delta AICc W AIC Parámetros 

LQ 0.5 0.874005 0.00223390 0.0509353 0.0025944 1721.977 49.4366019 0.000000000 13 

H 0.5 0.902779 0.00045621 0.0630878 0.0006217 1748.025 75.4843018 0.000000000 37 

LH 0.5 0.884810 0.00204629 0.0807981 0.0024496 1791.987 119.4462335 0.000000000 40 

QH 0.5 0.903423 0.00060667 0.0614987 0.0007627 1775.659 103.1189383 0.000000000 39 

LQH 0.5 0.885178 0.00192344 0.0797083 0.0022287 1777.833 105.2921854 0.000000000 39 

LQ 1 0.865728 0.00208310 0.0501410 0.0025141 1726.591 54.0508834 0.000000000 13 

H 1 0.902100 0.00067400 0.0538269 0.0008068 1693.942 21.4015967 0.000021508 28 

LH 1 0.890548 0.00153739 0.0641026 0.0017467 1700.810 28.2700081 0.000000694 28 

QH 1 0.901153 0.00089152 0.0522346 0.0009466 1720.145 47.6045217 0.000000000 31 

LQH 1 0.894485 0.00128826 0.0593231 0.0013907 1699.324 26.7840060 0.000001458 28 

LQ 1.5 0.857593 0.00144717 0.0462436 0.0021385 1734.995 62.4543487 0.000000000 13 

H 1.5 0.898485 0.00094931 0.0478731 0.0010887 1691.550 19.0093418 0.000071134 25 

LH 1.5 0.891058 0.00151890 0.0518103 0.0014543 1691.755 19.2151250 0.000064179 23 

QH 1.5 0.896870 0.00108211 0.0445994 0.0010705 1696.168 23.6277115 0.000007067 24 

LQH 1.5 0.890126 0.00153403 0.0518410 0.0014639 1690.014 17.4732413 0.000153335 23 

LQ 2 0.853324 0.00109603 0.0428429 0.0018355 1740.670 68.1296346 0.000000000 12 

H 2 0.892106 0.00081013 0.0430891 0.0011824 1682.701 10.1603463 0.005937655 20 

LH 2 0.887883 0.00180048 0.0468109 0.0017597 1672.540 0 0.954786135 15 

QH 2 0.895515 0.00108980 0.0363333 0.0010427 1681.669 9.1284692 0.009946819 17 

LQH 2 0.888323 0.00170950 0.0449987 0.0016428 1679.861 7.3205533 0.024562250 17 

LQ 2.5 0.852430 0.00108119 0.0424756 0.0018042 1741.560 69.0198795 0.000000000 10 

H 2.5 0.885892 0.00069152 0.0368353 0.0013568 1701.897 29.3569951 0.000000403 20 
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LH 2.5 0.880058 0.00203158 0.0446500 0.0019936 1683.463 10.9230654 0.004055016 15 

QH 2.5 0.889409 0.00109756 0.0330872 0.0010948 1688.203 15.6628753 0.000379102 15 

LQH 2.5 0.880773 0.00185728 0.0429519 0.0018449 1696.734 24.1940465 0.000005324 18 

LQ 3 0.851639 0.00106749 0.0418301 0.0017498 1746.405 73.8648650 0.000000000 10 

H 3 0.880062 0.00049113 0.0354731 0.0012583 1726.880 54.3392574 0.000000000 20 

LH 3 0.870376 0.00214951 0.0453224 0.0020541 1696.251 23.7107215 0.000006779 15 

QH 3 0.880613 0.00101483 0.0314526 0.0009893 1699.879 27.3386250 0.000001105 14 

LQH 3 0.873384 0.00175921 0.0427391 0.0018266 1706.976 34.4356134 0.000000032 17 

LQ 3.5 0.851257 0.00100786 0.0407026 0.0016567 1751.609 79.0684009 0.000000000 10 

H 3.5 0.875902 0.00034098 0.0338609 0.0011466 1740.445 67.9043456 0.000000000 17 

LH 3.5 0.867203 0.00189805 0.0438878 0.0019261 1711.012 38.4718275 0.000000004 15 

QH 3.5 0.873362 0.00083210 0.0298827 0.0008930 1718.418 45.8773432 0.000000000 15 

LQH 3.5 0.868325 0.00167990 0.0418500 0.0017514 1722.661 50.1205819 0.000000000 17 

LQ 4 0.850905 0.00089693 0.0395064 0.0015608 1753.886 81.3456154 0.000000000 9 

H 4 0.871504 0.00027920 0.0318064 0.0010116 1749.806 77.2657092 0.000000000 16 

LH 4 0.862955 0.00159559 0.0425487 0.0018104 1723.504 50.9634479 0.000000000 16 

QH 4 0.869933 0.00075315 0.0286513 0.0008209 1720.023 47.4824312 0.000000000 13 

LQH 4 0.863604 0.00145684 0.0408301 0.0016671 1728.425 55.8849245 0.000000000 16 

LQ 4.5 0.850312 0.00078939 0.0382788 0.0014653 1755.440 82.8994396 0.000000000 8 

H 4.5 0.865512 0.00033026 0.0286577 0.0008213 1745.696 73.1553736 0.000000000 12 

LH 4.5 0.857466 0.00135136 0.0413821 0.0017125 1726.881 54.3407520 0.000000000 14 

QH 4.5 0.864754 0.00065575 0.0276154 0.0007626 1728.332 55.7917814 0.000000000 13 

LQH 4.5 0.860513 0.00122410 0.0395006 0.0015603 1734.334 61.7941199 0.000000000 15 

LQ 5 0.849426 0.00069172 0.0369526 0.0013655 1755.902 83.3621818 0.000000000 8 

H 5 0.858252 0.00046814 0.0254673 0.0006486 1752.175 79.6349754 0.000000000 12 

LH 5 0.853458 0.00111603 0.0398513 0.0015881 1723.817 51.2769138 0.000000000 10 

QH 5 0.858065 0.00057455 0.0272910 0.0007448 1732.536 59.9956458 0.000000000 12 

LQH 5 0.856417 0.00089965 0.0382788 0.0014653 1733.226 60.6859380 0.000000000 12 
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Anexo 9. Resultados de los experimentos de ajuste del modelo (con variables granulométricas y bandas Landsat 8) usando 

ENMeval para Ctenomys sp. Matriz de los criterios de evaluación ordenados según AICc, el criterio óptimo utilizado para el ajuste del 

modelo. Sobresale en negrita la combinación de FC y MR con el AICc más bajo. Lineal (L), Cuadrático (Q), Hinge (H). 

Feature 
Class 

Multiplicador 
de 

Regularización 

Media 
Test AUC 

Prueba de 
varianza 

AUC 

Media 
AUC DIFF 

Varianza 
AUC DIFF 

AICc Delta AICc W AIC Parámetros 

LQ 0.5 0.949484 0.00087761 0.036089 0.0012371 1789.499 80.38399247 0.000000000 15 

H 0.5 0.914304 0.00106507 0.076159 0.0010747 1763.672 54.55692182 0.000000000 52 

LH 0.5 0.926460 0.00041567 0.064748 0.0004691 1772.490 63.37480051 0.000000000 52 

QH 0.5 0.930257 0.00025918 0.061066 0.0003165 1750.124 41.00816779 0.000000001 51 

LQH 0.5 0.930656 0.00027467 0.060676 0.0003347 1792.062 82.94646887 0.000000000 56 

LQ 1 0.955280 0.00090005 0.033091 0.0010950 1804.432 95.31641841 0.000000000 13 

H 1 0.891330 0.00108976 0.095779 0.0010469 1709.115 0 0.708229526 34 

LH 1 0.914193 0.00015714 0.074173 0.0002066 1714.223 5.10801504 0.055078570 32 

QH 1 0.917857 0.00007245 0.071120 0.0001095 1727.289 18.17361687 0.000080135 35 

LQH 1 0.917147 0.00007974 0.071581 0.0001222 1732.402 23.28656040 0.000006217 35 

LQ 1.5 0.957952 0.00085459 0.031346 0.0009826 1816.381 107.26593811 0.000000000 12 

H 1.5 0.897473 0.00215543 0.088838 0.0020138 1711.359 2.24325206 0.230705545 23 

LH 1.5 0.922810 0.00030605 0.064871 0.0003859 1734.303 25.18814243 0.000002402 26 

QH 1.5 0.926211 0.00012738 0.062463 0.0001803 1729.587 20.47162712 0.000025399 26 

LQH 1.5 0.925594 0.00015775 0.062829 0.0002222 1736.780 27.66468413 0.000000696 28 

LQ 2 0.960020 0.00079692 0.029667 0.0008801 1830.396 121.28019884 0.000000000 11 

H 2 0.911827 0.00249896 0.074321 0.0023468 1718.701 9.58586204 0.005869898 18 

LH 2 0.939141 0.00045809 0.047857 0.0006083 1750.600 41.48487867 0.000000001 20 

QH 2 0.938425 0.00033643 0.049730 0.0004352 1748.823 39.70729890 0.000000002 21 

LQH 2 0.939531 0.00029070 0.048705 0.0003875 1756.277 47.16190575 0.000000000 22 

LQ 2.5 0.961590 0.00075210 0.028379 0.0008053 1842.859 133.74407608 0.000000000 10 

H 2.5 0.921057 0.00242610 0.064922 0.0023183 1735.252 26.13677028 0.000001495 18 
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LH 2.5 0.948378 0.00044572 0.038153 0.0006302 1752.635 43.51919632 0.000000000 15 

QH 2.5 0.949482 0.00040255 0.037954 0.0005490 1752.144 43.02888906 0.000000000 17 

LQH 2.5 0.950578 0.00031994 0.037101 0.0004501 1764.167 55.05212245 0.000000000 19 

LQ 3 0.962812 0.00071346 0.027243 0.0007422 1855.506 146.39088975 0.000000000 9 

H 3 0.927617 0.00216647 0.058151 0.0021083 1740.486 31.37074268 0.000000109 15 

LH 3 0.954367 0.00042840 0.032055 0.0006296 1757.190 48.07481528 0.000000000 14 

QH 3 0.955609 0.00037624 0.031447 0.0005380 1757.023 47.90807135 0.000000000 16 

LQH 3 0.955990 0.00033031 0.031292 0.0004839 1765.096 55.98073648 0.000000000 17 

LQ 3.5 0.963205 0.00069856 0.026816 0.0007191 1873.376 164.26074123 0.000000000 9 

H 3.5 0.932907 0.00192369 0.052232 0.0019403 1747.327 38.21200692 0.000000004 13 

LH 3.5 0.958529 0.00042409 0.027139 0.0006654 1758.071 48.95545393 0.000000000 12 

QH 3.5 0.960337 0.00036532 0.026175 0.0005477 1760.067 50.95185524 0.000000000 14 

LQH 3.5 0.959848 0.00033406 0.026883 0.0005115 1765.450 56.33425132 0.000000000 14 

LQ 4 0.963305 0.00068976 0.026700 0.0007129 1870.691 161.57591326 0.000000000 7 

H 4 0.934756 0.00192886 0.049540 0.0020152 1762.210 53.09491899 0.000000000 14 

LH 4 0.961447 0.00040338 0.024692 0.0006097 1758.667 49.55158530 0.000000000 10 

QH 4 0.962137 0.00042576 0.024628 0.0006065 1767.760 58.64478071 0.000000000 14 

LQH 4 0.961701 0.00039109 0.024586 0.0006045 1772.515 63.39968125 0.000000000 14 

LQ 4.5 0.963538 0.00068107 0.026574 0.0007062 1871.336 162.22043690 0.000000000 7 

H 4.5 0.937358 0.00193014 0.046078 0.0021010 1778.616 69.50093558 0.000000000 13 

LH 4.5 0.963164 0.00041788 0.024033 0.0005776 1764.654 55.53908740 0.000000000 10 

QH 4.5 0.962854 0.00049108 0.025070 0.0006285 1769.401 60.28586745 0.000000000 12 

LQH 4.5 0.962900 0.00044759 0.024707 0.0006105 1776.078 66.96255412 0.000000000 13 

LQ 5 0.963861 0.00066743 0.026315 0.0006925 1872.088 162.97239492 0.000000000 7 

H 5 0.939477 0.00191338 0.045046 0.0020292 1787.704 78.58848891 0.000000000 12 

LH 5 0.963491 0.00046120 0.024385 0.0005946 1767.956 58.84085857 0.000000000 9 

QH 5 0.963129 0.00054271 0.025501 0.0006503 1776.613 67.49800240 0.000000000 12 

LQH 5 0.963162 0.00049157 0.025089 0.0006295 1776.986 67.87101593 0.000000000 11 
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Capítulo IV 

Influencia de las características del paisaje y las barreras 

históricas sobre la estructura genética poblacional del roedor 

subterráneo Ctenomys australis 

 

 

 

Resumen 

Entender los procesos y patrones de adaptación local y migración implica una 

comprensión profunda de cómo las características del paisaje y las distancias entre 

poblaciones configuran la variación genética a nivel geográfico. Ctenomys australis 

representa un excelente modelo para el estudio de patrones de dispersión porque 

comúnmente ocupa hábitats fragmentados y tiene una dispersión limitada en relación con 

la escala espacial de las discontinuidades del hábitat. Para evaluar los patrones de 

dispersión y la estructura poblacional en el rango geográfico completo de esta especie 

endémica, se utilizaron 13 loci de microsatélites en un total de 194 individuos 

correspondientes a 13 sitios de muestreo. Los análisis mostraron que las poblaciones se 

encuentran altamente estructuradas con bajas tasas de flujo génico entre ellas. La 

diferenciación genética entre los sitios de muestreo fue consistente con un patrón de 

aislamiento por distancia, y una fracción importante de la diferenciación de la población 

fue explicada por barreras naturales como ríos y arroyos. Aunque los individuos fueron 

muestreados en localidades distantes entre sí, también se utilizaron algunos enfoques 

genéticos del paisaje para evaluar los efectos de la configuración del paisaje sobre la 

conectividad genética de las poblaciones. Estos análisis mostraron que la disponibilidad 

de hábitat de dunas de arena (el hábitat más adecuado para la ocupación de la especie), 

fue uno de los principales factores en explicar los patrones de diferenciación de los sitios 

de muestreo ubicados a ambos lados del río Quequén Salado. Finalmente, la 

disponibilidad de hábitat se asoció directamente con el ancho del paisaje de dunas 

costeras en el sureste de la provincia de Buenos Aires, encontrando la mayor 

diferenciación genética entre las poblaciones del noreste, donde el paisaje es más 

estrecho. 
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Introducción 

La forma en que se distribuye la variación genética de las especies a nivel 

geográfico conforma hoy en día uno de los componentes más importantes en el estudio 

de la genética de la conservación (Manel et al. 2003, 2005). La caracterización de la 

estructuración poblacional no solo brinda información fundamental sobre la ecología y 

evolución de las especies, sino que también nos provee información crítica para la 

identificación de unidades biológicas relevantes para la conservación (Cegelski et al. 

2003; Manel et al. 2003, 2005).  

En principio, el manejo de especies explotadas o el rescate de especies en peligro 

de extinción requiere de la identificación de unidades que se comporten 

independientemente en términos de la dinámica poblacional (Waples y Gaggiotti 2006). 

Una de las formas de estudiar la dinámica poblacional de las especies y delimitar 

unidades espacialmente discretas en paisajes altamente fragmentados, es cuantificando 

la conectividad poblacional y el flujo génico de los individuos mediante inferencias de las 

tasas de migración. El movimiento de dichos individuos (y de sus genes) dependerá en 

gran medida de las características que presenta el ambiente que habitan, ya que un 

paisaje fragmentado ofrece un mayor grado de heterogeneidad que puede restringir o 

promover esta dispersión (Sork et al. 1999, Hanski y Gaggiotti 2004, Crooks y Sanjayan 

2006). De esta manera, más allá de las particularidades que pueda presentar una 

especie, la historia y evolución de los paisajes condiciona profundamente la forma en que 

la variación genética se particiona geográficamente (Apodaca et al. 2012). En este 

sentido, el estudio de la fragmentación de hábitat constituye una vía fundamental para 

evaluar la estructura poblacional, lo que influye en el nivel de variabilidad genética de la 

población a largo plazo (Hanski y Gaggiotti 2004). La pérdida de la variabilidad genética 

como resultado de la fragmentación de hábitat conduce no sólo a una disminución en la 

conectividad de las poblaciones, sino también a una reducción de sus tamaños efectivos 

(Hanski y Gaggiotti 2004), aumentando así el efecto de la deriva génica y los niveles de 

endogamia en dichas poblaciones (Crispo et al. 2011). 

En las últimas tres décadas, el estudio de los patrones de dispersión a partir de 

marcadores moleculares mitocondriales y nucleares nos han ayudado a evitar dificultades 

en la estimación de la dispersión inherentes, por ejemplo, a los métodos de marca-

captura-recaptura (Berry et al. 2004). En especial, en los últimos años han sido 

desarrolladas muchas metodologías basadas en algoritmos de asignación Bayesiana en 

virtud de estimar el grado de estructuración poblacional y flujo génico (Paetkau et al. 
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1995; Beaumont y Rannala 2004). Estas metodologías utilizan la información genética 

contenida en los genotipos multilocus (en general loci altamente variables en cuanto a sus 

niveles de polimorfismo) para determinar la probabilidad de pertenencia de los individuos 

muestreados, sin asumir poblaciones definidas a priori (Pritchard et al. 2000; François et 

al. 2006). De esta forma, se asume que los individuos que no son asignados a la 

población en la cual fueron muestreados pueden ser considerados como migrantes, 

permitiéndonos obtener estimaciones directas de las tasas de flujo génico (Paetkau et al. 

1995; Maudet et al. 2002). Estos abordajes, a diferencia de las técnicas tradicionales 

(estimaciones de flujo génico a partir de los índices de fijación u FST) permiten conocer no 

sólo la identidad de los individuos migrantes, sino también los patrones de migración y 

dispersión de las especies (Maudet et al. 2002; Wilson y Rannala 2003; Berry et al. 2004; 

Coulon et al. 2004), contando con un poder de resolución estrictamente dependiente del 

grado de diferenciación poblacional y el número de loci polimórficos empleados (Manel et 

al. 2001; Manel et al. 2005).  

En consonancia con otras especies del mismo género, Ctenomys australis (o tuco-

tuco de las dunas) es solitario y altamente territorial (Zenuto y Busch, 1995, 1998). Los 

individuos de esta especie son altamente especialistas del hábitat de dunas y construyen 

grandes sistemas de cuevas sobre la primera franja de dunas costeras bonaerenses de la 

Barrera Austral, entre las localidades de Necochea y el Oeste de Pehuen-Có (Contreras y 

Reig 1965; Mora et al. 2006, 2007, 2010, 2017), Argentina (ver Capítulo I). La distribución 

de C. australis se encuentra restringida a los suelos blandos de dunas arenosas, 

ocupando un rango de distribución extremadamente reducido (aprox. 81 km2, Kittlein et al. 

2004). A nivel regional, el hábitat natural y característico de dunas costeras de C. australis 

es homogéneo en casi la totalidad de su rango de distribución (280 km lineales de costa), 

interrumpido en algunos casos por zonas bajas de pastizal intermedanoso, algunos 

pueblos y ciudades (ej. Claromecó y Monte Hermoso), cauces de pequeños arroyos (ej. 

arroyos Cristiano Muerto, Claromecó y Los Gauchos), y el cauce del Río Quequén Salado 

(Turno Orellano e Isla 2004). A una escala espacial más reducida (< 10 km), el hábitat es 

interrumpido, en algunos casos, por áreas bajas intermedanosas (Zenuto y Busch 1995; 

Kittlein et al. 2004; ver Capítulo I). La vegetación sobre las dunas arenosas es escasa, y 

dependiendo de la localización geográfica, el ancho de la franja de médanos costeros 

puede variar entre 200 m y 8 km (Frenguelli 1928; Contreras y Reig 1965; Zenuto y Busch 

1995, 1998; Mora et al. 2006, 2007; ver Capítulo I). La profundidad de los sistemas de 

galerías, junto con restricciones bioenergéticas asociadas a costos de excavación y 
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termorregulación, impedirían la presencia de C. australis en sustratos más duros propios 

de pastizales bajos, restringiendo su distribución a una configuración de dunas con baja 

cobertura vegetal (Zenuto y Busch 1995; Mora et al. 2006; Luna y Antinuchi 2007). 

En un estudio previo, Zenuto y Busch (1998) determinaron la composición de 

sexos y clases de edades en individuos migrantes a partir del desarrollo de un diseño de 

remoción y recaptura. Estos autores han sugerido que la dispersión entre poblaciones 

locales parecería ocurrir sobre la superficie, encontrando que la mayor proporción de los 

individuos que recolonizaban dicha área se encontraba compuesta por ejemplares 

inmaduros. La única información disponible sobre la escala ecológica en que podría 

operar la dispersión entre diferentes subpoblaciones de C. australis proviene de Mora et 

al. (2010), los cuales a partir de inferencias indirectas con marcadores moleculares han 

podido establecer que las hembras serían más filopátricas, al menos a escalas espaciales 

menores a los tres km. Como factor adicional, la distribución lineal a lo largo del ambiente 

de dunas costeras (Contreras y Reig 1965, Malizia et al. 1991) impone importantes 

restricciones al flujo génico, y más en general, a la dinámica de diferenciación dentro de la 

especie (ver Mora et al. 2006, 2007, 2010, 2017). Sumado a ello, el avance progresivo de 

las forestaciones y urbanizaciones sobre las dunas durante las últimas 5 décadas estarían 

influyendo en lo que respecta a la reducción y fragmentación del hábitat de esta especie a 

escala global (Kittlein et al. 2004; ver Capítulo I).  

En función de diseñar medidas que apunten a la preservación del hábitat de C. 

australis, es necesario estudiar cómo la pérdida y/o fragmentación de su hábitat afectan la 

dinámica y estructuración genético-poblacional. Por ello, una delimitación más precisa de 

los límites de distribución de las poblaciones en todo el rango de distribución de la especie 

resulta fundamental para la determinación apropiada de la escala de conservación y 

manejo. Como fue expuesto anteriormente, existe poca información sobre las 

modalidades de dispersión en este grupo de especies de hábitos subterráneos, 

fundamentalmente a causa de las dificultades asociadas a la cuantificación directa de la 

migración en estudios de campo (Busch et al. 2000). El uso de aproximaciones indirectas 

basadas en marcadores genéticos hipervariables (ej. microsatélites) y técnicas 

estadísticas sofisticadas ayuda en gran medida a superar estas dificultades, brindando 

nuevas oportunidades de tener cuantificaciones confiables de las tasas de dispersión en 

roedores subterráneos. Dado su elevado nivel de polimorfismo, su carácter de 

codominancia y su fácil manipulación y análisis, los microsatélites resultan muy útiles para 

definir un único genotipo multilocus, siendo de gran importancia en estudios donde se 
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requiere una escala muy fina de resolución genético-poblacional y en los cuáles otros 

tipos de marcadores podrían presentar ciertas limitaciones (Kimberly y Toonen 2006).  

En este Capítulo se usan datos de genotipos multilocus (basados en marcadores 

de microsatélites) y aproximaciones Bayesianas para caracterizar la estructura 

poblacional y los patrones de migración a una escala espacial que abarca todo el rango 

de distribución de C. australis. También analizamos el efecto que tienen diferentes 

variables ambientales sobre el grado de estructuración genética de esta especie. Por lo 

tanto, este enfoque proporciona resultados significativos que aclaran la importancia 

relativa de las barreras naturales y antrópicas, las distancias entre las poblaciones y el 

efecto de algunas variables del paisaje en los patrones actuales de flujo génico en esta 

especie costera endémica y en peligro de extinción. 

 

Materiales y Métodos 

Área de estudio y diseño de muestreo 

El muestreo se realizó en el ambiente de dunas costeras entre las localidades de 

Necochea (38°37'S; 58°50'O) y Punta Alta (39°0'S; 61°36'O), Provincia de Buenos Aires, 

Argentina (Fig. 1), durante un período de cuatro años entre abril del 2013 y abril del 2017. 

En este sitio, las dunas presentan alturas entre los 30 y 50 metros sobre el nivel del mar, y 

una extensión de entre 200 m y 2 km (Zenuto y Busch 1998). Entre el 5 y 25 % del hábitat 

se encuentra cubierto por gramíneas como Panicum racemosum, Poa lanuginosa, 

Hydrocotyle bonariensis, Calistelgia soldanella y Adesmia incana (Zenuto y Busch 1995). 

Un total de 194 individuos fueron capturados en 13 sitios de muestreo a lo largo del área 

completa de distribución de C. australis, con un promedio de 15 individuos por población. 

Las capturas se realizaron con trampas de captura viva Oneida Victor N°0 (Oneida Victor, 

Eastlane, Ohio), con una protección de goma con el fin de evitar daños sobre los 

individuos. La posición espacial de las capturas fue registrada con un GPS. Se obtuvieron 

muestras de tejido mediante la amputación de la primera falange de un dedo de una de 

las patas posteriores o del extremo de la cola (la experiencia indica que este 

procedimiento no afecta ni la supervivencia ni el desempeño en la excavación de los 

mismos). Las muestras fueron preservadas en etanol al 95 % para las subsecuentes 

extracciones de ADN y análisis genéticos. Luego de la toma de tejido para los análisis 

genéticos, cada individuo fue liberado dentro del mismo sistema de galería en el que 

había sido capturado. El tratamiento de los individuos se realizó teniendo en cuenta las 

pautas de la “American Society of Mammalogists” (Sikes et al. 2016).  
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Figura 1. La Barrera Austral está representada por el polígono negro a lo largo del rango 

de distribución de C. australis en la costa de la provincia de Buenos Aires, Argentina. Los 

triángulos indican los 13 sitios de muestreo en las dunas costeras y las flechas blancas 

indican la ubicación de las principales urbanizaciones. PCO: Pehuen-Có (39°0′S, 

61°36′O); MHO: Monte Hermoso (38°59′S, 61°18′O); SG: Balneario Sauce Grande 

(38°59′S, 61°10′O); ALG: Arroyo Los Gauchos (38°58′S, 60°54′O); LLC: Laguna Los 

Carpinchos (38°56′S, 60°41′O); RQS: Río Quequén Salado (38°54′S, 60°31′O); RET: 

Balneario Reta (38°53′S, 60°19′O); DUN: Dunamar (38°52′S, 60°08′O); CLA: Claromecó 

(38°51′S, 59°59′O); SCA: Balneario San Cayetano (38°43′S, 59°26′O); LAng: Balneario 

Los Ángeles (38°40′S, 59°00′O); NC2: Necochea, Punta Negra (38°37′S, 58°50′O); NC1: 

Necochea, Puerto (38°34′S, 58°42′O). 

 

Extracción de ADN 

El ADN genómico fue aislado del tejido recolectado de cada uno de los individuos 

siguiendo una modificación del protocolo de Miller et al. (1988), el cual involucra un 

tratamiento con SDS (sodio-dodecil-sulfato) y digestión con proteinaza k, precipitación de 

proteínas con NaCl, y una subsiguiente precipitación de ADN con alcohol isopropílico. Las 

extracciones de ADN fueron depositadas con posterioridad en la colección del Laboratorio 

de Biología Molecular del Museo Argentino de Ciencias Naturales y en el IIMyC 

(CONICET, Universidad Nacional de Mar del Plata), en freezers a -70˚C.  
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Amplificación de la reacción en cadena de la polimerasa (PCR) e identificación de 

los microsatélites 

Trece loci de microsatélites desarrollados para las especies argentinas Ctenomys 

haigi (Hai2, Hai4, Hai5, Hai9, Hai10; Lacey et al. 1999) y Ctenomys sociabilis (Soc1, 

Soc2, Soc3, Soc5, Soc6, Soc8; Lacey 2001), y para la especie brasilera/uruguaya 

Ctenomys torquatus (Tor5, Tor9; Roratto et al. 2011) que probaron ser polimórficos en C. 

australis fueron empleados en el análisis. Todos los loci de microsatélites presentaron 

unidades repetitivas (“motif”) de dos pares de bases de longitud (Lacey et al. 1999), a 

excepción del locus Tor5 que presento un motif de 4 pares de bases. Las amplificaciones 

por PCR se realizaron por separado para cada microsatélite, usando oligonucleótidos 

marcados con fluorescencia (SOC1, SOC2, SOC5, SOC6, SOC8, HAI9 y HAI10), y 

oligonucleótidos M13 sin marcar (SOC3, HAI2, HAI4, HAI5, TOR5 y TOR9). En el caso de 

estos últimos, solo el oligonucleótido forward esta marcado con la cola M13, así como 

también los oligonucleótidos fluorescentes. Para el caso de los oligonucleótidos marcados 

con fluorescencia, la amplificación se realizó en un volumen final de 10 µl conteniendo 1 x 

Taq buffer (750 mm Tris-HCl, 200 mM (NH4)2SO4, 0,1% (v/v) Tween 20), 2,5 mM MgCl2, 

0,6 mM dNTPs, 3 pmoles de cada oligonucleótido, 0,45 unidades de ADN Taq polimerasa 

(Fermentas) y 1 μl of ADN. Para los oligonucleótidos M13, las amplificaciones se llevaron 

a cabo en un volumen de reacción de 10 µl conteniendo 1 x Taq buffer (750 mm Tris-HCl, 

200 mM (NH4)2SO4, 0,1% (v/v) Tween 20), 2,5 mM MgCl2, 0,6 mM dNTPs, 0,167 pmoles 

del oligonucleótido forward, 3 pmoles del oligonucleótido reverse, 6 pmoles del 

oligonucleótido fluorescente M13, 0,16 μg/μl de BSA, 0,45 unidades de ADN Taq 

polimerasa (Fermentas) y 1 μl de ADN. Los programas de PCR comprendieron una 

desnaturalización inicial a 94°C durante 5 minutos, seguido de 30 ciclos de 30 segundos a 

94°C, 30 segundos a 54°C (para SOC1, SOC2, HAI9, TOR5 and HAI10), 56ºC (para 

SOC8) o 58ºC (para HAI4, TOR9, HAI5, SOC5, SOC6, SOC3 and HAI2), y 30 segundos a 

72°C. La extensión final se realizó a 72°C durante 5 minutos. Se incluyeron controles 

negativos en todas las PCR. Las reacciones se llevaron a cabo para cada locus por 

separado. Los productos de PCR marcados con fluorescencia fueron analizados con un 

secuenciador de capilares ABI3100 (MACROGEN, Inc., Korea) con el estándar de tamaño 

400HD, y sobre placas de 96 pocillos. En el Anexo 1 se muestran las diferentes 

combinaciones de multiplexing, tamaños relativos de los fragmentos y los fluoróforos 

(HEX, NED y FAM) utilizados en cada caso. La lectura de los picos de microsatélites se 

realizó con el software Geneious 6.0.6 (Kearse et al. 2012). 



 

152 
 

Análisis estadísticos  

Diversidad genética y estructura poblacional 

La diversidad genética fue medida como el número de alelos por locus (At) y por 

sitio de muestreo (A), y la heterocigocidad observada (Ho) y esperara (He; Nei 1978). Los 

análisis de desequilibrio de ligamiento entre pares de loci y posibles desviaciones del 

equilibrio Hardy-Weinberg (EHW) fueron testeados usando ARLEQUIN 3.1 (Excoffier et al. 

2005). Se usaron 10.000 pasos de dememorización y 100.000 iteraciones para la cadena 

de Markov implementado por el método de Guo y Thompson (1992). Se aplicaron 

correcciones secuenciales de Bonferroni para los tests de desequilibrio de ligamiento con 

el fin de corregir por múltiples comparaciones simultáneas (Rice 1989). 

Se evaluó la presencia de alelos nulos, que surgen cuando las mutaciones en el 

sitio de unión de la secuencia de ADN objetivo evitan que uno de los cebadores se pegue, 

lo que resulta en un fallo de amplificación durante la reacción de PCR. Esto puede 

producir que las muestras en estado homocigota no produzcan ninguna amplificación, y 

en estado heterocigota aparezcan como individuos homocigotas para un locus particular 

(Rico et al. 2017). Para evaluar la presencia de alelos nulos con todos los sitios de 

muestreo agrupados se usó Cervus 3.0 (Kalinowski et al. 2007), teniéndose en cuenta un 

umbral de 0,1, frecuencia por encima de la cual se consideró la presencia de alelos nulos. 

Se realizó una reconstrucción filogenética utilizando las distancias genéticas 

propuestas por Bruvo et al. (2004), que se basan en un “modelo mutacional por saltos” en 

el que se incluye la puntuación de repetición alélica. De este modo, se pueden comparar 

estos resultados con los realizados por STRUCTURE, en el cual se asume un “modelo de 

mezcla” con frecuencias alélicas correlacionadas. Esta reconstrucción filogenética se 

obtuvo usando el paquete “poppr” en R (Kamvar et al. 2014).   

La estructura poblacional entre pares de sitios de muestreo fue testeada a partir de 

los RST de Slatkin (1995) usando ARLEQUIN 3.1. Este parámetro tiene en cuenta el 

tamaño de los alelos y asume un modelo mutacional por saltos, constituyendo una medida 

mucho más robusta en comparación a la medida análoga de diferenciación genética FST, 

al considerar poblaciones de tamaño efectivo pequeño (Slatkin 1995).  

Se usó el método bayesiano jerárquico implementado en GESTE 2.0 (Foll y 

Gaggiotti 2006) para estimar los FSTs locales. Este método utiliza la aproximación 

propuesta por Balding y Nichols (1995) para estimar los valores de FST para cada sitio de 

muestreo. Los valores estimados para cada sitio, representan las diferencias genéticas 

que existen entre una población local (o sitio de muestreo) en relación a todas las demás 
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poblaciones o sitios de muestreo (Foll y Gaggiotti 2006). Los valores más altos de FSTs 

denotan una diferenciación más alta de un sitio de muestreo comparado al resto de los 

sitios muestrales como un todo (o el área completa de estudio). Se usaron 10 cadenas 

piloto de 5 x 103 iteraciones para obtener los parámetros de las distribuciones posteriores 

usadas por el algoritmo de las cadenas de Markov con procedimiento de Monte Carlo 

(MCMC). Luego de descartar las primeras 2,5 x 104 iteraciones (burn-in), las estimaciones 

de los valores de FSTs locales fueron obtenidas usando 2 x 107 iteraciones adicionales con 

un intervalo de toma de datos de parámetros de 50. Para chequear la consistencia en las 

estimaciones se trabajó con dos corridas independientes con igual seteo de valores de 

parámetros. 

La partición jerárquica de la variación genética entre grupos de poblaciones 

definidas a priori fue estimada a partir de Análisis Moleculares de la Varianza (AMOVAs) 

usando el ARLEQUIN 3.0. Los AMOVAs fueron corridos considerando 1) los trece sitios 

de muestreo como unidades independientes, y 2) tomando en cuenta las barreras 

naturales y antrópicas más importantes al flujo génico consideradas a priori para esta 

especie (ver Tabla 3). 

Se empleó el programa STRUCTURE 2.3.4 (Pritchard et al. 2000) para estimar el 

número más probable de unidades genéticas independientes (k subpoblaciones) en el 

rango total de distribución de la especie, y asignar a ellas los individuos muestreados. La 

aproximación bayesiana de STRUCTURE agrupa los individuos muestreados en un 

número de agrupamientos probables (K), de forma tal que se busca minimizar las 

desviaciones del equilibrio de H-W y el desequilibrio por ligamiento dentro de cada uno de 

los agrupamientos. El programa utiliza MCMC para estimar la probabilidad posterior de 

que los datos concuerden con la hipótesis de K agrupamientos genéticos. Al mismo 

tiempo calcula el valor de pertenencia (Q) de cada uno de los individuos en cada uno de 

los agrupamientos (dichos valores van de 0 a 1). Se permitió variar a K entre 1 y 15, 

eligiéndose el modelo de frecuencias alélicas correlacionadas y el modelo de genotipos 

mezclados (el cual contempla cierto grado de admixia) según lo sugerido por los 

creadores del software para poblaciones relacionadas (Falush et al. 2003). Se realizaron 5 

corridas independientes para cada valor de K. De forma preliminar se observó que las 

corridas mostraron buena convergencia de las cadenas después de 1,5 x 105 iteraciones. 

Por lo tanto, se usó este valor de iteraciones como burn-in y se basaron las estimaciones 

en 1,5 x 105 iteraciones adicionales. La selección del número más probable de K se basó 

en los métodos de Pritchard y Wen (2003) y el método propuesto por Evanno et al. 
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(2005). Se utilizó un valor umbral de 0,7 como valor de corte para la asignación de 

individuos a poblaciones. El conjunto de individuos que presentaron valores por debajo de 

este umbral, fueron analizados con el test de exclusión implementado por GENECLASS 

(Cornuet et al. 1999), permitiendo determinar si los mismos pudieron haberse originado en 

poblaciones no muestreadas. Para esto, utilizamos el método bayesiano reportado por 

Rannala y Mountain (1997) y el algoritmo de simulación descrito por Paetkau et al. (2004), 

ambos implementados en GENECLASS. Según lo sugerido por Paetkau et al. (2004), 

utilizamos un valor umbral de exclusión de 0,01. 

En función de examinar la historia demográfica en cada sitio de muestreo se utilizó 

el programa 2MOD (Ciofi et al. 1999). La probabilidad de que dos alelos sean idénticos 

por descendencia es descripta a partir de la distribución de frecuencias de los valores F, 

los cuales pueden ser interpretados como una medida relativa del efecto de la deriva 

genética y la dispersión sobre localidades individuales (Ciofi et al. 1999). Se corrieron 1 x 

106 iteraciones de la MCMC, siendo que el 10% de los datos iniciales fueron descartados 

en función de obtener una distribución posterior confiable de F. Se llevaron a cabo dos 

corridas independientes para corroborar la consistencia de las estimaciones. 

Además, a partir de un modelo lineal generalizado (MLG) implementado en 

GESTE, se evaluó la asociación entre la estructura poblacional (FSTs locales) y distintos 

factores ambientales que denotan la posición y conectividad geográfica de los sitios de 

muestreo. Las probabilidades posteriores asociadas con cada factor ambiental, permiten 

identificar aquellos más influyentes en la estructuración genética poblacional. Se analizó 

los efectos de 10 variables ambientales sobre la estructura genética de C. australis. Dos 

de estas variables describen la posición geográfica de los sitios de muestreo. La -Longitud 

geográfica- en coordenadas UTM se incluyó entre estas variables. Dada la distribución 

lineal de esta especie en las dunas costeras, se incluyó un factor que controla el efecto de 

la posición geográfica de los sitios de muestreo. Así, para cada localidad muestreada se 

calculó la -Distancia media a otros sitios de muestreo-. Para caracterizar la matriz del 

paisaje alrededor de los sitios de muestreo, se usaron ocho variables derivadas de un 

modelado de hábitat potencial obtenido con MaxEnt 3.4.1 (Phillips et al. 2006). Los 

detalles del seteo de MaxEnt y las variables ambientales implementadas para el 

modelado se describen en Anexo 2. Posteriormente, a partir de un área artificial 

delimitada por un rectángulo de 20 km de largo por ocho km de ancho (ancho total de la 

barrera de dunas), evaluamos las siguientes variables: -Área de hábitat optimo (ha)-, -

Área de hábitat no optimo (ha)-, -Tamaño medio del parche de hábitat optimo (ha)-, -
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Desvío estándar del tamaño de parche de hábitat optimo (ha)-, -Número de parches de 

hábitat optimo- , Distancia euclideana al vecino más cercano (m)- y  -Conectividad entre 

parches de hábitat óptimo (%)-. Todas estas variables fueron obtenidas usando el 

software Fragstats 4.2.1 (McGarigal et al. 2012). La Conectividad, de acuerdo con 

McGarigal et al. (2002), representa la cantidad de uniones funcionales entre los parches 

correspondientes al mismo tipo de hábitat, donde cada par de parches están conectados 

de acuerdo a un criterio de distancia específico.  

        [
∑      
   

   (    )
 

] (   ) 

  

Aquí, cijk representa la unión entre el parche j y k (0= no unido, 1= unido) para el 

tipo de parche i, basado en una distancia umbral específica, y ni es el número de parches 

en el paisaje correspondiente al tipo de parche i. Se usó un valor de distancia de 400 

metros, la cual corresponde a la distancia de dispersión media estimada para roedores 

con tamaños corporales similares a C. australis (Sutherland et al. 2000). Finalmente, se 

incluyó la variable –Ancho de la barrera Austral-, que se midió como la distancia 

euclidiana entre los límites transversales de la barrera de dunas correspondiente a cada 

sitio de muestreo. El seteo de los distintos parámetros de GESTE fue el mismo que el 

realizado para la estimación de los FST locales. Se realizó una correlación de Pearson 

para evaluar la asociación entre los FST locales y los valores de factores ambientales 

significativos.  

 

Patrón de aislamiento por distancia 

La puesta a prueba de un patrón de aislamiento por distancia (PAD) fue llevada a 

cabo a partir de un test de Mantel (Mantel 1967), en donde se correlacionaron las 

distancias genéticas (RSTs pareados) y las distancias geográficas lineales entre pares de 

sitios de muestreo. Típicamente se espera que especies con habilidades dispersivas 

limitadas y que han permanecido un tiempo suficiente en equilibrio entre deriva genética y 

migración presenten un PAD (Wlasiuk et al. 2003; Mora et al. 2006, 2016). Para 

corroborar si nuestros datos se justan a un modelo de equilibrio entre deriva genética local 

y flujo génico (necesario para el establecimiento de un PAD) se usó el programa 2MOD 

(Ciofi et al. 1999), que calcula las probabilidades relativas de dos modelos de estructura 

de la población. Estos modelos de estructura poblacional tienen en cuenta 1) equilibrio 
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entre deriva y migración, o 2) un modelo de deriva pura. En la primera situación, equilibrio 

entre deriva y migración, las frecuencias de alelos en las poblaciones actuales han sido el 

resultado de un equilibrio entre el flujo de genes y deriva genética local. Por otro lado, un 

modelo de deriva genética pura, toma en consideración que las frecuencias alélicas en 

cada localidad fueron formadas puramente por cambios aleatorios, siendo que el efecto 

de la dispersión entre las poblaciones habría sido insignificante. 2MOD utiliza el 

procedimiento de MCMC para comparar las probabilidades relativas de los dos escenarios 

posibles. La simulación de MCMC se ejecutó para 1 x 106 iteraciones, descartándose el 

10% inicial de los datos (burn-in). Se verificó la consistencia de las estimaciones mediante 

dos corridas independientes. 

 

Tasas de migración históricas y contemporáneas 

 Para estimar los patrones de flujo génico a corto plazo (entre las últimas tres y 

cinco generaciones) se utilizó BAYESASS 3.0 (Wilson y Rannala 2003). Este programa, 

basado en un enfoque bayesiano de MCMC, utiliza un método de asignación genética sin 

hacer suposiciones de equilibrio genético para estimar las tasas de migración recientes, 

por lo que resulta más apropiado para estimar las tasas de dispersión a corto plazo 

(Paetkau et al. 2004). La tasa de migración m (i, j) representa la fracción de individuos en 

la población i que son migrantes derivados de la población j (por generación); asume que 

una parte de los alelos de un individuo se origina a partir de un único migrante que 

alcanzó la generación actual (o pasada; Wilson y Rannala 2003). Este método asume que 

las tasas de migración entre poblaciones pueden ser asimétricas, siendo constantes 

durante períodos cortos de tiempo (pocas generaciones); estas tasas de migración 

también son pequeñas (Wilson y Rannala 2003). Aunque BAYESASS asume equilibrio de 

ligamiento entre diferentes loci, permite desviaciones en las proporciones de Hardy-

Weinberg al introducir un parámetro de endogamia adicional (F). Se ejecutó un total de 20 

millones de iteraciones de MCMC, descartando los primeros 5 millones como burn-in, y 

muestreando cada 1.000 iteraciones la MCMC. Se usaron varios valores delta para las 

tasas de migración (m), las frecuencias alélicas (P) y los valores de endogamia (F), y se 

evaluó la convergencia de las cadenas realizando múltiples corridas con diferentes 

semillas aleatorias iniciales. Cuando se obtuvo las tasas de aceptación recomendadas por 

los autores del programa (entre 20% y 40%), se realizaron cinco corridas independientes 

(cada una con valores de semillas diferentes) con la misma configuración que la realizada 

anteriormente. Luego, se evaluó la convergencia para cada corrida con TRACER 1.6.0 
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(Rambaut et al. 2014) y se seleccionó la corrida con la desviación bayesiana más baja 

[ver Spiegelhalter et al. (2002) y Faubet et al. (2007) para más detalles].  

 Para estimar los patrones de flujo génico a largo plazo, se utilizó MIGRATE 3.6.11 

(Beerli y Felsenstein 2001; Beerli 2006). Este programa utiliza la teoría coalescente y las 

técnicas de MCMC para estimar dos parámetros a partir de los datos de microsatélites, θ 

y M; θ representa un estimador del tamaño efectivo de la población (4Neµ, para ADN 

nuclear), y M representa la tasa de inmigración  escalada por mutación (m/µ). Este 

enfoque basado en la coalescencia resulta adecuado para estimar las tasas de migración 

sobre miles de años o 4Ne generaciones en el pasado (Beerli 2008). Debido a que C. 

australis presenta una distribución lineal en el sureste de la provincia de Buenos Aires, y 

teniendo en cuenta su baja tasa de dispersión (propia de estos roedores subterráneos), se 

analizó un modelo de migración “stepping-stone”, donde M se estimó solo para los sitios 

de muestreo vecinos. Se asumió que los datos siguen un modelo de mutación de 

movimiento Browniano. Siguiendo las recomendaciones del autor de MIGRATE 3.6.11 

(Peter Beerli comm. Pers.), las primeras ejecuciones de los datos se realizaron usando 

FST para encontrar los parámetros iniciales, y los resultados de estas ejecuciones se 

usaron como parámetros de inicio para las ejecuciones posteriores. Las distribuciones se 

estimaron mediante el método bayesiano, ejecutando cinco réplicas, cada una con cuatro 

cadenas de calentamiento a temperaturas de 1, 1,5, 3 y 10.000 para aumentar la 

eficiencia de MCMC, con un incremento de muestreo de 100, con 5.000 pasos registrados 

y un burn-in de 100.000. Debido a que las estimaciones de los parámetros de la corrida 

final fueron similares a los resultados de las corridas más cortas, se asumió convergencia 

para la corrida final (Chiucchi y Gibbs 2010). Para comparar las estimaciones de 

MIGRATE y BAYESASS, se procedió a convertir las estimaciones de M de MIGRATE en 

proporción de migrantes (m) de las poblaciones mediante la fórmula m = M µ, donde µ = 5 

x 10-4 (tasa de sustitución común de microsatélites asumida para vertebrados; ver Waples 

y Do 2010). Finalmente, se realizó una prueba de correlación de Pearson para verificar 

una probable asociación entre los valores de m contemporáneos (BAYESASS) e 

históricos (MIGRATE).  

 Además, para aquellos individuos con valores de Q inferiores a 0,7, se evaluó la 

probabilidad de que sean migrantes de primera generación provenientes de una población 

cercana a los sitios donde fueron muestreados. Se emplearon dos programas distintos 

para llevar a cabo los análisis de "Migrantes de primera generación". En primer lugar, se 

usó GENECLASS empleando el método basado en frecuencia reportado por Paetkau et 
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al. (1995) y el algoritmo de simulación descrito por Rannala y Mountain (1997). Este 

método calcula un porcentaje de probabilidad de la población donde se muestreó al 

individuo, sobre el valor de probabilidad más alto entre todas las poblaciones 

muestreadas, incluida la población donde se muestreó al individuo (Paetkau et al. 2004). 

Se determinaron los valores de probabilidad simulando 10.000 individuos, con un umbral 

de exclusión de 0,01 (Paetkau et al. 2004). En segundo lugar, se usó BAYESASS (Wilson 

y Rannala 2003) que emplea un método bayesiano sin asumir equilibrio, obteniéndose las 

probabilidades posteriores de ascendencia para cada individuo. Se ejecutó un total de 2 x 

107 iteraciones de MCMC, descartando las primeras 5 x 106 iteraciones como burn-in y 

muestreando la cadena cada 1.000 generaciones. 

 

Dispersión sesgada al sexo 

La probabilidad de pertenencia de cada individuo a cada uno de los agrupamientos 

genéticos inferidos a partir del STRUCTURE, puede ser interpretado como el porcentaje 

del genoma del individuo que puede ser asignado a cada uno de dichos agrupamientos 

(Chen et al. 2007). Diferencias significativas entre estos valores testeados por sexo 

pueden ser consideradas como evidencia de filopatría o dispersión sesgada al sexo. Así, 

en base a los resultados de los agrupamientos, se generaron categorías de pertenencia 

(Q) en ambos sexos, comparándose la proporción de machos y hembras presentes en 

cada una de ellas, a nivel local y con el conjunto de las muestras. 

Además, inferencias sobre patrones de dispersión sesgado al sexo fueron 

testeados con el uso de cuatro índices estadísticos calculados con el uso del programa 

Fstat 2.9.3.2 (Goudet 2001). Los primeros dos corresponden a los descriptores globales 

tradicionales de estructura poblacional, FIS y FST (Weir y Cockerham 1984); y los otros dos 

están basados en la asignación de genotipos individuales (índices de asignación, AI): la 

media del índice de asignación corregido (mAIc), y la varianza de AIc (vAIc; Favre et al. 

1997).  

Según Favre et al. (1997), los índices de asignación establecen la probabilidad que 

un genotipo individual pueda ocurrir en la población en la cual fue muestreado. Los 

índices de asignación de individuos son estandarizados para eliminar el efecto de la 

población. Así, los valores de índices de asignación corregidos (AIc) son calculados 

sustrayendo el índice de asignación medio para una población dada del índice de 

asignación del individuo, con una trasformación logarítmica para evitar errores de 

redondeo con números muy bajos. De esta forma, la distribución de los AIc resulta 
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centrada en 0. Un valor positivo indica que un genotipo particular es más probable de 

ocurrir que el promedio de su muestra (mayor probabilidad de ser un individuo residente), 

mientras que un valor negativo indica que un genotipo es menos probable que su 

promedio (mayor probabilidad de ser un dispersante). A causa de que los migrantes 

tienden a tener valores de AIc más bajos que los residentes, y teniendo en cuenta una 

dispersión sesgada al sexo, se espera que los individuos del sexo que realicen 

movimientos dispersivos a mayores distancias presenten un valor de mAIc más bajo y 

vAIc más amplio que individuos del sexo filopátrico. El nivel de significancia de cada uno 

de estos índices fue testeado para cada sexo por un método de randomización  

implementado por el Fstat (Goudet 2001).  

Por otro lado, en presencia de dispersión sesgada al sexo, se espera que los 

individuos del sexo dispersante presentes valores más bajos de FIS que el sexo más 

filopátrico (ver Goudet 2001).  

 

Resultados 

Alelos nulos, equilibrio de Hardy–Weinberg, desequilibrio de ligamiento y 

variabilidad genética  

Todos los loci mostraron frecuencias significativas de alelos nulos con un nivel de 

corte superior a 0,1 cuando se agruparon todos los sitios de muestreo. Rico et al. (2017) 

sugirieron que las altas frecuencias de alelos nulos observados en varios estudios de 

diferentes vertebrados e invertebrados, no parecen tener un efecto significativo en las 

estimaciones de los parámetros genéticos de la población evaluados a partir de loci de 

microsatélites. Sin embargo, debe tenerse en cuenta que los valores considerados en 

este estudio se encontraron al límite del valor umbral. Según Kalinowski et al. (2007) y 

Rico et al. (2017), una alta probabilidad de presencia de alelos nulos puede deberse a la 

estructura genética endogámica presente en las poblaciones, y no a la falta de 

amplificación sistemática de alelos. Mora et al. (2010) reportaron, para  C. australis a una 

escala espacial pequeña, niveles más bajos de polimorfismo para los mismos loci que los 

estudiados aquí, pero con probabilidades más bajas de presencia de alelos nulos. En este 

estudio, el nivel de polimorfismo obtenido para la mayoría de los loci fue similar en 

comparación con otros estudios de diferentes especies de Ctenomys (por ejemplo, 

Wlasiuk et al. 2003). Tomando en consideración lo anterior, es que ninguno de ellos fue 

descartado en los análisis posteriores.  
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Ninguna comparación pareada entre loci mostró desequilibrio de ligamiento, 

sugiriendo así que los 13 loci presentan una herencia independiente. Solo 20 casos de un 

total de 169, producto de las comparaciones entre los 13 loci y los 13 sitios de muestreo, 

mostraron desviaciones significativas del equilibrio de Hardy-Weinberg: SOC2 en NC1, 

NC2, CLA y DUN, SOC6 en NC1, NC2, SCA, DUN, RQS y LLC, SOC5 en LAng y RQS, 

HAI4 en NC2, SCA, RQS y PCO, TOR9 en LAng y HAI5 en NC2, LLC y ALG (Tabla 1; las 

abreviaturas de los sitios de muestreo se muestran en la Fig.1). Todas estas desviaciones 

fueron causadas por un exceso de homocigotos.  

Los parámetros de diversidad genética para cada sitio de muestreo se muestran 

en el Tabla 1. Las frecuencias alélicas de los microsatélites se muestran en el Anexo 3. 

Los loci utilizados en este estudio mostraron un número total de alelos por locus de entre 

cuatro (TOR 9) y 14 (HAI4) (Anexo 3), mientras que el promedio por locus fue de 8,77 

alelos. En general, nuestros resultados mostraron niveles moderados de polimorfismo 

para todos los loci analizados. Todos los sitios de muestreo tenían al menos 11 loci 

polimórficos. Se observó, en general, un incremento de la riqueza de alelos hacia el 

suroeste de la distribución de la especie; NC1 y CLA presentaron los niveles más bajos 

(1,77 y 2,08, respectivamente), mientras que ALG y MHO presentaron los niveles más 

altos (3,44 y 3,42, respectivamente). La riqueza alélica por localidad para todos los loci y 

la riqueza alélica media por localidad se muestran en el Anexo 4. 
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Tabla 1. Parámetros de diversidad genética de C. australis. N: número de individuos por población (ubicado entre paréntesis contiguo a cada 

localidad); At: número de alelos por locus; Ni: número de alelos por población de cada loci; Ho: heterocigosidad observada; He: esperaba 

heterocigosidad. Se muestran las desviaciones significativas entre los niveles de heterocigocidad observados y esperados. * P <0,05. 

Sitios de 

muestreo (N) 

NC1 (12)  NC2 (20)  LAng (12)  SCA (13)  CLA (17) 

Loci At Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He 

SOC 1 6 1 0 0  1 0 0  2 0,42 0,43  4 0,77 0,74  4 0,59 0,72 

SOC 2 12 3 0* 0,30  7 0,55* 0,74  5 0,67 0,69  6 0,54 0,69  3 0,18* 0,55 

SOC 3 12 2 0,58 0,49  5 0,55 0,57  5 0,58 0,55  6 0,77 0,77  2 0,35 0,30 

SOC 6 10 2 0* 0,16  2 0* 0,10  2 0,08 0,08  3 0,31* 0,49  3 0,18 0,17 

HAI 2 7 3 0,42 0,36  2 0,10 0,10  2 0,50 0,39  2 0,50 0,52  1 0 0 

SOC 5 10 2 0,33 0,46  4 0,55 0,53  3 0,42* 0,62  2 0,08 0,08  2 0,53 0,40 

SOC 8 7 2 0,5 0,46  3 0,55 0,56  3 0,50 0,41  3 0,46 0,57  1 0 0 

HAI 4 14 1 0 0  2 0* 0,10  2 0,09 0,09  4 0,23* 0,62  4 0,71 0,69 

HAI 9 9 2 0,08 0,23  2 0,30 0,47  3 0,45 0,51  3 0,77 0,67  3 0,41 0,35 

TOR 5 8 2 0,08 0,08  2 0,15 0,22  2 0,50 0,39  2 0,31 0,37  2 0,18 0,17 

TOR 9 4 2 0,5 0,46  2 0,45 0,48  4 0,50* 0,68  2 0,46 0,37  2 0,53 0,51 

HAI 5 7 2 0,33 0,52  5 0,40* 0,57  2 0,17 0,17  2 0,46 0,52  2 0,47 0,43 

HAI 10 8 2 0,08 0,08  3 0,4 0,54  2 0,60 0,47  2 0,38 0,51  2 0,29 0,34 

Media 8,77 2,2 0,26 0,33  3,2 0,33 0,41  2.8 0,42 0,42  3,1 0,46 0,53  2,6 0,40 0,42 

 

Sitios de 

muestreo (N) 
DUN (16)  RET (17)  RQS (17)  LLC (14)  ALG (15) 

Loci At Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He 

SOC 1 6 3 0,50 0,57  2 0,41 0,45  5 0,82 0,75  5 0,64 0,69  3 0,47 0,55 

SOC 2 12 5 0,44* 0,76  3 0,65 0,53  5 0,53 0,66  7 0,86 0,81  7 0,93 0,81 

SOC 3 12 2 0,06 0,06  4 0,81 0,75  3 0,65 0,60  3 0,38 0,52  5 0,73 0,73 

SOC 6 10 5 0,25* 0,47  4 0,35 0,47  4 0,35* 0,48  4 0,29* 0,55  5 0,53 0,53 
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HAI 2 7 3 0,38 0,40  1 0 0  1 0 0  2 0,27 0,25  3 0,46 0,52 

SOC 5 10 4 0,69 0,65  4 0,65 0,58  5 0,65* 0,75  5 0,57 0,62  4 0,53 0,56 

SOC 8 7 1 0 0  3 0,65 0,49  3 0,47 0,51  4 0,57 0,68  3 0,47 0,43 

HAI 4 14 5 0,56 0,59  6 0,59 0,62  7 0,53* 0,71  6 0,71 0,74  6 0,67 0,73 

HAI 9 9 4 0,63 0,58  3 0,76 0,67  6 0,88 0,78  4 0,38 0,62  6 0,73 0,68 

TOR 5 8 3 0,63 0,66  4 0,82 0,75  6 0,59 0,74  6 0,79 0,75  6 0,87 0,83 

TOR 9 4 2 0,19 0,27  1 0 0  2 0,06 0,06  2 0,14 0,14  2 0,40 0,46 

HAI 5 7 2 0,31 0,42  2 0,35 0,30  2 0,29 0,26  4 0,36* 0,71  4 0,53* 0,63 

HAI 10 8 4 0,44 0,60  4 0,76 0,61  4 0,71 0,75  4 0,38 0,34  4 0,47 0,68 

Media 8,77 3,5 0,42 0,50  3,5 0,62 0,56  4,3 0,54 0,59  4,3 0,49 0,57  4,5 0,60 0,63 

 

Sitios de 

muestreo (N) 
SG (12)  MHO (9)  PCO (20)         

Loci At Ni Ho He  Ni Ho He  Ni Ho He         

SOC 1 6 3 0,42 0,36  3 0,67 0,66  2 0,30 0,26         

SOC 2 12 6 1,00 0,84  4 0,56 0,60  4 0,70 0,71         

SOC 3 12 2 0,25 0,34  6 0,78 0,68  3 0,74 0,67         

SOC 6 10 4 0,50 0,73  3 0,67 0,66  5 0,50 0,57         

HAI 2 7 3 0,50 0,58  1 0 0  5 0,47 0,51         

SOC 5 10 2 0,33 0,52  4 0,78 0,73  6 0,50 0,46         

SOC 8 7 4 0,50 0,68  5 0,67 0,77  5 0,80 0,70         

HAI 4 14 7 0,67 0,85  5 0,44 0,48  6 0,55* 0,77         

HAI 9 9 5 0,83 0,71  5 0,67 0,73  5 0,60 0,61         

TOR 5 8 5 0,75 0,72  6 0,78 0,72  5 0,60 0,71         

TOR 9 4 2 0,50 0,51  2 0,22 0,21  1 0 0         

HAI 5 7 4 0,50 0,57  4 0,78 0,67  4 0,70 0,58         

HAI 10 8 4 0,83 0,74  6 0,67 0,78  3 0,65 0,64         

Media 8,77 3,9 0,58 0,63  4,4 0,64 0,64  4,4 0,59 0,60         
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Estructuración genética poblacional 

Los resultados obtenidos a partir de la reconstrucción filogenética utilizando las 

distancias genéticas de Bruvo (Bruvo et al. 2004), mostraron 11 unidades genéticas a 

partir de los 13 sitios de muestreo originales, con NC1-NC2 y RQS-LLC como grupos 

únicos (ver Anexo 5).  

La mayoría de las comparaciones pareadas de RST mostraron diferencias 

significativas, a excepción del par RQS/LLC que presentan una distancia de 15 km entre 

ellos (Tabla 2). Los valores de RST variaron entre 0,04 (entre RQS y LLC) y 0,79 (entre 

NC1 y CLA). NC1/CLA y NC2/CLA fueron los sitios de muestreo más diferenciados, 

mientras que RQS/LLC y DUN/RET resultaron ser las que presentaron menor 

diferenciación (Tabla 2). 

Los valores locales de FST estimados con GESTE se muestran en la Figura 3. Las 

localidades del noreste del rango de distribución de la especie (desde NC1 hasta RET) 

mostraron los valores locales de FST más altos, lo que sugiere un mayor grado de 

aislamiento en relación con las localidades del suroeste (desde RQS hasta PCO ), que 

presentaron valores más bajos y similares entre sí (Tabla 2). 

Sin considerar agrupamientos poblacionales definidos a priori, el AMOVA mostró 

una alta diferenciación genético-poblacional (ΦST = 0,38, p < 0,001; Tabla 3). Por otro 

lado, ningún nivel de agrupamiento poblacional considerando diferentes tipos de barreras 

naturales y antrópicas, mostró una diferenciación mayor que para el caso particular en 

donde las barreras no fueron tenidas en cuenta. Solo cuando los sitios de muestreo 

fueron agrupados en ocho grupos (considerando los ríos, arroyos y las urbanizaciones 

más grandes), la diferenciación poblacional fue casi tan alta como el caso particular en el 

que no se consideraron las barreras (ΦCT = 0,29, p <0,001, Tabla 3). Esta situación 

sugiere que el 29% de la divergencia poblacional (esas diferencias no tienen en cuenta 

las poblaciones divididas en grupos) es explicado por las barreras como ríos y 

urbanizaciones. De hecho, las diferencias entre poblaciones en diferentes regiones son 

responsables de prácticamente toda la diferenciación entre poblaciones. Además, el Río 

Quequén Salado parece explicar al menos el 15% de la variación total entre poblaciones. 
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Tabla 2. Estimaciones de los RST pareados (Slatkin 1995) entre los sitios de muestreo para C. australis. También se muestran las 

estimaciones de FST locales entre cada sitio de muestreo. Los valores entre paréntesis corresponden al intervalo de probabilidad 

posterior más alto del 95%. Las abreviaturas para los sitios de muestreo se definen en la figura 1.* P < 0,001. 

 

 NC1 NC2 LAng SCA CLA DUN RET RQS LLC ALG SG MHO PCO FST Local 

NC1 
-             0,64 (0,519-0,763) 

NC2 0,16* -            0,47 (0,365-0,577) 

LAng 0,36* 0,29* -           0,47 (0,361-0,589) 

SCA 0,27* 0,31* 0,15* -          0,40 (0,292-0,501) 

CLA 0,79* 0,76* 0,72* 0,62* -         0,55 (0,440-0,671) 

DUN 0,29* 0,21* 0,27* 0,23* 0,48* -        0,39 (0,292-0,490) 

RET 0,39* 0,27* 0,33* 0,28* 0,68* 0,13* -       0,39 (0,288-0,493) 

RQS 0,39* 0,36* 0,37* 0,22* 0,50* 0,17* 0,15* -      0,25 (0,178-0,334) 

LLC 0,41* 0,37* 0,40* 0,26* 0,48* 0,18* 0,16* 0,04 -     0,21 (0,143-0,285) 

ALG 0,49* 0,50* 0,46* 0,33* 0,50* 0,33* 0,36* 0,15* 0,21* -    0,22 (0,151-0,290) 

SG 0,52* 0,56* 0,51* 0,45* 0,52* 0,41* 0,47* 0,39* 0,37* 0,31* -   0,27 (0,185-0,348) 

MHO 0,50* 0,54* 0,45* 0,36* 0,46* 0,35* 0,39* 0,28* 0,25* 0,14* 0,17* -  0,22 (0,146-0,298) 

PCO 0,50* 0,54* 0,41* 0,34* 0,43* 0,41* 0,44* 0,31* 0,34* 0,15* 0,31* 0,16* - 0,28 (0,204-0,360) 
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Junto con las comparaciones RST, la diferenciación entre los sitios de muestreo se 

relacionó en cierta medida con un patrón regional, por el cual no se puede descartar el 

efecto histórico de las diferentes barreras (naturales y antrópicas). 

El análisis Bayesiano utilizando STRUCTURE identificó claramente sub-

estructuración poblacional dentro del área de muestreo; el logaritmo de la probabilidad de 

los datos [LnP (D)] en función del número de agrupamientos genéticos K alcanzó un pico 

para K = 11 (Anexo 6), aunque el valor Δk más alto se obtuvo para K = 2 utilizando el 

método de Evanno (Anexo 6). Para K = 2 y K = 11, todas las corridas produjeron 

soluciones de agrupamiento idénticas con valores similares de pertenencia (Q) para 

todos los individuos. Los resultados de STRUCTURE revelaron, para ambas soluciones 

de agrupamiento, una estructura poblacional fuerte: el 100% y el 93,3% de los individuos, 

para K = 2 y K = 11 respectivamente, fueron asignados a la localidad en la que se 

tomaron las muestras. Por lo tanto, se consideran estos dos posibles niveles de 

agrupamiento como los escenarios más probables de subdivisión poblacional. Bajo la 

hipótesis de K = 2, se definieron como dos grupos las poblaciones del noreste y las del 

suroeste, lo que indicaría una diferenciación importante a ambos lados del río Quequén 

Salado (Fig. 2a). Para K = 11, casi todos los sitios de muestreo constituyeron grupos 

genéticos independientes, excepto los pares NC1-NC2 y LLC-RQS (Fig. 2b). Este 

resultado está fuertemente respaldado por aquellos obtenidos a partir de los análisis de 

las estimaciones pareadas de RST y las tasas de migración. Debe destacarse que NC1 y 

NC2 (distanciados por 12,5 km) ubicados en el extremo noreste del rango de distribución 

de la especie, posiblemente mantengan niveles importantes de flujo genético histórico. La 

misma situación se daría también para LLC y RQS (distanciados por 13 km), que 

mantuvieron altos niveles de admíxia constituyendo un único grupo genético (Fig. 2b).  

Hubo 13 individuos que no fueron asignados a ningún grupo genético teniendo en 

cuenta el valor umbral de Q> 0,7; dos de estos eran de LLC, dos de ALG y nueve de 

MHO. Estos 13 individuos no pertenecieron a ninguno de los 11 grupos según la prueba 

de exclusión de GENECLASS y, en consecuencia, se los consideró migrantes 

provenientes de poblaciones no muestreadas.  
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Table 3. Análisis jerárquico de la varianza molecular (AMOVA) usando la suma de las 

diferencias de cuadrados de las estimaciones de RST para los datos de microsatélites 

(Slatkin 1995).  

Fuente de variación Nivel de subdivisión ΦCT P ΦST P 

Dos regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado 

NC1-NC2-LAng-SCA-CLA-DUN-

RETRQS-LLC-ALG-SG-MHO-PCO 
0,15 <0,01 0,42 <0,001 

Tres regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado y el Arroyo Sauce Grande  

NC1-NC2-LAng-SCA-CLA-DUN-

RETRQS-LLC-ALGSG-MHO-PCO 
0,20 <0,001 0,42 <0,001 

Tres regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado y el Arroyo Cristiano Muerto   

NC1-NC2-LAng-SCA][CLA-DUN-

RETRQS-LLC-ALG-SG-MHO-PCO 
0,15 <0,01 0,41 <0,001 

Tres regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado y el Arroyo Claromecó   

NC1-NC2-LAng-SCA-CLA][DUN-

RETRQS-LLC-ALG-SG-MHO-PCO 
0,11 <0,05 0,40 <0,001 

Cuatro regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado, Arroyo Sauce Grande y el Arroyo 

Cristiano Muerto 

NC1-NC2-LAng-SCA  

CLA-DUN-RETRQS-LLC-ALG SG-

MHO-PCO 

0,20 <0,001 0,40 <0,001 

Cinco regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado, Arroyo Sauce Grande, Arroyo 

Cristiano Muerto y el Arroyo Claromecó 

NC1-NC2-LAng-SCA  

CLADUN-RETRQS-LLC-ALG SG-

MHO-PCO 

0,25 <0,001 0,40 <0,001 

Siete regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado, Arroyo Sauce Grande, Arroyo 

Cristiano Muerto, Arroyo Claromecó y las 

urbanizaciones (Necochea, Claromecó y 

Monte Hermoso) 

NC1NC2-LAng-SCA  

CLADUN-RETRQS-LLC-ALGSG 

MHO-PCO 

0,27 <0,001 0,40 <0,001 

Ocho regiones limitadas por el Río Quequén 

Salado, Arroyo Sauce Grande, Arroyo 

Cristiano Muerto, Arroyo Claromecó, delta del 

Arroyo Los Gauchos y las urbanizaciones 

(Necochea, Claromecó y Monte Hermoso) 

NC1NC2-LAng-SCA  

CLADUN-RETRQS-LLC][ALGSG 

MHO-PCO 

0,29 <0,001 0,39 <0,001 

Sin agrupamientos de los sitios de muestreo 

NC1NC2LAngSCA 

CLADUNRETRQSLLCALGSG 

MHOPCO 

  0,38 <0,001 

Los niveles respectivos de subdivisión se muestran entre corchetes. Las abreviaturas 

para los sitios de muestreo se definen en la figura 1. 
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 La distribución de frecuencias de los valores de F en el noreste de la barrera (de 

NC1 a RET) presentó valores medios más altos que las localidades del suroeste (de RQS 

a PCO; Anexo 7). Estos resultados indicaron que los sitios de muestreo del noreste han 

sufrido un efecto más fuerte de deriva génica que los sitios de muestreo del suroeste. En 

coincidencia con los valores locales de FST obtenidos con GESTE, los sitios de muestreo 

del suroeste mostraron valores medios más bajos de F, denotando mayores niveles 

históricos de flujo génico entre ellos.  

 

 

Figura 2. Probabilidades de asignación (Q) para los diferentes grupos genéticos 

identificados por STRUCTURE considerando ambas hipótesis de K, K = 2 (a) y K = 

11 (b). Cada individuo está representado por una barra vertical y cada sitio de 

muestreo está etiquetado como en la figura 1, separado por líneas negras. 
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 El resultado obtenido con MaxEnt mostró un muy buen desempeño (ver Anexo 8). 

A partir de un modelo lineal generalizado (MLG) implementado en GESTE, evaluamos la 

asociación entre la estructura poblacional (FST local) y los factores que denotan 1) la 

posición geográfica de los sitios de muestreo y 2) las variables descriptivas del paisaje. 

Los modelos que consideraron los factores -Longitud geográfica- y -Ancho de la Barrera 

Austral- fueron los que mejor explicaron la estructura poblacional de C. australis. Las 

probabilidades posteriores de estos factores fueron más altas que las obtenidas por el 

modelo nulo (para más detalles sobre el resultado de este análisis consulte el Anexo 8). 

Los valores de aquellos factores que tuvieron un efecto significativo en la estructura 

genética poblacional se detallan en Anexo 9. 

 Las variables -Longitud Geográfica- y -Ancho de la Barrera Austral- (G1 y G2 

respectivamente, Anexo 9) se correlacionaron significativamente con los FST locales (G1: 

R = 0,83, P <0,001; G2: R = -0,83, P < 0,001, Fig. 4). Estos resultados indican que el 

grado de aislamiento poblacional depende, en parte, de la ubicación geográfica de los 

sitios de muestreo: las poblaciones del noreste presentaron un mayor grado de 

aislamiento poblacional (los valores más altos de FST). 
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Figura 3. Se muestran los valores de FST locales (línea negra) y su correspondiente 

intervalo de confianza del 95% calculado con GESTE (Foll y Gaggiotti 2006). La línea 

punteada en la figura indica la presencia del Río Quequén Salado.  
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Figura 4. Se muestra la relación entre los FST locales en relación con la Longitud 

geográfica y el Ancho de la Barrera Austral. 

 

Patrón de aislamiento por distancia 

 De acuerdo con los resultados de STRUCTURE, se identificaron 11 unidades 

genéticas a partir de los 13 sitios de muestreo originales (Fig. 2b). Los resultados de 

BAYESASS también respaldan la hipótesis de 11 unidades genéticas, mostrando un 

mayor grado de flujo génico entre los dos pares de sitios de muestreo que STRUCTURE 

reconoce como poblaciones (ver más abajo los resultados de BAYESASS). Por lo tanto, 

el test de Mantel se realizó considerando 11 poblaciones (unidades genéticas). Los 

resultados del mismo mostraron una asociación significativa entre las estimaciones 

pareadas de RST y las distancias geográficas lineales entre las poblaciones (R = 0,47, 

P<0,01; Fig. 5). De este modo, la diferenciación genética en C. australis es consistente 

con un patrón de aislamiento por distancia, sugiriendo equilibrio entre deriva génica y flujo 

génico. Los resultados de 2MOD coincidieron con los del test de Mantel; el modelo que 
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mejor se ajustó a los datos fue el que consideró un equilibrio deriva-migración. Estos 

resultados apoyan un marco demográfico en el que las poblaciones han evolucionado 

históricamente en un contexto de migración-deriva, descartando el modelo de deriva 

génica como único factor involucrado. 

 

 

Figura 5. Se muestra la relación entre las distancias geográficas pareadas y la 

diferenciación genética entre poblaciones medida a partir de las estimaciones de RST 

pareados. 

 

Tasas de migración históricas y contemporáneas 

 En general, las estimaciones recientes de flujo génico obtenidas a partir de 

BAYESASS fueron muy bajas, mostrando un patrón simétrico entre pares de sitios de 

muestreo. Las estimaciones de flujo génico variaron entre 0,009 y 0,213. Un único caso 

registró una tasa de migración superior a 0,2 (sugerida como valor de migración 

significativo por Bergek y Björklund 2007; ver también Björklund et al. 2010) con un 

notable patrón asimétrico de flujo génico. Tal es el caso de NC1 y NC2, donde se observa 

una mayor proporción de migrantes por generación dirigida desde NC1 a NC2 (m = 

0,213). Otros dos casos mostraron valores relativamente cercanos al valor umbral de 0,2; 

entre LLC y RQS, donde LLC fue el sitio de muestreo que recibió una mayor proporción 

de migrantes provenientes de RQS (m = 0,175), y entre MHO y ALG, donde MHO fue la 

localidad que recibió una mayor proporción de migrantes provenientes de ALG (m = 
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0,093). El resto de las comparaciones de tasas de migración pareadas entre sitios de 

muestreo fueron insignificantes (los valores variaron de 0,009 a 0,02, ver Tabla 4).  

 Las estimaciones de M obtenidas a partir de MIGRATE también sugirieron escasa 

migración entre la mayoría de los sitios de muestreo; solo unos pocos sitios de muestreo 

registraron tasas de migración moderadas a altas. Las estimaciones del flujo génico 

variaron de 1,59 a 26,2 (Tabla 4). Se calculó el número de migrantes por generación 

(Nm) mediante la fórmula Nm = (Mθ)/4. Muchos de estos valores resultaron ser menores 

a uno, indicando baja migración histórica entre los sitios de muestreo; otros valores 

fueron mayores a uno, sugiriendo así una mayor conectividad entre algunos sitios de 

muestreo, hace cientos de años atrás. El par NC1-NC2 mostró el mismo patrón de 

migración asimétrica, histórica y contemporánea: NC1 presentó una mayor tasa de 

migración hacia NC2 que viceversa. Otro caso interesante que registró migración 

asimétrica es el de CLA, una población que presentó una diversidad genética muy baja. 

Esta población presentó un bajo reclutamiento de migrantes provenientes de las 

poblaciones vecinas (SCA y DUN); sin embargo, representa una población fuente para 

esas mismas poblaciones (Tabla 4). El resultado del test de correlación de Pearson fue 

significativo (P <0,01, r = 0,58), indicando que las dos matrices de valores de migración 

(contemporánea e histórica) están significativamente correlacionadas entre sí. 

 Considerando aquellos 13 individuos que no fueron asignados a ningún grupo 

genético con STRUCTURE, el análisis de Migrantes de Primera Generación con 

GENECLASS (Tabla 5) identificó solo a un individuo de los 13 como migrante de primera 

generación, mientras que BAYESASS identificó a 11 de ellos como tales. Estos 

resultados respaldan un cierto grado de movimiento genético en un período de tiempo 

muy limitado. 
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Table 4. Estimaciones de las tasas de migración asimétricas, históricas y 

contemporáneas, entre los sitios de muestreo vecinos de Ctenomys australis. M = tasa de 

migración histórica escalada por mutación (m/µ); Nm = número histórico de migrantes por 

generación (θM/4); MIGRATE m = (M*0,0005); BAYESASS m = tasa de migración 

contemporánea. 

Parámetro M Nm MIGRATE m 
95 % intervalo de 

confianza 
BAYESASS m 

95 % intervalo de 

confianza 

NC2→NC1 11,65 1,91 0,0058 0,0031-0,0084 0,0134 0,2663-0,1601 

NC1→NC2 26,20 4,30 0,0131 0,0087-0,0193 0,2132 0,0385-0,0117 

LAng→NC2 11,31 1,86 0,0057 0,0029-0,0085 0,0101 0,0293-0,0091 

NC2→LAng 6,15 1,01 0,0031 0,0006-0,0055 0,0133 0,0386-0,0120 

SCA→LAng 2,43 0,40 0,0012 0,0000-0,0032 0,0134 0,0387-0,0119 

LAng→SCA 1,59 0,26 0,0008 0,0000-0,0025 0,0128 0,0365-0,0109 

CLA→SCA 11,24 1,85 0,0056 0,0029-0,0083 0,0132 0,0381-0,0117 

SCA→CLA 2,44 0,40 0,0012 0,0000-0,0029 0,0111 0,0321-0,0099 

DUN→CLA 2,37 0,39 0,0012 0,0000-0,0029 0,0114 0,0330-0,0102 

CLA→DUN 13,76 2,26 0,0069 0,0039-0,0098 0,0120 0,0345-0,0105 

RET→DUN 12,86 2,11 0,0064 0,0029-0,0098 0,0215 0,0525-0,0095 

DUN→RET 12,53 2,06 0,0063 0,0035-0,0090 0,0183 0,0502-0,0136 

RQS→RET 1,99 0,33 0,0010 0,0000-0,0027 0,0119 0,0346-0,0108 

RET→RQS 4,98 0,82 0,0025 0,0005-0,0045 0,0207 0,0538-0,0124 

LLC→RQS 2,23 0,37 0,0011 0,0000-0,0029 0,0110 0,0320-0,0100 

RQS→LLC 9,27 1,52 0,0046 0,0008-0,0092 0,1755 0,2392-0,1118 

ALG→LLC 4,99 0,82 0,0025 0,0003-0,0045 0,0124 0,0357-0,0109 

LLC→ALG 4,86 0,80 0,0024 0,0000-0,0050 0,0118 0,0339-0,0103 

SG→ALG 3,34 0,55 0,0017 0,0000-0,0034 0,0123 0,0354-0,0108 

ALG→SG 9,61 1,58 0,0048 0,0015-0,0080 0,0185 0,0532-0,0162 

MH→SG 3,08 0,51 0,0015 0,0000-0,0033 0,0171 0,0502-0,0160 

SG→MH 15,05 2,47 0,0075 0,0039-0,0115 0,0183 0,0520-0,0154 

PCO→MH 8,10 1,33 0,0040 0,0006-0,0085 0,0183 0,0532-0,0166 

MH→PCO 5,20 0,85 0,0026 0,0000-0,0053 0,0129 0,0376-0,0118 
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Tabla 5. Migrantes de primera generación detectados por GENECLASS y BAYESASS, 

indicando las  poblaciones fuente y sumideros. 

 

Individuo GENECLASS Población fuente BAYESASS Población fuente 

LLC no 128 P = 0 PCO P=0,825 PCO 

LLC no 136 - - P=0,995 RQS 

MHO no 166 - - P=0,998 ALG 

MHO no 167 - - P=1 ALG 

MHO no 168 - - P=1 ALG 

MHO no 169 - - P=1 ALG 

MHO no 170 - - P=1 ALG 

MHO no 171 - - P=0,717 ALG 

MHO no 172 - - P=0,967 ALG 

MHO no 173 - - P=0,982 ALG 

MHO no 174 - - P=0,967 ALG 

Para GENECLASS, solo se muestra el valor de P que no excedió el umbral de 0,01 

sugerido por Paetkau et al. (2004); para BAYESASS, solo se muestran los valores P más 

altos, lo que indica la mayor probabilidad de ser un migrante de primera generación de 

una determinada población de origen. 

 

Dispersión sesgada al sexo 

 A partir de los porcentajes de ancestría de cada individuo (Q) estimados por 

STRUCTURE se realizaron inferencias sobre el patrón de dispersión para cada sexo. Los 

resultados no mostraron diferencias significativas entre sexos (Q medio para hembras = 

0,86, Q medio para machos = 0,88, t test = 0,709, P = 0,48), sugiriendo así la falta de 

dispersión sesgada al sexo, al menos para la escala global en que se han hecho los 

muestreos en este trabajo.  

Por otro lado, a nivel global solo se observó diferencia significativa en el índice Ho 

(Ho para hembras: 0,441, Ho para machos: 0,483, P = 0,004), el cual muestra diferencias 

en los niveles de heterocigosidad entre machos y hembras, y en última instancia sugiere 

un patrón de dispersión sesgado hacia los machos. Sin embargo, no se observaron 

diferencias significativas ni en la media del índice de asignación corregido (mAIc) ni en la 

la varianza de AIc (vAIc) entre sexos (mAIc para hembras: -0,045, mAIc para machos: 

0,079, P = 0,61; vAIc para hembras: 9,776, vAIc para machos: 10,206, P = 0,47), 
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sugiriendo que la interpretación conjunta de los datos a partir de estos 3 índices debería 

ser tomada con precaución.  

Los índices FIS y FST tampoco presentaron diferencias estadísticamente 

significativas a escala global (FIS para hembras: 0,103, FIS para machos: 0,020, P = 0,99; 

FST para hembras: 0,326, FST para machos: 0,322, P = 0,33). En general, gran parte de los 

resultados concuerdan en que no habría dispersión sesgada al sexo a escala global 

(aunque además del Ho, el FIS muestre una tendencia a que las hembras sean más 

endogámicas que los machos). Pero dado que uno de los índices pudo detectar 

dispersión sesgada hacia los machos (Ho), se puede suponer que la escala, y por ende 

las distancias a las que se encuentran muestreadas las localidades, jugarían un papel 

primordial a la hora de identificar un patrón de dispersión.     

 

Discusión  

 Ctenomys australis presentó una fuerte estructuración genética en su rango 

completo de distribución, con un bajo flujo génico histórico entre los diferentes sitios de 

muestreo (10-40 km de distancia entre ellos). Una conjunción de elementos tales como 

las distancias geográficas entre las poblaciones y las barreras más importantes para el 

flujo génico, parecen explicar en cierta medida la diferenciación genética en esta especie. 

Como era de esperarse, los ríos y arroyos parecen haber actuado como barreras 

significativas en el paisaje, limitando el movimiento de individuos entre diferentes 

poblaciones. Además, se encontró que, a excepción del caso de NC1 y NC2, el resto de 

los sitios de muestreo en el noreste del rango geográfico de la especie presentaron un 

mayor aislamiento entre sí en relación con las poblaciones del área del sudoeste. En este 

contexto, se observó un patrón de aislamiento por distancia, lo que sugiere equilibrio entre 

flujo génico y deriva génica. También se encontró que algunas variables ambientales y 

cartográficas influyeron en la estructuración poblacional de la especie. La ubicación 

geográfica de los sitios de muestreo (descrita por la Longitud Geográfica) y la 

disponibilidad del hábitat adecuado (descrita por el Ancho de la Barrera Austral) han 

afectado el patrón de diferenciación poblacional, registrándose una clara tendencia 

suroeste/noreste. En particular, la disponibilidad de hábitat adecuado en esta especie está 

directamente relacionada con el ancho de la Barrera Austral, que determina la 

conectividad entre los sitios de muestreo y los tamaños efectivos poblacionales. Cabe 

señalar que el rango de distribución de C. australis en el noreste del río Quequén Salado 

es más estrecho que en el suroeste. 
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 Los roedores subterráneos tienden a presentar una marcada estructura genética 

como consecuencia de su baja movilidad y sus distribuciones fragmentadas (Wlasiuk et 

al. 2003; Mora et al. 2006, 2007; Mapelli et al. 2012a; Mora et al. 2016). En C. australis, la 

conectividad entre las poblaciones se vio limitada por su distribución lineal sobre la costa, 

algunas barreras naturales importantes y por la fragmentación del hábitat (Mora et al. 

2006, 2010; Mora y Mapelli 2010; ver Capítulo I).  

 Apfelbaum et al. (1991) encontraron, usando loci de aloenzima, altos niveles de 

homocigosidad dentro de las poblaciones de C. australis y una importante diferenciación 

genética entre los sitios de muestreo, sugiriendo que esta especie presenta altos niveles 

de aislamiento y bajos tamaños efectivos poblacionales. Además, Mora et al. (2010), 

usando loci de microsatélites, observaron una diferenciación genética significativa en C. 

australis a una escala espacial muy baja (<4 km).  A pesar de la escala reducida en la que 

se realizó este último estudio, los autores concluyeron que la configuración del paisaje 

(por ejemplo, la disponibilidad del hábitat) y los requisitos específicos de hábitat de la 

especie, habrían moldeado la variación genética a esta escala espacial reducida. En el 

presente estudio se encontró que la variabilidad genética en C. australis, como el número 

medio de alelos por locus, el número de alelos por población y los niveles de 

heterocigosidad, fue similar o ligeramente superior a la reportada en otras especies de 

tuco-tucos como Ctenomys flamarioni (Fernández-Stolz et al. 2007), Ctenomys 

rionegrensis (Wlasiuk et al. 2003), Ctenomys torquatus (Gonçalves y de Freitas 2009) y 

Ctenomys talarum (Cutrera et al. 2010). Teniendo en cuenta estas observaciones, las 

poblaciones de C. australis mostraron, en general, niveles aceptables de diversidad 

genética. Además, se observó que los altos niveles de subdivisión poblacional coinciden 

con los reportados en otros estudios de Ctenomys. Roratto et al. (2014) encontraron altos 

valores de estimaciones pareadas de FST entre poblaciones de C. torquatus, una especie 

que presenta una extensión geográfica similar a C. australis, restringida a las tierras bajas 

del sur de Brasil y el norte de Uruguay. Mapelli et al. (2012a) evaluaron la estructura 

genética de Ctenomys porteousi en su rango de distribución estrecho (no lineal) en el 

centro de Argentina (alrededor de 90 km), y reportaron una fuerte estructura poblacional 

con estimaciones pareadas de FST similares a las observadas en C. australis. Fernández-

Stolz et al. (2007) informaron una diferenciación población moderada a alta en C. 

flamarioni, a una escala espacial baja (alrededor de 30 km); esta especie presenta una 

distribución restringida a las dunas costeras del sur de Brasil, y al igual que C. australis, 

exhibe una distribución lineal y continua sobre un paisaje fragmentado. Muchos de estos 
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ejemplos en Ctenomys, con distribuciones restringidas, fragmentadas y relativamente 

lineales, respaldan la idea de una estructura poblacional fuerte, incluso a escalas 

espaciales muy pequeñas. 

 En este estudio, se observó un patrón diferencial en la estructuración poblacional 

en ambos sectores de la barrera de dunas. Por un lado, los sitios de muestreo del noreste 

mostraron una diversidad genética más baja, con valores medios de diversidad alélica y 

heterocigosidad relativamente más bajos en comparación con los sitios de muestreo del 

sector suroeste. Estos resultados concuerdan con los publicados por Apfelbaum et al. 

(1991), donde los autores informaron bajos niveles de diversidad genética en la localidad 

de Necochea y un patrón decreciente de diversidad alélica de oeste a este. Además, la 

distribución de frecuencias de los valores de F realizadas con 2MOD concuerdan con el 

patrón genético mencionado anteriormente, mostrando los valores medios más bajos 

hacia el suroeste. Estos resultados denotan una mayor conectividad entre las poblaciones 

de este sector y, por lo tanto, un menor grado de diferenciación poblacional. Por otro lado, 

el sector noreste mostró una distribución de frecuencia de los valores de F desplazados 

principalmente hacia la derecha, lo que denota una baja conectividad histórica entre las 

poblaciones y una importante deriva genética local; esto explicaría la fuerte diferenciación 

poblacional observada en esta área.  

 La diferenciación genética entre las poblaciones de C. australis fue consistente con 

un PAD, evidenciando la existencia de equilibrio entre flujo génico y deriva génica local. El 

test de Mantel y los resultados de 2MOD respaldaron esta conclusión. Además, se 

observó una gran diferenciación entre las poblaciones sin agruparlas en regiones o 

unidades jerárquicas principales. Las barreras naturales y antrópicas (como los ríos, 

arroyos y urbanizaciones) explicaron un alto porcentaje de la variación entre las 

poblaciones, lo que demuestra que las bajas tasas de dispersión y la alta especialización 

del hábitat juegan un papel preponderante en dicha diferenciación poblacional. La 

distribución lineal y unidimensional que presenta C. australis sobre la costa, favorecería el 

establecimiento del PAD, ya que sus poblaciones alcanzarían el equilibrio deriva-

migración más rápidamente que aquellas especies con distribuciones bidimensionales 

(Slatkin 1993). Al igual que C. australis, varias especies de Ctenomys con distribuciones 

relativamente lineales han reportado un PAD utilizando datos de microsatélites (C. 

talarum, por Mora et al. 2007, 2013; C. flamarioni, por Fernández-Stolz et al. 2007; C. 

pearsoni, de Tomasco y Lessa 2007; C. minutus, de Lopes 2011; C. "chasiquensis", de 

Mora et al. 2016). Una distribución estrecha, como la presentada por estas especies, 
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restringe su potencial de dispersión en pocas direcciones, priorizando el movimiento de 

los individuos entre las poblaciones vecinas. 

 El PAD observado en este estudio difiere de los resultados reportados por Mora et 

al. (2006) utilizando secuencias mitocondriales. Estos autores propusieron que la especie 

no habría alcanzado el equilibrio entre migración y deriva génica (ver también Wlasiuk et 

al. 2003); los mismos sugirieron que C. australis sufrió un proceso reciente de expansión 

demográfica, asociado probablemente con los ciclos de formación de las dunas costeras 

durante el Holoceno. Probablemente, estos resultados contrastantes se deban a las 

diferencias en los marcadores moleculares utilizados en estos estudios, dado que los 

mismos presentan tasas de mutación distintas, con diferente acumulación de 

polimorfismos en las poblaciones naturales. Si bien ambos marcadores permiten inferir el 

flujo génico entre poblaciones, estos los hacen a distintas ventanas temporales. El ADN 

mitocondrial, usado principalmente para inferir flujo génico histórico, no alcanza el 

equilibrio tan rápidamente como sí lo hacen los microsatélites. Es por esto que los loci de 

microsatélites son usados para estimar flujo génico contemporáneo, ya que lograron 

acumular una cantidad suficiente de polimorfismos presentes en las poblaciones (Dionne 

et al. 2008). Así, las diferentes tasas de mutación de los loci mitocondriales y de 

microsatélites (asociadas con su acumulación de nueva fuente de variación) pueden 

aumentar o reducir las estimaciones de flujo génico, teniendo un impacto en el ajuste del 

PAD.  

 La mayoría de los resultados obtenidos en este estudio concuerdan con 11 

unidades genéticas, donde la mayoría de los individuos fueron asignados a sus sitios de 

muestreo originales. Los AMOVAs apoyan parcialmente la hipótesis de K = 2, ya que el 

río Quequén Salado parece explicar al menos el 15% de la variación total entre 

poblaciones. La hipótesis de K = 11 fue apoyada por los RST pareados y por la 

reconstrucción filogenética de las distancias genéticas, mostrando una diferenciación 

genética importante entre los sitios de muestreo. Además, BAYESASS reporto bajas 

tasas de migración entre los sitios de muestreo, excepto para los pares NC1-NC2 y RQS-

LLC, sugiriendo así la presencia de varios grupos genéticos independientes. 

 Varios estudios han discutido sobre la dificultad de encontrar el número más 

probable de grupos genéticos (K) a partir de una disposición de unidades de muestreo 

(ver Meirmans 2015 para una discusión detallada de este tema). Este autor señala que la 

estructura genética que presenta una especie en la actualidad es el resultado de los 

procesos demográficos, ambientales e históricos subyacentes. Más allá de las inferencias 
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sobre el número más probable de grupos genéticos (K) utilizando el método de Evanno 

(Evanno et al. 2005), Meirmans (2015) observó que, debido a la gran incertidumbre en la 

estimación de K, es común en algunos casos, presumir más de un valor. Este autor 

enfatiza la idea de que diferentes soluciones de grupos genéticos K podrían reflejar 

básicamente diferentes procesos demográficos y, en consecuencia, justificar nuestra 

interpretación final de los datos. Utilizando datos genéticos humanos, Kalinowski (2011) 

también sugiere que STRUCTURE no identifica de manera tan confiable los principales 

grupos genéticos dentro de las especies. Este autor señaló que alguna de las dificultades 

que presenta STRUCTURE se debe a forzar al programa a ubicar los individuos en muy 

pocos grupos. 

 Para nuestro conjunto de datos ∆K arrojó un óptimo de dos grupos genéticos, lo 

que significa que la mayor parte de la diferencia genética se explica por la presencia de 

dos grupos, con el río Quequén Salado posicionado como la barrera histórica más 

importante para el flujo génico. El valor de K = 11 también resulto ser muy informativo 

respecto la estructura poblacional actual. Los análisis bayesianos de STRUCTURE 

mostraron claramente que la mayoría de los sitios de muestreo se comportaron como 

unidades genéticas independientes. 

 Otra cuestión interesante es dilucidar hasta qué punto la diferenciación poblacional 

en C. australis puede explicarse por las características históricas del paisaje, como las 

barreras naturales a la dispersión, o por los factores ambientales contemporáneos. Los 

valores locales de FST se correlacionaron significativamente con dos factores del paisaje: 

la Longitud geográfica y el Ancho de la Barrera Austral. Los valores locales de FST más 

bajos se encontraron en el sector más ancho la barrera de dunas, hacia el suroeste, 

mientras que los valores más altos se encontraron en el noreste, donde la barrera es más 

estrecha. Por lo tanto, aquellos factores relacionados con la posición geográfica de los 

sitios de muestreo y la disponibilidad del hábitat, influyen en los niveles de aislamiento de 

las poblaciones. Estas variables se encuentran asociadas con la disponibilidad de hábitat 

natural, el cual, debido a factores naturales y antrópicos, es menos abundante y continuo 

al noreste de la barrera de dunas (Turno Orellano et al. 2003; Isla et al. 2009). En el 

sector suroeste de la costa hay mayor disponibilidad de hábitats naturales, los cuales se 

distribuyen de manera más continua y son naturalmente más estables desde la última 

generación de formación de dunas costeras (1.600-500 años; ver Isla et al. 2001; 

Marcomini y López 2016). Estas particularidades en el paisaje que caracterizan el sector 

suroeste de la barrera, posiblemente han permitido una dispersión histórica más fluida 
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entre las poblaciones de C. australis que en el sector noreste. Dado que la presencia de 

C. australis depende en gran medida de la disponibilidad de hábitat adecuado de dunas 

de arena (Mora et al. 2006; Mora y Mapelli 2010; Cutrera y Mora 2017), se espera que el 

efecto demográfico sea más fuerte en aquellas poblaciones ubicadas en el noreste. De 

hecho, se ha observado que en varias especies de roedores subterráneos el tamaño de la 

población está fuertemente correlacionado con la disponibilidad del hábitat (ver Mapelli y 

Kittlein 2009; Mapelli et al. 2012a). Cabe señalar que, otras especies de roedores 

subterráneos con distribuciones similares a C. australis, o incluso con escalas espaciales 

más pequeñas, también han revelado la importancia de las características del paisaje, 

como la disponibilidad del hábitat (Sato et al. 2014; Kierepka et al. 2016; Biello et al. 2018; 

Visser et al. 2018). Nuestros resultados coincidieron con los publicados por Galiano et al. 

(2014a) en C. minutus (una especie con distribución geográfica costera lineal de 300 km 

en el sureste de Brasil) y Mora et al. (2017) en C. "chasiquensis" (con distribución de 100 

km en el centro de Argentina) utilizando loci de microsatélites. Estos autores observaron 

que estas especies de tuco-tucos distribuidos en áreas con mayor disponibilidad de 

hábitat, presentaron una mayor diversidad genética. En resumen, aunque la disponibilidad 

de hábitat adecuado, las distancias geográficas entre los sitios de muestreo y las barreras 

naturales y antrópicas parecen, en conjunto, explicar la estructura genético-poblacional de 

la especie, es difícil evaluar de forma independiente la contribución histórica efectiva de 

cada uno de estos procesos.  

 Aunque la mayoría de los resultados sugieren tasas de migración relativamente 

bajas entre los sitios de muestreo, algunas localidades han mantenido ciertos niveles de 

flujo génico entre ellos. La reconstrucción filogenética, los valores de RST pareados y el 

enfoque bayesiano de agrupamientos de STRUCTURE, mostraron que algunos pares de 

localidades (como NC1-NC2 y RQS-LLC) se comportan como poblaciones individuales. 

BAYESASS y MIGRATE mostraron una alta tasa de migración por generación para estos 

pares de localidades, siendo NC1-NC2 el único caso que presentó la tasa de migración 

histórica y contemporánea más alta. En ambos casos (NC1-NC2 y RQS-LLC) se detectó 

flujo génico asimétrico, con direccionalidad Este-Oeste; esto indicaría que tanto NC1 

como RQS funcionarían como una fuente potencial de migrantes, lo que sugiere un alto 

valor de conservación en relación con otras poblaciones. Esto es interesante, ya que NC1 

tiene el valor de FST local más alto así como una baja diversidad genética, lo que respalda 

aún más la idea de un flujo génico asimétrico con NC2, siendo NC1 la localidad que 

proporciona migrantes pero no los recibe. Cabe señalar que m de MIGRATE mostró un 
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valor moderado para RQS-LLC (más bajo que el de NC1-NC2), pero resulta interesante 

que en el presente estén conectados por un flujo génico moderado. También merece 

destacarse el caso de CLA, ya que esta localidad reportó valores moderados de flujo 

génico en relación a sus localidades vecinas, pero con muy poco reclutamiento de 

migrantes provenientes de las mismas. Este resultado está respaldado por altos valores 

de RST pareados y FST local, y por presentar bajos valores de diversidad genética. Esta 

población está circunscrita por un río, una ciudad (Claromecó) y algunas forestaciones 

que probablemente han afectado sus niveles de flujo génico actual, lo que ha inducido un 

alto grado de aislamiento poblacional.  

El resultado de una correlación significativa entre ambas estimaciones de m 

(BAYESASS y MIGRATE), podría sugerir que los altos niveles de estructura observados 

actualmente en C. australis, no se deben específicamente a la fragmentación antrópica de 

la barrera de dunas, sino que las característica biológica de este taxón, como su 

dispersión limitada, junto a su distribución lineal, podría ser los principales responsables 

de dicha estructuración (ver también Mora et al. 2006).  

Como se observó en la Tabla 5, algunos migrantes de primera generación 

(pertenecientes a MHO y LLC) arribaron de poblaciones no vecinas; es decir, los 

individuos con un valor Q inferior a 0,7, mostraron una mayor probabilidad de ser 

migrantes de primera generación de las poblaciones mencionadas. Por ejemplo, el 

individuo n° 166 muestreado en MHO, presentó una mayor probabilidad de ser un 

migrante de primera generación proveniente de ALG, y no proveniente de las localidades 

vecinas como SG o PCO. Estos resultados tienen una implicancia importante para la 

conservación de esta especie amenazada. Los estudios relacionados con la 

direccionalidad del flujo génico, proporcionan información valiosa con respecto a la 

dinámica genética "sumidero-fuente" en un conjunto de poblaciones, lo cual es muy 

relevante para los esfuerzos de conservación (Manier y Arnold 2005). 

  

Patrones de dispersión por sexo 

Diferentes tipo de interacciones ecológicas, rasgos de historia de vida y 

características del paisaje constituyen un conjunto complejo de variables que interactúan 

entre sí para afectar los patrones de movimientos en mamíferos, y en roedores en 

particular (Solomon 2003; Lin et al. 2005). El resultado de dichas interacciones son las 

que determinan en última instancia los costos y limitantes de la dispersión. En general, se 

espera que los procesos de dispersión traigan aparejados una menor estructuración 
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genética a nivel poblacional; en el caso de la dispersión sesgada al sexo, se espera, por 

lo tanto, que los niveles de estructuración genética resulten ser menores en el sexo 

dispersante.  

Los resultados obtenidos para la mayoría de las métricas analizadas en relación a 

la dispersión sesgada al sexo, no apoyan la presencia de dicha dispersión a nivel global. 

Sin embargo, se observó que los machos presentaron un mayor grado de heterocigosidad 

en comparación a las hembras, sugiriendo un patrón de dispersión sesgado hacia los 

machos. También, a pesar de que no se reportaron diferencias significativas para el FIS 

entre ambos sexos, se observó un mayor grado de endogamia para las hembras. Esto 

podría interpretarse como una mayor tendencia por parte de las hembras a mantenerse 

filopátricas, mientras que los machos dispersan a mayores distancias. Un estudio previo 

llevado a cabo en C. australis con microsatélites y a una escala espacial pequeña (< 4 

km), reportó resultados similares. En este estudio, si bien se observó que los machos de 

esta especie dispersan más que las hembras, no pudieron evidenciarlo para todas las 

métricas consideradas (Mora et al. 2010). En otros estudios en Ctenomys también se 

observó este patrón. En el tuco-tuco social Ctenomys sociabilis se reportó un importante 

nivel de filopatría por parte de las hembras pertenecientes a una misma población, 

compartiendo una gran proporción de su genoma (Lacey 2000). Cutrera et al. (2005) 

reporto para C. talarum la existencia de un patrón de dispersión sesgada hacia los 

machos, acompañado de una marcada estructura de parentesco para las hembras. Otras 

especies de roedores de hábitos fosoriales como de superficie, han evidenciado el mismo 

patrón de dispersión sesgado hacia los machos; tal es el caso de “pocket gophers” (Daly y 

Patton 1990; Patton y Smith 1990; Steinberg y Patton 2000), el zokor de las planicies 

Eospalax fontanierii (Zhang 2007), y el ratón común Microtus arvalis (Schweizer et al. 

2007), entre otros.  

Uno de los motivos por los cuales se observa este patrón diferencial de dispersión 

entre sexos, podría estar relacionado con el sistema de apareamiento de las especies. En 

especies poligínicas, como el caso de C. australis, los machos tienden a mostrar una 

fuerte competencia local por el acceso a las hembras reproductivas, manifestando 

dimorfismo sexual y alta territorialidad. En casos como éste, es esperable que ocurra 

dispersión sesgada a los machos (Dobson 1982; Zenuto y Busch 1998). También, y 

relacionado a este tipo de sistema de apareamiento característico de C. australis, Cutrera 

et al. (2010) encontraron mayores tamaños de home-range para los machos que para las 

hembras de esta especie, sugiriendo así movimientos más amplios para los machos; 
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estas diferencias presentes en los tamaños de home-range entre sexos, se verían 

reflejadas en las capacidades dispersivas de los mismos.  

Probablemente, el hecho de que no se haya observado para todas las métricas 

evaluadas un patrón de dispersión diferenciado para ambos sexos, este relacionado con 

el bajo número de dispersantes identificados, así como la escala espacial en la cual se 

llevó a cabo este análisis. Sin embargo, y en base a la escasa evidencia que sugiere un 

patrón de dispersión sesgada hacia los machos, los resultados obtenidos fueron 

concordantes con los esperados para roedores subterráneos (Dobson 1982; Zenuto y 

Busch 1998; Lacey 2000; Cutrera et al. 2005).  
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Anexos 

Anexo 1. Diferentes multiplex para los 13 loci de microsatélites en Ctenomys australis. También se muestran los rangos de tamaños 

moleculares y el DYE correspondiente. 
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Anexo 2. Descripción  de la configuración de MaxEnt y las variables ambientales 

implementadas para realizar un modelo de distribución potencial para C. australis. 

 

Se utilizaron todas las bandas de tres imágenes Landsat 8 OLI (excepto la banda 

ocho), las cuales se unieron para cubrir todo el área de estudio, y cuatro variables 

relacionadas con la granulometría del suelo; -Contenido de arena (%) -, -Contenido de 

arcilla (%) -, -Contenido de limo (%) - y -Contenido de carbono orgánico (gr x Kg) -, 

disponible en https://soilgrids.org. Estas últimas cuatro variables representan la 

granulometría del suelo a un metro de profundidad, distancia promedio a la que los 

individuos de esta especie construyen sus madrigueras (Luna y Antinuchi 2007). Todas 

las variables (las 10 bandas Landsat 8 y las cuatro variables granulométricas) cuentan 

con una resolución espacial de 30 m y se consideran variables continuas; fueron 

procesadas mediante ARCGIS 10.2.2 (ESRI 2014). Se utilizaron coordenadas geográficas 

de individuos capturados en distintos años, obtenidos tanto de publicaciones previas 

como de estudios de campo en C. australis (Mora et al. 2006, 2010; aproximadamente 

700 puntos de datos georreferenciados); estos datos se ejecutaron en conjunto con las 

variables ambientales procesadas en ARCGIS, para obtener una predicción del hábitat 

adecuado para esta especie. Así, mediante el uso de MaxEnt, se realizaron 10 corridas 

independientes de 5.000 iteraciones cada una, dividiéndose aleatoriamente 10 veces un 

conjunto de datos de entrenamiento (75% de todo el conjunto de datos) y un conjunto de 

datos de prueba (el 25% restante), con niveles predeterminados de regularización. El 

formato de salida seleccionado fue el logístico, sobre el que finalmente se empleó un 

umbral logístico para convertir la predicción continua de MaxEnt (probabilidad de 0 a 1) en 

una capa binaria (hábitat adecuado/inadecuado). Se uso el umbral “Equal training 

sensitivity and specificity logistic” (Cantor et al. 1999) para clasificar las condiciones 

ambientales en adecuadas o inadecuadas; este criterio de umbral fue descrito como uno 

de los más eficientes y recomendados de usar (Liu et al. 2005). 

 

https://soilgrids.org/
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Anexo 3. Frecuencias alélicas de los 13 loci de microsatélites por sitio de muestreo para C. australis. Las abreviaturas para los sitios 

de muestreo se definen en la Figura 1. 

 

Locus/Alelos Sitios de muestreo 

 NC1 NC2 LAng SCA CLA DUN RET RQS LLC ALG SG MHO PCO 

SOC1              

1 0.000 0.000 0.292 0.115 0.000 0.000 0.000 0.294 0.321 0.633 0.792 0.500 0.850 
2 0.000 0.000 0.000 0.192 0.353 0.000 0.000 0.176 0.071 0.000 0.000 0.000 0.000 
3 1.000 1.000 0.708 0.346 0.265 0.563 0.324 0.059 0.107 0.000 0.042 0.222 0.150 
4 0.000 0.000 0.000 0.346 0.324 0.094 0.000 0.000 0.000 0.200 0.000 0.000 0.000 
5 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.344 0.676 0.382 0.464 0.167 0.167 0.278 0.000 
6 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.088 0.036 0.000 0.000 0.000 0.000 

SOC2              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.033 0.000 0.000 0.000 
2 0.000 0.000 0.000 0.038 0.000 0.000 0.000 0.000 0.071 0.067 0.125 0.167 0.000 
3 0.000 0.100 0.042 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.107 0.167 0.125 0.611 0.200 
4 0.083 0.075 0.208 0.269 0.000 0.125 0.412 0.147 0.357 0.100 0.000 0.167 0.450 
5 0.000 0.125 0.042 0.000 0.000 0.094 0.000 0.235 0.107 0.000 0.167 0.000 0.000 
6 0.833 0.475 0.208 0.500 0.265 0.281 0.559 0.529 0.214 0.233 0.292 0.000 0.200 
7 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.067 0.000 0.056 0.000 
8 0.000 0.075 0.500 0.077 0.000 0.125 0.029 0.059 0.107 0.333 0.208 0.000 0.150 
9 0.000 0.025 0.000 0.000 0.618 0.000 0.000 0.029 0.036 0.000 0.083 0.000 0.000 

10 0.000 0.000 0.000 0.000 0.118 0.375 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
11 0.083 0.125 0.000 0.038 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
12 0.000 0.000 0.000 0.077 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

SOC3              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.133 0.000 0.000 0.000 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.067 0.000 0.056 0.000 
3 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.156 0.559 0.038 0.000 0.000 0.000 0.000 
4 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.031 0.219 0.294 0.615 0.400 0.208 0.556 0.421 
5 0.000 0.175 0.083 0.115 0.000 0.000 0.375 0.147 0.346 0.333 0.792 0.111 0.237 
6 0.000 0.000 0.125 0.000 0.824 0.969 0.250 0.000 0.000 0.067 0.000 0.056 0.342 
7 0.375 0.625 0.667 0.385 0.176 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.056 0.000 
8 0.000 0.000 0.000 0.154 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.167 0.000 
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9 0.000 0.050 0.000 0.269 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
10 0.625 0.125 0.083 0.038 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
11 0.000 0.025 0.042 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
12 0.000 0.000 0.000 0.038 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

SOC6              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.063 0.029 0.000 0.214 0.033 0.375 0.278 0.200 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.063 0.000 0.000 0.000 0.033 0.208 0.000 0.000 
3 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.071 0.000 0.000 0.000 0.000 
4 0.000 0.000 0.042 0.154 0.059 0.031 0.206 0.706 0.643 0.067 0.000 0.000 0.000 
5 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
6 0.917 0.950 0.000 0.692 0.912 0.719 0.706 0.118 0.000 0.667 0.333 0.222 0.075 
7 0.000 0.000 0.000 0.000 0.029 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.025 
8 0.083 0.050 0.958 0.154 0.000 0.125 0.059 0.118 0.071 0.000 0.000 0.000 0.000 
9 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.200 0.083 0.500 0.625 

10 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.075 

HAI2              

1 0.042 0.000 0.250 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.079 
2 0.167 0.050 0.000 0.500 0.000 0.031 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.026 
3 0.792 0.950 0.750 0.500 1.000 0.750 1.000 1.000 0.864 0.346 0.583 0.000 0.684 
4 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.219 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
5 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.136 0.615 0.292 1.000 0.079 
6 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.038 0.125 0.000 0.000 
7 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.132 

SOC5              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.265 0.107 0.633 0.500 0.389 0.725 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.036 0.000 0.000 0.056 0.050 
3 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.025 
4 0.667 0.200 0.000 0.038 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
5 0.000 0.025 0.542 0.962 0.735 0.531 0.353 0.088 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
6 0.000 0.125 0.292 0.000 0.265 0.156 0.559 0.324 0.250 0.167 0.500 0.222 0.025 
7 0.333 0.650 0.167 0.000 0.000 0.250 0.000 0.029 0.000 0.167 0.000 0.000 0.000 
8 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.294 0.571 0.000 0.000 0.333 0.125 
9 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.063 0.029 0.000 0.036 0.033 0.000 0.000 0.000 

10 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.050 

SOC8              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.167 0.167 0.425 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.036 0.000 0.375 0.056 0.050 
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3 0.000 0.000 0.000 0.154 0.000 0.000 0.235 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
4 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.429 0.733 0.417 0.278 0.175 
5 0.000 0.050 0.042 0.231 0.000 0.000 0.000 0.294 0.179 0.200 0.000 0.111 0.025 
6 0.333 0.450 0.208 0.615 1.000 1.000 0.676 0.647 0.357 0.067 0.042 0.389 0.325 
7 0.667 0.500 0.750 0.000 0.000 0.000 0.088 0.059 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

HAI4              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.059 0.107 0.000 0.000 0.000 0.000 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.063 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
3 0.000 0.000 0.000 0.385 0.000 0.000 0.588 0.500 0.464 0.433 0.000 0.000 0.000 
4 0.000 0.050 0.000 0.500 0.000 0.594 0.029 0.206 0.000 0.000 0.000 0.056 0.025 
5 1.000 0.950 0.955 0.038 0.000 0.031 0.118 0.000 0.000 0.067 0.083 0.000 0.000 
6 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.029 0.036 0.000 0.083 0.000 0.075 
7 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.033 0.042 0.056 0.375 
8 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.107 0.267 0.000 0.056 0.175 
9 0.000 0.000 0.000 0.077 0.000 0.000 0.000 0.059 0.179 0.167 0.208 0.111 0.250 

10 0.000 0.000 0.000 0.000 0.176 0.000 0.000 0.088 0.107 0.033 0.125 0.722 0.100 
11 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.000 0.176 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
12 0.000 0.000 0.045 0.000 0.441 0.250 0.029 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
13 0.000 0.000 0.000 0.000 0.324 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.292 0.000 0.000 
14 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.063 0.000 0.000 0.000 0.000 0.167 0.000 0.000 

HAI9              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.382 0.500 0.167 0.042 0.056 0.600 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.033 0.000 0.000 0.000 
3 0.000 0.000 0.182 0.346 0.794 0.000 0.000 0.088 0.000 0.167 0.000 0.278 0.050 
4 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.033 0.000 0.000 0.150 
5 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.563 0.412 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
6 0.000 0.000 0.000 0.231 0.000 0.344 0.353 0.147 0.077 0.533 0.208 0.444 0.075 
7 0.125 0.350 0.136 0.000 0.029 0.031 0.000 0.029 0.000 0.000 0.042 0.000 0.000 
8 0.875 0.650 0.682 0.423 0.176 0.063 0.235 0.235 0.385 0.067 0.250 0.167 0.125 
9 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.118 0.038 0.000 0.458 0.056 0.000 

TOR5              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.071 0.000 0.000 0.000 0.000 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.147 0.071 0.033 0.000 0.000 0.000 
3 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.029 0.000 0.233 0.000 0.111 0.000 
4 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.059 0.107 0.167 0.333 0.056 0.100 
5 0.000 0.000 0.000 0.231 0.912 0.469 0.294 0.324 0.179 0.200 0.083 0.500 0.450 
6 0.958 0.875 0.000 0.769 0.088 0.250 0.294 0.382 0.464 0.233 0.417 0.222 0.275 
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7 0.042 0.125 0.750 0.000 0.000 0.281 0.294 0.059 0.107 0.133 0.083 0.056 0.125 
8 0.000 0.000 0.250 0.000 0.000 0.000 0.118 0.000 0.000 0.000 0.083 0.056 0.050 

TOR9              

1 0.000 0.000 0.250 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 
2 0.667 0.375 0.083 0.769 0.441 0.844 1.000 0.971 0.929 0.667 0.583 0.889 1.000 
3 0.000 0.000 0.500 0.000 0.000 0.156 0.000 0.029 0.071 0.333 0.000 0.000 0.000 
4 0.333 0.625 0.167 0.231 0.559 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.417 0.111 0.000 

HAI5              

1 0.000 0.025 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.071 0.000 0.000 0.000 0.000 
2 0.000 0.025 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.357 0.067 0.042 0.000 0.000 
3 0.500 0.550 0.000 0.538 0.294 0.719 0.824 0.147 0.179 0.167 0.125 0.111 0.100 
4 0.500 0.375 0.917 0.000 0.706 0.281 0.176 0.853 0.393 0.567 0.208 0.444 0.575 
5 0.000 0.025 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.200 0.625 0.389 0.025 
6 0.000 0.000 0.000 0.462 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.056 0.300 
7 0.000 0.000 0.083 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 

HAI10              

1 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.167 0.056 0.175 
2 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.063 0.029 0.000 0.000 0.000 0.417 0.111 0.000 
3 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.031 0.088 0.206 0.115 0.100 0.000 0.278 0.000 
4 0.958 0.625 0.700 0.577 0.206 0.500 0.500 0.294 0.000 0.000 0.250 0.000 0.000 
5 0.042 0.100 0.300 0.423 0.794 0.406 0.382 0.353 0.808 0.367 0.167 0.389 0.400 
6 0.000 0.275 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.147 0.038 0.433 0.000 0.111 0.425 
7 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.038 0.100 0.000 0.000 0.000 
8 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.000 0.056 0.000 
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Anexo 4. En la parte superior se muestra la riqueza alélica por localidad para todos los 

loci, y la parte inferior se muestra la riqueza alélica media por localidad. 
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Anexo 5. Reconstrucción filogenética utilizando las distancias genéticas de Bruvo (Bruvo 

et al. 2004). 
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Anexo 6. a) Logaritmo de la probabilidad de los datos en función del número de agrupamientos genéticos K; b) valores de Δk 

utilizando el método de Evanno. 
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Anexo 7. Distribución de frecuencias de los valores de F.  
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Anexo 8. Resultados obtenidos a partir de MaxEnt y del Modelo Lineal Generalizado 

(GLM) implementado en GESTE. 

 

El hábitat potencial (o adecuado) obtenido con MaxEnt mostró un muy buen 

desempeño, con un alto valor de AUC (0,95 ± 0,009). La inspección visual del hábitat 

potencial indicó que las áreas con una alta probabilidad de ocurrencia de C. australis se 

alinearon estrechamente con su distribución conocida. Esto también reveló que el criterio 

de umbral seleccionado para generar los mapas binarios funcionó correctamente. A partir 

de esta capa binaria (hábitat adecuado/inadecuado) se aplicó una superficie artificial de 

20 km de largo por ocho de ancho, y así poder generar en FRAGSTATS el conjunto de 

variables detalladas en la metodología, para finalmente ser implementado en GESTE. 

La estructura poblacional de C. australis fue mejor explicada por aquellos modelos 

que consideraron los factores Longitud Geográfica (P = 0,158) y Ancho de la Barrera 

Austral (P = 0,187). Las probabilidades posteriores de estos factores fueron superiores a 

las obtenidas por el modelo nulo (P = 0,066). Otros dos modelos que presentaron 

probabilidades posteriores similares al modelo nulo fueron, la Distancia euclidiana al 

vecino más cercano (P = 0,030) y la Conectividad entre parches de hábitat óptimos (P = 

0,053). Las probabilidades posteriores del resto de los modelos fueron insignificantes 

(0,01). La consideración de 10 factores y sus interacciones condujo a la obtención de 

1.024 modelos alternativos, lo que dificulta la comparación de sus probabilidades 

posteriores. Por tanto, siguiendo a Gaggiotti et al. (2009) y Mapelli et al. (2012a), se 

realizó un segundo análisis combinando solo aquellos factores ambientales que 

obtuvieron probabilidades más altas que el modelo nulo, así como aquellos con valores 

cercanos a dicho modelo. Aunque en este nuevo análisis, la probabilidad posterior de los 

modelos que incluyeron solo -Distancia euclidiana al vecino más cercano- y -Conectividad 

entre parches de hábitat óptimos- aumentó a 0,054 y 0,062 respectivamente, continuaron 

siendo menores que la del modelo nulo, que presentó un valor de 0,108. Como era de 

esperarse, los dos factores que originalmente presentaron probabilidades superiores a la 

del modelo nulo, siguieron la misma tendencia en este segundo análisis.  

 

 

 

 

 



 

195 
 

Anexo 9. Se muestran los valores de los factores que resultaron significativos en la 

estructura poblacional de C. australis (G1: Longitud geográfica; G2: Ancho de la Barrera 

Austral (Km)). Las abreviaturas para los sitios de muestreo se definen en la Figura 1. 

 

Sitios de muestreo G1 G2 

NC1 -58.7 0.67 

NC2 -58.8 0.87 

LAng -59.0 0.75 

SCA -59.4 3.54 

CLA -60.0 2.88 

DUN -60.1 2.58 

RET -60.3 3.23 

RQS -60.5 4.76 

LLC -60.7 5.52 

ALG -60.9 7.38 

SG -61.2 6.84 

MHO -61.3 4.32 

PCO -61.6 6.57 
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Conclusiones Generales 

 En esta tesis se provee información respecto a distintos aspectos de las barreras 

medanosas bonaerenses, como de las especies de tuco-tucos que la habitan. Por un 

lado, se evaluó la perdida de hábitats naturales durante los últimos 30 años y los patrones 

de fragmentación ocurridos en la costa de dunas. Así mismo, sobre estas mismas 

barreras medanosas, se pudo establecer la presencia de una tercera especie de 

Ctenomys, entidad que originalmente fue considerada como C. talarum recessus. Con 

esta nueva información, se establecieron las distribuciones potenciales para cada una de 

las tres especies de tuco-tucos en el área de estudio, identificando las variables 

ambientales que más influyeron en cada una, evaluando a su vez distintos aspectos de 

superposición entre las mismas. Por último, y teniendo en cuenta las características y 

configuración del paisaje costero, se analizó el grado de estructuración genético 

poblacional en una de estas tres especies presente en la Barrera Medanosa Austral (C. 

australis), logrando identificar las principales causas de la diferenciación genética 

encontrada entre sus poblaciones.  

 La evaluación llevada a cabo en ambas barreras de dunas costeras respecto a las 

perturbaciones humanas, como la urbanización y la forestación, muestra una pérdida y 

fragmentación de los hábitats naturales durante los últimos 30 años. La BMO fue la que 

experimentó mayores alteraciones de sus hábitats naturales, mostrando un alto grado de 

fragmentación desde 1985. En la actualidad, las áreas antrópicas ocupan en distintos 

sectores de esta barrera, todo el ancho de la misma, percibiéndose un notorio aislamiento 

y falta de conectividad entre los hábitats naturales remanentes. Aunque la BMA mostró un 

menor impacto del desarrollo urbano durante las últimas décadas, de todos modos se 

pudo observar un incremento gradual en la pérdida y fragmentación de sus hábitats. 

Básicamente, el avance progresivo de las áreas antropizadas produjo cambios en la 

configuración paisajística de ambas barreras medanosas. Considerando esta información, 

es que se llevó a cabo el análisis de estructuración genética poblacional en C. australis. 

En esta especie, se evidenció la asociación entre la diferenciación poblacional en el rango 

completo de su distribución y la disponibilidad de hábitat. Los resultados de este estudio 

mostraron que la mayoría de los sitios de muestreo representan unidades genéticas 

independientes. Más allá de la baja capacidad de dispersión típica de los roedores 

subterráneos, las barreras al flujo génico tanto naturales como antrópicas, la 

disponibilidad de hábitat y la distribución lineal del tuco-tuco de las dunas, han tenido en 

conjunto, una importante influencia en su estructura genética poblacional. Además, la 
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evolución del paisaje de dunas en la BMA durante los últimos 1600 años, parece haber 

tenido un gran impacto en cómo las poblaciones están conectadas actualmente por el 

flujo génico. La asociación entre la diferenciación genética y la disponibilidad de hábitat 

fue más notoria entre las poblaciones del noreste de la barrera medanosa, donde dicha 

disponibilidad es menor, siendo así las más afectadas por las características históricas del 

paisaje. Sin embargo, el avance de la urbanización y forestación en esta región costera en 

las últimas décadas (Turno Orellano e Isla 2004; ver Capítulo I) está impactando la 

disponibilidad de hábitat para esta especie en esta región. 

 Los análisis filogenéticos derivados del ADNmt dilucidaron la presencia de una 

tercera especie de Ctenomys en la BMA. Esta nueva entidad, de características 

fenotípicas similares a C. talarum, presentó monofilia recíproca respecto a esta última, 

con alto valor de soporte de nodo. Esto permitió también clarificar los límites de 

distribución para las tres especies de tuco-tucos presentes en la barrera.  

 En base a esta nueva información relacionada a la presencia de una tercera 

especie de tuco-tuco en la BMA, se generaron las distribuciones potenciales para cada 

una de las tres especies. Estas especies presentaron una fuerte relación con suelos 

friables y arenosos. Aunque las distribuciones fragmentadas son muy comunes en los 

tuco-tucos (Lacey 2000), algunas especies están seriamente amenazadas debido a las 

progresivas actividades antrópicas desarrolladas durante las últimas décadas. En este 

estudio, las distribuciones potenciales de C. australis y Ctenomys sp. resultaron muy 

restringidas, posiblemente debido a su alta dependencia por suelos más arenosos en 

comparación a C. talarum. Si bien estas dos últimas especies se encuentran 

principalmente en las dunas costeras, C. talarum, la especie con distribución más amplia 

en la región pampeana, está presente tanto en la costa como en áreas continentales 

alejadas de la costa. En las áreas alejadas de la costa, la presencia de C. talarum se 

limita a relictos de parches de pequeño tamaño inmersos en un paisaje muy fragmentado. 

La progresiva disminución de la superficie de los ambientes naturales presentes en las 

barreras de dunas costeras ocurrida en las últimas décadas (Isla 2013; ver Capítulo I), 

hace notoria la necesidad de tomar medidas de conservación a corto y largo plazo; estas 

medidas deberían enfatizar el valor intrínseco de estos ecosistemas costeros para 

muchas especies endémicas de distribución restringida. La alta especialización de hábitat, 

junto con las bajas tasas de dispersión encontradas en estos roedores subterráneos, hace 

que estas especies estén potencialmente amenazadas por cambios en sus ambientes. 

Así, la información sobre la distribución potencial de los tuco-tucos con rangos 
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extremadamente estrechos y/o aislados, resulta de gran utilidad para diseñar planes de 

conservación adecuados. Finalmente, este estudio muestra la importancia de seleccionar 

un conjunto adecuado de variables para predecir la distribución potencial de especies. 

Para especies especialistas de hábitat, como los tuco-tucos, es esencial incluir variables 

ambientales que capturen la variación de las características de su hábitat para modelar su 

distribución. La construcción de dichos modelos que incluyan solo variables bioclimáticas 

(como se ha reportado ampliamente en la literatura), puede llevar a una sobreestimación 

considerable de los hábitats idóneos en este tipo de especies. Es importante destacar la 

necesidad de obtener información biológica adicional de Ctenomys sp. para comprender 

su interacción con C. australis, la especie con la que comparte mayor similitud ambiental. 

 En conclusión, los resultados obtenidos en esta tesis brindan valiosa información 

respecto del paisaje costero bonaerense, y cómo su dinámica temporal y espacial ha 

interactuado con aspectos ecológicos, poblacionales y distribucionales de las tres 

especies de tuco-tucos que habitan estos ambientes. Así, esta tesis puede ser tomada 

como una herramienta a la hora de tomar decisiones de manejo de hábitats tanto a nivel 

local como regional, en especial en sectores de dunas en donde están presentes especies 

de distribución sumamente restringida y amenazadas, como Ctenomys sp. y C. australis. 

Teniendo en cuenta lo mencionado, el sector ubicado al suroeste de la BMA, donde se 

encuentran estas dos especies de tuco-tucos, cuenta aún con gran disponibilidad de 

hábitats naturales en comparación al sector noreste de la misma y a la BMO. Si bien es 

difícil señalar un sector de las barreras de dunas con prioridad para la conservación, ya 

que ambos paisajes costeros representan un relicto del Pastizal Pampeano con 

endemismos presentes, este sector parece ser prometedor para tal fin. Además de contar 

con mayor disponibilidad de hábitats naturales, este sector cuenta, en general, con un 

buen estado de conservación debido a que se encuentra protegido dentro de las 

Reservas Naturales “Arroyo Los Gauchos” y “Pehuen Có-Monte Hermoso”; constituye un 

refugio para varias especies típicas de estos ambientes, como las dos especies 

endémicas de tuco-tucos, la lagartija de las dunas, aves de pastizal y especies de plantas 

endémicas (Celsi et al. 2016). Algo similar se puede encontrar en el sector sur de la BMO, 

donde los sistemas de dunas costeras estan en su estado natural, albergando distintas 

especies de flora y flora. Este sector, protegido por la Reserva Natural “Faro Querandí”, 

es actualmente la única área de conservación de dunas desde la localidad de San 

Clemente del Tuyú hasta el partido de Villa Gesell (Celsi et al. 2016). La inclusión de 

nuevas áreas de conservación en ambas barreras de dunas costeras, como la ampliación 
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de algunas ya existentes (por ejemplo, la RN “Arroyo Los Gauchos”), puede planearse en 

base a información concreta reportada en esta tesis respecto a las caracteristicas de los 

ambientes y las especies que habitan en ellos. 
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