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AURKEZPENA
Elkartea jaio zenetik, 1947. urtetik,

Aranzadi Zientzi Elkarteak arreta bere-
zia eman zion hegaztien munduari,
eta sentsibilitate berezi horri esker
aintzindari haiek estatu mailako lehen
Hegaztien Eraztuntze Zientifikoaren
Bulegoa sortu zuten,  Doñanako eraz-
tuntzeak hasi ziren, eta pertsonalki, Ramon Elosegi
kideak Pirinioetako putreak eraztuntzen nola hasi zen
gogoratzen dut.   

Azken hamarkadetan ez soilik gure inguru natura-
la, baita gure giza ingurua ere nabarmenki aldatu da,
batzuetan ingurumenean arazo larriak eragiten
dituen neurriz kanpoko garapenaren ondorioz eta
beste batzuetan, zorionez, ikertzaileen masa kritiko
berri bat sortzen da gure arazoei erantzuten saiatze-
ko asmoarekin, tartean  hegazti sarraskijaleen arazoa.

Putreei, ugatzei eta sai zuriei buruzko ikerketa
honek balio digu arazoa guk geuk sortzen dugula eta
gure garapenaren ondorioak gure ingurune naturale-
an eragin zuzena dutela ikusteko.  Esatea erraza da,
baina frogatzeko beharrezkoa izan da obra hau egi-
tea posible egin duten urte luzeetan garatutako iker-
keten egileen parte-hartzea; zalantzarik gabe, lan hau
gure putreak, haien arazoak, kudeaketa-gomendioak
eta etorkizuneko proposamenen konponbideen erre-
ferentziazko dokumentua izango da Europa mailan.  

Aranzadi Zientzi Elkartearentzat pribilegio handia
da Europa osoko biologoen parte-hartzea izatea, eta
haien jakintza emanez eta laburbilduz Munibe aldiz-
kariaren lan monografiko hau osatzea posible egin
dute. Eskerrik asko egile guztiei, ingurumenaren alde
duzuen pasioagatik, argitalpen honetan parte hartze-
agatik eta baita editoreei ere, egin duten lan desinte-
resatu guztiagatik. Horrez gain, eskertu nahi ditut
halaber argitalpen hau posible egiteko lagundu digu-
ten erakunde eta entitate guztien babesa.

Hegazti sarraskijale handiak Pirinioetako paisaia-
ren osagai banaezina dira, eta bertako bioaniztasuna
ez litzateke gauza bera izango gure zeruetan betiko
silueta hori egongo ez balitz.

Bukatzeko, nire esker ona berriro erakutsi nahi diet
Kongresua ahalbidetu duten guztiei. Zuen ahalegina
eta ilusioa eredugarria izan daitezela XXI. mendean
barneratua den gizarte honentzat.

PRESENTACIÓN
Desde sus inicios en 1947 la

Sociedad de Ciencias Aranzadi
prestó especial atención al mundo
de las aves y gracias a esa sensibili-
dad aquellos pioneros crearon a nivel
estatal la primera Oficina de
Anillamiento Científico de Aves,

comenzaron los anillamientos en Doñana e incluso
personalmente recuerdo como el socio Ramón
Elosegui inició los anillamientos de buitres en el
Pirineo.  

No solo nuestro entorno natural sino también
nuestro medio humano ha cambiado notablemente
en estas últimas décadas, en ocasiones mediante un
desarrollo desmesurado que nos acarrea graves pro-
blemas medioambientales y en otras afortunada-
mente formando una nueva masa crítica  de investi-
gadores que intentan dar respuesta a problemáticas
como la conservación de nuestras aves carroñeras.

Este estudio de los buitres, quebrantahuesos y
alimoches nos sirve para darnos cuenta de que el
problema lo creamos  nosotros y que las consecuen-
cias de nuestro desarrollismo tienen un reflejo direc-
to en el medio natural. Decir esto es fácil pero para
probarlo es precisa la participación de especialistas
cuyas investigaciones desarrolladas durante años
han hecho posible esta obra,  que sin duda será una
referencia europea sobre el estado de conservación
de nuestros buitres, sus problemas, las recomenda-
ciones de gestión y las soluciones de futuro pro-
puestas. 

Para la Sociedad de Ciencias Aranzadi es un pri-
vilegio contar con la participación biólogos de todo
Europa que, aportando y sintetizando sus conoci-
mientos, han hecho posible este monográfico de la
revista Munibe. Gracias a todos los autores por vues-
tra pasión por el medioambiente, por colaborar en
esta publicación  y a los editores por toda su desin-
teresada labor. También quisiera agradecer a aque-
llas instituciones y entidades que nos han apoyado
haciendo posible esta publicación.

Las grandes aves carroñeras, son parte insepa-
rable del paisaje de los Pirineos y su biodiversidad
no sería la misma sin la presencia eterna de su silue-
ta en nuestros cielos.



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

8

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

JOSÉ ANTONIO DONÁZAR, ANTONI MARGALIDA & DAVID CAMPIÓN 

PRESENTATION
Since its foundation in 1947, the Aranzadi

Science Society has paid special attention to birds.
This special commitment led to the creation of the
nation’s first Office of Scientific Bird Ringing in
Doñana; I personally remember how member
Ramon Elosegui started vulture ringing in the
Pyrenees.

The environments that surround us—both natural
and human—have changed significantly in the last
few decades. On occasion this change has invol-
ved excessive development, leading to serious
environmental problems. Fortunately, changes have
also brought about a new, critical group of resear-
chers who attempt to find answers to problems such
as the conservation of our carrion birds.

This study of vultures, bearded vultures and
Egyptian vultures suggests that we are the cause of
these environmental problems and that the conse-
quences of our constant development are reflected
directly in nature. This statement is an easy one to
make, but in order to prove it true we must look to

the specialists whose research, spanning many
years, has enabled the present study. This analysis
will undoubtedly become a European reference
regarding the state of vulture conservation, pro-
blems associated with this conservation, recom-
mendations regarding how to manage the problem
and solutions for the future.

It is a privilege for the Aranzadi Science Society
to welcome the participation of biologists from all
over Europe who have made this piece for the
Munibe Magazine possible. Thank you to all of the
authors for your passion for the environment and for
collaborating in this publication. We thank the edi-
tors as well for your hard work. We would also like to
express our gratitude to the institutions and organi-
zations that have supported us, making the publi-
cation of this work possible. 

Large carrion birds are an essential part of the
Pyrenean landscape; the region’s biodiversity would
simply not be the same without the eternal presen-
ce of their silhouettes in the sky.

FCO. ETXEBERRIA GABILONDO
Aranzadi Zientzi Elkarteko Lehendakaria

Presidente S. C. Aranzadi
President, Aranzadi Science Society





A la memoria de Miguel Blázquez Álvarez,
por su pasión por el estudio de la naturaleza.
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SAIEKIKO ZERU BAT
José Antonio Valverdek ugatzari buruz esaten

zuen, ezen, “eboluzioaren izurra izurtuz” hortzik
gabeko animalia hau hezurretatik elikatzen trebatu
zela. Egia esanda, bai ugatza bai gainerako saiak
piztia arraroak dira eta askotan, ez-adituak ez ezik,
adituak ere uzten dituzte harrituta eta nahasita.
Gogoan dut, hirurogeita hamarreko urteen hasieran,
ekologia-irakasle batek nola azaltzen zien –heraberik
gabe eta ex cathedra hitz eginez– bere ikasleei saiak
desagertzera kondenatuta zeudela, beste garai bat-
zuetako animaliak zirela eta haien biziraupenak egu-
nak zenbatuta zeuzkala gure artean; herrialde
moderno batekin ez omen ziren elementu bateraga-
rriak. Liburu honetako orrietan irakurleak ikasi ahal
izango du irakasle argidotar hura zer zela-eta zebilen
tronpaturik eta orduz geroztik zer gertatu den gure
sai-espezie guztiek (sai jakintsuak izan ezik: sai
zuriak alegia) euren populazioak areagotu ahal izan
zitzaten. Hala ere, ziur-ziur nago ni bezala zuek ere
kezkatuta geratuko zaretela. Antza denez, dena ondo
zihoanean, espezie hauen berreskurapena lortzeko
bideko zatirik gogorrena egina zegoenean, mehatxu
berriak eta mehatxu zaharrak elkartzen hasiak omen
dira gure saiekiko zeruak arriskuan jarriz. Izan ere, nik
santutegi galdu batean sai bat edo beste geratzea ez
baitut nahi. Ez, hainbat espezietako sai asko nahi
ditut nik. Nire herrikideek eta gure bisitariek begiak
altxatu eta, orain bezala, sai arreen talde baten mira-
ri aerodinamikoa airean flotatzen ikus ditzaten nahi
dut; Mediterraneo aldeko mendi, larre batera joanda,
zuhaitz baten adaburuan kokatutako sai beltz baten
pose handientsua begiets dezaten nahi dut; sai
zuriaren zuri-beltza baxu eta astitsu hegan, ahoratze-
ko auskalo zer gauza kakanarruren bila, mendi-hega-
letan ranpante ikus dezagun nahi dut; Espainiako
edozein menditan miretsita gera gaitezen nahi dut,
ugatz bat bere akrobazietan atzematerakoan, erort-
zen utzi duen hezurrari jarraiki behera jaistea –josteta
hutsez?– erabakitzen duenean, jaurtitzaile olinpikoa-
ren punteriaz normalean beti aukeratzen duen arro-
karen –eta ez beste baten– aurka hezurra lehertu eta
puska dadin. Alegia, irakasle hark, luzarora, arrazoi
izaten amaitzea ez dut nahi. Eta hori nahi dut badaki-
dalako, ezen, herrialde garatu batean saien eta pert-
sonen arteko elkarbizitza, posible ez ezik, desiraga-
rria eta denontzat ona ere badela. Hori horrela ez
denean, zerbait gaizki egiten ari garen seinale; gizar-
te bezala, baldartasunez ari gara jokatzen.

Lehenagoko garaietan jada baldartasunez jokatu
genuen, geure sarraskijaleen populazioen artean tris-
kantza handia egin genuenean, soroetan pozoia
barreiatuta. Hirurogeiko urteetan eta hirurogeita
hamarreko urteetan, saiak elikadurarik ezagatik urrit-
zen ari zirela uste zen. Aldiz, José Antonio Donázar

PRÓLOGO: UN CIELO CON BUITRES
Decía José Antonio Valverde refiriéndose al que-

brantahuesos que “rizado el rizo de la evolución” este
animal sin dientes se especializó en alimentarse de hue-
sos. La verdad es que el quebrantahuesos y también el
resto de los buitres, son bichos raros y tienden a sor-
prender y confundir al profano y a veces a los expertos.
Recuerdo, a principios de los años setenta, como un
profesor de ecología explicaba, sin empacho y hablan-
do ex cátedra, a sus alumnos que los buitres estaban
condenados a extinguirse, que eran animales de otros
tiempos y que su pervivencia entre nosotros tenía los
días contados; no eran elementos compatibles con un
país moderno. En las páginas de este libro podrá
aprender el lector porqué estaba equivocado el insigne
profesor y qué ha ocurrido desde entonces para que
todas nuestras especies de buitres hayan incrementa-
do sus poblaciones (salvo el buitre sabio, el alimoche).
Sin embargo, estoy convencido de que como yo tam-
bién se quedarán preocupados. Parece que ahora,
cuando todo iba bien, cuando lo más duro del camino
para conseguir la recuperación de estas especies esta-
ba hecho, viejas y nuevas amenazas se  están aliando
para  poner en riesgo nuestros cielos con buitres.
Porque yo no quiero que haya algún que otro buitre en
un santuario perdido. No, quiero muchos buitres de las
diferentes especies. Quiero que mis conciudadanos y
nuestros visitantes puedan alzar la mirada al cielo y,
como ahora, contemplar el milagro aerodinámico de un
grupo de leonados flotando en el aire; quiero que al
acercarse a una montaña mediterránea, a una dehesa,
puedan contemplar la majestuosa pose de un buitre
negro perchado en la copa de un árbol; quiero que
podamos ver rampante sobre las laderas el blanco y
negro del alimoche buscando bajo y pausado vaya
usted a saber que cosa pequeñaja que llevarse a la
boca; quiero que nos quedemos admirados en cual-
quier montaña española al sorprender a un quebranta-
huesos en sus acrobacias cuando, ¿por diversión?
decide acompañar al hueso que ha dejado caer para
que, con puntería de tirador olímpico, se estrelle y
rompa al chocar en la roca tradicionalmente escogida
por él y no en otra. En fin, quiero que el profesor, a la
larga, no acabe llevando razón. Y lo quiero porque sé
que la convivencia de poblaciones de buitres y perso-
nas en un país desarrollado no sólo es posible, es dese-
able y bueno para todos. Cuando no es así, es que algo
estamos haciendo mal; estamos actuando, como socie-
dad, con torpeza.   

Ya actuamos con torpeza en tiempos pasados
cuando diezmamos las poblaciones de nuestros carro-
ñeros sembrando el campo de veneno. En los sesenta
y principios de los setenta se pensaba que los buitres
estaban descendiendo por la falta de alimento. Sin
embargo, un grupo de investigadores jóvenes capita-
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buru zuen ikertzaile gazteek osatutako talde batek, sai
arrearekin lan eginez, argi eta garbi erakutsi zigun sai
arreen populazioentzat elikadura ez zela inoiz faktore
murriztailerik izan, ez urritzen ari zirenean ez berriz
ugaltzen hasi zirenean. Populazio-beherakaden arra-
zoiak sai helduen hilkortasun-tasak arautzen zituzten
faktoreetan bilatu behar ziren, eta espezie sarraskijale
honentzat –eta beste batzuentzat– jaki eta gorpu
pozoituak ziren hilkortasunaren iturri nagusia, dudarik
gabe. Poliki-poliki, egia hori norainokoa zen egiazta-
tuz joan ginen beste sai-espezie batzuekin.
Tragikoena aztura horiek beren horretan jarraitzea eta
azken urteetan Autonomia Erkidego askotan berriro
azaldu izana da. Lehen bezala, tamaina erdiko harra-
parien eta harrapari generalisten aurka egiteko
pozoiak erabiltzea, alfer-alferrik izateaz gain, askotan
kontrako eragina lortzen duen zentzugabekeria baino
ez da. Horrela jokatzen dugunean, harrapari eta
sarraskijale handiak akabatzea izaten da gehienetan
lortzen duguna. Egia da, bai, aldi berean posible izan
daitekeela nahi genuena lortzea: azeriak, mangosta
iberiarrak, e.a. urritzea. Baina aldi baterako baino ez
da izango. Eboluzioan zehar beren existentziaren zati
izan den harraparitza bati demografikoki erantzuteko
gai diren harrapari hauek, beren etsai handietatik
(arranoak, katamotzak, otsoak...) libraturik, denbora
askorik ez da igaroko beren populazioak hazi eta neu-
rririk gabe gora egiten hasi arte, lehen baino ugaria-
goak izaten amaituz. Zer egin orduan? Zentzuzkoena
ez behintzat, dituzten harraparien populazioak
berreskuratzea alegia. Ehiza-munduan eta neurri
batean ahuntz- eta ardi-abeltzaintza estentsiboan
bilatu ohi den erantzuna, nahi baino maiztasun
handiagoz izaten da ezer ez egitea edota pozoi
madarikatuaz baliatzea. Egia da pertsonen senti-
beratasuna aldatuz doala eta ehiztari eta abeltzain
gehienek zentzugabekeria horren aurkako jarrera
agertzen dutela. Baina hori bezain egia da “ehiza-
ren eta abeltzaintzaren defentsan” pozoitutako
arrano eta saiak topatzen jarraitzen dugula. Hau
duela hogeita hamar urte egiteak ez zuen zentzu
handirik, baina hori egiten jarraitzea gaur egun dau-
kagun informazioarekin eta sarraskijaleak eta harra-
pari handiak zaintzeko erabiliak diren diru-funtsekin,
administrazio-mota ezberdinen aldetik gaur egun
ematen den baino askoz erantzun handiago eta biri-
bilagoa izan beharko lukeen itxuragabekeria itzela da.
Izadiarekiko begirunean eta gozamenean gizartea
hezteko bide horretan behar adina aurrerapauso egin
ez ditugula ere pentsarazi beharko liguke horrek.
Ingurumen-hezkuntza ongi jasoa duen gizarte batean
jokabide horiekiko arbuioa gaur egungoa baino irmo-
agoa izango litzateke eta alor horretan dagoen epel-
keria politikoa nekezago onartuko litzateke.

Gure klase politikoaren ingurumen-kontzientzia
eskasak arazo berri bat sortarazi du gure sarraskijaleen

neados por José Antonio Donázar, trabajando con el
buitre leonado, nos mostró claramente que el alimento
nunca había sido un factor limitante  para las poblacio-
nes de buitres leonados ni cuando estaban descen-
diendo, ni cuando empezaban a recuperarse. Las cau-
sas de los descensos poblacionales había que buscar-
las en los factores que regulaban las tasas de mortali-
dad adulta y sin duda para ésta y otras especies de
carroñeros, los cebos y cadáveres envenenados eran la
mayor fuente de mortalidad. Poco a poco fuimos com-
probando la extensión de esa verdad en otras especies
de buitres. Lo trágico es que estos hábitos se manten-
gan y hayan rebrotado en muchas Comunidades
Autónomas en los últimos años. Como antes, ahora el
uso de venenos para combatir predadores medianos y
generalistas es, por inútil, un desatino que consigue no
pocas veces el efecto contrario. Cuando actuamos así
conseguimos las más de las veces acabar con los
grandes predadores y carroñeros. Estas especies que
han evolucionado sin una presión de predación intensa
sobre la población adulta,  no suelen tener una res-
puesta demográfica al incremento de mortalidad en
esta clase de edad que producen los venenos. Es ver-
dad que paralelamente podemos conseguir el efecto
dehesado: un descenso de zorros, meloncillos… Pero
será un hecho temporal. No pasará mucho tiempo
hasta que estos predadores que sí son capaces de res-
ponder demográficamente a una predación con la que
evolutivamente han convivido, liberados de sus gran-
des enemigos, águilas, linces, lobos… incrementen y
disparen sus poblaciones que suelen acabar siendo
más abundantes que antes. ¿Qué hacer entonces?
Desde luego no lo más sensato, recuperar las pobla-
ciones de sus predadores. La respuesta en el mundo
cinegético y en cierta medida en el de la ganadería
extensiva de caprino y ovino, con más frecuencia de la
deseada oscila entre no hacer nada y el maldito vene-
no. Es verdad que la sensibilidad va cambiando y una
mayoría de cazadores y ganaderos repudian y comba-
ten activamente éste sin sentido. Pero no es menos cier-
to que siguen apareciendo águilas y buitres envenena-
dos “en defensa de la caza y la ganadería”. Que esto
se hiciera hace treinta años no tenía mucho sentido,
pero hacerlo hoy con la información que tenemos y los
fondos de todos que se dedican a conservar grandes
predadores y carroñeros, es un mayúsculo disparate
que debería tener por las distintas administraciones una
respuesta mucho más intensa y contundente que la
actual. También nos debería hacer pensar a todos que
no hemos avanzado lo suficiente en educar a la socie-
dad en el respeto y disfrute de la naturaleza. En una
sociedad ambientalmente educada el rechazo a estas
conductas sería más fuerte del actual y la tibieza políti-
ca en este campo más difícil de sobrellevar. 

La escasa conciencia ambiental de nuestra clase
política está produciendo hoy un nuevo problema en
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kontserbazioan. Dirudienez, aurreneko aldiz aspaldiko
partez, sai-espezie batzuek, eta batez ere etxe-apodu-
nen sarraski-premiarik gehien dutenek (sai arreek eta
sai beltzek), benetako arazo bat dute jan-eskasia dela
eta. Zenbait gaixotasun ekiditeko, esaterako, entzefalo-
patia espongiformea eta beharbada beste eritasun bat-
zuk, tuberkulosia kasu..., abere-gorpuak mendian uzte-
ari utzi zaio eta hor bilatu behar da arazoaren jatorria.
Europar Batasunaren arteztarauetan oinarrituriko neurri
honek ez du arazorik sortzen Europako herrialderik
gehienetan, beren klimagatik inoiz ez baitute sairik izan,
edo sai-populazioak galduak dituzte, edo euren lurral-
deetako leku jakin eta mugatu batzuetan baino ez dira
gelditzen, normalki populazio txikiak osatuz.
Herrialderen batean, Frantzian kasu, sai arreak, sai
beltzak eta ugatzak berreskuratzen hasiak dira, aha-
legin handiak eginda, eta populazioak Espainian
baino askoz txikiagoak badira ere, neurriak hartu
dituzte abeltzainek abere hilak landan utzi ahal izan
ditzaten eta saiek jan-eskasiarik izan ez dezaten.
Frantzian arazoari nolako arduraz heldu zaion ikuste-
ak harridura sortarazten du, gure Autonomia
Erkidegoetan hartu diren neurri bakanekin alderatuta
ezer gutxi egin baita hemen (zerbait egiten bada),
nahiz-eta erkidego horietako edozeinek bere lurralde-
an Frantzia osoan baino sai gehiago izan. Nire ikus-
pegitik, Espainian ganaduari buruz daukagun osa-
sun-ezagutzari esker eta gure saien ekologiari buruz
dakigunari esker, arazoari orokorki ekiteko moduan
gaude. Hau da, ganaduaren osasun-alderdiak eta
gure sai-populazioen premia trofikoak kontuan hartu-
ta, irtenbide bat aurki daiteke. Ez dut esaten erraza
denik; baina dakigunagatik oso zaila ere ez dirudi;
zailtasun handienaren jabe garela besterik ez diot:
arazoari heltzeko ezagutza daukagu eta. Orain,
abere-osasunaren eta sai ekologiaren arloko adituak
batuko dituen eta arazoari konponbide errealista bat
emango dion borondate politikoa falta zaigu. Egoera
ezin hobea da. Gaur egun Ingurumen eta Landa eta
Itsas Ingurune Ministerioak eskumenak baditu abere-
osasunean eta ingurumenean eta zientzialariak osa-
sunean eta ekologian, bai eta teknikariak eta kontser-
bazionistak ere, eta arazoa ongi mugatuta dauka.
Falta den gauza bakarra, bidezko lirudikeenez, da
Ministerioak behingoagatik mota horretako ekimen
baten lidergoa bere gain hartzeko ausartzia erakus-
tea, autonomia erkidegoetako lana koordinatuz; era
berean, Europar Elkarteari gure herrialdearen erreali-
tate bat onarrarazteko gai ere izan behar luke: saiak
dituen herrialde bat gara; Frantziak, Alemaniak,
Austriak, Italiak izan nahi luketen bezala... edota beren
sai-populazio hondatuak edo erdi galduak berresku-
ratzeko EB-etik dirua jasotzen duten beste herrialde
batzuek nahi luketen bezala. Espainian gure sai-
populazioak erdi galduta egon arte itxaron behar ote
dugu, Europako beste herrialde batzuetan gertatzen

la conservación de nuestros carroñeros. Parece que
por primera vez en tiempos recientes algunas espe-
cies de buitres, especialmente los más dependientes
de las carroñas de ungulados domésticos- buitres leo-
nados y negros-, tienen un problema real de escasez
de alimento. El origen está en la retirada de cadáveres
del campo para evitar la propagación de enfermeda-
des como la encefalopatía espongiforme y quizás
otras como la tuberculosis… Esta medida basada en
directivas de la UE no causa problemas en la mayoría
de los países europeos donde por su clima nunca ha
habido buitres, se han extinguido, o sólo quedan en
zonas concretas de su territorio y en muchos casos
son pequeñas poblaciones residuales. En algún país
como Francia donde se empiezan a recuperar, con un
notable esfuerzo, las poblaciones de buitres leonados,
negros y quebrantahuesos, aunque las poblaciones
son mucho más pequeñas que las españolas, se han
tomado medidas para que en las zonas con buitres los
ganaderos puedan abandonar los cadáveres en el
campo y a los buitres no les falte alimento. Contrasta
la decisión con que se ha abordado el problema en
Francia con lo poco, por no decir nada, que se ha
hecho al respecto en las mayoría de las Comunidades
Autónomas  aunque cualquiera de ellas tiene más
individuos de buitres en su territorio de los que hay en
el conjunto de Francia. Desde mi punto de vista, con
los conocimientos sanitarios disponibles sobre el
ganado y la información que tenemos en España
sobre la ecología de nuestros  buitres se puede abor-
dar el problema en su conjunto. Es decir, consideran-
do los aspectos sanitarios del ganado y las necesida-
des tróficas de nuestras poblaciones de buitres. No
digo que sea fácil, difícil por lo que sabemos no pare-
ce, digo que tenemos lo más complejo: conocimiento
para abordar el problema. Ahora nos falta la voluntad
política que junte a especialistas en sanidad animal y
ecología de buitres y les pida una solución realista del
problema. La situación es inmejorable. El actual
Ministerio del Medio Ambiente, Medio Rural y Marino
tiene competencias tanto en sanidad animal como en
medioambiente y científicos en sanidad y ecología,
técnicos y conservacionistas, tienen bien acotado el
problema. Sólo hace falta que el Ministerio competen-
te, de una vez por todas, se atreva, como parece
deseable, a liderar una acción de este tipo coordinan-
do a las diferentes comunidades autónomas; al tiem-
po debería de ser capaz de que la UE reconozca una
realidad de nuestro país: somos un país con buitres,
como quieren llegar a serlo Francia, Alemania,
Austría, Italia…y tantos otros que están recibiendo
fondos de la UE para recuperar sus maltrechas o
extintas poblaciones de buitres. ¿Deberemos espe-
rar en España a que las poblaciones de  nuestros
buitres estén de nuevo maltrechas como en otros
países de Europa para que nuestro Ministerio de
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den bezala, gure Ingurumen eta Landa eta Itsas
Ingurune Ministerioak arazoari erabakizunez hel
dakion? Espero dut ezetz, batez ere kontuan hartuta
urte luzeak daramatzagula bai EB-ak bai Ministerioak
bai Autonomia Erkidegoek diru-funtsak jartzen gure
sai populazioen egoera hobetzeko.

Lehen aipatutako arazoak inork nahi ez lituzkeen
beste ondorio batzuk ditu. Zabalduenik dauden saiak,
sai arreak alegia, gure mendietatik kendu ditugun apo-
dun-hondarrekiko mendekotasunik gehien daukatenak
dira, eta bistan denez, gose dira. Goseak ausart bilakat-
zen ditu eta ganadua –haien ahalezko jana– gordetzen
dugun lekuetara inoiz baino gehiago hurbiltzera bultzat-
zen ditu. Ez da beharrezkoa jainkozko mirari baten bidez
bat-batean harrapari bihurtzea, zeregin horretarako
dituzten muga morfologikoei buruz ezer gutxi dakiten
batzuek dioten bezala; hala eta guztiz ere, haien irudia
eta presentzia zaratatsua nahikoak dira ganaduari estre-
sa eragiteko, azterturik gabe dauden baina bat ere onu-
ragarriak izango ez diren ondorioekin, dudarik gabe.
Erraza da abeltzainen ezinegona ulertzea. Saiak izugarri
handiak dira, talde handietan ibili ohi dira eta jendeak oro
har ez die estimu handirik izaten, haiek ezagutzen dituz-
tenek ezik, direla baserritarrak, zientzialariak, ekologistak
edota izadiaren zaleak. Gainerakoentzat sai sarraskijale-
ak dira, irain bat gure hizkuntzan; asturu gaitzeko txorit-
zar hauek abereei ikararen ikaraz umeak galarazten diz-
kiete eta abeltzainak ez daude hori jasateko prest, nor-
mala denez; beste batzuk, ordea, saiek ardi bat nola hil
eta nola jaten duten ustezko “miraria ikusteko” irrikan
daude. Zuek, ziur aski, nik bezala pentsatuko duzue, ale-
gia hori akats handia dela, baina egia esanda, ongi funt-
saturiko iritziak garrantzi txikia du. Benetan garrantzia
daukana abeltzain hauek (gehienak lanaldi partzialeko-
ak) horrela pentsatzera iristea da; zeren, ez izan dudarik
txikiena ere, lehenago beranduago baino irtenbide bat
bilatuko dute eta ziur egon ez dela ona izango gure saien
osasunerako edota erkidegoen diru-kutxetarako.
Konponbidea garbi dago zein den, ez dezatela goserik
igaro, eta lehenago esan dugu hori lortzeko bidea zein
den. Hala ere, pasadizo honek beste zerbait ezkutatzen
du. Hain handia eta ugaria den animalia bati buruz ezin
dugu horren gutxi jakin –azken honek gutxi iraun bade-
zake ere, egoera zuzentzen ez badugu–. Autonomia
Erkidegoak elkartuko dituen proiektu handi bat behar
dugu, horri esker saien mugimenduak iragarri eta kolo-
nien arteko loturak, egoera ezberdinetan haien demo-
grafiak duen malgutasuna, haien jokabide soziala, e.a.
ezagutzeko aukera izango baitugu. Halako proiektu
baten lidergoa Ministerioak hartu behar luke bere gain,
horrek espezie hau zentzu handiagoz kudeatu eta ara-
zoak (lehen aipatu ditugunak, esaterako, abeltzainekiko-
ak) erabakizunez konpontzeko aukera emango liguke
eta. Denok gauza bat argi izan beharko genuke: sai arre-
aren eta gizakiaren arteko interakzioak arazo berriak eka-
rriko dizkigula. Animalia handia eta indartsua da eta,

Medio Ambiente, Medio Rural y Marino aborde con
decisión el problema? Espero que no, máxime cuan-
do llevamos años en que tanto la UE, como el
Ministerio y las Comunidades Autónomas están  invir-
tiendo fondos para mejorar la situación de nuestras
poblaciones de buitres.

El problema antes comentado está teniendo otros
efectos no deseados. Los buitres más abundantes y
extendidos, los leonados, son también los más depen-
dientes de las carroñas de ungulados que retiramos
de nuestros campos y evidentemente están ham-
brientos. El hambre los vuelve atrevidos y les hace
acercarse más que nunca a los lugares donde guar-
damos el ganado, su potencial alimento. No hace falta
que por milagro divino se conviertan en predadores,
como con escaso conocimiento de sus limitaciones
morfológicas para esta tarea dicen algunos, su sola y
ruidosa presencia produce estrés en el ganado con
consecuencias no evaluadas, pero sin duda no bene-
ficiosas. Es fácil entender el malestar de los ganade-
ros. Los buitres son enormes, suelen ir muchos juntos
y no suelen ser apreciados salvo por sus conocedo-
res, sean estos campesinos, científicos, ecologistas o
amantes de la naturaleza. Para el resto son buitres
carroñeros, un insulto en nuestra lengua; es pues lógi-
co que el ganadero no esté dispuesto y con razón, a
que estos pajarracos de mal agüero hagan mal parir a
sus animales del “susto”; otros están dispuestos a “ver
el milagro” de uno o varios buitres matando y comién-
dose a una oveja. Ustedes podrán pensar, como yo,
que eso es un error, pero realmente su basada opinión
tiene poca importancia. Lo trascendente es que estos
ganaderos (generalmente a tiempo parcial) lleguen a
pensar así; porque no les quepa duda que más pron-
to que tarde buscarán una solución y seguro que no
será buena para la salud de nuestros buitres o las
arcas de las comunidades autónomas. La solución es
obvia, que no pasen hambre y el modo de conseguir-
lo ya lo hemos comentado anteriormente. Sin embar-
go, está anécdota esconde algo más. No podemos
saber tan poco de un animal tan grande y abundante,
aunque esto último si no corregimos la situación
pueda durar poco. Se necesita un gran proyecto que
agrupe a las Comunidades Autónomas y nos permita
predecir sus movimientos, la relación entre colonias, y
la flexibilidad de su demografía ante situaciones dis-
tintas, su comportamiento social… Un proyecto de
este tipo debería liderarlo el Ministerio y podría permi-
tirnos manejar más racionalmente esta especie y
poder abordar con decisión problemas como los
antes expuestos con los ganaderos. Deberíamos,
todos, ser conscientes de que la interacción del buitre
leonado con el hombre nos va a causar problemas
nuevos. Es un animal grande y poderoso que no sólo
asusta a la indefensa madre cordera, también puede
hacerlo a las personas no familiarizados con ellos.
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arkumetxoen ama ez ezik, haiek ezagutzen ez dituzten
pertsonak ere ikaratzen ditu. Gure Ministerioan zinez
espero dut hartaz ohartarazteko bezain zentzuduna
izango den norbait egotea (orain arte ez da inor egon);
izan ere, hau bezalako espezie bat kudeatzeari begira,
hainbat Autonomia Erkidegoren inplikazioa eskatzen
duen proposamena bezain komenigarria baita ezaupi-
deak eskuratzeko ekimenetan inbertitzea.

Egia da, bai, lehen aipatu ditudan eta etorkizunean
sor daitezkeen arazoetako asko ez liratekeela arazo
izango baldin-eta gizartea ongi hezita balego eta gure
hegazti sarraskijaleak beste modu batez ikusiko balitu.
Saiek ingurumen hezkuntzan bete dezaketen zeregina
itzela da. Gai horretaz apur bat arduratu diren autono-
mia erkidegoek –Nafarroak kasu– badirudi arrakasta
nabarmena izan dutela. Hala ere, nik susmoa dut –are-
ago hau bezalako herrialde turistiko batean– oraindik
gehiago egin genezakeela. Saiak eta gizakiak betida-
nik elkarrekin bizi izan dira, eta ez toki gutxitan jatekoa
dela-eta elkarren artean liskarrean ibiliko ziren; milaka
urtez gure aliatuak izan dira, mendiak gorpuetatik gar-
bituz, eta gure aliatuak izan behar dira berriro; hegan
dabiltzanean ikusgarriak dira eta lurrean beldurra
ematen dute haien tamainagatik; hiltegiko haragi-hon-
darren bidez guk nahi dugun lekura erakar ditzakegu;
sarraskietan borrokazale eta zaratatsuak dira; euren
haztokietan agerian egoten dira eta kolonia malkart-
suetan ez dira eragotziak sentitzen jendeak zuhurtziaz
eta behealdetik hurbiltzen bazaie; antibiotikoen bidez
tratatutako abere-haragia janez gero zer gerta dakigu-
keen erakusten digutela-eta, begirale gisa balio gait-
zakete; berunezko balez hildako ehizakiak jaterakoan
gu bezalaxe pozoitzen dira; egunero distantzia izuga-
rriak egiten dituzte jan bila eta badirudi populazioaren
zati batek migrazioak edo behintzat milaka kilometroko
mugimenduak egiten dituela, alderrai. Protagonista
hoberik asma dezakezue ingurumena “irakasteko”?

Ongi, hitzaurre honetan nola edo hala aipatu ditu-
dan gauza guztiak gehi beste hainbat kontu, liburu
honetako orrietan batzuetan maisukiro azalduta
daude. Izadiaren zaleek, teknikariek eta zientzialariek
datu gaurkotuak topatuko dituzte gure sai popula-
zioei buruz, haien mehatxu zahar eta berriei buruz
eta haiek kudeatzeko jarduerei buruz, ondo eginak
eta gaizki eginak agerian jarriz. Azkenik, gure hegaz-
ti sarraskijaleei buruz dakiguna eta betetzeko gerat-
zen zaizkigun hutsuneak laburbiltzeko behar genuen
adituentzako eta ez-adituentzako liburua da.

Goza ezazue liburuaz eta gero zoazte saiak begies-
tera. Horrek beti merezi du eta.

Espero que en nuestro Ministerio haya alguien lo sufi-
cientemente sensato -hasta hora no lo ha habido- para
darse cuenta que invertir en la adquisición de conoci-
mientos para manejar una especie tan “visible” como
ésta es tan conveniente como el liderar acciones
como la propuesta donde estén implicadas varias
Comunidades Autónomas.

Es verdad que muchos de los problemas a los que
antes he aludido y los que puedan surgir en el futuro,
no lo serían con una población educada que conocie-
ra y viera a nuestros carroñeros. El papel que los bui-
tres pueden jugar en la educación ambiental es sin
duda enorme. Las comunidades autónomas que se
han preocupado algo de ello como la Navarra, pare-
cen tener un notable éxito. Sin embrago, tengo la
impresión y más en un país turístico como éste, que
podríamos hacer más. Buitres y hombres han convivi-
do desde siempre y en no pocos lugares deben
haberse disputado la pitanza; durante milenios han
sido y deben volver a serlo, nuestros aliados limpian-
do los campos de carroñas; son espectaculares en
vuelo y su tamaño intimida en tierra; podemos atraer-
los fácilmente con despojos de matadero allí donde
queramos; en las carroñas son peleones y ruidosos;
en sus colonias de cría son visibles y en las colonias
escarpadas no se sienten molestos si se aproxima la
gente con prudencia y desde abajo; nos sirven de
centinelas mostrándonos lo que nos puede pasar
comiendo carne de ganado tratada con antibióticos;
se envenenan como nosotros al comer piezas de caza
muertas por balas de plomo; se desplazan distancias
enormes diariamente para buscar alimento y parece
que un sector de la población realiza migraciones o al
menos movimientos erráticos de miles de kilómetros.
¿Se imaginan ustedes un protagonista mejor para
“enseñar” el medioambiente?

Bien, todas las cosas que de una u otra forma he
comentado en este prólogo más otras muchas, están
expuestas, a veces magistralmente, en las páginas de
este libro. Encontrarán, los amantes de la naturaleza,
los técnicos y los científicos, datos actualizados sobre
los tamaños de las poblaciones de nuestros buitres,
sus antiguas y nuevas amenazas y análisis de las acti-
vidades de manejo que detectarán sus aciertos y tam-
bién sus errores. En fin un libro para expertos y profa-
nos que hacía falta para sintetizar lo que sabemos de
nuestros carroñeros y las lagunas que nos quedan por
cubrir.

Disfrútenlo y luego, vayan a observar buitres. Eso
siempre merece la pena.
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A SKY FULL OF VULTURES
José Antonio Valverde used to comment that, as a

toothless bird specialised in feeding only on bones,
the bearded vulture is an example of evolutionary per-
fection. The truth is that this and other vultures are
strange beasts and often surprise and confound the
amateur and expert alike. I remember at the begin-
ning of 1970s how one of our ecology teachers explai-
ned to us in all seriousness that as animals from ano-
ther age vultures were doomed to become extinct —
their days were numbered because they were just not
compatible with the modern world! In the pages of this
book readers will see for themselves why our estee-
med teacher was so mistaken and appreciate how
events since the 1970s have enabled all our vulture
populations to increase (except for that of the wise
Egyptian Vulture). Nevertheless, I’m convinced that
readers will share my concern, for it seems now that,
just when everything was going so well and when the
hardest part of the task of restoring our vulture popu-
lations had been successful, old and new threats
have combined to menace the vultures that fill our
skies. I don’t want just the odd vulture surviving on
some remote cliff – I want to see large groups of vul-
tures of many different species. I want my fellow citi-
zens and visitors to our country to be able to gaze up
into the sky and, as is the case now, contemplate the
aerodynamic miracles of a flight of griffon vultures gli-
ding past; I want to be able to visit a Mediterranean
mountain or forest and see the majestic silhouette of a
black vulture perched on a tree-top; I want for us all to
be able to enjoy the black and white of the Egyptian
Vulture, searching low and unhurriedly over our moun-
tain slopes for who knows what morsel of food; I want
us to be able to marvel on any Spanish mountain at
the acrobatics of the bearded vulture as it follows
down - for fun? - the bone it has dropped with a
sharpshooter’s precision on its favourite (and no
other!) rock, where it will be smashed into managea-
ble edible pieces. In essence, I want our former tea-
cher to be wrong because I know that in a developed
country vultures and people can not only live together,
but it is desirable and good for all that they should do
so. If this is not the case, then something is wrong and
as a society in general we must be acting rather
inconsequently.

In the past we short-sightedly decimated our popu-
lations of avian scavengers by littering the countryside
with poisoned bait. In the 1960s and the beginning of
the 1970s it was thought that our vultures were dying
out because of a lack of food. Nevertheless, a group of
young researchers working on the griffon vulture, hea-
ded by José Antonio Donázar, revealed that food sup-
plies had never been a limiting factor for our vulture

populations, neither when numbers were falling nor
when they were on the up. The causes of these popu-
lation declines were to be found instead in the factors
that determined adult mortality rates, and poison was
identified as the undeniable cause of mortality in this
and other vulture species. Slowly we began to realise
just how serious this threat to our vultures was; but –
tragically – the use of poison has not been halted and
has even raised its ugly head again in a number of
regions in recent years. Just as before, the use of poi-
son to combat medium-sized predators and scaven-
gers is a crass error – in short, it doesn’t work – that
often only manages to have the opposite effect. The
laying of poison more often than not kills the largest
predators and scavengers, which have evolved
without predatory pressure on their adult populations
and as such are generally unable to respond demo-
graphically to increased mortality in the adult age-
group most affected by poisoning. Admittedly, at the
same time we may achieve a satisfactory but tempo-
rary decrease in fox and mongoose populations. But,
it won’t take long for these smaller predators – that are
able to respond demographically to predation – to dra-
matically increase their populations and become com-
moner than ever before once they are freed of preda-
tion pressure from eagles, lynxes and wolves. What
should we do then? Unfortunately, we don’t usually do
the most sensible thing, which would be to help resto-
re predator populations. Instead, in hunting circles and
to a certain extent amongst goat and sheep farmers
the chosen responses vary from doing nothing to
laying even more poison. Sensibilities do change,
though, and the majority of hunters and farmers pro-
bably now reject and actively combat the use of poi-
son. Nevertheless, it is true that dead eagles and vul-
tures are still poisoned as a means of “defending hun-
ting and cattle farming”. There was little sense in using
poison 30 years ago; today, with all the information we
have at our disposal and the financial resources being
put into the conservation of large predators and sca-
vengers, it is even more of an absurdity and one to
which the various public bodies involved must res-
pond with much greater intensity and decisiveness
than at present. We should also make it clear that we
have not advanced sufficiently in educating society to
respect and enjoy our natural world. In a society that
has received a proper environmental education the
rejection of poisoning and other nefarious activities
would be much more vocal than it currently is and poli-
tical timidity would be far less acceptable.

The scant environmental awareness of our political
classes is leading to a new conservation problem for
our avian scavengers. It seems that for the first time in
recent years some species of vultures – above all, the
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griffon and black vultures that depend on domestic
cattle for food – are having to face up to a shortage of
food. The problem stems from the prohibition on lea-
ving animal carcasses in the wild implemented as a
measure to prevent the spread of diseases such as
Bovine Spongiform Encephalopathy and perhaps
even tuberculosis. These measures based on EU
directives have caused no problems in the majority of
European countries where, due to climatic factors,
there have never been any vultures, or where these
birds have died out or exist only in small residual popu-
lations. In some countries such as France, where con-
certed conservation efforts have had a positive effect
on griffon, black and bearded vulture populations (all
much smaller than Spanish populations), farmers are
allowed to leave animal carcasses in the wild so that
vultures will not lack food. The situation in France con-
trasts with the almost complete lack of action underta-
ken by the majority of Spanish regions, almost all of
which boast more vultures in their territory than in the
whole of France. I believe that with the information at
our disposal regarding animal health and cattle far-
ming and the knowledge we have acquired in Spain
on vulture ecology it should be possible to find a glo-
bal solution to this dilemma that will take into account
both the wellbeing of our cattle farmers and the trophic
needs of our vultures. I’m not saying that it will be easy
to tackle this question, although given our accumula-
ted knowledge it shouldn’t be too difficult either. We still
lack, though, the political willpower needed to get spe-
cialists in both animal health and vulture ecology to put
their heads together and work out a realistic solution to
the crisis. Nevertheless, there is hope since the
Ministry of the Environment, Rural and Marine Affairs
has jurisdiction over both animal health and environ-
mental affairs, and scientists, conservation managers
and ecologists have accumulated a wealth of kno-
wledge on the subject. All that is needed now is for the
Ministry to take the plunge once and for all and imple-
ment coordinated action in all the regions affected. At
the same time, our government must be capable of
insisting that the EU recognises the reality of the situa-
tion in Spain: ours is a country of vultures, just as
France, Germany, Austria, Italy and others who recei-
ve EU funds for vulture conservation would like to be.
Must we in Spain wait until our vulture populations
once again hit rock bottom as in other European coun-
tries before the Ministry of the Environment, Rural and
Marine Affairs acts decisively? I hope not, above all
because both the EU and our Ministry and autono-
mous regions have been investing money for years in
trying to improve the situation of our vultures. 

The problems mentioned above are also having a
number of other undesired effects. The commonest

and most widespread of our vultures, the griffon vultu-
re, is also the most dependent on the animal carcas-
ses that are no longer left in the wild and are evidently
thus also now the hungriest of our vultures. Hunger
increases their willingness to take risks and now more
than ever they gather in the environs of our farms, the
source of their main food supply. No divine intervention
is needed for the vultures to begin acting as predators
– despite their morphological limitations – and their
very noisy presence is enough to cause stress in cat-
tle with as yet unknown, but surely negative, conse-
quences. It’s easy to understand farmers’ feelings: vul-
tures are huge and hang around in large groups, and
are not normally appreciated other than by those that
know them well, be they farmers, scientists, ecologists
or nature lovers. For the rest of the population, vultures
are simply scavengers (with all the negative connota-
tions of the word) and it is logical that farmers are not
going to stand idle whilst these ugly creatures scare
their cattle into miscarriages. Others, nevertheless,
may accept the sight of one or a number of vultures
killing and eating a sheep. The reader may think – as I
do – that this is an error, although our opinions are of lit-
tle value. What really counts is that cattle farmers (nor-
mally only working part-time) believe that this is hap-
pening and that they are convinced that sooner or later
a solution will be found to the problem, which will
undoubtedly be neither good for our vultures nor for
the finances of our regional governments. The solution
is obvious: prevent food shortages for vultures occu-
rring by implementing the policies we’ve already men-
tioned. However, these facts hide a further difficulty: it
is unthinkable that we know so little about such a large
and abundant animal (although its status as ‘abundant’
may only be short-lived). A broad-based project cove-
ring all the Spanish regions affected must be set in
motion to allow us, amongst other things, to predict the
movements that griffon vultures undertake and to
improve knowledge of the relationships between diffe-
rent colonies, the species’ demographic flexibility and
its behaviour. A project of this nature must originate
from and be led by the Ministry of the Environment,
Rural and Marine Affairs, and should aim to improve
management strategies for this species and tackle
with far greater decision the problems with farmers that
we have already discussed. We must all be aware that
it is inevitable that the interaction between the griffon
vulture and man will cause problems again at some
point in the future. It is a large powerful animal that can
not only scare a defenceless sheep defending her
lamb, but also those who are ignorant of its true natu-
re. We hope that in our Ministry there is somebody –
up to now there hasn’t been – who is sufficiently aware
that research into the management of this highly visi-
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ble species is as important as investment in projects
such as the one we are proposing involving all the dif-
ferent affected regions. 

It goes without saying that many of the problems I
have described (and those that may appear in the
future) would not have arisen if our population was
better informed about the lives of our avian scaven-
gers. Vultures can be used very profitably in environ-
mental education and regions such as Navarre that
are already using these birds as a teaching resource
seem to be having notable success. Nevertheless, I
have the feeling that, in a country such as ours that
depends so much on tourism, we could be doing
much more. Men and vultures have lived together
since time immemorial and must have constantly bic-
kered over food. Nevertheless, vultures have always
been and continue to be our allies and clean up the
carcasses left in the wild. They are effortless flyers but
on the ground – due to their size alone – can be
somewhat intimidating. We can attract them by lea-
ving slaughterhouse waste wherever we see fit and
their noisy squabbles over carrion are spectacular.
Vulture breeding colonies are highly visible and, per-
ched high up on their breeding ledges, are immune
to our respectful presence at the base of their cliffs.

Furthermore, they have a role to play as an early-war-
ning device, inasmuch as they can show us what
may happen if we eat cattle medicated with antibio-
tics. They also suffer just as we do if they eat animals
hunted down with lead-shot. They move vast distan-
ces on a daily basis searching for food and it seems
that at least a part of our vulture population regularly
migrates or moves in an erratic fashion over distan-
ces of thousands of kilometres. What other animal
could be more useful for environmental education?

All the topics I’ve briefly touched upon in this intro-
duction are discussed at length in the pages of this
magnificent book. Readers – be they nature lovers,
conservation managers or scientists – will find up-to-
date information on the sizes of our vulture popula-
tions and on the old and new threats they are having
to face up to, as well as analysis of management prac-
tices that reveal both our failures and successes. All in
all, this is a book for experts and amateurs alike, much
needed as a synthesis of our current knowledge of
these avian scavengers and the gaps therein that we
must remedy as soon as possible. 

So, read and enjoy this work and then go out and
observe our wonderful vultures – you won’t be
disappointed! 
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FERNANDO HIRALDO
Doñana Biological Station (CSIC)   
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AURKEZPENA
Gure espezieak progresiboki inbaditutako mundu

batean kontserbazio-politiken eta giza ekonomien
arteko gatazkak gero eta usuagoak dira; izan ere,
gizakia baliabideak monopolizatu eta lehian sartzen
baita beste izaki bizidun batzuekin. Honela, izadiaren
gaineko kontzepzio merkantilistak eta balizko etekin-
galera bat berekin ekarriko lukeen populazio edo
espazioen kontserbazioa lehenesten duten beste
kontzepzio batzuk elkarren aurrez aurre suertatzen
dira. Mota horretako gatazkak konpontzeko beha-
rrezkoa da informazio egokia eskaini eta politika
arduratsuak martxan jartzea, garapenaren eta kont-
serbazioaren arteko oreka zailari eutsi ahal izateko.
Abeltzaintza-zama handi baten presentzia ezaugarri
duten Espainia iparraldeko eta Frantzia hegoaldeko
eskualdeetan, duela hogeita hamar urte ziur aski
pentsaezina zen gatazka berri bat sortu da, zeinaren
dimentsioak gutxi ezagunak diren: sai arreak Gyps
fulvus bizirik dagoen ganaduari erasotzen, gero eta
maizago eta erregulartasun handiagoz gainera, afek-
tatuta dauden azienden jabeengan kezka eta asko-
tan sumindura sortaraziz. Gaiak arreta mediatikoa
erakarri du, betidanik elkarri lagundu izan dioten eta
baliabideak elkarren onurarako kudeatu izan dituzten
bi gremioak –abeltzainak eta saiak– aurrez aurre jarri
dituen halako asaldura bat gizartean piztuz. Gauza
jakina da abeltzaintza estentsiboaren bajak lehena-
rentzat arazo-iturri direla, gorpuak beren etxaldeeta-
tik desagerrarazi behar dituzte-eta, baina bigarrenen
populazioen biziraupenerako ezinbesteko baliabidea
ere badira. Duela milaka urtetik ezin hobeki funtzio-
natu duen mutualismo-mota hau gaur egun, beraz,
kili-kolo dago.

Iberiako ingurune askotan, eta bereziki penintsula
iparraldeko erdialdean, sai arrea oso-oso espezie
arrunt bilakatu izanak badu zerikusirik gatazka hone-
kin. Belaunaldi bakarrean, espezie hau legez jazarria
izatetik legeak babestuta egotera igaro da. Horri
esker, edo hobeto esanda, horrengatik ere, saiaren
silueta egunerokoa da gure zeruetan eta erdi urba-
noak diren inguruetan ere azaltzen hasia da, iraga-
neko garaietan ezaguna ez zitzaion beldurrik eza
erakutsiz. Hurbiltasun horren ondorioz, interakzioak
areagotu dira eta “gehiegizko populazioa” dagoelako
gizarte-sentsazioa finkatuz doa. Hamarkada luzeetan
gorpu-kudeaketarik egon ez izanak segur aski zeri-
kusirik izango du sai arrearen populazioa ugaltzeare-
kin. XX. mendearen erdialdiaz geroztik landan sarras-
kiak uztea argi eta garbi debekatuta egon bada ere,
legea ez da bete. Aldi berean, abeltzaintza estentsi-
boa eta batez ere intentsiboa areagotu izanaren
emaitzaz, elikagaiak lortzeko aukerak ugaritu egin
dira, saien populazioetan ondorio demografikoak

PRESENTACIÓN
Los conflictos entre las políticas de conservación

y las economías humanas son cada vez más fre-
cuentes en un mundo progresivamente invadido por
nuestra especie, que acapara los recursos y entra en
competencia con otros seres vivos.  De este modo se
enfrentan concepciones mercantilistas de la natura-
leza frente a otras que priman la conservación de
poblaciones o de espacios aun por encima de una,
presumible, pérdida de rendimientos.  La resolución
de estos conflictos requiere información adecuada y
políticas cuidadosas, de forma que se mantenga el
difícil equilibrio entre desarrollo y conservación.
Durante las últimas décadas ha surgido en las regio-
nes del norte de España y sur de Francia, caracteri-
zadas por la presencia de una fuerte carga ganade-
ra, un nuevo conflicto de dimensiones poco conoci-
das que quizás hace treinta años era inimaginable:
buitres leonados Gyps fulvus “atacan” a ganado
vivo, cada vez con mayor frecuencia y regularidad
provocando la preocupación y muchas veces las iras
de los propietarios de las explotaciones afectadas.
El tema ha acaparado la atención mediática, creán-
dose cierta alarma social que ha puesto frente a fren-
te a ganaderos y buitres, dos gremios que siempre
habían colaborado y gestionado unos recursos con
beneficios recíprocos. Es bien sabido que las bajas
de la ganadería extensiva son un problema para el
primero, que debe hacer desaparecer los cadáveres
de sus explotaciones pero son también un recurso
indispensable para la supervivencia de las poblacio-
nes de los segundos. Esta suerte de mutualismo,
que ha funcionado perfectamente desde hace miles
de años se ve hoy, por lo tanto, en entredicho.

A este conflicto no es ajeno el hecho de que el
buitre leonado se ha hecho una especie extremada-
mente común en muchos ambientes de Iberia, espe-
cialmente en la mitad norte de la península.  En solo
una generación, esta especie ha pasado de estar
perseguida legalmente a verse protegida por ley.
Gracias a ello, o mejor dicho, también por ello, la
silueta del buitre es cotidiana en nuestros cielos y
aparece incluso en zonas semiurbanas, haciendo
gala de una ausencia de temor desconocido en épo-
cas pasadas. Como consecuencia de esta cercanía,
las interacciones aumentan y la sensación social de
que existe “sobrepoblación” se afianza. Al aumento
de población del buitre leonado no debe ser tampo-
co ajeno el hecho de que la gestión de los cadáve-
res durante décadas ha sido inexistente.  Aunque el
abandono de carroñas en el campo ha estado clara-
mente prohibido desde mediados del siglo XX, la ley
no se ha cumplido. Paralelamente, fruto del aumento
de la ganadería extensiva y sobre todo la intensiva,



eraginez, dudarik gabe. Baliabide trofiko ugariek,
okerrago gaiturik zeuden saietan hautapen (natural)
bat eragingo zuten presio ekologikoen pean lehen
egoten ziren populazioetan banakoen biziraupen
handiago bat bermatu dutela pentsatzea arrazoizkoa
da. Presio hori erlaxatzen bada, begi-bistan dago ia
esponentzialak diren zenbakizko emendioak ezartze-
ko oinarriak jartzen direla, azken bi hamarkadetan
saio arrearentzat nabaritutakoak kasu. 

Baina gaur egungo nekazaritza- eta abeltzaint-
za-politikak sakon eraldatze bidean dira, eta
hamarkada luzeetan iraun duten gisa horretako
egoerak bat-batean hankaz gora geratzen dira.
90eko hamarkadaren bukaeran, Behien
Entzefalopatia Espongiformea (“behi eroen gaitza”
izenaz ezagunagoa) agertzearekin batera, hegazti
nekrofagoen sarraski-hornidura krisialdian murgil-
du zen. Gizakietan kasu hilkorrak azaldu ondoren
Europar Batasunean piztutako gizarte-asaldura
dela-eta, saientzako hondartegiak edo jantokiak
itxiarazi zituzten dekretuak eta legeak jarri ziren
indarrean. Hori oso epe labur batean gertatu zen
(hamarkada eskas batean), eta horrek kudeatzai-
leen, kontserbazionisten eta batez ere saien txun-
dimen-prozesua azkartu zuen, elikatzeko baliabi-
deen eskuragarritasuna murriztuz eta hedatuki
banatutako (eta ia-ia isilpean gordetako) kokaleku
banaka batzuetara jana mugatuz. Hegazti nekrofa-
goen kontserbazioaz arduratzen ziren administra-
zioek ez zeukaten horrelako egoerarik aurreikusita
eta ez zuten behar bezain arin erreakzionatzen
jakin. Guzti horren ondorioa sarraskien eskuraga-
rritasunak izandako ageriko beherakada izan da,
eta batez ere azienda intentsiboetatik zetozen
sarraskiena, landan eskuragarri izatetik (abere
hilak eskuarki etxalde bakoitzaren mugapeetan
bota ohi ziren) bildu eta beste modu batez ezaba-
tuak izatera igaro delarik. Bien bitartean, negozio
berri bat finkatu da, abere-gorpuak bildu eta des-
agerrarazteko negozioa hain zuzen, desagertzeko
arriskuan dauden espezieen kudeaketarekin zeri-
kusi handirik ez daukaten enpresak izanik zeregin
horretaz arduratzen direnak. 

Talde kontserbazionisten presioek eta legeak
babesten dituen eta mehatxatuta dauden espe-
zieak kudeatzeak eta aldi berean ezin elikatzeak
administrazioei sortarazten dieten koherentziarik
ezak, azkenik dekretu batzuk aldatzera eta irtenbi-
deak bilatzera behartzen ari den eztabaida sortu
dute “abere-gorpuen kudeaketa”-“osasun araudia”-
“hegazti sarraskijaleen elikadura” triangelu korapi-
latsua bateratu nahirik. Azken urteetan jada, admi-
nistrazioek hondartegiak legeztatzearen alde egin
dute, baina horiek mantentzea garesti eta konple-

la disponibilidad de alimento se ha multiplicado, lo
que sin duda ha tenido repercusiones demográficas
en las poblaciones de buitres. Es razonable pensar
que la abundante disponibilidad trófica ha garanti-
zando una mayor supervivencia de individuos en
poblaciones que antes se veían sujetas a presiones
ecológicas que ejercerían una selección (natural)
sobre los menos capacitados. Si esta presión se rela-
ja, obviamente se establecen las bases para incre-
mentos numéricos casi exponenciales, como el
observado para el buitre leonado en las dos últimas
décadas.

Pero las políticas agroganaderas actuales se
encuentran en profunda transformación, y situacio-
nes como la descrita que han pervivido durante
décadas han dado la vuelta de manera brusca. A
finales de los 90, coincidiendo con la aparición de la
Encefalopatía Espongiforme Bovina más conocida
como “enfermedad de las vacas locas”, entra en cri-
sis el suministro de carroñas a las aves necrófagas.
La alarma social generada en la Unión Europea por
la aparición de casos mortales en humanos tiene
como consecuencia la aplicación de decretos y
legislaciones que acarrean el cierre de la inmensa
mayoría de los muladares o comederos para buitres.
Esto ocurre en un espacio de tiempo muy breve
(menos de una década), lo cual acelera el proceso
de desconcierto de gestores, conservacionistas y,
sobre todo, de los buitres que ven mermada la enor-
me disponibilidad de recursos alimenticios repartida
extensamente a unos pocos enclaves, mantenidos
casi de forma furtiva. Las administraciones encarga-
das de la conservación de las necrófagas no habían
previsto tal escenario y no supieron reaccionar con la
agilidad suficiente. La consecuencia de todo ello ha
sido un declive muy sustancial en la disponibilidad
de carroñas, sobre todo en las procedentes del
ganado intensivo que pasan de estar disponibles en
el campo (habitualmente se vertían en las cercanías
de cada explotación) a ser recogidas y eliminadas
por otras vías. Mientras tanto, se afianza un nuevo
negocio, consistente en recoger y eliminar cadáve-
res de ganado del que se benefician empresas que
poco tienen que ver con el mundo de la gestión de
especies amenazadas. 

Las presiones de grupos conservacionistas y la
incoherencia que resulta para las administraciones el
tener que gestionar especies protegidas por la ley y
amenazadas y a su vez no poder alimentarlas, ha
creado un debate que finalmente está forzando la
modificación de algunos decretos y la búsqueda de
soluciones para compatibilizar el complicado trián-
gulo “gestión de los cadáveres”+“normativa sanita-
ria”+“alimentación de las aves carroñeras”. Ya en los
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xua izanik urriak dira. Bestalde, legeria oraindik ez
da oso permisiboa eta ez da bat ere argia, ongi kon-
pontzen ez diren anbiguotasunei eta batzuetan kon-
traesanei bide emanez, eta sai arreen eta abeltzai-
nen arteko gatazka adarkatzera daraman halako
buruhauste-haztegi bat sortzen dutelarik, gatazka
abere-gorpuen kudeaketan inbrikatzeraino.
Abeltzainek saien “jokabide-aldaketa” elikagairik
ezari botatzen diote errua: sarraskijaleek, gose,
aberea hil arte itxaroteari uko egiten diote eta era-
sotzen diote, oraindik bizirik delarik hura jaten dute-
larik, berdin diela arkumea edo ardia izatea edota
tamaina handiko abereak izatea, behiak eta beho-
rrak kasu. Talde kontserbazionistek hondartegiak
zabaltzeko exijentzia egiten dute eraso gehiago eki-
din eta arazoa konpontzeko. Administrazioari kalte-
ak konpontzea eskatzen zaio baina askoz urrunago
ere iristen da eta sai arrea deskatalogatzeko eta,
mugaren mugan jada, sai arreen populazioak kon-
trolatzeko ere eskatzen da. Aldi berean, eta gataz-
karentzako balizko erantzun moduan, pozoitutako
sai arreak agertzen hasiak dira. Gorakada honen
“albo kalteak” izugarriak dira, saiaren oparoaldia
gozatzen ez duten beste espezie sarraskijale bat-
zuengan pozoiaren presioa areagotzen dutenez
gero, adibidez, sai zuriarengan Neophron percnop-
terus, miru gorriarengan Milvus milvus eta ugatza-
rengan Gypaetus barbatus. Guzti horiek nabarmen
kaltetuta ikusten dituzte beren populazioak eta oso
badaezpadako etorkizun bati egin beharko diote
aurre, haien populazioak berreskuratzen hamarka-
da luzeetako kudeaketa eta borroka gogorraren
ostean. 

2007ko azaroan Aranzadi Zientzia Elkartean
egindako bilerarako deiak gertaleku berri, korapilat-
su eta kezkagarri honi erantzuten dio. Ez da kasua-
litaterik izan Aranzadi eta Pirinio Mendebaldea
horren markoa izatea. Pirinioetako eta Euskal
Mendietako eta, oro har, Iberiar penintsularen ipa-
rralde osoko hegazti-oparitasuna agerikoa da.
Eskualde hauek sai arre, sai zuri, ugatz eta miru
gorriaren populazio garrantzitsuak aterpetzen dituz-
te eta tamaina handiko hegaztiak aztertzeko marko
ezin hobea eskaintzen dute etengabe. Munibe, ziur
aski, hegazti sarraskijaleen biologiari eta ekologiari
buruzko zientzia-artikuluak argitaratu dituen
Europako lehen aldizkarietako bat izango da. XX.
mendeko 60ko urteen bukaeran Pirinio
Mendebaldean sortu ziren lehen hondartegiak edo
“saien janlekuak”, desagertzeko arriskuan zeuden
espezie horiek kudeatzera espezifikoki bideratuak.
Ekimen haiek akuilagarri sozial bat eta inflexio-
puntu bat izan ziren hegazti sarraskijaleen eta, oro
har, izadiaren kontserbaziorako. Hainbat espezieren

últimos años, las administraciones optan por legali-
zar muladares, pero éstos resultan ser escasos como
consecuencia de su caro y complejo mantenimiento.
Por otro lado, la legislación es todavía poco permisi-
va y poco clara, prestándose a ambigüedades y
ocasionalmente a contradicciones que no son bien
resueltas y crean un caldo de cultivo propicio para
que el conflicto entre buitres leonados y ganaderos
se ramifique hasta imbricarse con la gestión de los
cadáveres.  Los ganaderos culpan a la falta de ali-
mento del “cambio de conducta” de los buitres:  los
carroñeros, famélicos, ya no esperarían  a que muera
el animal y lo atacan, comenzando a devorarlo aún
vivo, sea un cordero, una oveja o incluso reses tan
grandes como vacas y yeguas. Los grupos conser-
vacionistas exigen la reapertura de muladares como
medida de choque para evitar más “ataques” y solu-
cionar el problema. Se exige de la administración la
indemnización de los daños pero se va mucho más
lejos y se pide incluso la descatalogación del buitre
leonado y, ya en el límite, el control de su población.
Paralelamente, y como posible respuesta ante el
conflicto, comienzan a aparecer buitres leonados
envenenados.  Los “daños colaterales” de esta esca-
lada son tremendos puesto que incrementan la pre-
sión del veneno sobre especies carroñeras que no
disfrutan de la bonanza del buitre como el alimoche
Neophron percnopterus, el milano real Milvus milvus
y el quebrantahuesos Gypaetus barbatus. Todos
ellos ven sus poblaciones fuertemente afectadas y
se enfrentan a un futuro muy incierto después de
décadas de gestión y ardua lucha para recuperar
sus poblaciones.

A este escenario novedoso, complejo y preocu-
pante responde la convocatoria de la reunión cele-
brada en la Sociedad de Ciencias Aranzadi en
noviembre de 2007. No es casualidad que el marco
haya sido Aranzadi y en el Pirineo Occidental. La
riqueza de aves de los Pirineos y Montes Vascos y,
en general, de todo el norte de la península Ibérica
es manifiesta. Estas regiones acogen importantes
poblaciones de buitre leonado, alimoche, quebranta-
huesos y milano real y han ofrecido permanente-
mente un marco idóneo para el estudio de las gran-
des rapaces. Munibe es probablemente una de las
primeras revistas europeas que publica artículos
científicos acerca de la biología y ecología de aves
carroñeras. Es también en el Pirineo occidental
donde se crean a finales de los años 60 del siglo XX
los primeros muladares o “comederos de buitres”
destinados específicamente a la gestión de pobla-
ciones amenazadas de estas especies. Aquellas
actuaciones constituyeron un revulsivo social y un
punto de inflexión en la conservación de las carroñe-
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populazioek orduz geroztik hartu zuten goranzko
joerek, eta batez ere sai arrearenak, gertaera bakar
bilakatu zituzten maila globalean.

Monografia hau topaketa hartan sortua da eta
lehenengo urrats haien perspektibak zabaltzen ditu.
Hegazti-populazioei, hondartegi-krisialdiei eta
ganadu-erasoei buruzko ikuspegi desberdinak bilt-
zen dituen ekologia- eta kudeaketa-esparru batean
oinarrituta hegazti sarraskijaleen eta abeltzainen
arteko gatazkak dituen adarkatzeak aztertu nahi
ditu. Koherentzia jakina lortzeko premia dela-eta
beharrezkoa izan da berrikuspena arlo geografiko
batera (Iberia iparraldera) mugatzea, baina lortuta-
ko ikuspegiak, prozedurak, emaitzak eta ondorioak
arazo handirik gabe aplika daitezke penintsulako
eta Europa hegoaldeko beste eremu batzuetan, ant-
zeko ekologia- eta kudeaketa-gertalekuak dituzte-
eta. Informazioa zabaldu eta gai konplexu honetan
argi egingo duten geroko hurbilketetarako lehen
erreferentzia-puntua izatea besterik ez du nahi
honako monografia honek.

Monografia hiru zatitan egituratuta dago: lehen-
biziko blokea hegazti sarraskijaleen estatusa, joerak
eta arazoak berrikusi eta eguneratzea du xede; sai
arrea, sai zuria eta ugatza, Iberiako lurralde mendit-
suetan, Euskal Mendietatik Kataluniaraino.
Ondoren, hegazti nekrofagoen populazioak oraindik
bizirik kontserbatzen dituzten Europako zirkunmedi-
terranear eremuko herrialdeetan egoeraren diag-
nostikoa egiten da. Hegaztien populazio-dinamikei
buruz eta beraien kontserbazioari dagokion proble-
matikari buruz dagoen ezagutza eguneratzea da
atal guzti hauen helburua, batez ere Europar
Batasunak baliabide trofikoen kudeaketan aplikatu
dituen arautegi eta murrizketen ondorioz sortu den
elikagai-eskuragarritasunaren krisialdiari loturik.
Monografiaren bigarren partean alderdi ekologiko-
ak, sarraskien kudeaketa eta hondartegiak jorratzen
dira kontserbazioaren biologiatik hurbil den saio
batetik abiatuta. Izadian (zoruetatik goiko maila tro-
fikoetara) animalia handien gorpuak agertzeak dau-
kan zeregin ekologikoa aztertzen da, espazioan eta
denboran horien banaketa, oparotasun eta aldakor-
tasunetik datozen ondorioak barne. Baliabideak
hondartegi bakan batzuetan pilatzea xede dute
kudeaketa-estrategia berriek arreta berezia merezi
izan dute eta hegazti-populazioentzat horrelako eki-
menek izan ditzaketen alde onak eta alde txarrak
aztertu dira, baita aztertu ere espezie bakoitzaz
harantzago joaz, sarraskijaleen gremioaren eta
beste ornodun batzuen komunitateen egituraketa-
eta funtzionaltasun-mailan. Hirugarren eta azken
parteak sai arreen eta abeltzainen artean sortutako
gatazka du aztergai, sortzen den arazo biologiko

ras y de la  naturaleza en general. La trayectoria
ascendente que tomaron a partir de entonces las
poblaciones de varias especies, y sobre todo las de
buitre leonado las convirtieron en un fenómeno único
a nivel global.

Esta monografía nace de dicho encuentro y
amplía las perspectivas de aquellos primeros pasos.
Pretende examinar las ramificaciones del conflicto
entre aves carroñeras y ganaderos en un ámbito eco-
lógico y de gestión que reúne visiones diferentes
sobre poblaciones de aves, crisis de muladares y ata-
ques al ganado.  La necesidad de una cierta cohe-
rencia ha circunscrito parcialmente la revisión a un
área geográfica (el norte de Iberia) pero los enfoques,
procedimientos, resultados y conclusiones obtenidas
pueden ser bien aplicables a otras áreas de la penín-
sula y del sur de Europa con similares escenarios
ecológicos y de gestión. La presente monografía no
pretende ser sino un primer punto de referencia para
futuras aproximaciones que incrementen la informa-
ción y arrojen luz a esta compleja temática. 

La monografía se estructura en tres partes dife-
renciadas: un primer bloque constituye una revisión
y puesta al día del estatus, tendencias y problemas
de aves carroñeras; buitre leonado, alimoche  y que-
brantahuesos,  en regiones montañosas del norte de
Iberia, desde los Montes Vascos a Cataluña. A con-
tinuación, se hace un diagnóstico de la situación en
países del arco circunmediterráneo europeo que
aún mantienen poblaciones de aves necrófagas. La
finalidad de todos estos capítulos es poner al día el
conocimiento existente sobre las dinámicas pobla-
cionales de las aves y la problemática relativa a su
conservación, especialmente en relación a la crisis
de la disponibilidad de alimento surgida de las regu-
laciones y restricciones que la Unión Europea ha
aplicado sobre la gestión de los recursos tróficos. En
la segunda parte de la monografía se abordan los
aspectos ecológicos y la gestión de las carroñas y
los muladares desde una aproximación de la biolo-
gía de la conservación.  Se examina el papel ecoló-
gico de la aparición de cadáveres de grandes ani-
males en la naturaleza (desde suelos a niveles trófi-
cos superiores) incluyendo los efectos derivados de
su distribución, abundancia y variabilidad en el
espacio y en el tiempo. Las nuevas estrategias de
gestión consistentes en la concentración de recur-
sos en pocos muladares han sido merecedoras de
una atención especial y se examinan los pros y con-
tras que tales actuaciones pueden tener para las
poblaciones de aves y, yendo más allá de cada una
de las especies, a nivel de la estructura y funciona-
lidad del gremio de carroñeros y de las comunida-
des de otros vertebrados.  La tercera y última parte
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eta ekologikoaren irismena diagnostikatzen saiat-
zen delarik. Ezaupide hauek eurekin ekarriko duten
argitasunari esker garia eta lastoa bahetu eta mota
guztietako jarrera itsuetatik urrun diren erabakiak
hartzen laguntzea dira helburuak. 

Egile ugarik arazo eta gertaleku komunen aurre-
an egin dituzten ikerketak eta interpretazioa biltzen
ditu monografia honek. Horrek estilo eta eduki alde-
tik halako desberdintasun bat eragin dezake, baina
arazo baten ikuspegi globala aberasten duten ikus-
pegi- eta perspektiba-ugaritasuna dakar berekin.
Zientziaren eta kudeaketaren eta, era inbrikatu eta
sinergikoan, giza jardueren mendekotasun eta
harreman ekologiko handia duten espezie batzuk
inplikatzen dituzten arazoen arteko konpartimentali-
zazioa apurtzea da obraren helburua. Planeta gain-
jendeztatu batean, non esponentzialki areagotuz
baitoaz mundu naturalaren eta mundua bizileku
duten espezieen eta geure giza espeziearen bere-
halako interesen arteko gatazkak, kontserbazio alo-
rreko erabakiak ezin dira hartu ahalik eta kalitaterik
oneneko informazioa eskura izan gabe. Baina garbi
dago hori ez dela nahikoa; kudeaketan eta kontser-
bazioan arrakasta izatea arazoei emango dizkiegun
irtenbideak aplikatzearen mende dago, arazook
behin identifikatu ostean. Esperientziak azkeneko
emaitza beti ez dela askiesgarria erakusten digu,
dela kate konplexu honen begietako bat puskatzen
delako, dela ikerketak behar bezalako mailarik
erdiesten ez duelako, dela kudeatzaileek eta
Administrazioek beste interes batzuei jarraitzen die-
telako. Gertalekuari beste zailtasun bat gehitzea-
rren, saien hegalek muga administratiboak zehar-
katzera eramaten dituzte egunero huts egin gabe.
Arazoak tokian toki hautematen dira baina irtenbi-
deak askotan globalak izaten dira eta informazio
erabilgarria sortzea eta horren zirkulazio askea ziur-
tatzea kontserbazioan arrakasta izatera garamatzan
bide luzean egin beharreko lehen urratsa da.
Europa hegoaldeko nekazari- eta artzain-gizarteen
bilbeetan sakon inbrikatzen den saien eta gizakien
arteko milaka urteko harreman hori sendotzen eta
horri eusten laguntzea da monografia honekin lortu
nahi genukeena, aldaketa globaleko aro zorabiaga-
rri honetan.

examina el conflicto surgido entre buitres leonados y
ganaderos, tratando de diagnosticar el alcance del
problema biológico y ecológico que se presenta. El
objetivo es, que la claridad aportada por estos
conocimientos permita discernir el trigo de la paja y
ayudar a tomar decisiones alejadas de cualquier
tipo de visceralidad. 

Esta monografía reúne la investigación y la inter-
pretación de numerosos autores frente a problemas
y escenarios comunes.  Ello puede inducir a una cier-
ta desigualdad en los estilos y contenidos pero apor-
ta multiplicidad de enfoques y perspectivas que enri-
quecen la visión global de un problema.  El objetivo
de la obra es romper la compartimentalización entre
ciencia y gestión y entre los problemas que, de forma
imbricada y sinérgica, implican a una serie de espe-
cies con fuerte relación ecológica y dependencia de
actividades humanas. En un planeta superpoblado,
donde aumentan exponencialmente los conflictos
entre el mundo natural y las especies que lo habitan
y los intereses inmediatos de nuestra propia especie
humana, la toma de decisiones adecuadas en con-
servación no puede hacerse sin información de la
mejor calidad posible.  Pero es obvio que esto no es
suficiente; el éxito en gestión y conservación depen-
de de que las soluciones a los problemas, una vez
que han sido identificadas, se apliquen.  La expe-
riencia nos enseña que el resultado final no siempre
es satisfactorio debido a que alguno de los eslabo-
nes de esta compleja cadena se rompe, bien porque
la investigación no posee la altura suficiente o bien
porque gestores y Administraciones atienden a otros
intereses.  Para añadir complejidad al escenario, las
alas de los buitres les llevan a cruzar indefectible-
mente día a día las fronteras administrativas.  Los
problemas se detectan localmente pero las solucio-
nes son a menudo globales y la generación de infor-
mación útil y su circulación libre es el primer paso en
el largo camino hacia el éxito en conservación. Es
nuestro deseo que de alguna manera esta monogra-
fía contribuya, en una etapa de vertiginoso cambio
global, a afianzar y mantener esa milenaria relación
entre buitres y humanos que se imbrica profunda-
mente en los tejidos agropastorales de las socieda-
des del sur de Europa. 

JOSÉ ANTONIO DONÁZAR ANTONI MARGALIDA
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PRESENTATION
Conflicts between conservation policies and

human economies are today increasingly frequent in
a world that is progressively being dominated by a
species (Homo sapiens) that is exhausting the Earth’s
natural resources and competing with its wild animals
and plants. Consequently, purely commercial visions
of the natural world clash with concepts that place
the conservation of natural species and spaces over
and above any possible negative economic effects.
The resolution of these conflicts requires good infor-
mation and well thought-out policies that will maintain
the subtle balance between development and con-
servation. In recent years a new conflict has emerged
in cattle-raising areas of northern Spain and southern
France that would have been inconceivable just 30
years ago: griffon vultures Gyps fulvus have been
increasingly seen to ‘attack’ live animals, much to the
frustration and anger of the farmers affected. The
subject was picked up by the press and generated a
degree of public concern as farmers and vultures –
two ‘groups’ that historically have always collabora-
ted in the disposal of animal carcasses – were depic-
ted as being in conflict. It is well known that dead ani-
mals are a problem for farmers, who have to remove
carcasses from their farms, but they are also indis-
pensable for the survival of vulture populations. This
mutually beneficial relationship, which had worked
perfectly for thousands of years, thus suddenly came
under threat.

This conflict is to some extent linked to the fact
that the griffon vulture has become extremely com-
mon – above all, in northern Spain – in some parts of
the Iberian Peninsula. In just one human generation,
this vulture has gone from legally hunted to legally
protected and as a result it is now a common sight,
even in semi-urban areas where its new-found auda-
city is palpable. Consequently, human interaction
with vultures has increased and the idea that there is
an ‘over-population’ has taken root in the human
mind. This increase in the griffon vulture population is
not entirely unconnected with the fact that for deca-
des there was no control of any sort on the disposal
of animal carcasses. The abandoning of carcasses in
the wild was banned in the mid-twentieth century, but
was never actually enforced. At the same time, the
increase in extensive and, in particular, intensive ani-
mal husbandry guaranteed an increase in food avai-
lability, which undoubtedly had implications on the
demography of vulture populations. It is likely that the
abundance of trophic resources has led to greater
survivalship in vulture populations, which were once
subject to ecological pressures that carried out a

(natural) selection on the least fit individuals. If this
pressure is relaxed, however, then the conditions
obviously exist for an almost exponential increase in
numbers, as has been the case of the griffon vulture
in the Iberian Peninsula.

Nevertheless, current farming policies are under-
going profound transformations and the system of ani-
mal husbandry present in the Peninsula – that had
gone unchanged for decades – was suddenly turned
on its head at the end of the 1990s. The outbreak of
Bovine Spongiform Encephalopathy, better known as
‘Mad Cow Disease’, supposed a crisis in the supply of
carrion to avian scavengers as the concern genera-
ted in the European Union by human deaths led to the
passing of new legislation that entailed the closure of
the vast majority of vulture feeding stations. All this
occurred in a very short space of time – less than a
decade – and this sudden change inevitably discon-
certed both conservation managers and ecologists,
not to mention the vultures themselves, whose abun-
dant food supply, scattered extensively and almost
furtively around the landscape, now suddenly all but
dried up. The public bodies managing vulture popu-
lations had not predicted such effects and were una-
ble to react in time. The overall result was a substan-
tial fall in carrion availability, above all from intensive
animal husbandry (which habitually threw its carcas-
ses out into the nearby countryside), whose dead ani-
mals were now collected and disposed of by other
means. The new businesses specialising in the
collection and elimination of cattle carcasses that
sprang up have very little empathy with the protection
of threatened animal species.

Pressure from conservationist groups and the con-
tradictions the public administration are having to con-
front – they are obliged to protect threatened species
but are unable to feed them – has created a debate
that is finally forcing changes to be made in some
legislation and generating a search for solutions to the
complicated three-sided conundrum of ‘carcass
management’ + ‘sanitary laws’ + ‘food for avian sca-
vengers’. In recent years, feeding stations have been
legalised, although they are still few and far between
due to their cost and complex management require-
ments. Legislation is still very restrictive and leads to
ambiguities and occasionally contradictions that have
not been properly resolved; the result is a climate ripe
for conflict, in which the clash in interests between vul-
tures and farmers deepens and reaches the question
of the disposal of carcasses. Farmers blame vultures’
‘change in behaviour’ on a lack of food, claiming that
starving vultures no longer wait for an animal to die
and attack even when it is still alive, be it sheep, lamb
or even larger animals such as cows and horses. 
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Conservationist groups demand that feeding sta-
tions are reopened as a ‘shock’ tactic to avoid more
‘attacks’ and thus solve the problem. Other voices
claim compensation from the administration for
attacks and go as far as to propose the declassifica-
tion of the griffon vulture as a protected species and
even population controls. At the same time, and pos-
sibly as a response to the conflict, griffon vultures
have begun to be poisoned. The ‘collateral damage’
in any such escalation is tremendous, given that
pressure is thus transferred to other more endange-
red avian scavengers such as Egyptian vultures
Neophron percnopterus, red kites Milvus milvus and
bearded vultures Gypaetus barbatus. The popula-
tions of these other species have been seriously
affected and are facing a period of uncertainty after
decades of concerted management and arduous
struggle aimed at restoring their populations to for-
mer levels.

A meeting of the Aranzadi Scientific Society was
held in November 2007 to discuss this new and
highly complex situation; it is no coincidence that this
first reaction should take place under the auspices of
this august society within the framework of the wes-
tern Pyrenees, whose rich bird life – and of the north
of the Iberian Peninsula in general – is manifest.
These regions harbour important griffon, bearded
and Egyptian vulture and red kite populations and
have always been an ideal place to study the beha-
viour of these birds. Munibe was probably one of the
first European journals to publish scientific articles on
the biology and ecology of avian scavengers. In
addition, it was in the western Pyrenees at the end of
the 1960s that the first vulture feeding stations were
created specifically to aid threatened species. Such
actions were a turning point in the social appreciation
and conservation of avian scavengers and the sub-
sequent upturn in the populations of a number of
species – above all, the griffon vulture – became a
unique phenomenon on a world scale. 

This monograph is a result of that first meeting
and takes its original intentions a step further. Its aim
is to examine within an ecological and management
framework the implications of the conflict between
avian scavengers and farmers by means of a number
of different visions of vulture populations, the feeding
station ‘crisis’ and the attacks by vultures on lives-
tock. The need for a certain cohesion in this volume
has meant that its content is largely limited to the geo-
graphical area of the northern Iberian Peninsula,
although its focus, procedures, results and conclu-
sions are applicable to other areas of the Peninsula
and southern Europe with similar ecological and
management conditions. The objective of this mono-

graph is to act as a point of departure that future
debates and investigations will enhance as more
information on this thorny subject becomes available.

This work is divided into three parts: a first block
consists of a revision and updating of the status, ten-
dencies and problems of avian scavengers (griffon,
Egyptian and bearded vultures) in the mountains of
the northern Iberian Peninsula, from the Basque
Country to Catalonia. Subsequently, there is a diag-
nostic of the situation of the countries in the
Mediterranean Basin in Europe that still have popula-
tions of these avian scavengers. The aim of these
chapters is to bring existing knowledge of the popula-
tion dynamics of these birds and their associated con-
servation problems up-to-date, above all in light of the
crisis of food availability caused by the regulations
and restrictions placed by the European Union on the
management of these birds’ trophic resources. In the
second part aspects relating to the ecology and
management of feeding stations are tackled from a
perspective of conservation biology. The ecological
impact on soils and higher trophic levels of the sud-
den appearance of large carcasses in the wild are
examined, along with the effects resulting from the dis-
tribution, abundance and variability in space and time
of these trophic resources. New management strate-
gies involving the concentration of recourses in just a
few feeding stations are closely examined and the
pros and cons of such strategies for birds, as well as
for the structure and functioning of avian scavenger
guilds and other vertebrate communities are also dis-
cussed. The third and final part of this monograph
investigates the clash between griffon vultures and
farmers, and aims to provide a diagnosis of the
seriousness of the biological and ecological problem
that this conflict represents. The aim here is to clarify
the situation by separating the wheat from the chaff in
order to facilitate decision-making untainted by any
visceral beliefs or opinions.

This work brings together investigations and inter-
pretations by numerous authors of common problems
and situations. Thus, there may be a certain imbalan-
ce in style and content, but this multiplicity of views
and perspectives provides a rich global overview of
the problem. The aim of this work is to put an end to
the compartmentalisation that separates science from
management in the context of the overlapping and
interrelated problems that affect a series of scavenger
species that enjoy a close ecological relationship with
and dependence on human activities. On an over-
crowded planet such as ours, on which the conflicts
between the natural world and the interests of our own
species are increasing exponentially, the taking of
correct decisions in the conservation of the natural
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world must be based on the best possible available
information. However, it is obvious that this is not suffi-
cient: success in conservation and management
depends on implementing the solutions to the pro-
blems that are identified. Past experience has taught
us that the final result is not always satisfactory becau-
se some of the links of the complex chain of problem-
solving can break, be it because the scientific investi-
gation in the first place was of poor quality or becau-
se the administration concerned has other interests at
heart. To make the situation even more complex, vul-

tures fly where they choose and cross administrative
boundaries at will. Problems may be detected locally,
but the solutions needed are often global and the
generation of useful information and its free circulation
are the first steps towards success in conservation.
Our desire is thus that this monograph will contribute
in some way during this period of vertiginous world
change to strengthen and maintain the age-old rela-
tionship between vultures and humans that forms
such an intrinsic part of the fabric of the agro-pastoral
societies of southern Europe.

foto/photo: Toni Batet

JOSÉ ANTONIO DONÁZAR ANTONI MARGALIDA
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Evolución y situación actual de las poblaciones
de aves carroñeras en el País Vasco:

estatus, distribución y parámetros reproductores

Avian scavenger populations in the Basque Country:
status, distribution and breeding parameters

RESUMEN
El conocimiento sobre la situación de las aves carroñeras en Euskadi se basa principalmente en los datos obtenidos durante  la  realización

de los censos nacionales de buitre leonado Gyps fulvus (desde 1979) y censos parciales y nacionales de alimoche Neophron peranopterus
(desde 1985), así como en citas esporádicas obtenidas para el quebrantahuesos Gypaetus barbatus desde la segunda mitad del siglo XX, que
se hicieron más frecuentes durante los últimos quince años. A partir del año 2000 se intensifica la monitorización de las tres especies, siendo
el presente capítulo una puesta al día del conocimiento de la evolución, tendencia poblacional y problemática de las aves carroñeras en Bizkaia,
Álava y Gipuzkoa. Las poblaciones de buitre leonado han experimentado un crecimiento acusado. En 1979 solamente criaba con regularidad
en Álava donde existían 49 parejas. En 1989 se detectaron las primeras parejas reproductoras en Bizkaia y Gipuzkoa y en 2008 había en la
región 63 colonias con 822 parejas reproductoras. El éxito reproductor medio parece haber disminuido en los últimos años, oscilando los valo-
res entre 0,51 pollos por parejas con puesta de Bizkaia y 0,65 de algunas colonias de Gipuzkoa. En Bizkaia la mortalidad de los pollos de bui-
tre leonado en las fases más avanzadas de crecimiento, así como en los primeros meses tras abandonar el nido se incrementó notablemente
en los últimos años, coincidiendo con la aplicación de medidas efectivas para retirar ganado muerto del campo. En cuanto a los alimoches, en
el año 2008 se localizaron en el País Vasco 47 parejas reproductoras, lo que representa un notable incremento, sobre todo en Gipuzkoa, con
respecto al censo del año 2000 en el que se detectaron 37 parejas reproductoras. El éxito reproductor de la especie en el País Vasco se sitúa
en valores muy bajos, sobre todo en Bizkaia y Álava con valores cercanos a 0,6 pollos por pareja con puesta, estando al parecer influído (al
menos en Bizkaia), por  la climatología adversa y molestias humanas. En Gipuzkoa los valores medios fueron de 0,9 pollos por pareja con pues-
ta. La mortalidad no natural parece escasa en las provincias de Bizkaia y Gipuzkoa, con tres casos de envenenamiento de ejemplares adultos
entre 2000 y 2008, de los que dos hembras fueron recuperadas. Por su parte, en Álava se documentaron nueve casos de envenenamiento de
ejemplares adultos entre los años 1988 y 2000. Los datos permiten sugerir que la tendencia poblacional  del buitre leonado en el País Vasco
es un reflejo de la que se observa a nivel de la Península Ibérica mientras que el éxito reproductor y parte de la mortalidad vendrían condicio-
nados por la gestión de los recursos tróficos. En el caso del alimoche, la aparente estabilidad poblacional estaría favorecida por la escasa inci-
dencia de mortalidad no natural, pero a largo plazo podrían aparecer efectos derivados de un bajo éxito reproductor, al menos en Bizkaia y
Álava. El quebrantahuesos, que nidificaba históricamente en la región, ha sido en las últimas décadas un visitante regular, existiendo individuos
adultos e inmaduros que se asientan durante periodos de tiempo prolongados en sierras limítrofes con Navarra, dónde en 2008 parecía exis-
tir un territorio ocupado permanentemente por un ave adulta.

ABSTRACT
The knowledge of the status of avian scavengers in the Autonomous Community of the Basque Country is mainly based on data obtai-

ned in the Spanish national censuses of the Eurasian griffon vulture Gyps fulvus (since 1979) and partial and national censuses of the
Egyptian vulture Neophron peranopterus (since 1985), as well as sporadic observations of the bearded vulture Gypaetus barbatus in the
second half of the 20th century, with these observations becoming more frequent in the last decade of the 20th century and the first deca-
de of the 21st century. In 2000 onwards, the monitoring of the three species was intensified, and this chapter constitutes an update of the
information on the evolution, population trends and problems facing avian scavengers in Bizkaia, Álava and Gipuzkoa. The Eurasian griffon
vulture populations have grown considerably in the three provinces. In 1979 griffon vultures bred in Álava, summarizing 49 breeding pairs,
whereas the first colonies appeared in Bizkaia and Gipzukoa in 1989. The population increased until 63 colonies with 822 breeding pairs in
the whole Basque Country in 2008. The average breeding success seems to have declined in recent years, with values ranging between
0.51 chicks per pair with clutch in Bizkaia, and 0.65 recorded in some colonies in Gipuzkoa. In Bizkaia, the mortality of griffon vulture chicks
in the most advanced stages of growth, as well as in the first few months after leaving the nest, increased notably over the last few years,
coinciding with the application of effective measures to remove dead animals from the countryside. As for the Egyptian vulture, in 2008 a
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1. INTRODUCCIÓN
El conocimiento de las poblaciones de las aves

de presa y, en concreto, de los buitres y otras carro-
ñeras en el País Vasco, era prácticamente nulo hasta
hace tres décadas. En 1979 se realizó el primer
censo de buitre leonado Gyps fulvus (FERNÁNDEZ
& GALARZA, 1981), mientras que el alimoche
Neophron percnopterus no fue objeto de estudio
hasta la realización del atlas de vertebrados conti-
nentales del País Vasco (ALVAREZ et al., 1985),
donde se citaba como escaso en la vertiente cantá-
brica y se estimaba en 20 las parejas reproductoras
para toda la Comunidad Autónoma. En consecuen-
cia, resulta aventurado valorar la situación de estas
especies antes de 1980. Por lo que respecta al que-
brantahuesos Gypaetus barbatus, en las décadas
de los ochenta y noventa fueron recopiladas obser-
vaciones esporádicas, sin que existan indicios de
nidificación pese a la presencia regular de un adulto
en Gipuzkoa (AIERBE et al., 2002). 

En Bizkaia, en la década de los ochenta mejoró
levemente el escenario, pero los datos reflejan una
probable subestimación de las poblaciones, al
menos de alimoche (ver HIDALGO, 2002), por lo que
hubo que esperar hasta 1989 para un nuevo censo
de buitre leonado (ARROYO et al., 1990) y hasta
1992 para un primer censo parcial de alimoche
(LANIUS, informe inédito). En Gipuzkoa, en 1987 se

presentó una primera aproximación a la distribución
y cuantificación de las poblaciones de las tres espe-
cies de buitres  (VÁZQUEZ, 1987) y a partir de enton-
ces se desarrolló un trabajo sistemático de segui-
miento (DEL MORAL & MARTÍ, 2001; AIERBE et al.,
2001 y 2002; DEL MORAL, 2002; ÁLVAREZ et al.,
2003). En Álava, a parte de la información publicada
en los censos nacionales de buitre leonado y alimo-
che, los únicos datos publicados aparecen en SECO
& VADILLO (1990) y RODRÍGUEZ & ARAMBARRI
(1996) para el buitre leonado, además de una serie
de trabajos inéditos para ambas especies que sirvie-
ron de base para los posteriores estudios. 

Como era costumbre en ambientes rurales, las
reses que morían en el campo eran dejadas en el
lugar para que los restos fuesen eliminados por los
carroñeros e, incluso, había lugares en los que se
acumulaban restos procedentes de animales que
morían en las cuadras o en su entorno. La persecu-
ción que durante el siglo XX sufrieron los buitres
hasta su protección en 1966 (DONÁZAR, 1993) y la
tendencia en años posteriores a continuar con “el
control de alimañas” en ciertas regiones, motivaron
que se plantease la alimentación suplementaria
como una herramienta útil para la recuperación de
las poblaciones. En 1986 se inauguró el primer y
único muladar gestionado por la Diputación Foral de
Bizkaia, en el municipio de Karrantza (extremo occi-
dental de Bizkaia), en Álava funcionaba un pequeño
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total of 47 breeding pairs were observed in the Basque Country, which constitutes a notable increase, especially in Gipuzkoa, compared with
the 2000 census in which 37 breeding pairs were recorded. This species’ breeding success in the Basque Country is very low, especially in
Bizkaia and Álava, with values close to 0.6 chicks per pair with clutch, whilst in Gipuzkoa, the average value was 0.89. In Bizkaia, a high
level of mortality in grown chicks was detected in June and July, apparently mainly due to adverse weather conditions and human distur-
bance. The poisoning of adults was only detected in three individuals, one in Bizkaia and two in Gipuzkoa, between 2000 and 2008, of which
two females were successfully rehabilitated. In Álava, meanwhile, nine cases of poisoning of adult birds were recorded between 1988 and
2000. The data suggest that the griffon vulture’s population trend in the Basque Country is a reflection of the species’ status at an Iberian
Peninsula level, whilst its breeding success and some cases of mortality are conditioned by the management of trophic resources. In the
case of the Egyptian vulture, the apparent population stability appears to be favoured by the low level of non-natural mortality. However, in
the long term, the effects of low breeding success may become apparent, at least in Bizkaia and Álava. The bearded vulture was a histori-
cal breeding species in Gipuzkoa, and after its extinction, some adult and immature birds have been regularly observed in the mountain area
close to Navarra during the last decades. In fact, a territorial adult bird seemed to be established in 2008.

LABURPENA
Euskadin, hegazti sarraskijaleen egoera zein den jakiteko, sai arrearen eta sai zuriaren errolda nazionalen datuetara eta ugatzari buruzko

datu partzialetara jo beharra dago. 2000. urtetik aurrera, hiru espezieen monitorizazioa areagotu da. Hala, kapitulu honek Bizkaiko, Arabako
eta Gipuzkoako hegazti sarraskijaleen egungo bilakaera, populazio joera eta problematikaren berri ematen du. Sai arrearen populazioek
nabarmen egin dute gora hiru probintzietan: 80ko hamarkadaren bukaeran kolonia bakarra zegoen, eta 2008an, 63 kolonia eta 822 bikote
ugaltzaile aurkitu ziren. Ugalketa, berriz, txikitu egin da azken urteetan: Bizkaian 0,51 txita jaio dira arrautzak jarri dituzten bikote bakoitzean,
eta Gipuzkoako kolonia batzuetan 0,65. Bizkaian, sai arreen txiten heriotza tasak nabarmen egin du gora azken urteetan dezente koskortuta
dauden eta era berean habia utzi berri duten banakoen artean, eta horrek zerikusi handia du hildako ganadua menditik kentzeko egindako
ahaleginekin. Era berean, azken urteetan, Bizkaian eta Araban ugaritu egin dira abereen aurkako erasoengatik jarritako salaketak, eta, para-
leloki, Bizkaian gora egin du jazarpen zuzenaren ondorioz hildako sai kopuruak. Sai zuriari dagokionez, 2008an, Euskal  Herrian 49 bikote
ugaltzaile atzeman ziren; hartara, aurreko erroldekin alderatuta, espezie horren populazioak zertxobait egin du gora, batez ere Gipuzkoan.  Sai
zuriaren ugalketaren balioak oso apalak dira Euskal Herrian, batez ere Bizkaian eta Araban: 0,6 txita arrautzak jarri dituzten bikote bakoitze-
ko. Gipuzkoan, berriz, batez besteko balioa 0,89koa izan zen. Bizkaian, koskortutako txita asko hil ziren ekainean eta uztailean prezipitazioen
eta jatorri antropikoko arazoen ondorioz.  Bizkaian, 2000. eta 2008. urteen artean, pozoitutako sai eme bat topatu zuten, baina sendatu egin
zen azkenean. Araban, berriz, bederatzi ale heldu pozoitu zituzten 1988. eta 2000. urteen artean. Gipuzkoan, sai eme zuri heldu bat aurkitu
zuten hilik 2007ko martxoan (aldicarbekin pozoituta). Datuei erreparatuz gero, argi dago dinamika orokorrak baldintzatzen duela Euskal
Herriko sai arrearen dinamika, eta ugalketa eta heriotza, berriz, elikagaien kudeaketaren menpe dagoela. Sai zuriari dagokionez, heldu gutxi
hiltzen dira, baina epe luzera arazoak sor daitezke ugalketa balio apalen ondorioz, Bizkaian eta Gipuzkoan behinik behin.



muladar en Martioda (zona central) hasta 2005,
cuando se clausuró, y posteriormente, en verano de
2006 se abrió un pequeño muladar en los Montes de
Iturrieta, mientras que en Gipuzkoa no ha existido
ningún muladar controlado. En los años noventa la
situación dio un vuelco debido a la aparición de las
Encefalopatías Espongiformes Transmisibles (EET),
más en concreto la Encefalopatía Espongiforme
Bovina (EEB), y las restricciones derivadas de la obli-
gación de retirar del campo los cadáveres declara-
dos MER, Materiales Específicos de Riesgo (ver Real
Decreto 2224/1993 sobre normas sanitarias de elimi-
nación y transformación de animales muertos y des-
perdicios de origen animal y la Ley 10/1998 de resi-
duos). No obstante, el suministro de alimento a los
muladares continuó de forma ininterrumpida, adap-
tándose a las normativas, y en el campo seguían
apareciendo reses muertas. Sin embargo, a partir de
los Reales Decretos (1911/2000, 3454/2000 y
4/2001), los cadáveres de bovino, ovino y caprino, y
desde el 1 de marzo de 2001 también los de equino,
porcino y avícola, comenzaron a ser considerados
Materiales Específicos de Riesgo (MER) y, según
dichas disposiciones legislativas, debían ser elimina-
dos mediante incineración o inhumación y nunca
abandonados en el monte o muladares más o menos
controlados y legales. Estas bruscas reducciones en
la disponibilidad de alimento pueden llegar a condi-
cionar el éxito reproductor, en un primer momento, y
a la larga la demografía y el tamaño de las poblacio-
nes (PARRA & TELLERÍA, 2004). Mientras tanto, las
carencias condicionan el comportamiento de bús-
queda de alimento de los buitres, incrementándose a
partir del año 2006 los registros de denuncias de ata-
ques de los buitres leonados a ganado vivo (datos
recogidos en informes inéditos, véase también MAR-
GALIDA & CAMPIÓN, 2009), algo que hasta enton-
ces había sido anecdótico.

El presente trabajo actualiza los censos poblacio-
nales de buitre leonado, alimoche y quebrantahuesos
y profundiza en las tendencias poblacionales, la
variación de los parámetros reproductores y la morta-
lidad de estas especies en el País Vasco. Los resulta-
dos obtenidos se interpretan en el marco de los esce-
narios condicionados por la regresión de la ganade-
ría extensiva y el retroceso del mundo rural, el proble-
ma de la recogida de las reses muertas y el cierre de
los muladares.

2. ÁREA DE ESTUDIO
El área de estudio cubre la totalidad de la

superficie del País Vasco (entre 42º y 43º N y 3º y
1º W). Las provincias de Bizkaia (2384 km2) y
Gipuzkoa (1997 km2), al norte, tienen un marca-

do carácter Eurosiberiano. El territorio es monta-
ñoso y densamente poblado, con extensas
zonas urbanas e industriales, principalmente en
el fondo de los valles y en las laderas más sua-
ves. Las plantaciones forestales (Pinus radiata y
Eucaliptus spp) dominan el paisaje, relegando
poco a poco las zonas de prados de pastoreo
extensivo, generadas por las actividades agro-
pecuarias tradicionales, y las manchas de bos-
que caducifolio autóctono. Álava (3300 km2), sin
embargo, se enmarca en la región Mediterránea,
con amplias llanuras cerealistas surcadas por
laderas cubiertas de bosques de quercíneas.
Cada provincia o territorio mantiene un uso gana-
dero diferente, dominando el ovino en Gipuzkoa,
el vacuno en Bizkaia y una mezcla de ambos en
los montes de Álava. 

3. MATERIAL Y MÉTODOS
Debido a los condicionantes impuestos por

las divisiones administrativas, el seguimiento de
las poblaciones de carroñeras se ha realizado
con diferente esfuerzo de monitoreo, por lo que a
continuación se detallan por provincias las meto-
dologías utilizadas.

3.1. Bizkaia
Los primeros censos de nidos de buitre leona-

do y alimoche se llevaron a cabo en el periodo
reproductor del año 2000. La búsqueda activa de
nidos y territorios de nidificación en todo el área de
estudio se llevó a cabo dentro de un programa de
monitorización de rapaces rupícolas (ZUBERO-
GOITIA et al., 2006). Durante la época reproduc-
tora, se revisaron más de 80 lugares/año con posi-
bilidades para la cría de rapaces rupícolas, lo que
implica visitas a casi todos los acantilados y pare-
des, además de la supervisión de todas las can-
teras, abandonadas y en activo (ver CASTILLO et
al., 2008). Los nidos de buitre leonado monitoriza-
dos fueron aquellos localizados en colonias de
nueva formación o nidos aislados en zonas aleja-
dos de las colonias principales. En los años 2005
y 2006, además de los territorios de nueva forma-
ción seguidos hasta entonces y de aquellos que
aparecieron nuevos, se realizó un seguimiento a la
colonia del Mugarra (la primera colonia de Bizkaia
y la más densa). En 2006 se revisó, además, el
número de nidos de toda Bizkaia. Finalmente, en
el año 2008 se realizó un seguimiento intensivo de
todos los nidos de Bizkaia. El seguimiento intensi-
vo del éxito reproductor implicaba un mínimo de
cuatro visitas a cada colonia o lugar de cría: 1) en
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marzo, para determinar cuantas parejas estaban
incubando, 2) en abril, con pollos pequeños, 3) en
mayo-junio, para valorar el crecimiento de los
pollos y descender a algunos de los nidos para
tomar medidas biométricas, anillar los pollos y
recoger variables del nido, 4) en julio, para confir-
mar la supervivencia de los pollos.

El seguimiento del éxito reproductor del alimo-
che en Bizkaia se ha realizado entre 2000 y 2008.
En el año 2000, de los 19 territorios localizados,
seleccionamos 15 para realizar el seguimiento
(véase ZUBEROGOITIA et al., 2008).  En años
sucesivos algunos de estos territorios desapare-
cieron, mientras que aparecieron otros nuevos,
con lo que el número de parejas controladas fue
prácticamente el mismo en los nueve años (2000-
2008). Cada año, entre febrero y marzo, cuando
los alimoches regresaban de África, se realizaba
el seguimiento de los territorios para localizar el
emplazamiento de los nidos mientras las aves
suministraban material y realizaban las paradas
nupciales. Si bien algunas parejas repitieron el
mismo nido todos los años, otras llegaron a utilizar
hasta cinco emplazamientos diferentes, con una
media de 2 nidos (Desv. Est. = 1,15) por territorio
(ZUBEROGOITIA et al., 2008). Una vez localiza-
dos los nidos, se continuaba con las visitas, la pri-
mera entre primeros y mediados de abril para con-
firmar la puesta de los huevos; la segunda, en
mayo-junio, para confirmar el nacimiento de los
pollos; la tercera entre la última semana de junio y
la primera de julio, para acceder al nido, tomar
medidas biométricas de los pollos, anillarlos y
registrar las variables ambientales de los nidos; y
la última visita en agosto para determinar la tasa
de vuelo. Por lo tanto, cada nido exitoso era con-
trolado un mínimo de cinco veces.

Las observaciones de los nidos, tanto de bui-
tre leonado, como de alimoche, fueron llevadas a
cabo entre las 9:00 y las 21:00 h, desde puntos
alejados, en función de las posibilidades topográ-
ficas del entorno, de forma que no se provocase
un comportamiento de alerta de los individuos
(véase ZUBEROGOITIA et al., 2008). Las visitas
fueron realizadas por equipos de una a tres perso-
nas, normalmente dos, bajo condiciones meteoro-
lógicas favorables, utilizando binoculares y teles-
copios. Cada visita era, por término medio, de
cuatro horas de duración.

3.2. Gipuzkoa
El seguimiento de las poblaciones se realizó

revisando todas las zonas susceptibles de alber-

gar las tres especies de buitres, adaptando la
metodología a las características y comporta-
miento de cada una. El método de trabajo con-
sistió en la realización de una serie de visitas a las
zonas seleccionadas en los momentos idóneos
para detectar la presencia de aves reproductoras
en las colonias y territorios ocupados, a fin de
determinar los parámetros reproductores. Las
visitas se espaciaron a lo largo de toda la tempo-
rada de cría (enero-agosto para el buitre leonado
y marzo-septiembre para el alimoche) hasta con-
firmar el vuelo de los pollos. La totalidad de los
seguimientos fueron realizados a distancia,
empleando telescopios 20-60x, para minimizar al
máximo las molestias a las aves.

3.3. Álava
Se revisaron todos los roquedos con repro-

ducción conocida de buitres en las últimas déca-
das en Álava, incluyendo Treviño (Burgos) y
Orduña (Bizkaia) y se verificó la utilización o no, de
paredes con reproducción esporádica o antigua,
y de todos aquellos roquedos que actualmente sir-
ven de dormideros y posaderos para esta espe-
cie. Para la definición de colonia se siguieron los
mismos criterios que DEL MORAL & MARTÍ
(2001): una colonia es una zona donde se ubican
dos o más nidos, y que se encuentra a una dis-
tancia mínima de 1000 m respecto a la más próxi-
ma, mientras que se consideraron como parejas
aisladas aquellas que se reproducen en solitario y
alejadas de las colonias más de la distancia cita-
da. Además, a cada una de las distintas colonias
se adjudicó las siguientes categorías: Categoría I:
de 2 a 10 parejas, Categoría II: de 11 a 30 parejas
y Categoría III: de 31 a 90 parejas. Las colonias de
buitres se agruparon en base a su distribución en
distintas “Poblaciones Locales” alavesas, que se
encuentran alejadas entre sí a una distancia supe-
rior a 5 km. Así, se definieron nueve Poblaciones
Locales, denominándose cada una con el nombre
de una sierra determinada o del enclave adminis-
trativo municipal o comarcal.

En 2007, el monitoreo de las colonias fue inten-
sivo, desde enero hasta septiembre (meses que
abarcan el ciclo reproductor de los buitres).  Se
diferenciaron dos periodos: por un lado, de enero
a abril se realizaron visitas mensuales a cada colo-
nia o roquedo utilizado, con el fin de detectar el
número de parejas reproductoras y el total de las
parejas controladas en cada buitrera. Por otro
lado, de mayo a septiembre, el seguimiento fue
cada 45 días, y se trató de determinar la evolución
de los pollos de cada pareja reproductora.
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Para el caso del alimoche no se ha desarrolla-
do una metodología de seguimiento, por lo que los
resultados expuestos proceden de trabajos espe-
cíficos publicados.

Los parámetros reproductores, se calcularon
dividiendo el número de pollos volados entre las
parejas reproductoras (éxito reproductor) y el
número de pollos volados entre el total de parejas
controladas (productividad) (CHEYLAN, 1981).

4. RESULTADOS
4.1. Bizkaia
4.1.1. Buitre leonado
Tamaño y tendencia de las poblaciones

El buitre leonado desapareció como especie
reproductora de Bizkaia hasta bien entrados los
años ochenta. En el censo de 1989 se localizó una
buitrera, Mugarra, con seis parejas (ARROYO et
al., 1990). Posteriormente, en 1994 se localizaron
tres colonias con 23 parejas y en el censo de 1999
se localizaron cinco colonias con 42 parejas repro-
ductoras, todas ellas se centraban en torno a los
macizos kársticos del Parque Natural de Urkiola
(DEL MORAL & MARTI, 2001). Posteriormente se

produjo un incremento paulatino de parejas (Figura
1), tanto en las colonias anteriores como en otras
de nueva formación, algunas próximas a las ya
establecidas, extendiéndose por la mayoría de las
paredes del Parque Natural de Urkiola y por las
paredes vizcaínas de Sierra Salvada, mientras que
otras aparecían en puntos nuevos, como los situa-
dos en el entorno de Truzios o Dima (Figura 2). En
el último censo, llevado a cabo en el año 2008, se
localizaron un total de 13 colonias y 101 parejas
que comenzaron la reproducción.
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Figura 1. Evolución de la población de buitres leonados en Bizkaia en las
tres últimas décadas.

Figure 1. Evolution of the population of Eurasian griffon vultures in Bizkaia
over the last three decades.

Figura 2. Cronología de ocupación de las colonias de buitre leonado en Bizkaia.
Figure 2. Chronology of the occupation of Eurasian griffon vulture colonies in Bizkaia.
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Éxito reproductor
El éxito reproductor medio entre 2002 y 2008

fue de 0,51 ± 0,24 (D.E.) pollos por pareja que ini-
ciaron la reproducción (rango 0,08-0.89, Figura 3),
En el año 2003 se detectó la muerte de 11 de los
12 pollos nacidos y en el año 2007 murieron 17 de
los 28 pollos nacidos. La mayor parte de las muer-
tes de pollos tuvieron lugar en las fases interme-
dias de crecimiento de los mismos. Los fracasos
son escasos durante la incubación y cuando los
pollos son pequeños, mientras que la probabilidad
de fracaso aumenta conforme avanza la reproduc-
ción, siendo mayo y junio los meses más críticos,
dándose incluso alguna baja de pollos totalmente
emplumados en julio (Figura 4).

Mortalidad
Las principales causas de muerte de buitres leo-

nados en Bizkaia parecen estar relacionadas con el
hambre, la persecución directa y las colisiones con
tendidos eléctricos (datos obtenidos de los informes
anuales del Centro de Recuperación de Fauna

Silvestre de Bizkaia, CRFSB). Todos los años, entre
agosto y octubre ingresan en el CRFS pollos débiles
que han volado recientemente y no han conseguido
suficiente alimento para sobrevivir (Figura 5). La tasa
de muerte de buitres jóvenes por desnutrición no
sigue una pauta homogénea a lo largo del tiempo. El
número de bajas fue mayor en los años en los que se
produjeron más pollos (2002 y 2006), aunque en el
año 2006 se dio un espectacular incremento de bajas
a la par que se cerraba el muladar de Karrantza.

Respecto a la muerte de ejemplares “no-pollos”,
en la Figura 5 se observa la dinámica seguida en la
última década, destacando dos picos, el de 2006 y
2008. El primero coincidió con el cierre del muladar,
descendiendo después el ingreso de buitres, mien-
tras que volvió a incrementarse en el 2008.

4.1.2. Alimoche común
Tamaño y tendencia de las poblaciones

El Atlas de vertebrados continentales del País
Vasco (ÁLVAREZ et al., 1985) cita al menos 20
posibles parejas reproductoras para toda la
Comunidad del País Vasco a comienzos de los
años 80. No obstante, en un censo posterior lleva-
do a cabo en 1992, se citan 42 parejas en el País
Vasco, de las que 12 pertenecían a Bizkaia (ver en
FERNÁNDEZ DE MENDIOLA & BEA, 1998). En el
año 2000 se localizaron en la provincia 19 territo-
rios ocupados (ver DEL MORAL & MARTI, 2002).
Dos de los territorios no fueron confirmados pos-
teriormente y otros dos territorios más fueron loca-
lizados con posterioridad en el año 2001.

A partir del año 2000 se ha realizado un
seguimiento intensivo de la población. Se detec-
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Figura 3. Éxito reproductor (pollos volados/parejas que inician la reproducción)
y número de nidos controlados de buitre leonado en Bizkaia entre 2002 y 2008.
Figure 3. Breeding success (chicks fledged/pairs that began breeding) and the
number of Eurasian griffon vulture nests studied in Bizkiaia between 2002 and 2008.

Figura 4. Dinámica de supervivencia de los pollos de buitre leonado a lo
largo del ciclo reproductor de 2008 y ajuste a una curva polinomial.
Figure 4. Evolution of the survival rate of Eurasian griffon vulture chicks in the
2008 breeding cycle. Results were displayed on a polynomial curve.

Figura 5. Buitres leonados ingresados en los Centro de Recuperación de Fauna
Silvestre de Bizkaia y Gipuzkoa. Se separan los buitres en dos grupos de edad,
pollos y adultos, aunque en el segundo caso se agrupa a todos aquellos ejem-
plares que no son pollos. Nota: el año 2008 sólo está contabilizado hasta media-
dos de septiembre en Bizkaia.
Figure 5. Eurasian griffon vultures taken to the Bizkaia and Gipuzkoa Wildlife
Recovery Centres. The vultures were divided into two age groups, chicks and
adults, although in the second case all individuals that were not chicks were clas-
sed together. Note: in 2008 data are only available up to mid September for Bizkaia.



tó la desaparición de un territorio en 2004 debido
a una obra que se llevó a cabo en la pared del
nido y la progresiva pérdida de nidadas de dos
territorios afectados por nuevas pistas forestales,
hasta que una dejó de reproducirse en el año
2003 y otra en el 2006. Por el contrario, en el año
2002 apareció una nueva pareja que crió con
éxito por primera vez en el 2006, en 2005-2006
se instaló otra nueva pareja en un acantilado
marino desapareciendo después sin llegar a
reproducirse y en el año 2008 aparecieron dos
parejas más, una de las cuales llegó a criar con
éxito (Figura 6). En definitiva, los territorios ocu-
pados en Bizkaia en 2008 fueron 19, mantenién-
dose el mismo número de territorios que en el
censo nacional de 2000.

Éxito reproductor
Salvo tres excepciones de parejas de nueva

formación y las parejas sometidas a cambios en
el entorno del área de nidificación, todas las
parejas que se controlaron en los nueve años
de seguimiento intensivo, iniciaron la puesta (n
= 118 puestas controladas). El éxito reproductor
(pollos volantones/pareja con puesta) varió
entre 0,37 (2008) y 1 (2007) (Figura 7).

Las molestias en el entorno de nidificación cau-
saron un incremento en el número de pollos muertos
(véase ZUBEROGOITIA et al., 2008), lo que condi-
ciona el éxito reproductor total. La cantidad de lluvia
caída en los meses de mayo y junio no se correla-
cionó con el éxito reproductor (rs = -0,267, P =
0,488). Sin embargo, en las primaveras muy lluvio-
sas, como la de 2003 y especialmente la de 2008,
con casi 250 l/m2, el éxito reproductor fue mucho
menor que en el resto. De hecho, el éxito reproduc-
tor y las precipitaciones de mayo y junio se ajustan
a una curva logística (r2 = 0,567, P = 0,019, Figura
8), en donde se aprecia que el efecto de las lluvias

41Evolución y situación actual de las poblaciones de aves carroñeras en el País Vasco: estatus, distribución y parámetros reproductores

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 7. Éxito reproductor (pollos volados/parejas que inician la reproducción;
círculos) y número de parejas monitorizadas (cuadrados) de alimoche que ini-
cian la reproducción en Bizkaia (rojo), Gipuzkoa (verde) y Álava (azul).
Figure 7. Breeding success (chicks fledged/pairs that began breeding; circles)
and the number of pairs monitored (squares) in Egyptian vultures that began bre-
eding in Bizkaia (red), Gipuzkoa (green) and Álava (blue).

Figura 6. Distribución de los nidos de alimoche detectados en los últimos nueve años en Bizkaia. Algunos territorios tienen varios nidos.
Figure 6. Distribution of Egyptian vulture nests found in the last nine years in Bizkaia. Some territories contain several nests.
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sobre la reproducción de los alimoches resulta
notable una vez superado una cantidad de pre-
cipitación cercana a 150 l/m2. 

Mortalidad
En los nueve años de seguimiento, tan sólo se

ha detectado un caso de envenenamiento de un
ejemplar que ingresó en el CRFSB y fue liberado

al cabo de tres días, comprobándose, gracias a
sucesivos controles ese año y los siguientes, la
integración del ave en la naturaleza.

4.2. Gipuzkoa
4.2.1. Buitre leonado
Distribución y estatus poblacional

El buitre leonado estaba ausente como repro-
ductor en Gipuzkoa en el primer censo nacional de
1979. Los primeros datos de reproducción se
remontan al año 1989, en el que se detectaron tres
colonias y 12 parejas (Tabla 1). En el censo de 1999
se censaron 53 parejas y seis colonias. En el año
2002 se detectó un total de 108 parejas reproduc-
toras distribuidas en siete colonias y una pareja ais-
lada. Finalmente el último censo realizado en 2008
ha ofrecido la cantidad de 178 parejas reproducto-
ras distribuídas en 12 colonias y seis parejas aisla-
das, repartidas en cinco Sierras (Figura 9). 

Parámetros reproductores
Los resultados de la reproducción en los tres

años de estudio (1999, 2002 y 2008) muestran valo-

42

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

IÑIGO ZUBEROGOITIA, KIKO ÁLVAREZ, MIKEL OLANO, ARTURO F. RODRÍGUEZ & RAMÓN ARAMBARRI

Figura 8. Ajuste a una curva logística de la relación entre el éxito reproduc-
tor del alimoche en Bizkaia (periodo 2000-2008) y la cantidad de precipita-
ciones caídas en mayo y junio.
Figure 8. Relation between the breeding success of the Egyptian vulture in
Bizkaia (period 2000-2008) and the amount of rainfall in May and June.
Results were displayed on a logistic curve.

Figura 9. Distribución actual (2008) del buitre leonado en Gipuzkoa
Figure 9. Current (2008) distribution of the Eurasian griffon vulture in Gipuzkoa.



res que oscilan para el éxito reproductor entre 0,59
y 0,67 pollos/pareja con puesta y una productividad
entre 0,56 y 0,65 pollos/pareja controlada (Tabla 1).
Por otro lado, es interesante destacar el hecho de
que, a pesar de que el incremento de parejas repro-
ductoras ha sido del 312% entre 1999 y 2008, la
productividad apenas ha variado, descendiendo
ligeramente de 0,65 a 0,56 pollos/pareja controlada.
En algunas colonias se han detectado muy bajas
productividades, como es el caso de la colonia de
Ernio con 0,43 pollos/pareja controlada en 2008, lo
que podría estar asociado a que se trata de una
colonia de reciente formación (AIERBE et al., 2002).
Lo  mismo puede ocurrir en el caso de tres parejas
nuevas parejas instaladas en la sierra de Uli.

Mortalidad
Entre 1986 y 2007 se han registrado un total de

65 entradas de buitre leonado en el Centro de
Recuperación de Fauna Salvaje de Gipuzkoa, de
los que el 80% eran individuos jóvenes, reciente-
mente volados del nido. La tendencia al alza obser-
vada en el número de ingresos registrados en este
periodo (Figura 5) se podría atribuir, por un lado, al
aumento de la población reproductora de buitre
leonado en Gipuzkoa y, por otro, a la intensificación
en el trabajo de campo del Guarderío de la
Diputación. Señalar que en octubre del 2002 apa-
recieron envenenadas por Aldicarb una treintena
de buitres leonados en la sierra de Aralar tanto en
la vertiente guipuzcoana como en la navarra.

4.2.2. Alimoche común
Distribución y estatus poblacional

En 1987 se contabilizaron tres parejas con nidi-
ficación segura en territorio guipuzcoano. En 1992
se contabilizaron un total de cuatro parejas con nidi-
ficación segura y una con nidificación probable.
Desde el año 2000, en el que AIERBE et al., (2002)
censaron cinco parejas reproductoras, la población
reproductora fue incrementándose hasta alcanzar
un máximo de nueve parejas en 2006 que se han

mantenido hasta 2008. Es de destacar la gran fide-
lidad al territorio que ha mostrado la especie, man-
teniendo ocupados los mismos territorios desde su
localización. Si bien a lo largo de los últimos años
hemos detectado cuatro cambios de emplaza-
miento de nidos, éstos no han resultado en un cam-
bio de territorio, ya que los desplazamientos han
sido de escasos metros.

La distribución del alimoche común en
Gipuzkoa (Figura 10), muestra una zona amplia con
ausencia de la especie en el sector noreste, a pesar
de que existen zonas potencialmente apropiadas
para la especie, como Leizaran, Urumea o Aiako
Harria, los esfuerzos realizados no resultaron en la
deteccion de territorios ocupados. En cualquier
caso es importante destacar que en Aiako Harria
cría una pareja, pero con el nido ubicado en territo-
rio navarro. Otras zonas muestreadas mediante
censos simultáneos y con resultado negativo han
sido Leizaran, Izarraitz y el macizo de Murumendi.
Entre las zonas ocupadas destacan, con tres terri-
torios la sierra de Aizkorri y con dos la de Aralar; sie-
rras todavía con actividad pastoril en extensivo y
manejo tradicional, que cuentan con abundantes
roquedos apropiados para la reproducción de la
especie. La densidad global de alimoche para
Gipuzkoa sería de 0,45 parejas/100 km2. 

Parámetros reproductores
Los parámetros reproductores han presentado

fuertes variaciones a lo largo del periodo 2000-2008
si bien no es aparente ninguna tendencia a largo
plazo (Figura 7 y Tabla 2). En conjunto, el éxito
reproductor (parejas con pollos volantones/pareja
con puesta) varió entre 0,66 y 1,2 mientras que la
tasa de vuelo (pollos volantones/parejas con éxito)
varió entre 1 y 1,33. 

Mortalidad
Tres alimoches han sido ingresados en el cen-

tro de recuperación de Arranoetxea entre los años
1986-2008. Uno de ellos fue un pollo con síntomas
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Tabla 1. Evolución de la población reproductora (Par = parejas, Col = colonias) y parámetros reproductores (Ex = éxito reproductor, Pro = productividad) del
buitre leonado en las diferentes sierras en las que se distribuye en Gipuzkoa.

Sierra Par Col Par Col Ex Pro Par Col Ex Pro Par Col Ex Pro
Aizkorri 3 1 25 3 0,55 0,47 49 3 0,6 0,59 75 4 0,64 0,61
Aralar 6 1 22 2 0,76 0,63 46 3 0,8 0,78 47 4 0,57 0,57
Ernio - - - - - - 25 1 0,45 0,43
Aiako Harria 3 1 6 1 0,6 0,5 13 1 0,5 0,46 28 2 0,58 0,5
Uli - - - - - - 3 1 0,33 0,33
Total 12 3 53 6 108 7 178 12

1989 1999 2002 2008
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de inanición que posteriormente murió. Un adulto
ingresado por causa desconocida fue recuperado
y liberado y por último se registró una hembra
adulta envenenada muerta.

4.2.3. Quebrantahuesos
La primera referencia sobre la especie en

Gipuzkoa se remonta a finales del siglo XIX, cuan-
do CHAPMAN & BUCK (1893) lo consideraron
como reproductor (HIRALDO et al., 1979). En 1919
Julian Aldaz en su Catalogo de Aves de Gipuzkoa

y Bizkaia consideraba a la especie como “...dañina
y bastante común...”. En 1967 Alfredo Noval cita
una observación de dos inmaduros realizada por
Jesús Elosegi en el valle de Araitz. Posteriormente,
VÁZQUEZ (1987) afirmó que el quebrantahuesos
no se reproducía en Gipuzkoa pero indicaba la
posibilidad de observarlo ocasionalmente en algu-
na sierra colindante con Navarra, citando así la
presencia de un ejemplar adulto en la Sierra de
Aralar durante cuatro años (desde 1977 a 1980),
siendo la última observación en Aralar la de un
ejemplar joven el 19 de Junio de 1981. En el mismo
trabajo citaba también la observación de un ejem-
plar en una sierra del E de la provincia el 17 de
Mayo de 1984. No es hasta el año 1991 cuando se
vuelve a tener constancia de la presencia de la
especie en la provincia, observándose de nuevo
un ejemplar en el año 1993 (M. OLANO, obs. pers).
A partir del año 1993 es cuando se intensifica el
esfuerzo en el trabajo de campo con el objetivo de
concretar el estado de la especie en la provincia.
Así, las observaciones en esta sierra se han sido
sucediendo de manera habitual desde aquel año
hasta la actualidad (2008).

Si bien, las citas previas reportan todo tipo de
clases de edad, a partir del año 1998 casi todas
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Figura 10. Distribución actual (2008) del alimoche común en Gipuzkoa.
Figure 10. Current (2008) distribution of the Egyptian vulture in Gipuzkoa.

Tabla 2. Parámetros reproductores del alimoche común en Gipuzkoa. Periodo
2000-2008.

2008 2007 2006 2005 2004 2003 2002 2001 2000
Parejas localizadas 9 9 9 8 8 8 6 6 5
Parejas controladas 9 9 9 8 7 6 4 6 5
Parejas que inician
la reproducción 8 8 8 7 6 6 4 6 5
Parejas con
éxito reproductor 6 7 7 5 4 5 3 4 5
Éxito reproductor 1 1 1 0,71 0,66 0,83 0,75 0,83 1,2
Nº pollos nacidos 8 8 9 - - - - - -
Nº pollos volados 8 8 8 5 4 5 3 5 6
Supervivencia (%) 100 100 88,9 - - - - - -
Tasa de Vuelo 1,33 1,14 1,14 1 1 1 1 1,25 1,2
Productividad 0,89 0,89 0,89 0,62 0,57 0,83 0,75 0,83 1,2



las citas fueron de ejemplares adultos o adultos
imperfectos (5-6 años). Por lo general se trataba
de individuos solitarios aquerenciados temporal-
mente en las sierras limítrofes con Navarra. En
más de una ocasión se observaron conductas
territoriales tales como agresiones a otras espe-
cies o transporte de material. Cabe destacar la
presencia en el año 1997 de una pareja de sub-
adultos aquerenciados en la zona durante unos
meses. Lo mismo ocurrió en el año 2000 con una
pareja de adultos imperfectos que no llegaron a
asentarse definitivamente.

4.1. Álava
4.3.1. Buitre leonado
Tamaño y tendencia de las poblaciones

Los buitres ocupan los roquedos alaveses
desde al menos hace 50 años. Desde la década
de los 70 la población de buitres alaveses aumen-
tó aproximadamente un 5% anual hasta 1985. Si
comparamos el primer censo con el realizado en
1990 (RODRÍGUEZ & ARAMBARRI, 1995) este
aumento fue superior al 15% anual, siendo el perio-
do de mayor crecimiento poblacional de las últi-
mas décadas, aunque la distinta metodología y
parcialidad de los primeros censos dificultan las
comparaciones. A partir de los años 90 los censos
de buitres se realizaron de una manera más com-
pleta, aumentando las visitas a las buitreras y com-
probando el resto de roquedos alaveses para con-
firmar su presencia. En los estudios realizados en
Valderejo desde 1989 hasta 1995 el incremento
medio de la población reproductora rondaba un
10% anual (Figura 11). Las parejas de buitres de
Valdegobia han aumentado constantemente en los
últimos 33 años, registrando un aumento superior

al 10% anual hasta el año 1995, y reduciéndose al
3% anual a partir de esta fecha. En el período
transcurrido desde el año 1990 hasta 2007, el
aumento de la población de buitres en Álava ha
sido de un 13,24% de media anual. Hasta 1995,
en cinco años el aumento medio fue de 12% anual
y a partir de este censo disminuye este aumento a
8,6% en los últimos 12 años. El número de parejas
detectadas en 2001 fue de 354, En el año 2007 se
controlaron 543 parejas reproductoras de buitre
leonado en Álava (incluido Orduña, que se
encuentra duplicado por haberse contabilizado ya
en Bizkaia y zonas de Burgos). Estas cifras indi-
can un aumento del 8,9% anual durante los últi-
mos años.

Las colonias de buitre leonado ocupan 21 cua-
drículas UTM de 100 km2 de las 55 presentes en
Álava. En Álava confluyen tres grandes macropo-
blaciones de buitre leonado de la Península Ibérica:
la de la Cordillera Cantábrica, la de Pirineos y la
conexión con el Sistema Ibérico. La población per-
teneciente a la Cordillera Cantábrica es la más
importante en Álava, es conocida desde siempre y
alberga a las poblaciones locales de Sierra de
Salvada, Valdegobia y las hoces de Sobrón, donde
se asientan el 70% de los buitres en Álava y desta-
ca el P.N. de Valderejo con 156 parejas. La Sierra
de Salvada, con 120 parejas (22,09%), cuenta ade-
más con posibilidades para albergar más parejas y
constituye un corredor entre el norte de Burgos y los
Montes Vascos que forman la divisoria de aguas:
Gorbea, Anboto, Aizkorri y Aralar. Los nidos se
agrupan en siete colonias, pero se distribuyen prác-
ticamente por los casi 40 km que ocupa la Sierra.
La Sierra de Cantabria fue colonizada pocos años
antes de 1999 y se está consolidando y aumentan-
do de una manera importante. Esta colonización ha
significado la conexión entre las poblaciones alave-
sas situadas en la zona oriental y occidental. En la
Llanada Oriental se asientan 21 parejas, todas
comenzaron a reproducirse en esta zona a partir de
2001. 

Respecto a la tipología de las colonias, las
parejas de buitres leonados se distribuyen en 38
colonias constituidas por un número de parejas
que puede oscilar entre 2 y 80. Por el contrario, los
nidos aislados solamente los encontramos en tres
roquedos (Tabla 3). El número de colonias en Álava
se ha duplicado respecto a las localizadas en 1995
donde los buitres se distribuían en 15 colonias y
siete parejas aisladas. Por el contrario los nidos ais-
lados se han reducido notablemente. Las parejas
aisladas son la avanzadilla de la población de bui-
tres en su nueva distribución. Estos nidos solitarios
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Figura 11. Evolución del número de parejas reproductoras de buitre leonado en
Álava y en la población de Valdegovía.
Figure 11. Evolution of the number of breeding pairs of Eurasian griffon vulture
in Álava in the Valdegovía population.
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con el tiempo pasan a ser colonias, que a lo largo
de los años cambian de categoría a una superior.
Caso especial son las buitreras de la Cueva del
Moro en Arboro, Soila en la zona de Antoñana,
Sierra de Bóveda y la de las Peñas Rojas en
Sobrón, que su tendencia ha sido al contrario
reduciéndose el número de parejas e incluso
abandonando las buitreras. En 1995 había nueve
colonias con menos de 10 parejas, constituyendo
el 60% del tipo de colonias y algo más del 16% de
la cantidad de parejas totales. En esta categoría
se han triplicado las colonias en los últimos años
aunque el porcentaje respecto al total se mantie-
ne. El mismo porcentaje de colonias de este tipo
se detectó en el año 1990, contando con un 25%
de las parejas. Sólo dos colonias en 1995 perte-
necían a la Categoría II,  mientras que los datos
aportados durante 2007 indican que también se
han triplicado el número de colonias medianas y
este cambio ha supuesto un pequeño incremento
en el porcentaje total de nidos. Con más de 31
parejas nos encontrábamos cuatro colonias, una
más que en el último censo, seguramente de la
suma de buitreras conectadas entre sí.

Parámetros reproductores 
En 2007 se realizó el seguimiento del 84% de

las parejas controladas en Álava (457 parejas,
Tabla 4). El éxito reproductor de la población ala-
vesa en 2007 fue de 0,58. Los valores más bajos
se dieron en las poblaciones cantábricas, desta-
cando Aramaiona con 0,42. La Sierra de Salvada
tuvo un éxito de 0,54  pero suele ser normalmente
la población con el índice más bajo del conjunto
de los censos alaveses. En 1995 el éxito repro-
ductor fue de 0,59 e incluso en algunas de sus
sectores o colonias bajó hasta 0,46 y 0,33. En
2001 el éxito de esta Sierra fue de 0,69. Las pare-
jas de Valdegobia (éxito reproductor 0,57) también
mostraron un valor menor que en años previos
(0,73 en 1995 y 0,67 en 2001). 

Ataques a ganado doméstico
En 2006 se denunciaron 27 ataques de los

que 13 pudieron ocurrir antes de morir el animal.
Estos casos en  2007 fueron 23, sobre un total de
43 denuncias.

4.3.2. Alimoche común
Población y distribución

El primer censo en 1991 arrojó una cifra de
17-22 parejas. En 1994 la población censada fue
de 13-17 parejas, y en 2000 descendió a 12-13
parejas (GAINZARAIN et al., 2002). En 2007 el
número de parejas localizadas fue de 17-20.
Finalmente, en el último censo llevado a cabo en
2008 se localizaron 19 parejas (GAINZARAIN &
FERNÁNDEZ, en prep.).

Parámetros reproductores 
En la Figura 7 aparece el éxito reproductor del

alimoche en 1990, 1994 y 2000. Pese a la escasez
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Figura 12. Distribución de las poblaciones locales de buitre leonado en Álava.
Figure 12. Distribution of the local populations of Eurasian griffon vulture in Álava. Tabla 4. Tamaño de las poblaciones locales y parámetros reproductores (E.R.

= éxito reproductor, P = productividad) del buitre leonado en Álava en 2007.

Colonias Nidos Parejas Parejas E.R Paislados estimadas reproductoras
1 Sierra de Salvada 7 0 140 120 0,54 0,46
2 Valdegobía 6 1 181 156 0,57 0,50
3 Hoces de Sobrón 5 0 156 134 0,59 0,48
4 Sierra de Toloño 4 0 27 23 0,60 0,52
5 Sierra de Cantabria 5 0 44 38 0,64 0,52
6 Montaña Alavesa 7 1 47 40 0,66 0,52
7 Llanada Oriental 3 0 24 21 0,73 0,66
8 Sierra de Tuyo 0 1 1 1 0 0
9 Sierra de Arangio 1 0 12 10 0,42 0,30
TOTAL 38 3 632 543 0,58 0,49

Tabla 3. Tipos de Colonias de buitre leonado en Álava agrupadas en Categorías
en base al número de parejas reproductoras en el año 2007. 

Colonias Colonias Parejas
n % n %

Cat. I (2-10 pp) 26 68,4 138 25,4
Cat. II (11-30 pp) 7 18,4 118 21,7
Cat.III (31-90 pp) 5 13,2 284 52,3
Nidos aislados 3
Total 38 543



de datos, la tendencia parece ser regresiva si bien
sería necesaria la obtención de información
reciente para corroborar si la tendencia ha conti-
nuado en la misma dirección.

Mortalidad
En el período de 1988 hasta el año 2000 ingre-

saron nueve alimoches en el Centro de
Recuperación de Fauna Salvaje de Martioda.  La
mayoria de los casos fueron intoxicaciones leves y
tras un período de recuperación en el centro fueron
liberados. Entre los casos de envenenamiento con-
firmados destacan un adulto y un pollo de 45 días
muertos en el nido por consumo de estricnina en la
sierra de Tuyo en 1998. El ejemplar adulto se
encontraba anillado y había ingresado intoxicado
en el mismo Centro 4 años antes. En 1999 se loca-
lizó una hembra de alimoche, con un huevo forma-
do en su interior, con niveles altos de Carbofurano
(pesticidas agrícolas) en las Conchas de Haro. De
nuevo, en el año 2000 en el valle de Koartango se
localizó otro ejemplar con claros indicios de enve-
nenamiento.

5. DISCUSIÓN
La dinámica de las poblaciones de buitre leo-

nado y alimoche en el País Vasco ha estado con-
dicionada por dos factores principales: 1) la ges-
tión de las especies que ha implicado la prohibi-
ción de su persecución, su protección legal
estricta, y la regulación del alimento disponible
en el medio, y 2) la propia dinámica y evolución
de las poblaciones a gran escala (Península
Ibérica y en general, suroeste de Europa). En el
caso del buitre leonado, pese a la carencia de
información previa a los años ochenta, parece
evidente que las primeras parejas volvieron a
criar en Bizkaia y Gipuzkoa, tras décadas de
ausencia, hacia mediados de los años ochenta
(ARROYO et al., 1990). Este inicio de coloniza-
ción podría explicarse por el espectacular
aumento de las poblaciones de buitre leonado en
los últimos 20 años tras la saturación progresiva
de las poblaciones vecinas y a un incremento de
la fracción de dispersantes, lo que iría unido al
notable incremento observado en Álava. Esto ha
podido propiciar el asentamiento y expansión de
la población estudiada al encontrarse con áreas
favorables tal y como se ha documentado en
otras poblaciones ibéricas (OLEA et al., 1999;
LÓPEZ-LÓPEZ et al., 2004; PARRA & TELLERÍA,
2004). Los factores que condicionan el asenta-
miento de las nuevas colonias serían la disponi-

bilidad de roquedos apropiados para anidar y,
sobre todo, la disponibilidad suficiente de ali-
mento (PARRA & TELLERÍA, 2004; MARGALIDA
et al., 2007). Según DONÁZAR & FERNÁNDEZ
(1990) la presencia de paredes y sus caracterís-
ticas son factores limitantes más importantes que
la disponibilidad de alimento, lo que puede ser
debido a la habilidad de los buitres de despla-
zarse largas distancias para alimentarse (PARRA
& TELLERÍA, 2004).

Las variaciones en los parámetros reproducto-
res detectadas en las últimas décadas parecen
ser consecuencia de una variedad de factores
que influyen en la reproducción de las parejas,
como la meteorología (GAVASHELISHVILI &
MCGRADY, 2006), la disponibilidad de alimento
en el campo (BOSÉ & SARRAZIN, 2007), la expe-
riencia de los individuos, las molestias por parte
del hombre o la competencia intra-específica
(véase MARGALIDA et al., 2003; CARRETE et al.,
2007). En este sentido, el notable incremento en el
número de parejas reproductoras de buitre leona-
do hace que la competencia por el alimento o los
lugares para la nidificación sea cada vez más
intensa, lo que podría repercutir en el éxito repro-
ductor. Así, el éxito reproductor obtenido en los
últimos años en el País Vasco, salvo casos parti-
culares, se encuentra por debajo de 0,60
pollos/parejas con puesta. Estos valores son de
los  más bajos registrados en la Península Ibérica
(MARCO & GARCÍA, 1981; DONAZAR et al.,
1988; ELÓSEGI, 1989; ARROYO et al., 1990;
PALACÍN et al., 1993; RODRIGUEZ & ARAMBA-
RRI, 1995; SÁNCHEZ-AGUADO & HERNÁNDEZ,
1993; OLEA et al., 1999; AIERBE et al., 2002;
LÓPEZ-LÓPEZ et al., 2004), si bien hay que tener
en cuenta que el descenso de los parámetros
reproductores parece general en la mayor parte
de las zonas estudiadas durante los últimos años
(véase CAMPIÓN, 2009; GARCÍA & MARGALIDA,
2009; WOUTERSEN et al., 2009). En este sentido,
GAVASHELISHVILI & MCGRADY (2006) observa-
ron como en una colonia de cría de buitres leona-
dos del Cáucaso, donde había una gran disponi-
bilidad de ganado invernante, el número de pare-
jas que iniciaba la puesta era alto pero, al desapa-
recer el ganado en la primavera, el éxito reproduc-
tor caía por debajo del 0,5 pollos/parejas con
puesta, mientras que en una zona de montaña,
donde se llevaba el ganado en la primavera, el
número de parejas que iniciaba la puesta era bajo,
pero el éxito reproductor era superior a 0,8
pollos/parejas con puesta. En el caso de los bui-
tres vascos, parece ser que en un principio éstos
no dependían de comederos o muladares, ya que
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la ganadería extensiva aportaba la biomasa nece-
saria para asegurar la supervivencia de la pobla-
ción. No obstante, la retirada sistemática del gana-
do de los montes y los cierres de los muladares de
otras comunidades ha provocado que esta espe-
cie comience su declive con una reducción de los
índices de sus parámetros reproductores y en
algunas colonias de Bizkaia se haya constatado
un incremento de la mortalidad por inanición de los
jóvenes recién volados. Otro síntoma de que los
buitres no encuentran suficiente cantidad de ali-
mento para su supervivencia es el notable incre-
mento de denuncias por ataques a ganado vivo en
los últimos años (véase MARGALIDA & CAMPIÓN,
2009). En este sentido, en 2006 se clausuró el
único muladar existente en el País Vasco (Bizkaia)
y, paralelamente, se desarrollaba una política de
mayor control de las reses muertas en el campo en
toda la Comunidad Autónoma. Esta actuación no
afectó el éxito reproductor de ese año, pues la
mayoría de los pollos ya volaban, si bien, el éxito
reproductor de 2007 en el caso de Bizkaia y Álava
no alcanzó el valor de 0,4 pollos/parejas con pues-
ta. El efecto resultó ser muy similar al descrito por
GAVASHELISHVILI & MCGRADY (2006), ya que en
invierno, con la nieve en las montañas y el ganado
en régimen extensivo, el número de muertes, sobre
todo de yeguas, es alto y la nieve hace imposible
llegar a retirar los cadáveres antes de que los bui-
tres puedan aprovecharlos. De esta forma, las
hembras llegan al periodo de puesta con una con-
dición corporal favorable y el porcentaje de pare-
jas que inicia la puesta es alto. Conforme avanza la
primavera y el verano y con un estricto control del
ganado muerto, sobre todo en época de partos, la
comida resulta escasa, por lo que los pollos no son
alimentados con la frecuencia esperada y a medi-
da que aumenta la demanda de alimento en fun-
ción del crecimiento de los pollos, aumenta la debi-
lidad de éstos y los casos de muerte. De esta
forma, no resulta raro que pollos completamente
emplumados mueran en el nido en los meses de
junio y julio, como se pudo constatar en Bizkaia.
Este suceso, por el contrario, no se detecta en
situaciones normales de abundancia trófica, así
como tampoco se detectó en Gipuzkoa en el
mismo periodo de tiempo, en donde no parece
darse una relación evidente con la posible falta de
alimento. De hecho, MARTÍNEZ et al., (1997) mos-
traron que para no sobrestimar el éxito reproductor
de los buitres había que hacer visitas a las colonias
en, al menos, cuatro ocasiones hasta el mes de
abril, dando por sentado que una vez superado las
primeras fases de crecimiento de los pollos resulta
muy raro que se produzcan muertes. La reapertu-

ra de dicho muladar en 2007 (aunque con una
menor tasa de aportes de alimento) permitió un
repunte en el éxito reproductor en Bizkaia con res-
pecto al año anterior, pese a una primavera extre-
madamente lluviosa (250 l/m2 entre mayo y junio).
Si bien, la muerte de pollos de edad avanzada en
el nido, a pesar de un verano seco y caluroso,
sugiere que el problema del alimento no está
resuelto ya que la política de retirada de cadáveres
de ganado continúa.

Paralelamente a los efectos de la disponibili-
dad de alimento en la reproducción, en la última
década se ha ido constatando un efecto sobre la
frecuencia de muertes de ejemplares juveniles
ya emancipados. Este suceso, marcado por la
escasez de alimento, está condicionado por el
número de pollos que vuela en la temporada de
cría y los mecanismos de gestión del alimento
que se desarrollan en el entorno del área de
campeo. Así, el cierre del muladar en agosto de
2006 y la intensificación de la retirada de reses
muertas del campo, tuvieron su efecto tras el
periodo de crianza de ese año, pese a que no se
detectaron anomalías durante la reproducción. 

En cuanto al alimoche, aunque se encuentra
en un proceso de serio declive poblacional a todas
las escalas (BIRDLIFE INTERNACIONAL, 2004;
CUTHBERT et al., 2006), los resultados del País
Vasco, con 47 parejas en 2008, muestran una esta-
bilidad de las poblaciones e incluso una ligera ten-
dencia favorable. Algunas de las parejas nuevas
podrían corresponder a territorios que hubiesen
pasado desapercibidos, aunque en otros casos se
pudo comprobar la ocupación por primera vez.
Esta tendencia parece mantenerse en la región
Eurosiberiana de la Península Ibérica, donde algu-
nas poblaciones de alimoches, al contrario que en
la mayor parte de su rango de distribución, se
mantienen estables e incluso incrementan ligera-
mente su número (J. LOPEZ, com. pers., GARCIA
& MARGALIDA, 2009).  La aparente estabilidad de
la población del Pais Vasco podría estar motivada
también por la escasez de casos de envenena-
miento que se da en la región. El uso ilegal de
venenos es la primera causa de muerte de ejem-
plares adultos en España y la principal causa del
declive poblacional (DEL MORAL & MARTI, 2002;
HERNÁNDEZ & MARGALIDA, 2009). El efecto
resulta tan evidente que en las zonas donde las
muertes de ejemplares adultos por envenenamien-
to o por persecución directa son escasas o nulas,
las poblaciones se mantienen estables (LIBERA-
TORI & PENTERIANI, 2001; GARCÍA-RIPOLLÉS &
LÓPEZ-LÓPEZ, 2006).
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Respecto a los parámetros reproductores, los
resultados del País Vasco muestran cifras relati-
vamente bajas de éxito reproductor, con un valor
medio de 0,79 ± 0,19 pollos/pareja reproductora
(n = 226 nidos). Este valor sería uno de los meno-
res de los presentados en la literatura científica
para España, Italia, Portugal y Francia (BER-
GIER, 1985; DONÁZAR & CEBALLOS, 1988;
ESPINHA DE ALMEIDA, 1995; ABULADZE &
SHERGALIN, 1998; LIBERATORI & PENTERIANI,
2000; AIERBE et al., 2002; SARA & DI VITORIO,
2003; GRANDE, 2006), pero está por encima del
éxito medio de las Islas Canarias, situado en 0,48
(n = 44) y donde lo consideran un serio problema
para el futuro de la población (DONÁZAR et al.,
2002). El carácter eminentemente mediterráneo
de la especie (véase DONÁZAR, 1993; 1997)
permite sugerir una limitación de su área de dis-
tribución por cuestiones climáticas (véase
KREBS, 2001), al igual que ocurre con el buitre
leonado (GAVASHELISHVILI & MCGRADY,
2006). De hecho, en la Figura 8 se observa una
relación entre el éxito reproductor y la cantidad
de lluvia caída en los meses de mayo y junio en
Bizkaia, de forma que en los años con condicio-
nes meteorológicas normales (en torno a 100 l/m2

entre los dos meses) el éxito reproductor no se
vería afectado por la lluvia, mientras que en los
años de primaveras lluviosas, como la del 2008,
un notable número de nidos se verían directa-
mente afectados, con lo que el número de pérdi-
das se incrementa notablemente, la mayor parte
de ellas asociadas a nidos con cierto grado de
exposición (datos propios no publicados). Por
otra parte, el efecto de una primavera lluviosa
también lo padecen las poblaciones de las espe-
cies animales de las que se alimentan los alimo-
ches, con una menor disponibilidad de cadáve-
res de pollos y cachorros de carnívoros y erizos,
los cuales componen una parte importante de la
dieta de los alimoches en el área de estudio
(HIDALGO et al., 2005). Así, por ejemplo, en la
temporada de 2008 sólo se encontraron restos
de animales silvestres en dos de los 16 nidos
controlados, cuando lo habitual es encontrar plu-
mas, huesos y restos de piel en todos los nidos
(ver HIDALGO et al., 2005). En los otros 14 nidos
sólo había restos de ganado doméstico y restos
de basurero, recursos que son también utilizados
por los buitres leonados, con los que competirí-
an. Si bien, resulta muy difícil realizar estimacio-
nes de disponibilidad de alimento que permitan
relacionarlo con los parámetros reproductores
(ver CEBALLOS & DONÁZAR, 1989; CARRETE
et al., 2007), parece evidente que la disponibili-

dad de alimento es uno de los principales facto-
res que afecta a la productividad y a la calidad
del lugar de nidificación (LIBERATORI & PENTE-
RIANI, 2001).

Por otra parte, en el área de estudio existe una
serie de territorios que disponen de nidos en luga-
res altamente frecuentados por personas que rea-
lizan actividades de ocio al aire libre, o bien en
zonas donde se llevan a cabo actividades foresta-
les. Una alta frecuencia de molestias y su efecto
continuado en las proximidades de los nidos pro-
vocan la muerte por inanición de los pollos ya gran-
des (ver ZUBEROGOITIA et al., 2008), con lo que
el éxito reproductor de las parejas afectadas por
molestias (0,41) estaría muy por debajo del de las
no afectadas (0,92). De esta forma, el efecto de las
molestias y la lluvia en los meses de mayo y junio
explicarían en cierta medida el bajo éxito repro-
ductor de la especie y permiten establecer medi-
das de gestión orientadas a mejorar los paráme-
tros reproductores (ZUBEROGOITIA et al., 2008).

Respecto al quebrantahuesos, señalar la
importancia de las sierras vascas para la expan-
sión geográfica de la especie hacia el occidente,
algo que resulta fundamental de cara a la conser-
vación de la especie en Iberia. El hecho de que
existan territorios casi continuamente ocupados en
Gipuzkoa durante décadas, sin que se hayan
registrado indicios de reproducción podría indicar
la posibilidad de que se trate de áreas sumidero.
Otra posibilidad podría ser que los factores que
influyen negativamente en la población siguen
actuando en las zonas tradicionales de cría, por lo
que los individuos que tratan de recolonizar estos
territorios son reclutados continuamente hacia los
territorios orientales, en el eje pirenaico, impidiendo
el asentamiento de parejas estables que puedan
indicar la reproducción (MARGALIDA et al., 2008).
En este sentido el marcaje de los ejemplares que
se asientan en los territorios vascos se muestra
como una herramienta fundamental para tratar de
aclarar el papel que éstos juegan en la conserva-
ción de esta especie.
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status, distribution and breeding parameters
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1. INTRODUCTION
In the Basque Country, virtually nothing was known

about raptor populations until the 1980s. The first
Eurasian griffon vulture Gyps fulvus census was
carried out in 1979 (FERNÁNDEZ & GALARZA, 1981),
whilst the Egyptian vulture Neophron percnopterus
was not studied until the preparation of the atlas of
continental vertebrates in the Basque Country (ALVA-
REZ et al., 1985), in which it was reported as being
scarce in the area bordering with Cantabria, and it
was estimated that there 20 breeding pairs in the enti-
re Autonomous Community. Hence, it is not possible
to evaluate the population trends of these species
before 1980. As for the bearded vulture Gypaetus bar-
batus, in the 1980s and the 1990s, sporadic observa-
tions were recorded, without any signs of nesting,
despite the regular presence of one adult bird in
Gipuzkoa (AIERBE et al., 2002). 

In Bizkaia, in the 1980s the scenario improved
slightly, but the data reflect a probable underestima-
tion of the populations, at least in the case of the
Egyptian vulture (see HIDALGO, 2002). Therefore, it
was necessary to wait until 1989 for a new griffon vul-
ture census (ARROYO et al., 1990) and until 1992 for
the first partial Egyptian vulture census (LANIUS,
unpublished report). In Gipuzkoa, the first estimate of
the distribution and quantification of the populations of
the three vulture species was presented in 1987
(VÁZQUEZ, 1987). After that, systematic monitoring of
the populations of the three species was carried out
(DEL MORAL & MARTÍ, 2001; AIERBE et al., 2001
and 2002; DEL MORAL, 2002; ÁLVAREZ et al., 2003).
In Álava, apart from on the information published in
the Spanish national griffon and Egyptian vulture cen-
suses, the only data published appear in SECO &
VADILLO (1990) and RODRÍGUEZ & ARAMBARRI
(1996) for the griffon vulture, and a series of unpublis-
hed works for both species, which constituted a basis
for later studies. 

Traditionally, any livestock that died in the field were
left out so that their remains could be consumed by
scavengers and, there were even places where the
remains of animals that died in their stables or the
surrounding area were dumped. Until 1966, when sca-
vengers were legally protected (DONÁZAR, 1993),
vultures had been threatened by direct persecution
and therefore, authorities started to consider active
strategies to conservation, including supplementary
food. In 1986, the first and only muladar [designated
carcass dump] managed by the Diputación Foral de
Bizkaia [Bizkaia Provincial Council] was opened in the
municipality of Karrantza (western part of Bizkaia). In
Álava, there was a small muladar in Martioda (central

part of the province) until 2005 and, later, in summer
2006 a new small muladar was opened in Iturrieta
Mountain (Central part of Álava). There have never
been any muladares in Gipuzkoa. In the 1990s, a new
transformation began thanks to the appearance of
Transmissible Spongiform Encephalopathies (TSEs)
and more specifically Bovine Spongiform
Encephalopathy (BSE or mad cow disease), and the
resulting restrictions involving the obligation of remo-
ving any carcasses that were declared SRM, Specific
Risk Material, (see Spanish Royal Decree 2224/1993
on the public health regulations regarding the removal
and transformation of dead animals or remains of ani-
mal origin and Spanish Law 10/1998 on waste).
Nevertheless, food continued to be left at the mulada-
res, without interruption, with adaptations being made
to conform with the regulations, and dead animals con-
tinued to appear in the field. However, after the Royals
Decrees (1911/2000, 3454/2000 and 4/2001), bovine,
ovine and caprine carcasses, and since March 1,
2001, equine, porcine and avian carcasses, also
began to be considered Specific Risk Material (SRM),
which, in line with these laws, had to be eliminated
through incineration or inhumation and never left out in
the field or on muladares that were controlled or legal
to varying degrees. Initially, these sudden variations in
food availability have an impact on breeding, and then
on population density if the problem continues (PARRA
& TELLERÍA, 2004). Meanwhile, the lack of food has an
impact on the vultures’ foraging behaviour and, after
2006, the number of complaints about griffon vultures
attacking live cattle increased (data compiled from
unpublished reports, see also MARGALIDA &
CAMPIÓN, 2009), something that up until then had
been anecdotic.

This chapter updates the population censuses
and establishes a base for analysing the population
trend and the variation in the breeding parameters of
these species in the Basque Country since 1980 until
the present (2008). The objective of this article is to
assess the population dynamics and to analyse the
breeding success and causes of mortality in the fra-
mework of different scenarios affected by the decline
in extensive livestock-rearing and the decrease in tra-
ditional agricultural activities, the problem of collecting
the carcasses of dead livestock and the closing down
of the muladares.

2. STUDY AREA
The study area encompasses the whole of the

Autonomous Community of the Basque Country
(between 42º and 43º N and 3º and 1º W). By pro-
vinces, the characteristics of the study area are as
follows. Bizkaia (2,384 km2) and Gipuzkoa (1,997
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km2), situated in the north, have a clearly
Eurosiberian character. Here the land is mountai-
nous and densely populated, with extensive urban
and industrial areas, mainly located at the bottom of
valleys and on the gentler slopes. Forestry planta-
tions (Pinus radiata and Eucaliptus spp.) predomi-
nate here, gradually causing the areas of grazing
land for extensively-reared livestock, generated by
traditional agricultural activities, and the zones of
indigenous deciduous forest, to disappear. Álava
(3,300 km2), however, is farther south and situated in
the Mediterranean region, with extensive cereal-gro-
wing plains criss-crossed by slopes covered in oak
(Quercus spp.) woods. 

3. MATERIAL AND METHODS
The monitoring of scavenger populations was

carried out using different tracking methods.
Therefore, we shall explain in more detail the metho-
dologies adopted in the different provinces.

3.1. Bizkaia
The first censuses of griffon and Egyptian vul-

ture nests were carried out in the breeding season
of 2000, as part of a cliff-nesting raptor monitoring
programme (ZUBEROGOITIA et al., 2006). Over
80 sites/year in which cliff-nesting raptors could
breed were studied. This involved almost all the
cliffs in the province. Moreover, all abandoned and
active quarries were studied (see CASTILLO et al.,
2008). The monitoring of griffon vulture nests was
focused on newly formed colonies, and the study
extended to include all colonies in 2006 and 2008.
In 2006 the program was spreaded in order to
detect all the breeding attempts, and in 2008 the
effort was increased so as to monitor the breeding
success of every nest. The intensive monitoring of
the griffon vulture colonies involved a minimum of
4 visits to each territory: 1) in March, to determine
how many pairs were incubating, 2) in April, when
the chicks were small, 3) in May-June, to assess
the growth of the chicks and take some out of their
nests in order to take biometric measurements,
ring the chicks and record nest variables, and 4) in
July, to confirm whether the chicks had survived.

With regards the monitoring of Egyptian vultu-
re nests, in 2000 we located 19 territories, 15 of
which were selected for monitoring (see ZUBERO-
GOITIA et al., 2008). Some of them disappeared,
whilst new ones appeared, which meant that the
number of pairs monitored remained practically
the same over the 9-year study period (2000-
2008). Each year, between February and March,

when the Egyptian vultures returned from Africa,
the territories were monitored in order to locate the
nests, whilst the birds collected material and
carried out courtship displays, since although
some pairs returned to the same nest each year,
others used up to 5 different sites, with an average
of 2 nests (Standard Deviation = 1.15) per territory
(ZUBEROGOITIA et al., 2008). Once the nests had
been located, the visits continued, first to confirm
egg laying, which normally takes place between
early and mid-April, varying from year to year and
pair to pair (authors’ unpublished data); secondly,
in May-June, to confirm the hatching of the chicks;
thirdly, between the last week of June and the first
week of July, in order to take biometric measure-
ments, ring the chicks and record nest variables;
and fourthly, in August, in order to assess the fled-
ging rate. Therefore, each successful nest was
monitored at least 5 times.

In both in the griffon and Egyptian vultures,
observations of the nests were carried out betwe-
en 9.00 AM and 9.00 PM, from a distance, in
accordance with the corresponding topographical
features, in order to avoid triggering alert beha-
viour in the birds (see ZUBEROGOITIA et al.,
2008). The visits were carried out by teams of one
to three people, normally two, in good weather,
using binoculars and telescopes. On average,
each visit lasted around four hours.

3.2. Gipuzkoa
The monitoring of the populations was carried

out by studying all the areas likely to contain the
three species, adapting the methodology to the
characteristics and behaviour of each species.
The working method consisted of carrying out a
series of visit to the selected areas at the best
times for finding each of the species. In the occu-
pied areas, the breeding of the species was moni-
tored, in confirmed breeding territories, the visits
were spaced out over the breeding season
(January-August for the griffon vulture and March-
September for the Egyptian vulture) in order to esti-
mate the breeding parameters for each species
until the chicks’ fledging was confirmed. All moni-
toring activity was carried out from a distance,
using 20-60x telescopes, in order to avoid distur-
bing the birds as far as possible.

3.3. Álava
All the cliffs where vultures had been known to

breed in Álava over the last few decades were stu-
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died, including Treviño (Burgos) and Orduña
(Bizkaia), and the use of cliff faces for sporadic or
former breeding was checked as were all the cliffs
which are currently used as roosts by this species.
For the definition of colony, we followed the same
criteria as those used by DEL MORAL & MARTÍ
(2001): a colony is an area where there are two or
more nests, and which is located a minimum of
1,000 m from the next one, whilst isolated pairs are
those that breed on their own, more than 1,000 m
from the nearest colony. Moreover, one of the follo-
wing categories was assigned to each of the colo-
nies: Category I: 2-10 pairs; Category II: 11-30
pairs; and Category III:  31-90 pairs.

During the 2007 census, the study was carried
out from January to September (the period that
includes the vultures’ breeding cycle), with two
parts being differentiated: on the one hand, from
January to April, monthly visits were carried out to
each colony or cliff used, in order to determine the
number of breeding pairs and the total number of
pairs in each vulture roost. On the other hand, in
the second period the monitoring lasted for 45
days. During this period, we tried to determine the
evolution of the chicks of each breeding pair.

Regarding Egyptian vultures, there was no a
speciphyc monitoring methodology during this
period and, therefore, published articles and non-
published reports were used to present the current
results.

The breeding parameters were calculated by
dividing the number of fledged chicks by the num-
ber of breeding pairs (breeding success), and the
number of fledged chicks by the total number of
pairs studied (productivity) (CHEYLAN, 1981).

4. RESULTS
4.1. Bizkaia
4.1.1. Eurasian griffon vulture
Population size and trend

The griffon vulture did not appear as a breeding
species in Bizkaia until the late 1980s. In the 1989
census, one vulture roost was found, Mugarra, with
six pairs (ARROYO et al., 1990). Later, in 1994,
three colonies were found with 23 pairs, and in the
1999 census, five colonies were found with 42 bre-
eding pairs, all of them located in the karstic mas-
sifs of Urkiola Natural Park (DEL MORAL & MARTI,
2001). Subsequently, there was a gradual increase
in the number of pairs (Figure 1), both in old colo-
nies and newly-formed ones, some located close to
the established colonies, covering most of the rock

faces in Urkiola Natural Park and those of the
Salvada Mountain Range in Bizkaia, whilst others
appeared in new locations such as those located
near Truzios, or sporadic pairs in Dima (Figure 2).
In the last census, carried out in 2008, a total of 13
colonies and 101 pairs that had started to breed
were recorded.

Breeding success
The average breeding success between 2002

and 2008 was 0.51 ± S.D. = 0.24 chicks per pair
that had started breeding (range 0.08-0.89, Figure
3). In 2003, it was discovered that 11 of the 12
monitored chicks had died. And in 2007, 17 of the
28 monitored chicks died. Most of the chick morta-
lity took place during intermediate growth stages.
Figure 4 shows how the losses are low during incu-
bation and when the chicks are small, whilst the
number of losses increases as the breeding sea-
son advances, with May and June being the most
critical months, and there are even some losses of
totally feathered chicks in July.

Mortality
The main causes of mortality in the griffon vultu-

res in Bizkaia appear to be related to starvation,
direct persecution and collisions with electricity
power lines (data obtained from annual reports from
the Centro de Recuperación de Fauna Silvestre de
Bizkaia, CRFSB [Bizkaia Wildlife Recovery Centre]).
Each year, between August and October, weak,
recently fledged chicks with signs of malnutrition are
taken in to the CRFS (Figure 5). The incidence of this
phenomenon does not follow a homogenous pat-
tern over time. The number of losses was greater in
the years when more chicks hatched (2002 and
2006), although in 2006 there was a spectacular
increase in losses.

As for the death of immature and adult indivi-
duals, Figure 5 reveals the trend followed in the last
decade, with two peaks standing out, those of
2006 and 2008. The first coincided with the close
of the muladar, with the number of vultures being
taken in to the recovery centre decreasing after
that, but the figures increased again in 2008.

4.1.2. Egyptian vulture
Population size and trend

The Atlas de vertebrados continentales del
País Vasco [Atlas of Continental Vertebrates of
the Basque Country] (ÁLVAREZ et al., 1985) with
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data from the early 1980s, records at least 20
possible breeding pairs in the entire Basque
Country. Nevertheless, in a later census carried
out in 1992, 42 pairs were observed in the
Basque Country, of which 12 were recorded in
Bizkaia (see FERNÁNDEZ DE MENDIOLA &
BEA, 1998). In 2000, 19 occupied territories were
found (see DEL MORAL & MARTI, 2002).  Later
on, two of the territories were not confirmed and
another two territories were then found in 2001.

In a period of nine years (2000-2008) during
which the population was monitored intensively,
the disappearance of one territory was detected
in 2004 and the progressive loss of clutches in
two territories until one stopped breeding in 2003
and another in 2006 due to forestry works and
new forestry tracks. On the other hand, in 2002, a
new pair appeared but it did not breed success-
fully until 2006; in 2005 and 2006 a new pair was
reported in a sea cliff but it did not breed and
disappeared withouth track; and in 2008, two
more territories were found (Figure 6), one of
which bred successfully. So, in 2008 the number
of territories remained 19.

Breeding success
Except for three exceptions of newly-formed

pairs and pairs subjected to changes around the
nesting area, all the pairs that were recorded in the
nine years of intensive monitoring laid eggs (n =
188 clutches monitored). Breeding success varied
from 0.37 chicks/pair with clutch in 2008 to 1
chick/pair with clutch in 2007 (Figure 7).

Disturbances in the vicinity of the nest led to an
increase in the number of dead chicks (see ZUBE-
ROGOITIA et al., 2008), which had an impact on
the total breeding success. The amount of rain that
fell in the months of May and June was not related
to breeding success (rs = -0,267, P = 0,488).
However, in the rainiest springs, such as the spring
of 2003 and especially that of 2008, with almost
250 l/m2, breeding success was much lower than

in other years. In fact, breeding success and the
precipitation in May and June follow a logistic
curve (r2 = 0,567, P = 0,019, Figure 8), in which the
impact of the rain on the Egyptian vulture’s bree-
ding success is notable when the amount of preci-
pitation is over 150 l/m2. 

Mortality
In the nine-year monitoring period, only one

case of poisoning was found. This was an indivi-
dual taken in to the CRFSB and released after
three days, with the recovery of the bird being con-
firmed through repeated monitoring.

4.2. Gipuzkoa
4.2.1. Eurasian griffon vulture
Distribution and population status

The griffon vulture was absent from Gipuzkoa
as a breeding bird in the first Spanish national cen-
sus in 1979. The first data on breeding go back to
1989, a year in which three colonies and 12 pairs
(Table 1) were recorded. In the 1999 census, 53
pairs and six colonies were recorded, constituting
a 165% increase with regards the previous year. In
2002, a total of 108 breeding pairs were observed,
distributed in seven colonies, and one isolated
pair, which entailed a further increase of almost
102% with regard to the previous census. Finally,
the last census carried out in 2008 revealed the
presence of 178 breeding pairs distributed in 12
colonies and six isolated pairs, spread out over
five Mountain Ranges (Figure 9). 

Breeding parameters
The results of the population sizes in the three

study years (1999, 2002 and 2008) reveal values
that, for breeding success, range between 0.59
and 0.67 chicks/pair with clutch, and a producti-
vity of between 0.56 and 0.65 chicks/studied pair
(Table 1). On the other hand, it is interesting to
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Table 1. Evolution in the breeding population (P = pairs, Col = colonies) and breeding parameters (BS = breeding success, Pro = productivity) of the Eurasian
griffon vulture in the different mountain ranges it inhabits in Gipuzkoa.

Mountain Range P Col P Col BS Pro P Col BS Pro P Col BS Pro
Aizkorri 3 1 25 3 0,55 0,47 49 3 0,6 0,59 75 4 0,64 0,61
Aralar 6 1 22 2 0,76 0,63 46 3 0,8 0,78 47 4 0,57 0,57
Ernio - - - - - - 25 1 0,45 0,43
Aiako Harria 3 1 6 1 0,6 0,5 13 1 0,5 0,46 28 2 0,58 0,5
Uli - - - - - - 3 1 0,33 0,33
Total 12 3 53 6 108 7 178 12

1989 1999 2002 2008



note that, despite a huge increase in breeding
pairs between 1999 and 2008, productivity scar-
cely varied from 0.65 to 0.56 chicks/studied pair.
Productivity was very low in some colonies (i.e.
0.43 chicks/studied pair in Ernio in 2008) pro-
bably related to the recent origin of the colony.

Mortality
Between 1986 and 2007, a total of 65 griffon

vultures were taken in to the Gipuzkoa CRFS.
80% of these birds were young individuals. The
upwards trend observed in the number of birds
taken in during this period (Figure 5) could be
attributed, on the one hand, to the increase in
the griffon vulture’s breeding population in
Gipuzkoa, and, on the other hand, to the inten-
sification of fieldwork by the Provincial Council’s
rangers [Guardería]. In 2002, around 30 griffon
vultures that had been poisoned by Aldicarb
were discovered in the Aralar Mountain Range,
on the sides located in both Gipuzkoa and
Navarra.

4.2.2. Egyptian vulture
Distribution and population status

In 1987, a total of three confirmed breeding
pairs were counted in Gipuzkoa. In 1992, a total
of four confirmed breeding pairs and one proba-
ble breeding pair were recorded. After 2000, a
year in which according to AIERBE et al., (2002)
there were five breeding pairs, the breeding
population continued to increase until it reached
a maximum of nine pairs in 2006. This number
remains constant at present (2008). Territory fide-
lity was reported and the territories did not vary
during this period, although a total of four nest
changes were detected. The new nests were
located few metres away from the previous one.

The Egyptian vulture is not spread out evenly
across the territory (Figure 10). There are favoura-
ble areas to breed in Leizaran, Urumea and Aiako
Harria but there were no positive results.
Neverthelles, there was a breeding pair in Aiako
Harria but in the Navarra`s slope. On the other
hand, Aizkorri and Aralar, with three and two terri-
tories respectively, are the main breeding areas, in
which livestock and cliff availability are still abun-
dant. The Egyptian vulture density in Gipuzkoa is
0.45 breeding territories/100 km2.

Breeding parameters
A high variability was detected in the breeding

success during the study period (2000-2008)
although there are no evident trends. Breeding suc-
cess varied from 0.66 chicks/pair with clutch in
2004 to 1.2 chick/pair with clutch in 2000 (Figure 7). 

Mortality
A total of three individuals were taken to the

Gipuzkoa Wildlife Recovery Centre between 1986
and 2008. One chick was taken in due to starva-
tion and subsequently died. One adult recovered
and was released. Finally, one female adult died
after ingesting poison (Aldicarb).

4.2.3. Bearded vulture
Distribution and population status

The first reference to this species dates back
to the end of the 19th century when Chapman &
Buck (1893) considered it to be a breeding spe-
cies (HIRALDO et al., 1979). In 1919, Julian Aldaz
in his Catálogo de Aves de Gipuzkoa y Bizkaia
considered the species to be “...dañina y bastan-
te común...” [“… harmful and quite common…”],
which may indicate that at the beginning of the
20th century the species was relatively common in
our area. In 1967, Alfredo Noval recorded an
observation by Jesús Elosegi of two immature
birds in the Araitz Valley. Later, VÁZQUEZ (1987),
stated that the bearded vulture did not breed in
Gipuzkoa, but indicated the possibility of it being
observed occasionally in some mountains borde-
ring with Navarra, citing the presence of an adult
individual in the Aralar Mountain Range for four
years (from 1977 to 1980), with the last observation
in Aralar being of a young bird on 19th June 1981.
In this same paper, he also cited the observation of
one individual in a mountain range in the east of
the province on 17th May 1984. It was not until
1991 that there was another observation of the
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Table 2. Breeding parameters for the Egyptian vulture in Gipuzkoa. Period
2000-2008.

2008 2007 2006 2005 2004 2003 2002 2001 2000
Pairs found 9 9 9 8 8 8 6 6 5
Pairs studied 9 9 9 8 7 6 4 6 5
Pairs that started 
breeding 8 8 8 7 6 6 4 6 5
Pairs with 
breeding success 6 7 7 5 4 5 3 4 5
Breeding success 1 1 1 0,71 0,66 0,83 0,75 0,83 1,2
No. of chicks hatched 8 8 9 - - - - - -
No. of chicks fledged 8 8 8 5 4 5 3 5 6
Survival 100 100 88,9 - - - - - -
Fledging rate 1,33 1,14 1,14 1 1 1 1 1,25 1,2
Productivity 0,89 0,89 0,89 0,62 0,57 0,83 0,75 0,83 1,2
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species in the province, with one bird being recor-
ded in 1993 (M. Olano, personal observation). In
1993, fieldwork intensified in order to determine
the status of this species in the province. Thus,
observations in this mountain range have been
carried out regularly since 1993 up to the present
day (2008).

Although the previous observations recorded
all age classes, since 1998 almost all the observa-
tions have been of adults or imperfect adults (5-6
years’ old). In general, they were solitary indivi-
duals attached to the area for some time. On more
than one occasion, territorial behaviour such as
aggressive attacks on other species or the trans-
portation of material were observed. The presence
of a pair of subadults together and attached to the
area for several months in 1997 should be noted.
The same thing occurred in 2000 with a pair of
imperfect adults that did not become established
permanently.

4.2. Álava
4.3.1. Eurasian griffon vulture
Population size and trend

Eurasian griffon vultures have inhabited cliffs in
Álava for at least 50 years. Starting in the 1970s,
the vulture population in Álava increased by 5%
each year until 1985 (Figure 11). Comparing data
between the first census and the 1990’s census
(RODRÍGUEZ & ARAMBARRI, 1995) the average
annual increase was 15%. This was the highest
population increase in the last decades, although
different census methodologies could report false
conclusions. Afterwards, the same census metho-
dology was developed in order to compare results.
The number of visits to the breeding roosts was
increased and all the favourable cliffs were chec-
ked in every census period. In studies carried out
on the colonies in the Valdegovía Valley from 1989
to 1995, the average increase in the breeding
population was 10% per annum (Figure 11); the
number of breeding pairs increased more than
10% until 1995 although the growth in the popula-
tion dropped to 3% per annum after 1995.
Considering all the province, the griffon vulture
population increased 13.24% per annum from
1990 until 2007. During the first five years the
increasing rate was 12% per annum, but it was
reduced to 8.6% for the last 12 years. In 2007, 543
breeding pairs of griffon vulture were observed in
Álava (including Orduña, which was duplicated
since it had already been recorded in Bizkaia, and
parts of Burgos). 

The griffon vulture colonies spread over 21 out
of 55 100 km2 UTM squares in Álava. In Álava,
three of the Iberian Peninsula’s large macropopu-
lations of griffon vulture converge: the Cantabrian
Mountains population, the Pyrenean population
and the population located near to the mountains
in the Iberian System. The Cantabrian Mountains
population is the largest and home to the local
populations in the Salvada Mountain Range,
Valdegobia and the Hoces de Sobrón, where 70%
of the pairs are located. There are 120 breeding
pairs (22.09%) spreaded over seven colonies
along the 40 km of Salvada Mountain Range and,
besides, it is possible to find more available bree-
ding sites. These mountains connect the North of
Burgos and the Basque Mountains (Gorbea,
Anboto, Aikorri and Aralar). Finally, the first nest
records were reported few years before 1999 in
Cantabria Mountain Range and its populations is
increasing and spreading quickly since then. This
is an important population corridor between the
eastern and western populations.

With regard to the typology of the colonies, the
vulture pairs in Álava are spread out across 38
colonies and three isolated nests (Table 3). The
number of colonies in Álava has doubled in com-
parison with those found in 1995, when the vultu-
res were distributed in 15 colonies and seven iso-
lated pairs. These solitary nests will, in time, beco-
me colonies, and with the passing of the years,
they will be placed in a higher category. In 1995,
there were nine colonies with fewer than 10 pairs,
which made up 60% of the type of colonies and a
little over 16% of the total number of pairs. In this
category, the number of colonies has tripled in
recent years, although in comparison with the total,
the percentage has remained the same.  The
same percentage of colonies of this type was
found in 1990, accounting for 25% of the pairs. In
1995, only two colonies belonged to Category II,
whilst the data from 2007 indicated that the num-
ber of medium-sized colonies had also tripled.
This change represented a small increase in the
total percentage of nests. 
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Table 3. Type of Eurasian griffon vulture colonies in Álava, grouped in catego-
ries based on the number of breeding pairs in 2007.  

Colonies Colonies Pairs
n % n %

Cat. I (2-10 pp) 26 68,4 138 25,4
Cat. II (11-30 pp) 7 18,4 118 21,7
Cat.III (31-90 pp) 5 13,2 284 52,3
Isolated nests 3
Total 38 543



Breeding parameters 
In 2007, 84% of the pairs studied in Álava

were monitored (457 pairs, Table 4), with a bree-
ding success of 0.58. The lowest breeding suc-
cess was detected in Aramaiona (0,42) and in the
Salvada Mountain Range (0.54). Previously, in
1995 the overall breeding success was 0,59. In
2001 it was 0.69, and in the Valdegobia colonies,
with a breeding success of 0.57, a lower value
was recorded than in previous years, with 0.73 in
1995 and 0.67 in 2001.

Attacks to livestock 
During 2006, there were 27 complaints repor-

ting apparent attacks to livestock. Thirteen of
them could have take place before the death of
the animal. The number of these cases was 23
during 2007, on a total number of 43 complaints.

4.3.2. Egyptian vulture
Population and distribution

The first census in 1991 recorded 17-22 pairs.
In 1994 the population was recorded as consisting
of 13-17 pairs, and in 2000 it decreased to 12-13
pairs (GAINZARAIN et al., 2002). In 2007, 17-20
pairs were recorded. Finally, 19 pairs were located
in the most recent census, carried out in 2008
(GAINZARAIN & FERNÁNDEZ, in prep). 

Breeding parameters 
The breeding data for the Egyptian vulture in

Álava are confined to 1990, 1994  and 2000 ( Figure

7). It would be necessary to improve the knowledge
with new monitoring data in order to prove the
regression detected in the breeding success. 

Mortality 
In the period from 1988 to 2000, nine birds

were taken to the Álava CRFS (Martioda), with the
majority of the cases being due to mild poisoning.
They were released after spending some time
recovering at the centre. Among the confirmed
cases of poisoning, the following stand out: one
adult and one 45-day-old chick that died in the
nest due to the consumption of strychnine in the
Tuyo Mountain Range in 1998. The adult was rin-
ged and had been taken to the Martioda CRFS
four years earlier due to poisoning.  In 1999, a
female Egyptian vulture was found in the Conchas
de Haro area with an egg formed inside her, and
presenting high levels of Carbofuran. Again, in
2000, in the Koartango Valley, another individual
was found with clear signs of poisoning.

5. DISCUSSION
The dynamics of the griffon and Egyptian vulture

populations in the Basque Country have been condi-
tioned by two main factors: 1) the management of the
species, including banning their persecution, protec-
ting the birds and using different means to control the
amount of food available in the environment, and 2)
the natural dynamics and evolution of their popula-
tions. In the case of the griffon vulture, despite the
lack of information prior to the 1980s, it seems clear
that the first pairs began to breed again in Bizkaia
and Gipuzkoa, after decades of absence, around the
mid 1980s (ARROYO et al., 1990). This preliminary
colonisation might be explained by the spectacular
increase in the griffon vulture populations over the
last 20 years, after the progressive saturation of the
neighbouring populations and an increase in disper-
sed birds, which would go hand in hand with the
notable increase observed in Álava. This has led to
the establishment and expansion of the population
studied, since it has found favourable areas, as has
been documented in other populations (OLEA et al.,
1999, LÓPEZ-LÓPEZ et al., 2004, PARRA &
TELLERÍA, 2004). The factors that condition the esta-
blishment of the new colonies appear to be the avai-
lability of suitable cliffs for nesting and, above all, the
availability of sufficient food (PARRA & TELLERÍA,
2004; MARGALIDA et al., 2007). According to
DONÁZAR & FERNÁNDEZ (1990) the presence of
rock faces and their characteristics are more impor-
tant limiting factors than the availability of food, which
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Table 4. Size of local populations and breeding parameters (BS = Breeding
Success, Pro = Productivity) of the Eurasian griffon vulture in Álava in 2007.

Colonies Isolated Estimated Breeding BS Pronumbernests of pairs pairs
1 Sierra de Salvada 7 0 140 120 0,54 0,46

(Salvada Mountain Range)
2 Valdegobía 6 1 181 156 0,57 0,50
3 Hoces de Sobrón 5 0 156 134 0,59 0,48
4 Sierra de Toloño 4 0 27 23 0,60 0,52

(Salvada Mountain Range)
5 Sierra de Cantabria 5 0 44 38 0,64 0,52

(Cantabrian Mountains)
6 Montaña Alavesa 7 1 47 40 0,66 0,52

(Alava Mountains)
7 Llanada Oriental 3 0 24 21 0,73 0,66

(Western Plain)
8 Sierra de Tuyo 0 1 1 1 0 0

(Tuyo Mountain Range)
9 Sierra de Arangio 1 0 12 10 0,42 0,30

(Arangio Mountain Range)
TOTAL 38 3 632 543 0,58 0,49
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may be due to the vultures’ ability to travel long dis-
tances to feed (PARRA & TELLERÍA, 2004).

The variations in the breeding parameters obtai-
ned in these years appear to be the result of a variety
of factors, which affect the pairs’ breeding, and which
can be explained by factors that usually have an
impact on these species’ breeding. These include
weather conditions (GAVASHELISHVILI &
MCGRADY, 2006), the availability of food in the field
(BOSÉ & SARRAZIN, 2007), how experienced the
pairs are, and disturbance or intraspecific competi-
tion (see MARGALIDA et al., 2003, CARRETE et al.,
2007). In this respect, the notable increase in the
number of griffon vulture breeding pairs means that
the competition for food or nesting sites is increa-
singly intense, and this could have an impact on bre-
eding success. Thus, the breeding success in recent
years in the Basque Country, apart from particular
cases, is lower than 0.60 chicks/pair with clutch.
These values are the lowest recorded in the Iberian
Peninsula (MARCO & GARCÍA, 1981; DONAZAR et
al., 1988; ELÓSEGI, 1989; ARROYO el al., 1990;
PALACÍN et al., 1993; RODRIGUEZ & ARAMBARRI
1995; SÁNCHEZ-AGUADO & HERNÁNDEZ 1993;
OLEA et al., 1999; AIERBE et al., 2002; LÓPEZ-
LÓPEZ et al., 2004), although it should be borne in
mind that the decrease in breeding parameters
appears generalised in most of the areas studied
over the last few years (see CAMPIÓN, 2009;
GARCÍA & MARGALIDA, 2009; WOUTERSEN et al.,
2009). In this respect, GAVASHELISHVILI &
MCGRADY (2006) observed how, in a griffon vulture
breeding colony in the Caucasus, where there were
plenty of overwintering livestock, the number of pairs
laying eggs was high. However, when the livestock
disappeared in the spring, the breeding success fell
below 0.5 chicks/pair with clutch, whilst in one moun-
tain zone, where livestock were brought up in the
spring, the number of pairs laying eggs was low, but
the breeding success was over 0.8 chicks/pair with
clutch. The difference was exclusively due to the
availability of trophic resources. In the case of the
Basque vultures, it appears that in principle they did
not depend on feeding stations or muladares, since
extensively raised livestock provided the biomass
required to ensure the population’s survival. However,
the systematic removal of livestock from the moun-
tains and the closing of the muladares in other pro-
vinces have caused this species to start to decline,
with a decrease in breeding parameters. Moreover, in
some colonies in Bizkaia, there has been an increase
in mortality due to starvation in recently fledged birds.
Another sign that the vultures are not finding enough
food to survive is the notable increase in formal com-

plaints about attacks on live domesticated animals in
recent years (see MARGALIDA & CAMPIÓN, 2009).
In this respect, in 2006 the only existing muladar in
the Basque Country (Bizkaia) was closed. And, in
parallel with this, a policy involving greater control of
dead livestock in the field was applied in the whole
Autonomous Community. This regulation did not
affect the breeding success that year, since most of
the chicks had already fledged, although, in the case
of Bizkaia and Álava, the breeding success in 2007
was under 0.4 chicks/pair with clutch. The effect was
very similar to the one described by GAVASHELIS-
HVILI & MCGRADY (2006), since in winter, with snow
in the mountains and extensively reared livestock, the
number of deaths, especially of mares, is high and
the snow makes it impossible to remove the carcas-
ses before the vultures can eat them. Thus, the fema-
les reach the egg-laying period in good physical con-
dition and the percentage of pairs that start laying
eggs is high. As the spring and summer advance
and with the strict control of dead livestock, espe-
cially at birthing time, food becomes scarce, so the
chicks are not fed with the expected frequency and,
as the demand for food increases as the chicks grow,
they become increasingly weaker and the number of
dead chicks rises. So, it is not unusual for completely
bare chicks to die in the nest in June and July, as was
observed in Bizkaia. This occurrence, on the other
hand, is not found in situations where the trophic avai-
lability is normal. So, it was not found in Gipuzkoa at
the same time, where there did not seem to be a clear
relation with the possible lack of food. In fact,
MARTÍNEZ et al., (1997) showed that in order to
avoid overestimating the vultures’ breeding success,
it was essential to visit the colonies on at least four
occasions until the month of April, taking for granted
that once the first phases of the chick’s growth had
been completed, it was very rare for them to die. The
reopening of that muladar in 2007 (although with less
food being laid out), led to an increase in breeding
success in Bizkaia in comparison with the previous
year, despite an extremely rainy spring (250 l/m2 bet-
ween May and June). Although the death of older
chicks in the nest, despite a hot, dry summer, sug-
gests that the food problem has not been solved,
since the livestock carcass removal policy continues.

In parallel with the effects of the availability of
food on breeding, in the last decade is has had an
impact on the frequency of mortality in fledged
birds. This occurrence, marked by the scarcity of
food, is conditioned by the number of chicks that
fledge in the breeding season and the food mana-
gement mechanisms that is carried out in the vultu-
res’ home range. Thus, the closing of the muladar in
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August 2006, and the intensification of the removal
of dead livestock from the field, had an impact at the
end of the breeding period that year, despite the
fact that the breeding data did not show it, due to
the high number of birds that died from starvation.

As for the Egyptian vulture, although its population
is in serious decline on all scales (BIRDLIFE INTER-
NATIONAL, 2004; CUTHBERT et al., 2006), the
results from the Basque Country, with 47 pairs in
2008, show that the population is stable and even
reveals a favourable trend. Some of the new pairs
could be inhabiting territories that had previously
been missed, although in other cases it has been
seen that the birds are occupying their territory for the
first time. This trend appears to be constant in the
Eurosiberian region of the Iberian Peninsula, where
some Egyptian vulture populations, unlike what
occurs in most of their distribution range, are stable
or even increasing slightly (J. LOPEZ, pers. comm.,
GARCIA & MARGALIDA, 2009). The observed stabi-
lity in the Basque Country population could be asso-
ciated to the low level of poisoning detected. The ille-
gal use of poisons is the main cause of mortality in
adult birds in Spain and the main cause of their popu-
lation decline (DEL MORAL & MARTI, 2002;
HERNÁNDEZ & MARGALIDA, 2009). The effect is so
clear that in areas where there are no or very few
deaths due to poisoning or direct persecution, the
populations remain stable, and there is even a positi-
ve trend (LIBERATORI & PENTERIANI, 2001;
GARCÍA-RIPOLLÉS & LÓPEZ-LÓPEZ, 2006). 

With regard to the breeding parameters, the
results for the Basque Country show low breeding
success figures, with an average value of 0.79 ± 0.19
chicks/breeding pair (n = 226 nests). This value appe-
ars to be one of the lowest in the scientific literature for
Spain, Italy, Portugal and France (BERGIER, 1985;
DONÁZAR & CEBALLOS, 1988; ESPINHA DE ALMEI-
DA, 1995; ABULADZE & SHERGALIN, 1998; LIBERA-
TORI & PENTERIANI, 2000; AIERBE et al., 2002;
SARA & DI VITORIO, 2003; GRANDE, 2006), above
the average success in the Canary Islands with 0.48
(n = 44) where it is considered a serious problem for
the population’s future (DONÁZAR et al., 2002). The
predominantly Mediterranean character of this spe-
cies (see DONÁZAR, 1993; 1997) allows us to sug-
gest a limitation of its distribution range for climatic
reasons (see KREBS, 2001), as in the case of the grif-
fon vulture (GAVASHELISHVILI & MCGRADY, 2006).
In fact, Figure 8 shows a relation between breeding
success and the amount of rain fallen in the months of
May and June in Bizkaia, so that in the years with nor-
mal weather conditions (around 100 l/m2 for the two-
month period), breeding success would not appear to

be affected by the rain, whilst in years with rainy
springs, like 2008, a notable number of nests would
seem to be affected directly, so that the number of los-
ses rises notably, most of them being associated with
nests that are fairly exposed to the elements (authors’
unpublished data). Moreover, a rainy spring can also
affect the populations of animal species on which the
Egyptian vultures feed, leading to a lesser availability
of carcasses of chicks and the young of carnivores
and hedgehogs, which constitute a large percentage
of the diet of the Egyptian vultures in the study area
(HIDALGO et al., 2005). Thus, for example, in the
2008 breeding season, the remains of wild animals
were only found in two of the 16 nests studied, when
it is usual to find feathers, bones and the remains of
skin in all the nests (see HIDALGO et al., 2005). In the
other 14 nests, only the remains of domestic livestock
and rubbish were found, resources that are also used
by griffon vultures, with which they compete. Although
it is very hard to make estimates of the availability of
food, which allow us to relate them with breeding
parameters (see CEBALLOS & DONÁZAR, 1989;
CARRETE et al., 2007), it seems obvious that the avai-
lability of food is one of the main factors that affects
productivity and the quality of the nesting site (LIBE-
RATORI & PENTERIANI, 2001).

Moreover, in the study area there is a series of
territories that have nests in places that are often fre-
quented by people carrying out outdoor leisure acti-
vities, or in areas where forestry activities take
place. A high frequency of disturbance and its con-
tinuous effect in the proximity of the nests lead to
older chicks dying from starvation (see ZUBERO-
GOITIA et al., 2008), so the breeding success of
pairs affected by disturbance (0.41) appears to be
far lower than that of those that are not affected
(0.92). Thus, the effect of the disturbance and the
rain in the months of May and June, appear to
explain to a certain extent the low breeding success
of this species and allow us to establish manage-
ment measures designed to improve the breeding
parameters (ZUBEROGOITIA et al., 2008). 

As for the bearded vulture, we should highlight
the importance of the Basque mountain ranges for
the geographical expansion of this species wes-
twards. Thus, it is important to clarify the role of the
Basque territories in terms of this species’ conser-
vation. The fact that it has occupied territories in
Gipuzkoa for so long, without any signs of breeding,
could indicate that these are sink areas. However, it
has not been possible to prove this. Another possi-
bility is that the factors that have a negative impact
on the population may continue to affect the tradi-
tional breeding areas, so that individuals trying to
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recolonise these territories are recruited conti-
nuously by the western territories, preventing stable
pairs settling that could start breeding (MARGALI-
DA et al., 2008). In this respect, the marking of indi-
viduals that settle in Basque territories appears to
be a fundamental tool for trying to clarify the role that
they play in the conservation of this species.
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Estatus, distribución y parámetros reproductores
de las poblaciones de aves carroñeras en Navarra

Status, distribution and breeding parameters
of the avian scavenger birds populations in Navarra

RESUMEN
En el presente estudio se revisa la evolución espacial y temporal de las poblaciones de buitre leonado Gyps fulvus, alimoche Neophron

percnopterus y quebrantahuesos Gypaetus barbatus en Navarra (norte de de la Península Ibérica). Los conocimientos acerca de la biolo-
gía, demografía y conservación de estas especies se ha ido incrementando en la región desde principio de los años 80. El buitre leonado
ha evolucionado demográficamente de manera espectacular, pasando de 312 a 2751 parejas en veinticinco años y colonizándo amplias
áreas del oeste de la región, que estaban desocupadas a finales de los años 70. En 2007 y 2008 la población ha mostrado una ligera regre-
sión y una caída de la productividad aparentemente ligadas al descenso de alimento desencadenado por la eliminación de cadáveres de
ganado y el cierre masivo de muladares. La población de alimoche se encuentra aparentemente estabilizada en torno a 150 parejas (censo
año 2000), pero varios estudios locales más detallados sugieren que se está produciendo un descenso importante. El quebrantahuesos
detuvo su evolución positiva a finales de los noventa y mantiene entre seis y ocho territorios reproductores. La presencia de población flo-
tante de esta especie en la zona de estudio ha sufrido una fuerte regresión que amenaza el frágil proceso colonizador iniciado hacia nue-
vos sistemas montañosos fuera de los Pirineos. Los factores limitantes más importantes se encuentran ligados a mortalidad no natural (inci-
dencia creciente del veneno y de colisiones en parques eólicos). La reciente implantación generalizada de un sistema de eliminación de
los cadáveres de ganado puede estar teniendo una incidencia muy importante en algunas especies y especialmente en el buitre leonado.
La conservación de las aves necrófagas en Navarra debe orientarse en el futuro de manera prioritaria hacia la disminución de la mortalidad
no natural. Así mismo, la disponibilidad trófica debería asegurarse mediante un nuevo marco legal para la ganadería extensiva, que debe
ser apoyada especialmente en medios montañosos poco productivos donde también pueden estudiarse reintroducciones de ungulados. La
utilización de puntos de alimentación debe controlarse rigurosamente en todos sus aspectos para evitar efectos no deseados sobre la bio-
logía de las necrófagas. Por último, es muy importante continuar con la monitorización de estas aves y comenzar estudios específicos sobre
diversos aspectos a menudo mal conocidos a pesar de tratarse de especies relativamente comunes.

ABSTRACT
In this study, the distribution and evolution of the populations of the griffon vulture Gyps fulvus, the Egyptian vulture Neophron percnopterus,

and the bearded vulture Gypaetus barbatus in Navarra (north of the Iberian Peninsula) are examined. The knowledge of the biology, demography
and the conservation of this species have been increasing in the region since the start of the eighties. The griffon vulture has evolved demo-
graphically in quite a spectacular way, going from 312 to 2751 pairs in twenty five years and colonizing extensive areas of the east of the region,
that were unoccupied at the end of the seventies. In 2007 and 2008 the population showed a slight decline and a fall of productivity apparently
linked to the decrease of food caused by the elimination of carcasses from farming and the mass closing of dumpsites. The Egyptian vulture
population apparently stabilized at around 150 pairs (census in 2000), but various other detailed studies suggest that a significant decline is
taking place. The bearded vulture stopped its positive evolution at the end of the nineties and maintains between six and eight breeding terri-
tories. The presence of the floating population of this species in the study area has suffered a sharp decline that threatens the fragile colonizing
process started in new mountain systems outside of the Pyrenees. The most important limiting factors are linked to unnatural death (increasing
incidents of poison and collisions in wind farms). The recent generalized implementation of an elimination system of carcasses from farming may
be having an important impact on some species, especially the griffon vulture. The priority of the conservation of necrophage birds in Navarra
in the future should be to reduce death by unnatural causes. Trophic availability should also be ensured by means of a new legal framework for
extensive farming that should be supported particularly in mountainous environments that are not very productive where the reintroduction of
ungulates can also be studied. The use of feeding places should be rigorously controlled in all aspects in order to avoid undesired affects on
the biology of the necrophages. Lastly, it is important to continue with the monitoring of these birds and to start specific studies about different
aspects that are frequently unknown despite being relatively common species.

LABURPENA
Kapitulu honetan Nafarroako sai arrearen Gyps fulvus, sai zuriaren Neophron percnopterus eta ugatzaren Gypaetus barbatus bilakaera

deskribatzen da, nola denboran hala espazioan. Hegazti hilikijale horiek guztiak egoera txarrean zeuden 60-70eko hamarkadan, baina egun
hobeturik dute beren kontserbazioaren estatusa. Hala eta guztiz ere, bestelakoa da espezie bakoitzaren egoera, eta iraganean ez ziren fak-
tore negatibo batzuk agertu dira. Bereziki garrantzitsuak dira heriotza eragiten duten arrazoi berriak (pozoia, parke eolikoak) eta abelgorrien

David CAMPIÓN(1)

PALABRAS CLAVES: Navarra, conservación aves necrófagas, Gypaetus barbatus, Gyps fulvus, Neophron percnopterus, recogida de cadáve-
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1. INTRODUCCIÓN
El seguimiento de las poblaciones de rapaces

necrófagas en Navarra comenzó en 1979 con el pri-
mer censo de buitre leonado Gyps fulvus (SEO, 1981).
En los años inmediatamente posteriores se comenzó a
censar intensivamente la población de alimoches
Neophron percnopterus y de quebrantahuesos
Gypaetus barbatus. Como en otras áreas de la
Península Ibérica y sur de Francia, las poblaciones de
aves carroñeras han tenido en Navarra importantes
incrementos, que aparecen resumidos en el presente
trabajo. El cese de la persecución y una elevada
potencialidad ambiental (grandes áreas de ganado
extensivo y elevada disponibilidad de roquedos) posi-
bilitó un aumento espectacular de las poblaciones de
algunas de las necrófagas. La aparición de la gana-
dería intensiva benefició enormemente y contra todo
pronóstico al censo de buitre leonado, que llegó a
suponer el 11% de la población total española (DEL
MORAL & MARTÍ, 2001) (Navarra ocupa tan solo el
2% de la superficie estatal).

Sin embargo, a partir del año 2000 la crisis de la
encefalopatía espongiforme bovina (EEB) ha propicia-
do la promulgación de estrictos marcos legislativo
agrosanitarios (particularmente el Reglamento
1774/2002) que se han traducido en la obligatoriedad
de hacer desaparecer los cadáveres de ganado que
anteriormente eran depositados en la naturaleza y
quedaban a disposición de las aves necrófagas. El
consiguiente desarrollo de legislación regional ha
supuesto un tratamiento aún más extremado de las
carroñas y aunque las consecuencias sobre la comu-
nidad de aves necrófagas todavía no están claras, se
trata de un fuerte impacto negativo sobre la disponibi-
lidad trófica.

Debido a la popularidad de estas aves, este nuevo
contexto ha sido abordado además por medios de
comunicación generalistas de manera bastante espe-
culativa. Ello ha creado un estado de opinión sobre la
“hambruna” de los buitres que posiblemente ha favo-
recido sucesivas denuncias de ataques sobre ganado
vivo que cuentan con un gran despliegue mediático y
escasa base real en la mayor parte de los casos
(véase MARGALIDA & CAMPIÓN, 2009).

A continuación se resume la información actua-
lizada disponible sobre distribución, tendencias
poblacionales y parámetros demográficos básicos
del buitre leonado, alimoche y quebrantahuesos en
Navarra. La calidad de la información disponible es
diferente para cada taxón lo que configura una
perspectiva un tanto heterogénea pero útil a la hora
de establecer un diagnóstico sobre el estado de
conservación de estas aves y las diferentes caren-
cias de gestión y conocimiento que existen sobre
las mismas.

2. ÁREA DE ESTUDIO Y MÉTODOS
Las carroñeras se distribuyen por toda la geo-

grafía de Navarra (aproximadamente 10.000 km2)
de manera generalizada. Se trata de un territorio
ecológicamente muy diverso siendo la única zona
de la Península Ibérica y una de las escasas áreas
de la Unión Europea donde confluyen las regiones
biogeográficas Mediterránea, Atlántica y Alpina
(UE, 1991). En la parte norte de Navarra práctica-
mente se unen los Pirineos occidentales (clima
alpino) con el mar Cantábrico (clima atlántico),
mientras que el sur se inscribe en la Cuenca del
Ebro, con zonas de clima submediterráneo e inclu-
so pseudodesértico (Figura 1).

El quebrantahuesos se restringe a la parte nor-
oriental de Navarra (donde finaliza la cadena pire-
naica) aunque de manera frágil ha colonizado
algunas montañas atlánticas de la parte occiden-
tal. El seguimiento de la especie es realizado prin-
cipalmente por el personal de campo del Gobierno
de Navarra, si bien diferentes técnicos y entidades
han participado en el mismo. Parte de los trabajos
de seguimiento y gestión se han financiado con
dos programas europeos (LIFE Vertebrados ame-
nazados del Pirineo -finalizado en 1998- e Interreg
IIIA Pirineo Vivo -terminado en 2007-).

Las colonias de cría de buitre leonado son
dependientes de la existencia de roquedos apro-
piados aunque la presencia de individuos de la
especie es común en toda Navarra. Se han reali-
zado varios censos completos (1979, 1989, 1999)
en los que se han prospectado exhaustivamente
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gorpuzkinak deuseztatzeko sistema orokor ezarri berria, gorpuzkin horiek baitira hegazti hilikijaleen elikagai iturri nagusiak. Sai arrea da demo-
grafiaren ikuspuntutik bilakaera nabarmenena bizi izan duena, hogeita bost urteetan 312 bikote izatetik 2.751 izatera iragan baitira, nahiz eta
orain, elikagai gutxiago dagoen honetan, apur batean atzera ari diren eta gutxiago ugaltzen ari diren. Sai zuriaren populazioa itxuraz egon-
korturik dago, 150 bikote inguru (2000. urteko errolda), baina herri mailako azterketa batzuen arabera nabarmen behera egin du sai zuriaren
populazioak; 2009an osatu beharreko guztizko errolda berrian egiaztatu ahal izango da kontu hori. Ugatzak 90eko hamarkadaren amaieran
eten zuen bere bilakaera positiboa, eta ugaltzeko sei eta zortzi lurralde bitarte mantentzen ditu. Gainera, ugatzen populazio mugikorra nabar-
men murriztu da, eta Pirinioetatik kanpoko beste mendialdeak kolonizatzeko prozesua moteldu egin da. Hiru espezie hauen egungo egoerari
buruzko eta faktore mehatxagarri nagusiei buruzko ikuspegi azkarra eskaintzen da artikulu honetan. Azkenik, kasu bakoitzaren aurrean hartu
beharreko neurriak eztabaidatzen eta proposatzen dira.



todas las buitreras de la región (SEO, 1981;
DONÁZAR et al., 1989; FERNÁNDEZ &
ELÓSEGUI, 1999). También se han realizado otros
censos complementarios que comprenden una
parte importante de la población con el objetivo de
monitorizar sus parámetros reproductivos y definir
la evolución demográfica de la especie
(FERNÁNDEZ, 1994, 1997, 2004, 2007, 2008). Por
último también la importante fracción no reproduc-
tora de la especie ha sido objeto de estudio
(FERNÁNDEZ, 1998).

Como se ha comentado anteriormente dece-
nalmente se prospectan todos los roquedos aptos
para el alimoche. Además de ello, desde el año
1989 se viene realizando un seguimiento anual de
la población de Bardenas en el sur de Navarra. Este
seguimiento incluye la monitorización de las parejas
conocidas y de todos los lugares potenciales de
nidificación (DONÁZAR & CEBALLOS, 1994; COR-
TES-AVIZANDA et al., 2009). También más recien-

temente se ha comenzado a seguir un área situada
al norte en la que se ubican veinticuatro territorios
conocidos y en la se supervisan también todos los
roquedos potenciales (LEKUONA, 2007).

En cuanto al seguimiento de los parámetros
reproductores, en el caso del quebrantahuesos el
pequeño tamaño de la población posibilita un
seguimiento semanal y en ocasiones casi diario de
las parejas en reproducción. 

Para la estima de los valores reproductivos del
buitre leonado se realiza un control en febrero y
otro a principios de junio, después de haberse
comprobado en un trabajo específico que esa
fecha es la más adecuada en Navarra para redu-
cir el error inducido por fechas tardías o tempranas
de puesta. Estos controles se realizan sobre una
muestra de 10 colonias piloto que en la actualidad
agrupan en torno a unas mil parejas (aproximada-
mente un 30% de la población reproductora). 
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Figura 1. Situación y límites de Navarra. A la izquierda (oeste) se observa el mar cantábrico y a la derecha (este) los Pirineos occidentales. El tercio norte se
encuentra intensamente forestado mientras que hacia el sur predominan los cultivos abiertos y pseudoestepas.

Figure 1. Situation and limits of Navarra. To the left (west) you can see the Cantabrian sea and to the right (East) the Western Pyrenees. The northern third is
intensely forested while towards the south open fields and pseudo steppes are dominant.
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Para el caso del alimoche la estima de la pro-
ductividad (controlada sólo en dos áreas) se realiza
en Bardenas mediante controles de las parejas nidi-
ficantes en abril-mayo y en julio-agosto (véase para
más detalles CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009). En
la otra zona de estudio se realizan visitas quincena-
les a las parejas controladas (LEKUONA, 2007).

3. RESULTADOS
3.1. Quebrantahuesos
3.1.1. Distribución y status poblacional

En el pasado y hasta el siglo XX el quebranta-
huesos debía ser una especie bastante extendida
en Navarra según cita SAUNDERS (1884) "The
bearded vulture was observed by me on every
excursion which I made in the mountains, from La
Rhune to Navarre, and a pair of the birds is to be
found in nearly every stack of rocks suitable for their
nests. In the two stupendous pillars of limestone
known as " Las Dos Hermanas " at Yrurzun they
have bred from time inmemorial (..)". Los roquedos
adecuados son abundantes en Navarra y además
de en sus áreas actuales del Pirineo y Prepirineo la
especie se reproducía en los Montes Vascos y
otras sierras occidentales hoy en proceso de reco-
lonización (como es el caso citado por Saunders
del roquedo de Dos Hermanas en Irurtzun).

El seguimiento sistemático de la especie en
Navarra no comienza de manera significativa hasta
los años 80, cuando se citaba la existencia de dos
parejas reproductoras en el pirineo navarro, una de
ellas a caballo de la muga con Aragón (DONÁZAR
& FERNÁNDEZ, 1982; ELÓSEGUI, 1985). En este
último texto se hace referencia a la abundante pre-
sencia de jóvenes que “pueden verse sobre todo
en invierno en todas las montañas”. La situación
permanece estable hasta la década de los noven-
ta cuando se produce un incremento del número
de territorios de quebrantahuesos en Navarra
(Figura 2). Este incremento se estabiliza en el año
2000 en siete territorios reproductores.
Posteriormente el número de territorios ha perma-
necido prácticamente estancado y variando entre
seis y ocho territorios anuales.

3.1.2. Parámetros reproductores
El escaso tamaño de la población navarra impi-

de realizar un análisis estadísticamente riguroso de la
tendencia de los valores demográficos.
Probablemente lo más ilustrativo sea observar la
Figura 3, en la que puede constatarse como el núme-
ro de pollos volados oscila en Navarra entre 0 y 3, no

siendo proporcional al incremento de territorios
reproductores. En todo caso se observa una tenden-
cia a la baja de la productividad cuya media en el
periodo 1977-2007 es de 0,3 pollos volados/territorio
controlado. El éxito reproductor  medio en este perio-
do es de 0,45 pollos volados/puesta realizada.

3.1.3. Expansión geográfica hacia el oeste
Las reducidas dimensiones de Navarra limitan

el número de territorios potenciales, estimado
aproximadamente en una decena más de los
actualmente existentes (DONÁZAR et al., 1997).
Se trata no obstante de un área importante debido
a su situación de puente entre el Pirineo y las mon-
tañas cantábricas. Por ello resulta interesante deta-
llar con precisión la situación actual de la expan-
sión geográfica del quebrantahuesos hacia el
oeste (Figura 4).

La recolonización de los montes vascos se
produce en el período 1993-96 con la instalación
permanente de hasta tres individuos solitarios en
sendos territorios. La reocupación de este área
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Figura 2. Evolución del número de territorios reproductores de quebranta-
huesos en Navarra (1977-2007). Se entiende por territorios reproductores
aquellos en los que se ha producido una puesta al menos en una ocasión.

Figure 2. Evolution of the number of breeding territories of the bearded vul-
ture in Navarra (1977-2007). Breeding territories are understood as those in
which at least one laying has been made.

Figura 3. Evolución del número del número de pollos volados (columnas) y
territorios reproductores (líneas) de quebrantahuesos en Navarra (1977-2007).
Figure 3. Evolution of the number of chicks fledged (columm) and breeding
territories (line) bearded vulture in Navarra (1997-2007).



histórica por el quebrantahuesos siempre ha sido
observada como algo muy positivo por su situa-
ción estratégica de pasillo hacia la Cordillera
Cantábrica y por su distancia aproximada de 40
kilómetros al oeste del territorio prepirenaico más
cercano. No obstante, se trata de una zona en la

que a fecha de hoy no se ha comprobado más
que una sola puesta y eclosión en el año 2002 (es
posible algún otro intento no controlado), mante-
niéndose en 2007 dos de los tres territorios,
actualmente regentados por individuos adultos
solitarios.

Como herramienta para aumentar la probabili-
dad de fijar nuevos territorios reproductores se
han añadido dos nuevos puntos de alimentación
específicos en estas sierras occidentales. Para
evaluar la efectividad de esta medida también se
ha aumentado fuertemente la presión de observa-
ción (de dos a treinta y cinco jornadas efectivas de
censo). Todo ello ha permitido evidenciar un des-
censo del número de aves no adultas observadas,
a pesar de que esta fracción de la población de
quebrantahuesos ha aumentado enormemente en
el Pirineo hasta casi duplicarse (ANTOR et al.,
2005). 

En el período 1989-1993 la media de que-
brantahuesos no adultos contactados por día de
censo era de 2,5 (min: 1, max: 3,75), mientras que
a partir del año 2000 no llega a 0,3 (min: 0,04,
max: 0,15). En 1989 se detectaban 3,5 quebranta-
huesos inmaduros por día de censo fuera de los
Pirineos, mientras que a partir del año 2000 es
necesario invertir entre 6 y 30 jornadas de censo
para contactar con un solo quebrantahuesos no
adulto. Cabe recordar aquí que en algunos de los
grandes comederos instalados en el Pirineo cen-
tral pueden concentrarse hasta 80 quebrantahue-
sos no adultos en la misma jornada (SESÉ et al.,
2005). 
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Figura 4. Distribución del quebrantahuesos en Navarra. Se indican las zonas
con presencia continuada de la especie. Hay que tener en cuenta que un
mismo territorio puede tener enclaves de nidificación en diferentes cuadrícu-
las, comunidades autónomas e incluso Estados, así como que en algunos terri-
torios nunca se ha producido una reproducción efectiva. Las zonas amarillas
constituyen la red Natura 2000 en Navarra.

Figura 4 Distribution of the bearded vulture in Navarra. The areas are indicated
with continued presence of the species. It has to be taken into account that one
territory may have nesting enclaves in different grids, autonomous communities
and even States, as well as in some territories an effective breeding has never
been carried out. The yellow areas constitute the Natura 2000 areas in Navarra.

Figura 5. Quebrantahuesos adulto en el territorio reproductor de la Sierra de Urbasa-Andia, en los Montes Vascos (Noviembre 2007). En esta área la especie ha
recolonizado sierras con productivos pastizales atlánticos montanos pastoreados por decenas de miles de cabezas de ganado en régimen extensivo. Foto: David
Campión.

Figura 5. Adult bearded vulture in the breeding territory of the Urbasa-Andia mountain, in the Basque mountains (November 20007). In this area the species
has recolonized mountain ranges with productive Atlantic mountain pastures, grazed by thousands of livestock in extensive farming. Photo: David Campión.
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3.2. Buitre leonado
3.2.1. Distribución y estatus poblacional

El primer censo estandarizado de la especie
se realizó en 1979, coincidiendo con el Primer
Censo Nacional de Buitreras (SEO, 1981). En
aquellos años el buitre leonado había comenzado
a remontar su crítica situación del pasado, que
probablemente tocó fondo en los años 60-70 en
Navarra, como en otras partes del Estado.

En un principio se trataba de una especie ligada
a los valles pirenaicos y prepirenaicos, aunque visi-
ble en toda Navarra y presente también con esca-
sas parejas en los Montes Vascos. El progresivo
aumento de su tamaño poblacional ha provocado
que en la actualidad ocupe prácticamente todos los
roquedos aptos para la nidificación. Ha colonizado
también como nidificante la Depresión del Ebro en
la Ribera de Navarra, ocupando cortados fluviales e
incluso escarpes arcillosos de muy escasa calidad
en las Bardenas Reales. Se conocen además gran-
des agrupaciones de individuos no reproductores
frecuentemente asociadas a fuentes de alimento
seguro y predecible en el Sur de Navarra (Figura 6).

La evolución del buitre leonado ha sido espec-
tacular (Figura 7), pasando de 312 parejas censa-
das en 1979 a 2751 parejas en 2004 lo que impli-
ca que la población reproductora de buitre leona-
do se ha multiplicado por nueve en veinticinco
años. En la actualidad parece que la especie
muestra signos de estancamiento e incluso de
leve retroceso, pero habrá que esperar al censo
completo de 2009 para certificarlo.

Los diferentes trabajos realizados muestran
cómo los censos de las diferentes colonias son
variables, aumentando de tamaño unas y disminu-
yendo otras en el mismo año de censo probable-
mente debido a circunstancias locales y a movi-
mientos de las aves entre colonias. Este hecho
alerta sobre el riesgo de realizar predicciones
demográficas basadas en el seguimiento de unas
pocas colonias.

3.2.2. Parámetros reproductores
Los resultados varían ligeramente de unos cen-

sos a otros, pero siempre se habían mantenido por
encima de 0,6 pollos/pareja controlada, no habien-
do diferencias significativas en el período 1984-
2004 (DONÁZAR et al., 1988; FERNÁNDEZ, 1994,
1997, 2004; FERNÁNDEZ & ELÓSEGUI, 1999). 

Sin embargo en el año 2007 se produce un
desplome de un 35% de la productividad (0,43
pollos/pareja) (FERNÁNDEZ, 2007), coincidiendo
con la implantación del sistema de recogida de
cadáveres (Figura 8). 

3.3. Alimoche
3.3.1. Distribución y status poblacional

El alimoche se distribuye por la totalidad de la
geografía de Navarra, ocupando todo tipo de hábi-
tats, desde los de montaña atlántica o pirenaica
hasta las pseudo-estepas del valle del Ebro (Figura
9). Generalmente asociado a la ganadería extensi-
va y a la presencia de muladares, realiza también
una selección positiva de hábitats fragmentados
potencialmente ricos en presas naturales (CEBA-
LLOS & DONÁZAR, 1988; CAMPIÓN, 1995). No se

72

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

DAVID CAMPIÓN

Figura 7. Evolución del número de parejas nidificantes de buitre leonado en
Navarra (1979-2007). 

Figure 7. Evolution of the number of nesting pairs (boxes below) of griffon
vultures in Navarra (1979-2007). 

Figura 6. Distribución del buitre leonado en Navarra (2007).
Figura 6. Distribution of the griffon vulture in Navarra (2007).



han detectado cambios importantes en su distribu-
ción desde los primeros censos sistemáticos de la
especie (DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1982) hasta
los más recientes (FERNÁNDEZ et al., 2000).

Como ya se ha comentado anteriormente, la
población de alimoche se muestrea de manera
exhaustiva en los censos decenales de rapaces
rupícolas. En el primer censo (1980-81) se locali-
zaron 110 parejas, en el año 1991 ascendió a 160
parejas y en el año 2000 se contabilizaron 159,
aproximadamente el 12% de los efectivos calcula-
dos para el Estado español. La densidad de ali-
moche en Navarra (1,53 parejas/100 km2) es más
de cinco veces superior a la del estado (0,27 pare-
jas/100 km2) (FERNÁNDEZ et al., 2000).

En el censo total del año 2000 los coordinado-
res del mismo calificaban el mantenimiento del
censo como “aparente”, argumentando que el
mejor conocimiento de la especie sería el que en
realidad estaba sustentando artificialmente la esta-
bilidad poblacional. Esta afirmación está basada
en el seguimiento fino y a largo plazo de la pobla-
ción reproductora de Bardenas (DONÁZAR &
CEBALLOS, 1994), que indicaba una tendencia a
la baja que posteriormente ha sido confirmada en
un reciente trabajo (CORTÉS-AVIZANDA et al.,
2009) en el que se muestra como la población de
Bardenas ha pasado de 56 a 26 parejas, lo que
supone un declive global del 54% en el período
1989-2007.

Con el fin de obtener información de la especie
en otras zonas geográficas, en el trienio 2005-2007
también se ha monitorizado anualmente un grupo
de 24 territorios situados más al norte, con el preo-
cupante resultado de un descenso aproximado del
50% respecto a las parejas existentes en el censo

del año 2000 (LEKUONA, 2005; LEKUONA,
2007). Todo ello hace sospechar que se ha pro-
ducido una reducción importante de la población
de alimoches en Navarra, lo que podrá ser com-
probado en breve ya que va a ser censada en su
totalidad en el año 2010.

3.3.2. Parámetros reproductores
La productividad del alimoche ha sido espe-

cialmente monitorizada en la Bardena desde 1989
y la media es de 0,6 pollos/pareja controlada para
las zonas más tradicionalmente dependientes del
conejo (Bardena Blanca) y algo mayor para áreas
asociadas a la ganadería (Bardena Negra). Las
oscilaciones interanuales son muy fuertes, no exis-
tiendo una tendencia clara al alza o a la baja
(Figura 10). De manera similar, en  el otro estudio
llevado a cabo en Navarra los valores se sitúan en
torno a 0,91-0,75 pollos/pareja en el periodo 2005-
2007 (LEKUONA, 2005; LEKUONA, 2007).

4. DISCUSIÓN
Todas las especies de necrófagas en Navarra

han mostrado tendencias positivas tras alcanzar
probablemente sus niveles más bajos en los años
60-70. El cese de la persecución directa aparente-
mente fue suficiente para comenzar la recupera-
ción de estas especies puesto que el medio ofrecía
abundantes recursos tróficos y zonas de nidifica-
ción adecuadas. No obstante tras alcanzar óptimos
en la década de los años 90 las trayectorias han
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Figura 8. Evolución de la productividad del buitre leonado en Navarra
(1984-2007).
Figura 8. Evolution of the productivity of the griffon vulture in Navarra
(1984-2007)

Figura 9. Distribución del alimoche en Navarra (DONÁZAR, 2003).
Figura 9. Distribution of the Egyptian vulture in Navarra (DONÁZAR 2003).
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sido diferentes para cada especie. Podemos distin-
guir por un lado a las especies de más alto valor de
conservación debido a su escasez y catalogación
legal (alimoche y quebrantahuesos) y por el otro al
buitre leonado.

En el caso del quebrantahuesos el importante
aumento de territorios y la expansión geográfica
de los años noventa se estancó por completo al
final de esta década. Las causas del detenimien-
to de este proceso probablemente son múltiples,
aunque algunos de los factores negativos son
bastante conocidos. Ya se ha citado para otras
comunidades autónomas que los parámetros
reproductores del quebrantahuesos muestran
una tendencia regresiva (MARGALIDA & HERE-
DIA, 2005). Es muy posible que la situación de
borde de distribución de Navarra agrave aún más
esta tendencia negativa, ya que a los factores
habitualmente tenidos en cuenta (mortalidad
adulta, calidad del hábitat) probablemente haya
que añadir otros derivados de la filopatria de la
especie (abandono de territorios, dificultades de
recambio) y de una mayor humanización del
área. Por ejemplo, en otras áreas el quebranta-
huesos aprovecha de manera habitual cadáveres
de ungulados silvestres (HIRZEL et al., 2004)
–como sarrios Rupicapra rupicapra y/o íbices
Capra ibex- mientras que en Navarra es total-
mente dependiente de la existencia de ganado
ovino extensivo (en declive en el Prepirineo) y del
manejo que se disponga para el mismo. También
en áreas más humanizadas son más probables
molestias en las áreas de cría debidas a la caza
o actividad forestal, presencia de infraestructuras
(ARROYO & RAZIN, 2006).

En lo que se refiere a la zona occidental, el lla-
mado “frente de colonización”, es difícil averiguar
las causas de este estancamiento de la evolución
espacial. Diferentes trabajos determinan que la
potencialidad del hábitat de estas sierras para el
quebrantahuesos es menor que la del Pirineo
(DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1982; DONÁZAR et
al., 1993; BUSTAMANTE, 1994; DONÁZAR et al.,
2005), aunque son zonas de presencia histórica
comprobada de la especie. Son efectivamente
zonas en las que, como ya se ha comentado, los
riesgos asociados a la humanización son mayo-
res, por lo que pueden haberse dado casos de
mortalidad no detectada de individuos. Otra posi-
bilidad es que la elevada filopatria de la especie
induzca el regreso al Pirineo de los individuos
asentados en estas sierras exteriores y dificulte la
instalación definitiva de individuos reproductores.
Se ha intentado repetidamente el marcaje de los
adultos territoriales de esta zona, por el momento
sin resultado positivo.

Por otro lado, aunque en ocasiones es difícil
comparar los censos realizados en los años 80
con los actuales, es palpable un notable descen-
so del número de individuos flotantes (no territo-
riales) en Navarra. Este descenso está con toda
probabilidad ligado a la instalación de grandes
comederos en el Pirineo Central que provocan
una menor movilidad de las aves no territoriales -
jóvenes, subadultos y adultos no reproductores-
(CARRETE et al., 2009). Es muy posible que esta
disminución de la presencia de individuos flotan-
tes tenga repercusión sobre los procesos de colo-
nización de nuevas áreas (CARRETE et al.,
2006a,b; CARRETE et al., 2006), fenómeno que
se manifestaría de manera especialmente aguda
en el borde de distribución de la especie. 

Para el caso del alimoche, la población de
Navarra (160 parejas) puede haber sufrido un
serio retroceso si se confirman en 2010 los resul-
tados de los seguimientos detallados realizados
en los últimos años en dos áreas diferentes de
Navarra. El número de territorios detectados se
incrementó entre el primer y segundo censo
(1981-1991), manteniéndose en el siguiente
(2000), aunque ello muy probablemente se debió
más a un progresivo mejor conocimiento de la
especie que a un aumento real de la población
de alimoche en Navarra. Debido a que la pro-
ductividad de las parejas estudiadas en las dos
zonas control no aparenta evolucionar negativa-
mente, parece claro que los descensos de
población observados en estas zonas deben
estar provocados por un incremento de la morta-
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Figura 10. Evolución de la productividad del alimoche en la Bardena (1988-
2008). En trazo discontinuo valores pertenecientes a la Bardena negra  y en
trazo continuo a la Bardena blanca (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009).

Figura 10. Evolution of the productivity of the Egyptian vulture in la Bardena
(1988-2008). In the discontinuous line, values belonging to the Bardena negra
and the continuous line to the Bardena blanca (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009).



lidad adulta. Muy probablemente la aparición del
veneno, una amenaza tradicionalmente ausente
de Navarra, es la causa de esta evolución nega-
tiva. En este sentido apuntan varios episodios de
envenenamientos recientes, tanto en zonas limí-
trofes de Aragón como en Bardenas. Se ha
documentado también que en zonas de media
montaña el abandono de la ganadería extensiva
y otras actividades tradicionales está provocan-
do un descenso de la calidad del hábitat para
ésta (CAMPIÓN, 1995) y otras especies de aves
de presa no forestales (DONÁZAR et al., 1997).

La recogida de cadáveres tiene un impacto
profundo sobre la disponibilidad de alimento
para las carroñeras. Debido a las diferentes
estrategias biológicas de estas especies y a los
diferentes manejos y tipos de ganado, este efec-
to probablemente es complejo y afecta a cada
ave necrófaga de manera distinta. Por ejemplo la
gran capacidad de detección de carroñas y de
desplazamiento del buitre leonado, su dominan-
cia y su carácter gregario puede facultarle para
explotar carroñas de tamaño más pequeño o de
aparición impredecible, hasta el presente más
disponibles para otras especies del gremio -ali-
moche, milano real Milvus milvus, milano negro
M. migrans e incluso águila real Aquila chrysae-
tos-. No obstante, en principio el buitre leonado
debe ser la especie más afectada ya que es el
principal consumidor de carroñas de ganado.
Por ello no sorprende la coincidencia en el tiem-
po de la implantación de los sistemas de recogi-
da de cadáveres y el cambio de tendencia  de la
demografía de la especie (descenso tanto de
población nidificante como de la productividad
de la misma).

La disponibilidad de alimento para el buitre
leonado ha sido enorme hasta la implantación de
la recogida de cadáveres y varias veces superior
a lo que todas las carroñeras juntas son capaces
de consumir (FERNÁNDEZ, 1988; CAMPIÓN,
2001). Todo ello incluso con estimas conservati-
vas de la oferta trófica disponible que se basa-
ban en el ganado extensivo y que no tenían en
cuenta el alimento potencial procedente de
explotaciones intensivas debido a la dificultad de
su estima (se trataba de una práctica ilegal). En
todo caso aún es difícil encontrar una relación
directa entre la recogida de cadáveres y la evo-
lución del censo de buitre leonado, ya que con
las cifras actuales de eliminación de restos ani-
males todavía existe alimento suficiente para la
población de buitres (FERNÁNDEZ, 2008).
Probablemente haya que explorar factores más

finos como la distribución temporal de la oferta
de alimento y su accesibilidad, la exactitud de
los censos ganaderos o la mortalidad real según
tipo y hábitat de ganado para mejorar el conoci-
miento de la realidad trófica de las necrófagas. 

También es la especie cuantitativamente más
perjudicada por los parques eólicos, en los que
se produce una importante mortalidad de buitres
leonados, no estimada con precisión pero supe-
rior a varios cientos de individuos al año (LEKUO-
NA, 2001).

Por último, el tema de los posibles ataques
del buitre leonado sobre el ganado es importan-
te señalar que la razón más frecuentemente
esgrimida (la falta de comida) para justificar
estos supuestos ataques es muy cuestionable.
Las denuncias de posibles ataques por parte de
buitres leonados comenzaron a mediados de los
noventa, cuando la disponibilidad de comida era
enorme. También está claro que la población de
buitre ha estado creciendo hasta el presente a
buen ritmo, lo que en ningún caso encaja con
una situación de “hambruna”. Tanto en Navarra
como en Cataluña se ha comprobado que no
existe relación alguna entre el número de ata-
ques/año y la densidad de buitres (véase MAR-
GALIDA & CAMPIÓN, 2009). Por todo ello, asu-
miendo que las interacciones entre los buitres y
el ganado existen y han existido siempre, es pro-
bable que nos encontremos ante una situación
más provocada por factores intrínsecamente
humanos (cambios en la mentalidad de la socie-
dad en general y de la rural en particular, cam-
bios en el manejo ganadero, situación crítica de
las economías agrarias de montaña, impacto
mediático) que por modificaciones en el com-
portamiento de los buitres.

4.1. Medidas de conservación futuras
Evidentemente el veneno es un tema central

en la conservación de aves carroñeras. Por si solo
puede desbaratar cualquier trabajo de conserva-
ción llevado a cabo durante años. Debe ser una
de las prioridades máximas de trabajo, sino la
mayor de todas.

Son precisos también estudios rigurosos que
evalúen el complejo efecto de la retirada de cadá-
veres sobre el gremio completo de carroñeras (en
la actualidad se está llegando a  la retirada de un
80% de la biomasa antes disponible). Estos traba-
jos no deberían centrarse como hasta ahora sólo
en el buitre leonado, sino también en los efectos
en cascada de posibles modificaciones en la bús-
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queda y consumo de carroñas por parte del buitre
leonado sobre otras aves.

Buena parte del área de distribución de alimo-
che, milano real y quebrantahuesos coincide con
áreas de abandono galopante de actividad gana-
dera y avance de la superficie forestal en los últi-
mos 50 años. Deberían establecerse medidas con-
cretas de fomento y conservación de estos territo-
rios, que en ocasiones dependen de una o dos
explotaciones ganaderas. Complementariamente,
muchas de estas zonas de media montaña proba-
blemente son ya aptas para ensayar reintroduccio-
nes bien planificadas de ungulados silvestres (cier-
vo común Cervus elaphus) y cabra montés Capra
pyrenaica que además de otros efectos beneficio-
sos pueden hacer disminuir la dependencia de las
carroñeras por un ganado cada vez más escaso y
menos accesible para las aves.

La rigurosa monitorización realizada sobre el
buitre leonado ha permitido un conocimiento
bastante preciso de su evolución demográfica, lo
que ha evitado en Navarra especulaciones alar-
mistas. Debería proseguirse con esta línea de
trabajo y, en el inquietante contexto actual que
afecta a las aves carroñeras, ampliarla a otras
especies de necrófagas (especialmente al alimo-
che y milano real). Como medida de precaución,
deberían realizarse urgentemente simulaciones
demográficas que tengan en cuenta los nuevos
parámetros demográficos y la importante morta-
lidad conocida y causada por parques eólicos
sobre el buitre leonado. En la situación actual hay
que añadir a la elevada mortalidad el descenso
poblacional y la caída del éxito reproductor, lo
que condiciona un escenario muy peligroso para
esta especie.

La nueva normativa veterinaria desarrollada
en Navarra ha supuesto el cierre de muchos
muladares que venían funcionando de manera
“alegal” desde hace décadas. Poco a poco se
vuelven a crear o reabrir puntos de alimentación
en base a una nueva normativa (Orden Foral
259/2006). No obstante el proceso es muy difi-
cultoso debido al estricto control sanitario que se
pretende implantar y al hecho de que sólo un
único gestor autorizado de cadáveres puede
aportar alimento a los diferentes muladares (los
ganaderos no pueden hacerlo). Se debe abrir el
máximo número de muladares posible, principal-
mente para conseguir una amplia distribución
espacial de los mismos. También deben tenerse
en cuenta a las diferentes aves necrófagas, para
lo cual se pueden implantar diferentes tipos de
muladares, aportes, horarios, periodicidad, can-

tidades, etc.. (CORTÉS AVIZANDA et al., 2006).
Sin negar la utilidad de los puntos de alimenta-
ción como herramienta de conservación, es
urgente un nuevo marco legal europeo y local
que tenga en cuenta la importancia de la gana-
dería extensiva para la conservación de las aves
necrófagas.

Otras líneas de investigación preferente liga-
das a la política actual preventiva de creación de
puntos de alimentación para las carroñeras debe-
rían centrarse en asegurar la calidad del suminis-
tro de alimento que se ofrece en los muladares,
para descartar posibles efectos perniciosos a
largo plazo derivados de sustancias zoosanitarias
o infecciones crónicas del ganado (LEMUS et al.,
2008; BLANCO et al., 2009). También debería rea-
lizarse un seguimiento fino del efecto de los come-
deros sobre las poblaciones de carroñeras (dis-
persión juvenil, colonización nuevos territorios,
áreas de campeo, aumento de las interacciones..)
para evitar fenómenos perversos que “desnatura-
licen” la biología de las aves. 

Es también importante el radiomarcaje de
alguno de los quebrantahuesos colonizadores
situados en el borde occidental de su área de dis-
tribución para corregir posibles fuentes de morta-
lidad y conocer el alcance de los movimientos de
estas aves.

6. AGRADECIMIENTOS
Algunas personas (especialmente Carmelo

Fernández y Paz Azkona) llevan muchos años
coordinando los censos de rapaces rupícolas y
necrófagas. Sin ellos no sería posible contar con la
abundante información hoy disponible. De la
misma manera, el seguimiento de la población de
alimoches de Bardenas coordinado y realizado
por Josean Donázar y Olga Ceballos va mucho
más allá del interés profesional. Por ambas labo-
res han pasado la mayor parte de los que estamos
metidos de alguna manera en el mundo de la con-
servación en Navarra. Los mapas de distribución
han sido realizados por Alfonso Llamas. La mayor
parte del trabajo de campo realizado con el que-
brantahuesos lo realizan los antiguos Guardas de
Medio ambiente (hoy Guardas Forestales), gra-
cias a todos ellos. Algunos trabajos han sido par-
cialmente financiados por instrumentos europeos
LIFE o INTERREG. Por último, la Sección de
Hábitats del Departamento de Desarrollo Rural y
Medio Ambiente ha sufragado la mayor parte de
los estudios realizados sobre necrófagas y ha
suministrado amablemente los datos.
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Status, distribution and breeding parameters
of the avian scavenger populations in Navarra
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1. INTRODUCTION
The monitoring of necrophage raptor populations

in Navarra started in 1979 with the first census of grif-
fon vultures Gyps fulvus (SEO, 1981). In the years
immediately following this, the censuses started to
be taken intensively of the Egyptian vulture
Neophron percnopterus and bearded vulture
Gypaetus barbatus populations. As in other areas of
the Iberian Peninsula and the south of France, the
populations of scavenger birds have had significant
increases in Navarra, which is summed up in this
work. Stopping the persecution of this species and
an elevated environmental potentiality (large areas of
extensive farming and elevated availability of limes-
tone) made it possible for a substantial increase of
some of the necrophages to take place. The appea-
rance of  intensive farming brought huge benefits
and against all predictions, to the census of the grif-
fon vulture which reached 11% of the total Spanish
population (MORAL DEL  & MARTÍ 2001) (Navarra
only occupies 2% of the state land surface).

However, from 2000 on, the “Bovine Spongiform
Encephalopathy” (BSE) crisis” favoured the announ-
cement of strict agro health legislation (particularly
regulation 1774/2002) that has been translated into
the obligatory nature of disposing of the farming car-
casses that were previously deposited in the
countryside and remained at the disposal of the
necrophage birds. The consequent development of
regional legislation meant an even more extreme tre-
atment of scavengers and although the consequen-
ces on the necrophage bird community are still not
clear, there has been a strong negative impact on
the trophic availability.

Due to the popularity of these birds, this new con-
text has been dealt with by the general media in
quite a speculative manner. This has created an opi-
nion status about the “famine” of the vultures that has
quite possibly favoured successive reports of
attacks on livestock that has extensive media cove-
rage and no real basis in the majority of the cases
see (MARGALIDA & CAMPIÓN, 2009).

Below is a summary of updated information
available about the distribution, population tenden-
cies and basic demographic parameters of the
griffon vulture, Egyptian vulture and bearded vultu-
re in Navarra. The quality of the information availa-
ble is different for each taxon which forms quite a
heterogeneous but useful perspective when it
comes to establishing a diagnosis about the status
of conservation of these birds and the different
shortcomings in management and knowledge that
exist about them.

2. STUDY AREA AND METHODS
The scavengers are distributed throughout the

province of Navarra (approximately 10,000 km2).
Ecologically, this is a very diverse area with it being
the only region in the Iberian Peninsula and one of the
few areas in the European Union where the
Mediterranean, Atlantic and Alpine bio-geographic
regions come together (EU, 1991).

In the northern part of Navarra, the Eastern
Pyrenees (Alpine climate) meet with the Cantabrian
Sea (Atlantic climate), while the south forms part of
the Ebro Basin, with sub-mediterranean and pseudo-
desert area climates (Figure 1).

The bearded vulture is restricted to the north-eas-
tern part of Navarra (where the Pyrenean chain ends)
although it has weakly colonized some Atlantic moun-
tains of the eastern part. The monitoring of the spe-
cies is mainly carried out by the Government of
Navarra country rangers, although different techni-
cians and organizations have participated. Part of the
monitoring work and management has been finan-
ced by two European programmes (LIFE Threatened
vertebrates of the Pyrenees – ended in 1998 – in
Interreg IIIA Pirineo Vivo – finished in 2007).

The griffon vulture breeding colonies are depen-
dent on the existence of appropriate limestone pillars
although the presence of individuals of the species is
common in all of Navarra. Various complete censu-
ses have been carried out (1979, 1989, 1999) in
which all the vulture nests of the region are thoroughly
surveyed (SEO 1981; DONÁZAR et al., 1989;
FERNÁNDEZ & ELÓSEGUI 1999). Other comple-
mentary censuses have also been carried out that
include an important part of the population with the
objective of monitoring its breeding parameters and
improving the demographic evolution of the spe-
cies (FERNÁNDEZ, 1994; FERNÁNDEZ, 1997;
FERNÁNDEZ, 2004; FERNÁNDEZ, 2007;
FERNÁNDEZ, 2008). Lastly, the important non-bre-
eding fraction of the species has been studied
(FERNÁNDEZ, 1998).

As previously mentioned, all of the limestone
pillars that are appropriate for the Egyptian vulture are
surveyed every ten years. In addition to this, since the
year 1989 an annual follow-up of the Bardenas popu-
lation in the south of Navarra has been carried out.
This follow-up includes the monitoring of known pairs
and all the potential nesting places (DONÁZAR &
CEBALLOS, 1994). An area situated in the north has
also been monitored recently in which there are
twenty four known territories and in this area all of the
potential limestone pillars are also supervised
(LEKUONA, 2007). With regards to the monitoring of
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the breeding parameters, in the case of the bearded
vulture the small size of the population makes it pos-
sible to carry out a weekly follow-up and at times a
daily survey of the breeding pairs.

For the estimations of the breeding values of the
griffon vulture an inspection is carried out in
February and others at the beginning of June, after
having proven in a specific study that this date is
appropriate in Navarra in order to reduce the errors
caused by late or early laying dates.  These inspec-
tions are carried out on a sample of 10 pilot colonies
that presently include about a thousand pairs
(approximately 30% of the breeding population).

For the case of the Egyptian vulture, the estima-
tion of productivity (only controlled in two areas) is
carried out in Bardenas by means of controls of the
nesting pairs in April-May and July-August for more
details (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009). In the
other study area fortnightly visits to the monitored
pairs are carried out (LEKUONA, 2007).  

3. RESULTS
3.1. Bearded vulture
3.1.1. Distribution and population status

In the past and until the twentieth century the
bearded vulture would have been a fairly widely
distributed species in Navarra as quoted from
(SAUNDERS, 1884) “The bearded vulture was
observed by me on every excursion which I
made in the mountains, from La Rhune to
Navarre, and a pair of the birds is to be found in
nearly every stack of rocks suitable for their
nests. In the two stupendous pillars of limestone
known as "Las Dos Hermanas" at Yrurzun they
have bred from time inmemorial (..)". The limesto-
ne pillars in Navarra are abundant and in addition
to their present areas of the Pyrenees and pre-
Pyrenees the species reproduced in the Basque
Mountains and other Eastern mountain ranges
that are today in the process of recolonization
(such as the case quoted by Saunders of the Dos
Hermanas limestone pillars in Irurtzun).

The systematic monitoring of the species in
Navarra did not start significantly until the 80s,
when the existence of two breeding pairs in the
Navarra Pyrenees, one of them in the frontier with
Aragon (DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1982;
ELÓSEGUI, 1985). In this last text, reference is
made to the abundant presence of young that
“can be seen especially in winter in all of the moun-
tains”. The situation remained stable until the nine-
ties when there was an increase in the number of

bearded vulture territories in Navarra (Figure 2).
This increase stabilized in 2000 in seven breeding
territories. Previously, the number of territories
practically remained at a standstill and varied bet-
ween six and eight annual territories.

3.1.2. Breeding parameters
The limited size of the Navarra population pre-

vents a thorough statistical analysis being carried
out on the trends of the demographic values.
Probably the most illustrative is to look at Figure 3,
in which we can see how the number of chicks that
have flown the nest fluctuates between 0 and 3,
not being proportional to the increase of breeding
territories. In any case, a tendency towards a
decrease in productivity is observed whose avera-
ge in the period from 1977-2007 was 0,3 chicks
flown the nest/territory monitored. The average
breeding success in this period was 0.45 chicks
flown the nest/laying.

3.1.3. Geographic expansion towards the west 
The reduced dimensions of Navarra limit the

number of potential territories, estimated at appro-
ximately a dozen more than the present number
(DONÁZAR et al., 1997). This however, is an
important area due to its bridge situation between
the Pyrenees and the Cantabrian mountains. For
this reason it is interesting to precisely detail the
present situation of the geographic expansion of
the bearded vulture towards the west (Figure 4).

The recolonization of the Basque mountains
happened in the period from 1993-96 with the
permanent installation of up to three single indivi-
duals in each one of the territories. The reoccu-
pation of this historical area by the bearded vul-
ture has always been seen as something positive
due to its strategic position in the corridor
towards the Cantabrian Mountains and for its dis-
tance of approximately 40 kilometres to the west
of the nearest pre-Pyrenean territory. However,
this is an area where until now, no more than one
laying and eclosion was confirmed in the year
2002 (it is possible that another unmonitored
attempt was made), maintaining in 2007 two of
the three territories, presently run by solitary adult
individuals.

As a tool for increasing the probability of
fixing new breeding territories two new specific
feeding places have been added in these eas-
tern sierras. In order to evaluate the effectiveness
of this measure, the observation pressure has
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also been increased greatly (from two to thirty five
census days). All of this has shown a decrease in
the number of non adult birds observed in
Navarra, despite this fraction of the population
having increased to a great extent in the
Pyrenees to the point that it has doubled (ANTOR
et al., 2005).

In Navarra, in the period 1989-1993 the avera-
ge number of bearded vultures contacted per cen-
sus day was 2.5 (min: 1, max: 3.75), while from
2000 it didn’t reach 0.3 (min: 0,04, max: 0.15). In
1989 3.5 immature bearded vultures were detec-
ted per census day outside of the Pyrenees, while
from the year 2000 it was necessary to invest bet-
ween 6 and 30 census days in other to contact
even one non adult bearded vulture. It is worth
mentioning here that in some of the large feeding
places installed in the central Pyrenees up to 80
bearded vultures can come together in the same
day (SESÉ et al., 2005). 

3.2. Griffon vulture
3.2.1. Distribution and population status

The first standardized census of the species
took place in 1979, coinciding with the First
National Census of Vulture Colonies (SEO, 1981).
In those years the bearded vulture had started to
recover from its critical situation of the past and
probably hit an all time low in the 60s-70s in
Navarra, as in other parts of the State.

At first this was a species associated with the
Pyrenean and pre-Pyrenean valleys, although visi-
ble in all of Navarra and also present with few pairs
in the Basque Mountains. The progressive increa-
se of its population size has resulted in it occup-
ying all limestone pillars that are suitable for nes-
ting. The Ebro Depression in the Ribera de Navarra
has also been colonized as being appropriate for
nesting, occupying river cliffs and even in clay
escarpments of quite poor quality in the Bardenas
Reales. Large groups of non-breeding individuals
frequently associated to the safe, predictable fee-
ding sources in the south of Navarra are also
known (Figure 6).

The evolution of the griffon vulture has been
spectacular (Figure 7), going from 312 pairs in
1979 to 2751 in 2004 which means that the griffon
vulture breeding population multiplied nine times in
twenty five years. At present it seems that the spe-
cies shows signs of stagnation and even of slight
deterioration, but we will have to wait for the com-
plete 2009 census in order for this to be verified. 

The different works carried out show how the
censuses in different colonies are variable, incre-
asing in size in some colonies and decreasing in
others in the same census year, probably due to
local circumstances and to movements of birds
between colonies. This fact warns us of the risk of
making demographic predictions based on the
monitoring of only a few colonies.

3.2.2. Breeding parameters
The results vary slightly from one census to

another, but they have always remained above 0.6
chicks/pair monitored, with there being no signifi-
cant differences in the period 1984-2004
(DONÁZAR et al., 1988; FERNÁNDEZ, 1994;
FERNÁNDEZ, 1997; FERNÁNDEZ & ELÓSEGUI,
1999; FERNÁNDEZ, 2004). 

However, in the year 2007 there was a sharp
decline of 35% of productivity (0.43 chicks/pair)
(FERNÁNDEZ, 2007), coinciding with the imple-
mentation of the collection system of carcasses
(Figure 8).

3.3. Egyptian vulture
3.3.1. Distribution and population status

The Egyptian vulture is spread throughout the
whole of Navarra, occupying all types of habitats,
from the Atlantic or Pyrenean mountains to the
pseudo-steppes of the Ebro valley (Figure 9).
Generally associated with extensive farming and
to the presence of dumpsites, it also positively
selects fragmented habitats that are potentially
rich in natural preys (CEBALLOS & DONÁZAR,
1988; CAMPIÓN, 1995). Important changes have
not been detected in its distribution since the first
systematic censuses of the species (DONÁZAR
& FERNÁNDEZ, 1982) to the most recent ones
(FERNÁNDEZ et al., 2000).

As was previously mentioned, the Egyptian vul-
ture population are sampled thoroughly in the ten-
year censuses of rock dwelling raptors. In the first
census (1980-81) 110 pairs were located, in 1991
this rose to 160 pairs and in 200 159 were accoun-
ted for, approximately 12% of the numbers calcula-
ted for the Spanish State. The density of the
Egyptian vulture in Navarra (1.53 pairs/100 km2) is
more than five times higher than that of the state
(0.27 pairs/100 km2) (FERNÁNDEZ et al., 2000).

In the total census of 2000 the coordinators
classified the maintenance of the census as “appa-
rent”, arguing that the best knowledge of the spe-
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cies would be that which in reality was artificially
sustaining the population stability. This affirmation is
based on the careful, long term monitoring of the
breeding population of Bardenas (DONÁZAR &
CEBALLOS, 1994), that indicated a tendency to
decrease that previously has been confirmed in a
recent work (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009)
which showed how the Bardenas population has
gone from 56 to 26 pairs, which means an overall
decline of 54% in the period 1989-2007.

With the aim of obtaining information about the
species in other areas, in the three-year period
2005-2007, a group of 24 more northern territories
was monitored annually, with the worrying result of
an approximate descent of 50% with respect to the
existing pairs in the census of 2000 (LEKUONA,
2005; LEKUONA, 2007). All of this makes one sus-
pect that a significant reduction of the Egyptian vul-
ture population has taken place in Navarra, which
may be confirmed shortly as there is going to be a
complete census made in 2009.

3.3.2. Breeding parameters
The productivity of the Egyptian vulture has

been monitored, especially in la Bardena since
1989 and the average is 0.6 chicks/pair monito-
red for the areas that are more traditionally
dependent on the rabbit  (Bardena blanca) and
somewhat higher than areas associated to far-
ming (Bardena negra). The year to year fluctua-
tions are strong, with there being no clear ten-
dency to rise or fall (Figure 10). Similarly, in the
other study carried out in Navarra, the values are
situated at 0.91-0.75 chicks/pair in the period
2005-2007 (LEKUONA, 2005; LEKUONA, 2007).

4. DISCUSSION
All of the necrophage species in Navarra showed

positive tendencies after reaching what were pro-
bably their lowest levels in the 60s-70s. Cessation of
direct persecution was apparently sufficient to start
the recuperation of these species given that the envi-
ronment offered trophic resources and adequate
nesting areas. However, after reaching optimum
levels in the 90s, the paths taken by each species
have been different. We can distinguish on the one
hand the species of higher conservation value due to
the scarcity and legal classification (Egyptian vulture
and bearded vulture) and on the other hand the grif-
fon vulture.

In the case of the bearded vulture the important
increase of territories and the geographic expansion of

the nineties came to a complete standstill at the end of
this decade. There are probably various causes for the
delay of this promising process, although some of the
negative factors are fairly unknown. It has already
been mentioned for other autonomous communities
that the breeding parameters of the bearded vultures
show a regressive tendency (MARGALIDA & HERE-
DIA, 2005). It is very possible that the border situation
of the distribution of Navarra makes this negative ten-
dency even more serious, as it is probably necessary
to add other factors derived from the philopatry of the
species (abandonment of territories, replacement diffi-
culties) and of a greater humanization of the area, to
those factors that are already usually taken into
account (adult mortality, quality of habitat). For exam-
ple, in other areas the bearded vulture normally uses
carcasses of wild ungulates (HIRZEL et al., 2004) –
such as Pyrenean mountain goats Rupicapra rupica-
pra and/or the Alpine Ibex Capra ibex – while in
Navarra it is totally dependent on the existence of
extensive sheep farming (in decline in the pre-
Pyrenees) and the handling that is available for this.
Also, in more humanized areas, disturbances are more
likely due to hunting and foresting activity (ARROYO &
RAZIN, 2006), the presence of varied infrastructures,
amongst others. 

In what is referred to the eastern area, the so-
called “colonization front”, it is difficult to ascertain the
causes of this standstill of the spatial evolution.
Different works determine that the potentiality of the
habitat of these mountain ranges for the bearded vul-
tures is less than that of the Pyrenees (DONÁZAR &
FERNÁNDEZ 1982; DONÁZAR et al., 1993; BUSTA-
MANTE, 1994; DONÁZAR et al., 2005), although they
are areas with proven historical presence of the spe-
cies. They are effectively areas in which, as has alre-
ady been commented on, the risks associated to
humanization are greater, and so there may have
been cases of undetected mortality of individuals.
Another possibility is that the elevated philopatry of
the species induces the return to the Pyrenees of indi-
viduals that are settled in these exterior mountain ran-
ges and makes the definitive installation of breeding
individuals difficult. Repeated attempts have been
made to mark these territorial adults of this area, but
without a positive result for the time being.

On the other hand, although it is difficult to com-
pare the censuses made in the 80s to the present
ones, a notable decrease in the number of floating
(non-territorial) individuals in Navarra is obvious. This
decrease is most likely linked to the installation of
large feeding places in the Central Pyrenees that
cause less mobility of the non-territorial birds – young,
sub-adults and non breeding adults (CARRETE et al.,
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2009). It is very possible that this fall in the presence
of floating individuals has repercussions on the colo-
nization processes of new areas (CARRETE et al.,
2006a; CARRETE et al., 2006b), a phenomenon that
would be particularly acute in the distribution border
of the species.

For the case of the Egyptian vulture, the excellent
population of Navarra (160 pairs) may have suffered a
series backward step if the results of the detailed
follow-ups carried out in the last few years in two dif-
ferent areas of Navarra are confirmed in 2009. The
number of territories detected increased between the
first and second census (1981-1991), maintaining
itself in the following one (2000), although this was
most probably due more to a progressively better kno-
wledge of the species than a real increase of the
population of Egyptian vultures in Navarra. Due to the
fact that the productivity of the pairs studied in the two
control areas does not seem to be evolving negatively,
it seems clear that the decreases in the population
observed in these areas should be caused by an
increase of the adult mortality. It is highly probable that
the appearance of poison, a threat that was traditio-
nally absent in Navarra, is the cause of this negative
evolution. In this sense various episodes of recent poi-
soning are noted, in neighbouring Aragon as well as
in Bardenas. It has also been documented that in
mountainous areas the abandonment of extensive far-
ming and other traditional activities is causing a
decrease in the quality of the habitat for this
(CAMPIÓN, 1995) and other species of non-forest
birds of prey (DONÁZAR et al., 1997).

The collection of carcasses has a profound impact
on the availability of food for the scavengers. Due to
the different biological strategies of these species and
to different handling and types of livestock, this effect
is probably complex and affects each necrophage
bird in a different way. For example, the griffon vultu-
re’s great capacity for finding carcasses, its move-
ment, its dominance and its instinctive nature may
help it to use smaller carcasses or of unpredictable
appearance, that were until now, available for other
species of the group – Egyptian vulture, red kite
Milvus milvus, the black kite M. migrans and even the
golden eagle Aquila chrysaetos. However, in theory,
the griffon vulture should be the most affected species
as it is the main consumer of livestock carcasses. For
this reason, the coincidence in the time of the imple-
mentation of the collection systems of carcasses and
the change of the demography of the species is not
surprising (decrease of nesting population as well as
its productivity).

The availability of food for the griffon vulture was
enormous until the implementation of the collection of

carcasses and various times more than all the sca-
vengers put together are capable of consuming
(FERNÁNDEZ, 1988; CAMPIÓN, 2001). All of this
even with conservative estimates of the trophic offer
available that was based on extensive farming and
that did not take into account the potential food from
intensive farming due to the difficulty of its estimation
(this was an illegal practice). In any case, it is still dif-
ficult to find a direct relation between the collection of
carcasses and the evolution of the griffon vulture cen-
sus, as with the present figures of elimination of animal
remains there is still enough food for the vulture popu-
lation (FERNÁNDEZ, 2008). It will probably be neces-
sary to explore more detailed factors such as the tem-
poral distribution of food and its accessibility, the
exactness of the livestock census or the real mortality
according to type and habitat of livestock in order to
improve the knowledge of the trophic reality of the
necrophages.

It is also the species that is most quantitatively at
risk by the wind farms, in which a significant level of
mortality of griffon vultures is produced roughly esti-
mated at several hundreds of individuals per year
(LEKUONA, 2001).

Lastly, the subject of possible attacks on the griffon
vulture on the livestock is dealt with in a separate,
exclusive chapter in this monograph (MARGALIDA &
CAMPIÓN, 2009). It is important to note here that the
most frequently maintained reason (lack of food) to
justify these supposed attacks is very questionable.
The reports of possible attacks by the griffon vultures
started in the mid-90s, when food was widely availa-
ble. It is also clear that the vulture population has been
growing steadily until now, which under no circums-
tances fits with a “famine” situation. In Navarra as well
as in Catalonia it has been proven that there is no rela-
tion between the number of attacks/year and the den-
sity of vultures (MARGALIDA & CAMPIÓN, 2009). 

Taking all of this into account, assuming that the
interactions between the vultures and livestock exist
and have always existed, it is probable that we find
ourselves with a situation that has been caused more
by intrinsically human factors (changes in the mentality
of society in general and of the countryside in particu-
lar, changes in farm handling, critical situation of the
mountain agricultural economy, environmental impact)
than by changes in the behaviour of the vultures.

4.1. Future conservation measures
Clearly, poison is a core subject in the conser-

vation of scavenger birds. This alone could destroy
any conservation efforts carried out over years. It
should be one of the main work priorities, if not the
main priority of all. Thorough studies that evaluate
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the complex effect of the removal of carcasses on
the whole scavenger group (at present almost
80% of the biomass that was previously available
is being removed). These works should not be
focused only on the griffon vulture as has been the
case until now, but also on the chain effects of pos-
sible changes in the search and consumption of
carcasses by the griffon vulture on other birds.

A large part of the distribution area of the
Egyptian vulture, red kite and bearded vulture coin-
cides with areas of soaring abandonment of far-
ming activity and the advancement of the forest
surface in the last 50 years. Concrete measures for
the promotion and conservation of these territories
should be established, that at times depend on one
or two farms. Complementarily, a lot of these areas
of mountain environments are probably already sui-
table to try well planned reintroduction projects of
wild ungulates (the red deer Cervus elaphus and
the Spanish ibex Capra pyrenaica) that as well as
other benefits may decrease the dependence of
scavengers on farming that is becoming scarcer
and scarcer and less accessible to the birds.

The thorough monitoring carried out on the
griffon vulture has allowed for quite a detailed kno-
wledge of their demographic evolution, which has
avoided alarmist speculations in Navarra. This line
of work should be continued with and, in the worr-
ying present context that affects scavenger birds,
extend it to other necrophage birds (especially to
the Egyptian vulture and red kite). As a precautio-
nary measure, serious demographic simulations
should be carried out urgently that take into
account the new demographic parameters and
the important mortality known and caused by
wind farms on the griffon vulture. In the present
situation, the population and fall of breeding suc-
cess has to be added to the elevated level of mor-
tality, which presents a very dangerous scenario
for this species.

The new veterinary regulations developed in
Navarra have meant the closing of a lot of dumpsi-
tes that have been working “illegally” for decades.
Little by little feeding places are being created or
reopened based on a new legislation (Foral Order
259/2006). However, the process is very difficult
due to the strict health control that authorities are
trying to implement and the fact that only one
authorized manager of carcasses can provide food
to the different dumpsites (the farmers cannot do it).
The maximum amount of dumpsites should be
opened, mainly in order to achieve a wide spatial
distribution of sites. The different necrophage birds
should also be taken into account, for which diffe-

rent types of dumpsites, contributions, timetables,
periodicity, quantities etc. could be implemented
(CORTÉS et al., 2006). Without denying the useful-
ness of feeding places as a conservation tool, a
new European and local legal framework that takes
into account the importance of extensive farming
for the conservation of necrophage birds is urgent. 

Other preferable lines of investigation linked to
present preventative politics of the creation of fee-
ding places for scavengers should be focused on
ensuring the quality of food supply that is offered in
the dumpsites, in order to rule out any harmful long
term effects derived from animal health substances
or chronic infections of the livestock (LEMUS et al.,
2008; BLANCO et al., 2009). A detailed follow-up
should also be carried out of the effect of the fee-
ding places on the scavenger populations (youth
dispersion, new territories colonization, hunting
grounds, increase of the interactions) in order to
avoid perverse phenomenon that “denaturalize”
the biology of the birds.

Radio marking of some of the colonizing bear-
ded vultures situated in the eastern border of its
distribution area is also important in order to correct
possible sources of mortality and to find out the
scope of the movements of these birds.
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Status, distribution and breeding parameters
of the avian scavenger populations in Aragón

RESUMEN
El presente trabajo describe la evolución espacial y temporal de las poblaciones de buitre leonado Gyps fulvus, alimoche Neophron percnopterus

y quebrantahuesos Gypaetus barbatus en Aragón (norte de España). La población de quebrantahuesos ha ido incrementando sus efectivos pasan-
do de 28 territorios en 1988 a 73 en 2008. La de alimoche se ha reducido, de 459 territorios en 1988 a 337 en 2008. La población de buitre leonado
ha crecido casi de forma exponencial hasta 1999 (530 parejas en 1979, 1600 en 1989 y 4383 en 1999). En 2008 (5100 parejas) se detecta una ralen-
tización severa de la tasa de crecimiento en toda la región y un declive en varias colonias prepirenaicas, tanto en el número de parejas como en el de
pollos volados. Los parámetros reproductores también han sufrido un descenso progresivo en las tres especies, que se puede atribuir sobre todo a
efectos denso-dependientes en el quebrantahuesos y, en el caso del buitre leonado y el alimoche, a la menor disponibilidad trófica y a la mortalidad
no-natural, respectivamente. La conservación de estas especies debería basarse prioritariamente en actuaciones encaminadas a erradicar el uso ile-
gal de venenos, en la aplicación rigurosa y efectiva de las medidas propuestas en los estudios de evaluación de Impacto Ambiental en parques eóli-
cos y en la corrección de apoyos y balizado de tendidos eléctricos. La pérdida de fuentes de alimentación como consecuencia de la clausura de mula-
dares en aplicación de la normativa sanitaria comunitaria derivada de la crisis provocada por las EET/EEB, afecta a la subsistencia de las poblaciones
de aves necrófagas. La administración autonómica está tomando medidas encaminadas a paliar esta amenaza mediante la creación de una red de
comederos –RACAN-, medidas iniciales que deben complementarse con otras que procuren devolver un equilibrio en la distribución de los recursos,
evitando la concentración de todas las carroñas en los comederos  y con ello la modificación de pautas de comportamiento de búsqueda de alimen-
to natural de las poblaciones de carroñeras.

ABSTRACT
This paper describes the spatio-temporal evolution of the populations of griffon vulture Gyps fulvus, Egyptian vulture Neophron percnopterus and

the bearded vulture Gypaetus barbatus in Aragón (north of Spain). The population of bearded vultures has increased its numbers, going from 28 terri-
tories in 1988 to 73 in 2008. The Egyptian vulture population has reduced, going from 459 territories in 1988 to 337 in 2008 (provisional results). The
population of griffon vultures grew, almost exponentially until 1999 (530 pairs in 1979, 1600 in 1989 and 4383 in 1999). In 2008 (5100 pairs) a severe
slowing down of the growth rate in all of the autonomous community was detected, and a decline in various pre-Pyrenean colonies, in the number of
pairs as well as the number of chicks that had flown the nest. The breeding parameters have also suffered a descent in the three species, due to dense-
dependent effects in the bearded vulture, less trophic availability and non-natural mortality in the case of the griffon vulture and Egyptian vulture res-
pectively. The conservation of these species should be based mainly on action aimed at eradicating the illegal use of poisons, in the strictness and
effectiveness of the measures proposed in the EIA studies in the case of wind farms and in the modification of power lines. The decrease in food resour-
ces as a consequence of the closure of carcass dumpsites in application of the community health regulations established as a result of the crisis pro-
voked by the TSE/BSE, affects the subsistence of the scavenger birds of prey. The regional government is taking measures aimed at alleviating this thre-
at by means of the creation of a network of feeding places (vulture restaurants) – RACAN; but these measures that should be complemented by others
that attempt to return a balance to the distribution of the resources, avoiding the concentration of all the carcasses in the feeding places and with this
the shift of the natural foraging behaviour of the scavenger populations.

LABURPENA
Kapitulu honetan Aragoiko Sai arrearen Gyps fulvus, Sai zuriaren Neophron percnopterus eta Ugatzaren Gypaetus barbatus bilakaera, nola den-

boran hala espazioan, deskribatzen da. Ugatzen populazioak gora egin du, 1988an 28 lurralde izatetik 2008an 73 lurralde izateraino. Sai zuriaren popu-
lazioak behera egin du, 459 lurralde 1988an eta 337 lurralde 2008an (behin-behineko emaitzak). Sai arrearen populazioak gora egin du 1979 eta 1999
bitartean (530 eta 4383-4455 bikote, hurrenez hurren), baina 2008an moteldu egin da hazkundea (5100 bikote, aurreko erroldarekiko %13ko hazkun-
dea). Ugalketa parametroek ere behera egin dute hiru espezietan, ugatzen kasuan mendekotasunak eta elikagaiak lortzeko aukera urriagoak eragin-
da, eta heriotza ez naturak eraginda sai arrearen eta sai zuriaren kasuan. Kontserbazioaren geroa funtsean pozoiaren erabileraren bazterketan oinarri-
tu beharko litzateke. Bestalde, talkak eta elektrokuzioak dira hildakoen kopuru handienak eragiten dituztenak, eta beraz, komenigarria da euskarriak
egokitzeko eta kable elektrikoak seinaleztatzeko ekimenekin aurrera jarraitzea. Hondakindegiak eta zabortegiak pixkana-pixkana itxi direnez eta BEEk
eragindako krisiaren ondorioz elikagai iturriak desagertu direnez, arriskuan dago hegazti sarraskijaleen biziraupena. Erkidegoko administrazioa neurriak
hartzen hasia da mehatxua arintzeko xedean, eta jantoki sare bat osatzen ari da –RACAN–, medidas iniciales que deben complementarse con otras
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1. INTRODUCCIÓN
Las primeras aproximaciones al conocimiento de

las poblaciones de buitres en Aragón se obtuvieron
a partir de los censos realizados a finales de los años
70 en el caso del buitre leonado Gyps fulvus (TELLE-
RIA et al., 1979-1980) y el alimoche Neophron perc-
nopterus a mediados de los 80 (PEREA et al., 1990).
Por otro lado, el seguimiento de la población de que-
brantahuesos Gypaetus barbatus se viene realizan-
do las dos últimas décadas por medio de censos
simultáneos y el control anual de la reproducción.
Toda la información anterior a los años 80 recogida
en la bibliografía, o procedente de comentarios de
ornitólogos y/o aficionados a las aves, es muy poco
precisa y no comparable con los conocimientos
obtenidos durante los últimos 15 años.

La creación de la Red Aragonesa de Comederos
para Aves Necrófagas –RACAN- distribuida por las
tres provincias (Huesca, Teruel y Zaragoza), los pun-
tos de alimentación suplementaria específicos para
el quebrantahuesos, así como la práctica de la gana-
dería extensiva han favorecido una disponibilidad
trófica constante para la población de buitres. Es
imprescindible señalar la determinante influencia
que ha tenido en el periodo comprendido entre 1989-
1999 el espectacular desarrollo del sector intensivo
de porcino, así como la ausencia de una gestión
rigurosa de sus bajas sobre el crecimiento de la
población de buitre leonado. Sin embargo, la aplica-
ción de las medidas contempladas en el Reglamento
UE 1774/2002, la trasposición autonómica del Real
Decreto 664/2007, de 25 de mayo, al ámbito de la
Comunidad Autónoma de Aragón mediante el
Decreto (hoy en fase de borrador) que derogará al
207/2005, están produciendo importantes cambios
que afectan a la regulación de los depósitos de
cadáveres a cielo abierto. La conjunción de una serie
de factores como son: la aplicación de la normativa
surgida a raíz de las EET-EEB, la implantación de la
recogida de las bajas ganaderas en las explotacio-
nes para su posterior incineración y la gradual crea-
ción de una red de comederos (50)  sustitutiva de la
red de más de 200 muladares tradicionales -consoli-
dada histórica y territorialmente-, podría estar tenien-
do un efecto negativo en la tendencia poblacional de
estas especies. Por otro lado, de la gestión de los
recursos alimenticios podrían derivarse otros efectos,
como la alteración de las pautas de dispersión y de
uso del territorio.

Aragón es la segunda CCAA que alberga en su
territorio el mayor número de grandes colonias de
categoría IV (más de 90 parejas) de buitre leonado
(DEL MORAL & MARTÍ, 2000; SEO/BIRDLIFE, 1999).

Es también la segunda comunidad autónoma en
número de territorios ocupados por el alimoche, con
el 19 % del total (DEL MORAL & MARTÍ, 2001;
SEO/BirdLife, 2000) y la primera por número de pare-
jas reproductoras de quebrantahuesos de todo el
Paleártico Occidental (HEREDIA, 1991a; ANTOR et
al., 2004). Por otro lado, cabe destacar que el recien-
te proyecto de reintroducción de buitre negro
Aegypius monachus en el norte de la provincia de
Lleida (2007-2008) podría añadir en el futuro un
nuevo actor en este escenario.

En el presente capítulo se presenta una síntesis
sobre el estatus poblacional, la tendencia temporal y
la evolución de los parámetros reproductores de las
aves carroñeras que nidifican en Aragón. El objeto de
este artículo es realizar un análisis de la tendencia
poblacional y elaborar un dictamen sobre la viabilidad
futura de estas poblaciones. Se pretende discutir cuál
es la problemática actual y se proponen mejoras de
gestión para favorecer la conservación de estas
poblaciones mejorando sus tendencias actuales.

2. ÀREA DE ESTUDIO Y MÉTODOS
El presente análisis se circunscribe a las

comarcas aragonesas (N de España) en las que
se ha constatado la reproducción de alguna de las
tres especies de buitres citadas (Figura 1). Los
datos del buitre leonado y del alimoche se basan
en los censos que se vienen haciendo sistemáti-
camente cada 10 años desde 1979 y 1987, res-
pectivamente (véase ARROYO et al., 1990;
PEREA et al., 1990; DEL MORAL & MARTÍ, 2001,
2002). En este caso también se tienen en cuenta
los resultados de otros censos realizados de
forma aleatoria en diferentes colonias, y que per-
miten precisar con más detalle las tendencias
poblacionales. En lo que se refiere al quebranta-
huesos, al estar catalogado “En peligro de extin-
ción”, el seguimiento que se realiza es más
exhaustivo, gracias a la realización de censos
simultáneos (entre 1989 y 2006), o al control anual
de la reproducción. En este seguimiento intensivo
juega un papel decisivo el que esta especie, a
diferencia de las anteriores, cuenta con un Plan de
Recuperación (Decreto 45/2003, 25 de febrero).

El seguimiento y la monitorización de las
poblaciones de buitre leonado en Aragón se lleva
a cabo a partir de los meses de enero-febrero. Se
realizan controles espaciados cubriendo las fases
de incubación (enero y marzo) y crianza de los
pollos (marzo-junio) para poder determinar los
parámetros reproductores. En el seguimiento de
la reproducción de las colonias de buitre leonado
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se realizan un mínimo de tres visitas; una en la 1ª
quincena de febrero -para asegurar que han ini-
ciado la reproducción las parejas- (MARTÍNEZ et
al., 1997), y las dos restantes en la 1ª quincena de
abril y la 2ª de junio. Se pueden efectuar un máxi-
mo de cinco visitas. Para ello es conveniente
intercalar una en la 1ª quincena de marzo -con el
fin de confirmar las parejas que incuban- y la últi-
ma en la 2ª quincena de julio, para obtener tasas
de vuelo. 

Se realizó un seguimiento particularmente
intensivo de las colonias de buitre leonado que se
hallan situadas en la Comarca de La Hoya de
Huesca, en el Prepirineo aragonés. Las razones
que justifican la elección de esta zona geográfica
son: que representa el 47,2% de la población
oscense de la especie   (nidifican 800 parejas), y
el 5% del total peninsular (DEL MORAL & MARTÍ,
2000), así como que -de acuerdo con el Estudio
de la situación de la red de muladares y vertede-
ros en Aragón y conservación de las aves carro-
ñeras (2002)- la Hoya de Huesca era la segunda
zona más deficitaria en esta provincia en canti-
dad de biomasa disponible para las carroñeras (-
2191 kg/día). Este déficit se ha compensado
(hasta 2005-2006) gracias a los aportes de cadá-
veres realizados en las comarcas del Somontano
de Barbastro y Los Monegros (Gobierno de
Aragón, informe inédito). Estas dos razones adu-
cidas -la representatividad demográfica y el défi-
cit cuantificado de recursos-, son las variables
objeto de análisis en el impacto inicial que ha
supuesto la recogida de bajas ganaderas (2005-
2006) y otras actuaciones -como la clausura de
muladares y  la posterior habilitación de comede-
ros-, sobre la demografía de las colonias de bui-
tres controladas. 

Según los criterios del III Censo Nacional
(1999) han sido censadas dos colonias de Tipo II
(entre 11 y 30 parejas): el Salto de Roldán-Peña
San Miguel -censada los años 2001, 2004, 2005,
2006, 2007 y 2008- y el Río Formiga  -censada los
años 2001, 2002, 2003, 2005, 2006 y  2008-. Se
incluyeron otras dos colonias de Tipo IV (más de
90 parejas): Riglos -censada los años 1999, 2001,
2006, 2007 y 2008- y San Martín de la Val
d’Onsera –censada entre los años 2005 a 2008-.
En último lugar, también se censó el núcleo de
Campos de Ciano, que no se considera colonia
por hallarse a distancia inferior a 1 km de una
colonia-, durante los años 2001, 2005, 2006, 2007
y 2008. Se ha tenido acceso a documentación
anterior al año 2000 (censo de 1999, Dpto. de
Medio Ambiente del GA). 

Los controles de la población de alimoches se
llevan a cabo a partir de marzo-abril. Se realizan
tres visitas para constatar: a) la ocupación de terri-
torios y el inicio de la incubación -entre el 10 de
marzo y el 15 de abril-; b) el desarrollo de la crian-
za -entre el 1 de mayo y el 15 de junio- y c) el éxito
en la reproducción -a lo largo del mes de julio-.

El seguimiento y la monitorización de la pobla-
ción de quebrantahuesos se inicia a partir de
noviembre y se prolonga, con controles semana-
les, hasta los meses de junio-julio. Consideramos
que un nido está ocupado cuando se constata la
presencia de una pareja o trío de aves adultas que
muestran signos evidentes de reproducción (cons-
trucción del nido, comportamiento incubador,
cebas durante la crianza y/o presencia de pollo).

En las tres especies, para el cálculo de los
parámetros reproductores se consideró la termi-
nología propuesta por CHEYLAN (1981), que
asume la “productividad” como el resultado obte-
nido al dividir el número de pollos volados por el
número de parejas controladas. El “éxito repro-
ductor” es el resultado de la división del número
de pollos volados por el número de parejas que
inician la reproducción. 

3. RESULTADOS
3.1. Quebrantahuesos
3.1.1. Distribución y status poblacional

El estatus poblacional de la especie en
Aragón no se conocía hasta finales de los años 70,
cuando se llevó a cabo un primer censo parcial de
la población reproductora (HEREDIA, 1979). Por
los datos bibliográficos existentes hasta entonces
se puede asegurar que a principios de siglo la
especie estaba presente en el conjunto del Pirineo
oscense y zaragozano, así como en el Sistema

91Estatus, distribución y parámetros reproductores de las poblaciones de aves carroñeras en Aragón

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 1. Distribución comarcal del área de estudio con presencia de aves carroñeras.
Figure 1. District distribution of the study area with scavenger birds’ presence.
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Ibérico. Otras fuentes históricas indican la existen-
cia del Quebrantahuesos en el Pirineo aragonés a
principios del siglo XX y llama la atención que no
ha sido nombrado en las extensas obras de
Ignacio de Asso: Synopsis estirpium indigenarum
Aragoniae (1779), Mantissa stirpium indigenarum
Aragoniae (1781), Enumeratio stirpium in Aragonia
noviter detectarum (1784) y sobre todo en la
Introductio in Oryctographiam et Zoologiam
Aragoniae o en su libro Accedit Enumeratio stir-
pium in eadem Regione noviter detectarum
(1784). La escasez de información antigua sobre
la especie en Aragón indica que los naturalistas
hacían pocas visitas a esta región, debido sobre
todo a la inaccesibilidad del territorio. El primer
autor que cita esta especie en Aragón fue Don
Francisco Dieste y Buil en su obra “Tratado eco-
nómico de la cría de Gallinas y estincion de fie-
ras dañosas á los ganados” (1781), donde inclu-
ye el quebrantahuesos en su listado de aves pre-
miadas por darles muerte, aduciendo lo siguien-
te: “...también especie de ave de rapiña, que
hace igual daño como las anteriores….” También
es citado por el aristócrata inglés Edward North
Buxton, quién realizó cuatro visitas al Valle de
Ordesa para cazar bucardos -entre 1880 y 1890-
y observa cinco quebrantahuesos que bajan a
comer el cadáver de un sarrio despeñado, ade-
más cita en su libro que “…en aquellos parajes el
quebrantahuesos no es difícil de observar…”
(BUXTON, 1893). 

En su monografía sobre el quebrantahuesos
(HIRALDO et al., 1979) recogen solamente once
localidades de cría en el Pirineo aragonés hasta
el año 1900. El único dato que indica la presen-
cia de la especie fuera del Pirineo, y el más anti-
guo que se conoce de Aragón, es el de la cap-
tura de un quebrantahuesos en Peralta de
Alcofea (Huesca) en 1933; cita curiosa por hallar-
se esta localidad más de 30 km al sur de su área
de distribución actual.

En su "Traité de zoologie: anatomie, systémati-
que, biologie. Tome XV: oiseaux" (ROCHON-
DUVIGNEAUD et al., 1935) confirman que el que-
brantahuesos era conocido en los alrededores de
Jaca. La falta de observaciones históricas de otros
ornitólogos extranjeros, en aquella época los mejo-
res expertos en la identificación de aves, indica
claramente que el quebrantahuesos no era un ave
común en el Pirineo aragonés a principios del siglo
XX. A partir de 1960 los hermanos Terrasse, junto a
W. Suetens, fueron pioneros en los trabajos de
localización de parejas nidificantes en el Alto
Aragón. En resumen, para esta zona del Pirineo la

bibliografía antigua sobre la especie es más bien
escasa, pues existen pocos datos sobre su distri-
bución en el pasado (HIRALDO et al., 1979).

La información más reciente sobre el estudio
de las primeras unidades reproductoras se refiere
a los años 1970-71, cuando se controlaron siete
parejas en la comarca de la Jacetania en el Alto
Aragón occidental (HEREDIA, inédito). En la déca-
da de 1980 a 1990 aumenta paulatinamente el
número de nuevas parejas reproductoras de que-
brantahuesos, debido a un mejor seguimiento de
la especie. En la Jacetania se citan varias obser-
vaciones de ornitólogos extranjeros (entre 1980-
1982) que confirman la presencia de 12 parejas en
esta Comarca (Archivo Atlas de las Aves de
Huesca, WOUTERSEN, 1998). En el periodo com-
prendido entre 1994-2005 se produce un incre-
mento constante del número de parejas conoci-
das, pasando de 36 a 65 (Figura 2). En apenas
once años se incrementa en 29 el número de uni-
dades reproductoras conocidas, situación difícil-
mente atribuible sólo al crecimiento demográfico
normal de la población. En el año 2008 la especie
sigue repartida por las siete comarcas aragonesas
(Las Cinco Villas, Jacetania, Alto Gállego,
Sobrarbe, Ribagorza, La Hoya de Huesca y
Somontano), concentrándose el 74,24% de la
población reproductora en tres comarcas Alto ara-
gonesas: Jacetania, Ribagorza y Sobrarbe (Figura
3). Especialmente rica es  esta última comarca, ya
que alberga el 37,5% de las unidades reproducto-
ras. En 2008 se han censado un total de 73 territo-
rios (13 de ellos nuevos, formados entre los años
2003 y  2008), 49 de los cuales están ocupados
por parejas y 20 por tríos poliándricos (G.A., 2008.
Figura 2). En conjunto, entre 1988 y 2008, se han
descubierto 45 nuevos territorios en Aragón.
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Figura 2. Evolucion del numero de territorios de quebrantahuesos en Aragón.
Figure 2. Evolution on the number of territorios of bearded vultures in Aragon.



3.1.2. Parámetros reproductores
Los parámetros reproductivos marcan un claro

retroceso durante los últimos años, en contraposi-
ción al aumento de la población reproductora. Si
analizamos los datos obtenidos en Aragón duran-
te los últimos 15 años (período 1994-2008), en los
que se ha venido realizando un seguimiento regu-
lar de la reproducción, con un tamaño muestral
cada vez mayor, la productividad (Figura 4) mues-
tra una clara tendencia negativa. Así, mientras a
principios de los 90 la productividad media oscila-
ba alrededor de 0,5, a partir del año 2000 estos
valores no han superado la cifra de 0,39.

3.2. Alimoche
3.2.1. Distribución y status poblacional

El alimoche es citado en la obra de Ignacio de
Asso Introductio in Oryctographiam et Zoologiam

Aragoniae, donde se recoge que “…esta especie
se encontraba presente en todo Aragón y nidifica-
ba en acantilados rocosos…”. También es identifi-
cado por el experimentado ornitólogo H.M. Wallis
en su visita al valle de Ordesa (Brecha de Rolando)
y Torla (1895). Entre 1968 y 1975 destacan las
observaciones de C. Pedrocchi-Renault, sobre la
presencia del alimoche en el Somontano, Sierras
prepirenaicas meridionales, en la Depresión Media
y Sierras interiores, así como en el Pirineo Axial del
sector occidental. 

Las primeras estimaciones sobre la población
de alimoches en Aragón datan del primer censo
nacional efectuado en 1988; para entonces la
población se estimaba entre 175-180 parejas en
Huesca, 47-50 en Teruel y 75-80 en Zaragoza
(PEREA et al., 1990). Los resultados del citado
censo determinaron que Aragón era la segunda
comunidad autónoma de la Península Ibérica (des-
pués de Castilla y León) en importancia numérica
de parejas reproductoras. De las 161 parejas con-
troladas en la población oscense, 30 nidificaron en
el valle del Ebro (en el Somontano y Monegros) y
131 en el Pirineo (en la montaña media-baja). Era
más abundante en la vertiente sur de las Sierras
Exteriores y mostraba en el Pirineo oscense occi-
dental una de las mayores densidades de la
Península Ibérica. De hecho, en la comarca de la
Jacetania la densidad de alimoches es tres veces
mayor que en comarcas como Sobrarbe,
Somontano o Monegros (WOUTERSEN & PLATTE-
EUW, 1998). El seguimiento realizado de la pobla-
ción de alimoche en la Depresión Media del Ebro
ha mostrado una tendencia regresiva. De las 70
parejas estimadas entre 1940 y 1950 se pasó a
menos de 50 en 1986. En 1996 se censaron entre
13 y 25 parejas (TELLA, 1988). En la zona de
Monegros la población de alimoche ha descendido
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Figura 3. Distribución del que-
brantahuesos en Aragón según
el Atlas de las aves de España
(1975 -1995). (PURROY, et al.,
SEO/BirdLife, 1997).
Figure 3. Distribution of the
bearded vulture in Aragón in
accordance with the Atlas of the
Birds of Spain (1975-1995).
(PURROY, 1997).

Figura 4. Tendencia de la productividad del quebrantahuesos en Aragón
años 1994-2008.
Figure 4. Productivity of the bearded vulture in Aragón years 1994-2008.

Figura 5. Evolucion del numero de territorios de alimoche en Aragón.
Figure 5. Evolution on the number of territorios of Egyptian vulture in Aragon.
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en un 50% en las últimas décadas (PEREA et al.,
1990). Es destacable el descenso que ha sufrido la
especie en áreas del Moncayo, pues de entre 8 y
12 parejas censadas en 1988 se ha pasado a 5-6
en 1993 (P.V. RUIZ y A. PÉREZ, com. pers.). Lo
mismo podemos decir de algunos sectores turolen-
ses (J.L. LAGARES, com. pers.) y del sur de
Huesca (D. GÓMEZ, com. pers.). Se conocen
varios dormideros de alimoche en los alrededores
de Huesca capital, cerca de Aínsa y en la Jacetania
que están ocupados desde mediados de julio
hasta finales de agosto, y donde pueden concen-
trarse hasta más de 100 ejemplares de la especie
(WOUTERSEN & PLATTEEUW,  1998).

El II Censo Nacional de Alimoche común del
año 2000 mostró un total de 273 parejas estimadas,
de las que 251 fueron seguras y 22 probables, para
un total de 384 territorios prospectados. De éstos,
75 se consideraron abandonados, luego 309 fueron
los territorios estimados. En este segundo censo la
población se estima en 121 parejas en Huesca, 64
parejas en Teruel y entre 75 y 88 en Zaragoza. En el
año 2008 se han censado 200 parejas seguras,
frente a 220 territorios ocupados  (DEPARTAMEN-
TO DE MEDIO AMBIENTE DEL GA-SEO/BirdLife,
datos provisionales) (Figura 5).

En resumen, podemos concluir diciendo que la
población de alimoche en Aragón ha descendido
en las últimas décadas. Actualmente se distribuye
de forma continua por la zona norte de Aragón,
fragmentándose sus poblaciones conforme avan-

zamos hacia el sur. Las principales zonas de cría
están localizadas en el Pirineo occidental y central,
sierras prepirenaicas, Bardenas, cortados de
Castellar –Alagón-, sierra del Moncayo, cuenca alta
del Jalón y valles del Martín y Guadalope (Figura 6). 

3.2.2. Parámetros reproductores y mortalidad
Es conveniente separar la población de alimo-

ches de la zona pirenaica de la del Valle Medio del
Ebro, pues son dos zonas bien diferenciadas y con
problemáticas distintas para las aves. En Aragón la
población de alimoche ha sufrido una fuerte regre-
sión, especialmente en el Valle Medio del Ebro,
donde se ha producido una pérdida del 70% del
número de territorios. En 2002 se localizan siete
territorios nuevos en el Valle del Ebro y la población
de alimoche permanece estable con respecto al
año 2001 (DOC. MEDIO AMBIENTE DEL G.A.,
2002). En 2004 se visitaron 80 territorios, en los que
se localizaron 46 parejas reproductoras que criaron
con éxito 30 pollos. La escasez de comida provoca
un descenso de la productividad, confirmándose
una fuerte recesión a principios de 1990 en el Valle
del Ebro, debido a la práctica desaparición del
conejo, como consecuencia de la neumonía hemo-
rrágica vírica (TELLA, 1991c). La principal causa de
muerte en el alimoche es el uso de venenos (68%
de las muertes en el Valle del Ebro), seguido de los
disparos, los cepos y los accidentes con tendidos
eléctricos (TELLA et al., 2000). De igual forma, el
endurecimiento de la normativa sanitaria europea,
junto a la recogida sistemática de cadáveres para
su posterior eliminación, ha supuesto una drástica
reducción de la disponibilidad trófica de la especie.
Ésto ha podido redundar en el descenso de los
parámetros reproductores (Figura 7), pues la pro-
ductividad ha descendido de 1,32 pollos vola-
dos/territorios controlados en 1998 a 0,98 pollos
volados/territorios controlados en el año 2000. 
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Figura 6. Distribución del alimo-
che común en Aragón según el
Atlas de especies nidificantes
–Aves de Aragón- (1998). 
Figure 6. Distribution of the
Egyptian vulture in Aragón
according to the Atlas of nesting
species – Birds of Aragón
(1998). Large yellow circle: con-
firmed nesting; medium yellow
circle: probable nesting; small
yellow circle: possible nesting.

Figura 7. Productividad y éxito reproductor del alimoche en Aragón.
Figure 7. Productivity and breeding success of the Egyptian vulture in Aragón.



3.3. Buitre leonado
3.3.1. Distribución, estatus y tendencia poblacional

La población ibérica de buitre leonado repre-
senta el 85% de la población europea de la espe-
cie y el 75% de la mundial (DEL HOYO et al.,
1994). De 2283 parejas censadas en 1979 se
pasa, en 1989, a 7529 parejas y la especie queda
incluida en la Categoría de “Interés Especial” den-
tro del Catálogo Nacional de Especies
Amenazadas. En 1999, el III Censo Nacional ofre-
ce la cifra de 17337 parejas repartidas en 1006
colonias (DEL MORAL & MARTÍ, 2000) lo que per-
mite reclasificar a la especie como “Fuera de
Peligro” en España. El crecimiento de la población
ibérica de la especie ha traído consigo un aumen-
to muy importante de su densidad, pero no así de
su área de distribución. La especie está ausente
como reproductora en el extremo noroccidental
peninsular, sierras litorales mediterráneas, sur de la
Comunidad Valenciana y ambos archipiélagos,
siendo el NW de la provincia de León (OLEA et al.,
1999) una de las escasas áreas de reciente colo-
nización. El III Censo Nacional de Buitre leonado
(1999) estableció en 4383-4455 el número de pare-
jas censadas en Aragón, mientras la estima alcan-
zó la cifra de 5827. Se partía de una situación en
1979 (I Censo Nacional) de 530 parejas y de 1600
en 1989 (II Censo Nacional). Según los datos de
1999 la población aragonesa de buitre leonado
representaba el 25,3% del total peninsular, apor-
tando Huesca un 9,8%, Zaragoza un 6,3% y Teruel
un 9,2% (DEL MORAL & MARTÍ, 2000), con un
incremento poblacional entre 1979-1989 del 136%
y del 167% entre 1989-1999. La provincia de
Huesca, a diferencia de Zaragoza y Teruel, redujo
su tasa de crecimiento en el segundo tramo (entre
1979 y 1989 fue del 214%, mientras que entre 1989
y 1999 fue del 168%); hecho que los autores-coor-
dinadores del censo consideraron indicativo de
una posible saturación del territorio -elevado núme-
ro de ejemplares flotantes y  reproductores-.

En Aragón, la fracción reproductora, desde el
oeste, coloniza la zona oriental de la provincia de
Huesca, conectando con la de Lleida, así como la
suroriental de la de Zaragoza (SAMPIETRO & PELA-
YO, 1998) (Figura 8). Se constata un aumento del
gradiente altitudinal de la nidificación, con un rango
que va de los 150 m en el Bajo Aragón hasta los
2300 m en los Valles del Aragón y del Cinca, pues
WOUTERSEN & PLATTEEUW (1998) lo habían fija-
do en torno a los 2000 m en el Pirineo Occidental.

A partir de 1999 son pocos los trabajos publi-
cados que han analizado el estatus poblacional

de la especie. En el Estudio de la situación de la
red de muladares y vertederos en Aragón y con-
servación de las aves carroñeras (2002) se hace
una estima que cifra en “27000 ejemplares y en
más de 8000 las parejas para el conjunto de
Aragón”. En 2008 se plantea un censo autonómi-
co cuyos resultados preliminares indicarían un

95Estatus, distribución y parámetros reproductores de las poblaciones de aves carroñeras en Aragón

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 8. Distribución de las colonias de buitre leonado, zonas ZEPA y Red
aragonesa de comederos para aves necrófagas-RACAN-

Figure 8. Distribution of the colonies of griffon vulture, SPA zones and
Aragón network of feeding places for scavenger birds (RACAN).

Figura 9. Evolucion del numero de parejas de buitre leonado en Aragón
(los resultados del 2008 son provisionales).

Figure 9. Evolution on the number of pairs of griffon vulture in Aragon.
(results for 2008 are provisional).



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

incremento del 13% respecto a 1999. Este dato
indica una ralentización del crecimiento respecto
al periodo inter-censal 1989-1999. El crecimiento
acumulado durante 1999-2008 es equiparable al
crecimiento que se dio en un sólo año durante el
periodo anterior (1989-1999) (Figura 9).

3.3.2. Análisis de los parámetros reproductores
Los valores de los parámetros reproductores

muestreados han descendido desde 2006 en todas
las colonias monitorizadas en nuestra área de con-
trol intensivo (Figura 10). Esta dinámica ha causado
la desaparición del núcleo de Campos de Ciano. En
2007-2008 se observa una recuperación del núme-
ro de parejas en San Martín de La Val d’Onsera,
Salto de Roldán-Peña San Miguel y Riglos, aunque
en esta última el éxito reproductor desciende hasta
0,23 –regresión que se inicia en el año 2000- y, en
estas dos últimas colonias, se observa una leve
recuperación en el número de pollos volados en el
periodo comprendido entre 2002-2008. En el área
de influencia de las colonias de Salto Roldán-Peña
San Miguel y Riglos hay sendos comederos desde
2007 y consideramos que este hecho debe tener
cierta influencia en la dinámica de las colonias, en
especial en las de mayor tamaño. Podemos concluir
que en todas las colonias monitorizadas el éxito
reproductor y la productividad están por debajo del
valor medio autonómico obtenido en el III Censo
Nacional (1999), que se situaba en 0,84 y 0,85, res-
pectivamente. Estos valores suponían entonces la
tercera y la segunda cifra más alta a nivel nacional
(véase del MORAL & MARTÍ, 1999). 

En resumen, el descenso en las colonias estu-
diadas en las Sierras Exteriores Pirenaicas es del
21% en el número de parejas reproductoras y del
48 % en el número de pollos volados desde 2003.

3.3.3. Ingresos en Centros de Recuperación
Entre 2003 y 2007 ingresan en el Centro de

Recuperación de Fauna Silvestre de La Alfranca
CRFSA (Zaragoza) 1663 buitres leonados. En 2007
ingresan 390 buitres, de los que 363 son ejempla-
res muertos o que deben ser sacrificados. El año
2006 marca un punto de inflexión cuantitativo (en el
número de ingresos) y cualitativo  (las causas,
véase las  Figuras 11 y 12). En este sentido, ingre-
saron un 51,9% más de aves respecto a 2005. Por
causa de ingreso, en 2003 la principal causa
(47,2%) era la electrocución. En 2004 y 2005 se
igualan electrocución y colisión, pero en 2006 la
colisión pasa a ser la primera causa, con un 48,6%
del total. En 2007 la colisión representa el 57,1% del

total, muriendo el 99,1% de las aves ingresadas y
los casos de electrocución se reducen, mientras
que aumentan los atropellos, 38 -de los cuales sólo
sobrevive uno-. Desde 2006 las colisiones y los
atropellos representan más del 50% del total de los
ingresos. De los ejemplares ingresados por estas
dos causas sobrevive menos del 1%. La desnutri-
ción es la tercera causa de ingreso y registra el
mayor número de casos entre los meses de agosto
y noviembre. El 81% de las aves ingresadas por
este motivo sobreviven. Por otro lado, cabe desta-
car, como causa de ingreso a partir de 2006, la muy
sintomática reaparición de ejemplares caídos en
trampas o víctimas de disparos.

4. DISCUSIÓN
A partir de enero de 2005, con la implantación

de la recogida sistemática de bajas ganaderas y la
desaparición de la red de muladares tradicionales
en aplicación del Reglamento UE 1774/2002, se
crea un nuevo escenario que implica un desfase
entre la población de aves y la disponibilidad y/o
previsibilidad espacial y temporal de recursos algo
que se intenta paliar con la habilitación de come-
deros. Este escenario es común y casi simultáneo
en Aragón, Castilla y León y Navarra. Otros factores
comunes que aparecen ligados son: la descoordi-
nación ínter-autonómica,  la equiparación de las
explotaciones de extensivo e intensivo en la gestión
de las reses muertas, una escasa aplicación del
marco legal (Norma UE 830/2005 y RD 664/2007
–derogatorio del 1098/2002) y, por último, que no se
contemplan moratorias o excepciones que vienen
amparadas por la Directiva Aves (79/409) y por la
existencia de figuras de protección medioambiental
(Parque Natural, ZEPA, LICS o Red Natura 2000).
La suma de estas circunstancias y actuaciones
tiene consecuencias directas sobre las poblaciones
de aves necrófagas, pues éstas se encuentran con
cambios drásticos en la disponibilidad global y pre-
decible del alimento. En el caso de buitre leonado,
esta situación, unida a otros factores (nuevas
infraestructuras, aerogeneradores) está probable-
mente afectando a la demografía de la especie y
modificando sus pautas de dispersión y de uso del
territorio (CAMIÑA & MONTELÍO, 2006). Estos auto-
res apuntan el importante descenso del volumen de
comida disponible para las aves en la comarca ara-
gonesa de Los Monegros. El Valle del Ebro, en su
conjunto, ha sido un territorio esencial para las
poblaciones prepirenaicas de buitre leonado, ya
que allí dispusieron de un recurso predecible y
abundante debido al incremento de las explotacio-
nes intensivas de porcino. 
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Los parámetros reproductivos del alimoche y
del buitre leonado (Figuras 13 y 14) en Aragón
muestran en los últimos años una tendencia nega-
tiva. El crecimiento casi exponencial de su pobla-
ción en la década 1989-1999 se ha detenido

como consecuencia directa de la disminución de
la disponibilidad trófica, esencialmente de la pro-
cedente del sector porcino. El censo nacional de
2009 debe confirmar esta desaceleración en la
tendencia de la especie y quizás permita vislum-

97Estatus, distribución y parámetros reproductores de las poblaciones de aves carroñeras en Aragón

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 10. Evolución del número de parejas que inician la reproducción,              éxito reproductor              y pollos volados               de las cuatro colo-
nias de buitre leonado objeto de seguimiento y del núcleo de Campos de Ciano.

Figure 10. Evolution of the number of pairs that start reproduction,             breeding success               and chicks fledged              of the four griffon vul-
ture colonies subject to monitoring and of the Campos de Ciano nucleus.
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Figuras 11 y 12. Evolución numérica y porcentual del número de buitres leonados ingresados en el Centro de Recuperación de Fauna Silvestre de La
Alfranca CRFSA (Zaragoza).

Figures 11 and 12. Numeric and percentage evolution of the number of griffon vultures admitted to the Recuperation Centre of Wild Fauna of La Alfranca
CRFSA (Zaragoza).
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Figuras 13 y 14. Los parámetros reproductivos de la población de alimoches y buitres leonados en Aragón están decreciendo.
Figures 13 and 14. The breeding parameters of the population of Egyptian and griffon vultures in Aragón are decreasing.

foto/photo: Antonio Atienza

foto/photo: Manuel de la Riva
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brar su respuesta demográfica en un escenario
como el anteriormente descrito. Deben conside-
rarse además la incidencia de otros factores,
como la reducción del sector extensivo, la pro-
blemática y el aparente aumento del número de
casos de interacciones entre buitres y reses
debilitadas o agonizantes (véase MARGALIDA &
CAMPIÓN, 2009), que resulta cuantificable
desde 2006, y que pudiera ser una respuesta,
antaño muy infrecuente, a la menor disponibili-
dad de recursos. La reducción en el éxito repro-
ductor del buitre leonado coincide con los datos
bibliográficos obtenidos en otras CCAAs y en la
vertiente francesa pirenaica. Así, en Navarra se
detecta un descenso del 11% en las colonias
censadas en 2007 respecto a 2004. En 2008 el
descenso se incrementa en un 0,5% (Nota
Prensa Gobierno de Navarra 04.06.2008). En el
País Vasco hay un descenso del éxito reproduc-
tor en Sierra Salvada (0,82 en 2001 vs 0,41 en
2007) y del número de parejas en Tertanga
(PÉREZ DE ANA, 2007). En Castilla y León se
produce un descenso de la productividad en
Soria hasta alcanzar un valor de 0,52 (CAMIÑA,
2007). En Segovia, en el Parque Natural de las
Hoces del Riaza, el descenso de la población de
buitres en los últimos cuatro años es del 32%,
siendo el peor de los últimos 15 años en lo que
se refiere al número de pollos volados
(FERNÁNDEZ,  2007 y Censo de otoño 2008). En
Castellón el descenso es del 27%, y del 42% del
número de parejas reproductoras en La Rioja,
con tasas de crecimiento negativas desde 2003
en esta última CCAA (CAMIÑA, 2007). En las
colonias pirenaicas de la vertiente francesa el
número de parejas reproductoras desciende un
9,2 % (2006-2007, datos coordinación LPO). La
incidencia de las muertes por colisión y atropello
pueden verse potenciadas por la menor disponi-
bilidad trófica. El aumentar el área y el tiempo de
campeo y recurrir a carroñas de menor biomasa
sería una respuesta esperable  de las aves ante
la falta de alimento (DONÁZAR, 1993; GRANDE
DEL RÍO, 2007), lo que tendría como conse-
cuencia un aumento de la vulnerabilidad de las
aves con mayores posibilidades de ser victimas
de accidentes o intoxicaciones.

En cuanto al quebrantahuesos, la tendencia
observada en los parámetros de productividad
(período 1994-2008) es claramente regresiva. El
aumento de las poblaciones de quebrantahue-
sos desde la década de los 80 indica que la ges-
tión y las medidas encaminadas a su conserva-
ción han favorecido el incremento de territorios
ocupados. Las medidas que en una etapa inicial

podríamos considerar positivas para la especie,
como la creación de Puntos de Alimentación
Suplementaria, actualmente son cuestionadas
por algunos autores, ya que podrían estar contri-
buyendo a la aparición de regulación denso-
dependiente de los parámetros demográficos
(CARRETE et al., 2006). 

Por otra parte, MARGALIDA et al., (2008)
analizan las causas de muerte de los quebranta-
huesos en Europa entre los años 1986 y 2006.
De los 106 casos de muerte estudiados es posi-
ble determinar la causa en el 82%,  resultando
ser las mismas: muerte por disparo (31%), uso
de veneno intencionado (26%), colisión-electro-
cución (18%) y envenenamiento no intencionado
(12%). A lo largo de este periodo la mortalidad
mostró una significativa variación temporal, pues
los resultados sugieren que mientras el número
de muertes por colisión-electrocución permane-
cen estables o aumentan ligeramente, el número
de casos por disparo ha descendido durante los
últimos 6 años, al mismo tiempo que el uso de
veneno intencionado y el envenenamiento no
intencionado han aumentado. De los ejemplares
localizados muertos sin radio-emisor, el 75% fue-
ron tiroteados o habían colisionado con líneas de
alta tensión. Por el contrario, la principal causa
de mortandad en los ejemplares localizados
muertos por medio del radio-emisor  -el 86% de
los casos- fue el veneno intencionado o no inten-
cionado, lo que sugiere una muy alta incidencia
de este factor en la mortalidad de los quebranta-
huesos pirenaicos.

El alimoche ha sufrido en las últimas dos
décadas un fuerte descenso de unidades
reproductoras que ha sido muy acusado en el
Valle Medio del Ebro y en el área de Monegros,
donde el declive llegó al 50%. El uso ilegal de
cebos envenenados resultó ser la principal
causa de muerte (más del 65% de los cadáve-
res examinados; TELLA et al., 2000). La utiliza-
ción de cebos envenenados para el control de
depredadores en los cotos de caza es causa de
intoxicación de aves y de su ingreso en los cen-
tros de recuperación de la Comunidad
Autónoma de Aragón;  la gran incidencia en el
alimoche está relacionada con su tendencia a
explotar pequeñas carroñas lo que le hace muy
vulnerable frente a envenenamientos de roedo-
res, carnívoros y aves (córvidos).

En conjunto, en las tres especies de carroñe-
ras están operando una serie de factores que
limitan o ralentizan una evolución positiva de su
productividad. La mortalidad no natural, causada

100

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

KEES WOUTERSEN, DAVID GARCÍA, FRANCHO MORENO & MANUEL GRASA



principalmente por venenos, es el principal factor
limitante que afecta a las tres especies, aunque
los casos en buitre leonado eran casi inexisten-
tes hasta fechas muy recientes. Citemos, a modo
de ejemplo, la muerte de 20 buitres leonados en
Tauste al ingerir bolas impregnadas con pestici-
da (Heraldo de Aragón, 06.07.06). Otro factor
que está impidiendo una evolución positiva de
las poblaciones es la menor disponibilidad de
recursos tróficos. El alimoche, se ha visto afecta-
do además por el descenso de la población de
conejo  (a raíz del desarrollo de la neumonía
hemorrágica vírica). La crisis de las EET-EEB
(año 2000) supuso la adopción de medidas sani-
tarias consistentes en la clausura de muladares y
en la implantación de servicios de recogida y eli-
minación de bajas ganaderas. Una y otra medi-
da han significado un drástico descenso en el
número y predecibilidad de carroñas en el
campo, con una incidencia directa en la pervi-
vencia y productividad de las aves carroñeras.
Las dos causas de mortalidad no natural más fre-
cuentes son: colisión y electrocución,  de los que
apenas sobreviven ejemplares afectados (datos
del Centro de Recuperación de la Alfranca). La
muerte por disparo también sigue siendo fre-
cuente en Aragón. Las molestias a nidos por
excursionistas, las interacciones interespecíficas
–usurpación de nidos por otras especies- y
conespecíficas intromisión de otro ejemplar en
las labores de reproducción, pueden ser factores
adicionales que limiten el éxito reproductor.

4.1. Problemática y medidas de conservaciónfuturas
La productividad del quebrantahuesos ha

disminuido en el Pirineo aragonés, pasando de
una media de 0,49 pollos/pareja/año entre 1994
y 2000 a 0,37 pollos/pareja/año entre 2001 y
2008, mientras que el número de territorios se ha
duplicado entre 1993-2008. Si a todo esto uni-
mos la escasa variación en la calidad de los cor-
tados de cría (MARGALIDA et al., 2008), estaría-
mos ajustándonos a un contexto de depresión
denso-dependiente en la fecundidad (véase
CARRETE et al., 2006a). Otros factores que tam-
bién podrían estar operando de forma simultá-
nea y acentuarían este fenómeno serían: la inex-
periencia de los ejemplares reproductores como
consecuencia de las sustituciones producidas o
de la incorporación de nuevas parejas al seg-
mento reproductor, la calidad del alimento, las
molestias humanas durante el proceso reproduc-
tor y las interacciones interespecíficas. 

Puede que todos estos factores influyan en
cierta medida en el descenso de la productivi-
dad. Sin embargo, recientes estudios han
demostrado que tal fenómeno puede ser debi-
do al efecto combinado del empaquetamiento
de los territorios (un territorio/226 km²), la pre-
sencia de individuos preadultos en las inmedia-
ciones de los comederos y la formación de tríos
poliándricos (CARRETE et al., 2006a, b; MAR-
GALIDA & BERTRÁN, 2007), factores que están
relacionados y que emanan de una población
denso-dependiente, es decir, la regulación será
más dependiente de la depresión de los pará-
metros demográficos, como es en este caso la
productividad, que de otros factores como la
calidad del hábitat. 

Ciertos factores  de los citados anteriormente
se han podido ver favorecidos por la presencia
de grandes puntos de alimentación suplementa-
ria (MARGALIDA et al., 2007). En otras subpo-
blaciones también se ha cuestionado la eficacia
y funcionalidad de los comederos en la conser-
vación de la especie (BRETAGNOLLE et al.,
2004). Los efectos que éstos pueden tener sobre
la expansión de la población no se han estudia-
do. Estos puntos de alimentación son determi-
nantes en épocas precisas como la crianza y han
contribuido a reducir las tensiones territoriales y
facilitado la compresión de territorios. Está
demostrada  la eficacia y necesidad de estos
puntos para la conservación de la especie, y
más cuando la normativa sanitaria ha reducido
los últimos años la disponibilidad de alimento de
forma significativa y el impacto del veneno es
más que preocupante (HERNÁNDEZ, 2003;
ANTOR, 2003). Sin embargo, creemos que es
necesario evaluar con más detalle las posibles
repercusiones que la alimentación suplementaria
ha tenido y puede tener sobre la productividad -
fruto de la densidad actual-, así como sobre la
escasa expansión geográfica constatada hacia
el oeste durante la última década. El uso y la
tenencia de sustancias tóxicas  han aumentado
considerablemente en los últimos años. Según
los datos analizados, la relación entre el uso de
los Puntos de Alimentación Suplementaria (PAS)
por los quebrantahuesos y la supervivencia de la
especie, fue positiva. Sin embargo, contraria-
mente a la predicción teórica  -es más alta y esta-
ble la supervivencia adulta entre las especies
longevas- el uso de los PAS sólo aumentó  en la
supervivencia de la población pre-adulta.
Además, los PAS amortiguan los efectos del
envenenamiento ilegal en esta clase de edad,
mientras que la supervivencia adulta disminuye
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con los años. El modelo de simulación (CMR y
Montecarlo) predice un plazo  máximo en las pro-
babilidades de extinción de 50 años. Las previ-
siones de supervivencia de la población a largo
plazo -a este ritmo-, que se esperan  en situacio-
nes sin envenenamientos, predicen una menor
problemática de conservación, mientras que
incluyendo solo los PAS para  poder mantener
una gran población flotante, crea incertidumbre
en este retraso del declive poblacional, pero
reduce el riesgo de envenenamiento entre los
adultos (ORO et al., 2008). Sin embargo, no se
pueden dejar de lado los efectos que su futura dis-
minución pueden tener sobre la supervivencia
juvenil, junto a las consecuencias que esto acarre-
aría en la viabilidad de la población. Sólo así se
podrá mejorar el funcionamiento y gestión de los
comederos, como futura herramienta eficaz en la
conservación del quebrantahuesos (SESÉ et al.,
2005), porque es incuestionable que estas aves
cada año hacen un mayor uso de estos puntos. 

En cuanto a la alimentación del buitre leonado
deberían considerarse dos aspectos. En primer
lugar, debería respetarse su ecología, optando por
facilitar el cadáver completo como recurso natural y
legalmente amparado por normativas comunitarias
y nacionales. En segundo lugar, debería desarro-
llarse un modelo mixto, donde además de aumen-
tar el número de comederos -para evitar la concen-
tración de aves-, se contemple la figura del muladar
ligado a explotaciones ganaderas ubicadas en
áreas amparadas por alguna figura de protección
medioambiental (ZEPAS, LICS, Parques Naturales,
Red Natura 2000). Este modelo mixto podría evitar
que los recursos fueran acaparados por esta espe-
cie en beneficio de las otras en situación poblacio-
nal más precaria (alimoche, quebrantahuesos) y a
las que se podrían añadir el milano real Milvus mil-
vus y el milano negro Milvus migrans. Tal y como se
recoge en las Actas del Congreso de Caravaca (4-
6 abril, 2008), es necesario apoyar el manteni-
miento de actividades tradicionales en el medio
natural y demandar una coordinación interdeparta-
mental e interautonómica.

En 2002 se contabilizaron en Aragón 203 mula-
dares o vertederos, 95 de ellos en la provincia de
Huesca. Algunos eran vertederos ilegales en los
que se depositaban miles de kilos de cadáveres
procedentes de las explotaciones de porcino. En la
actualidad han entrado en funcionamiento 36 de
los 50 comederos incluidos en la red –RACAN-. 12
son abastecidos con cadáver entero (Categoría 1)
por el gestor único de recogida de bajas ganade-
ras y los 24 restantes con subproductos de cate-

goría 2 y 3. En la provincia de Huesca funcionan 18
comederos: dos en la Jacetania, dos en el
Sobrarbe, tres en la Ribagorza, dos en la comarca
de la Hoya de Huesca, seis en el Somontano de
Barbastro, uno en la comarca del Cinca Medio,
uno en la Litera y uno en Los Monegros. El Estudio
de la situación de la red de muladares y vertederos
en Aragón y conservación de las aves carroñeras
(2002) cifraba entre 9.000 y 15.000 kg/día la canti-
dad de biomasa animal eliminada por las aves
necrófagas en toda la CA. En los diez primeros
meses de 2008 se han depositado 950.000 kg, lo
que equivaldría a decir que el consumo ha sido de
3.160 kg/día. (HERNÁNDEZ & RUCIO, 2008).
Puede deducirse por lo tanto que se produciría un
déficit diario mínimo de  unos 6000 kg de alimento.

Es necesario adoptar medidas que erradiquen
la utilización de cebos envenenados y que garan-
ticen el acceso de las aves a una disponibilidad
trófica equilibrada. La habilitación de comederos
es una medida inicial válida, pero complementaria
al proceso de recuperación de un modelo equili-
brado de gestión de muladares para la ganadería
extensiva. Lograr este objetivo implica la flexibiliza-
ción de determinadas normativas y el desarrollo de
excepciones -con el mismo rigor- en otras. Sobre la
base legal de la Directiva de Aves comunitaria,
cuyo objetivo es el de conservar a estas especies,
ambas medidas deberían ponerse en práctica.
Paralelamente, a partir de su aplicación debería
realizarse el correspondiente seguimiento de estas
actuaciones.
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1. INTRODUCTION
The first approximations to the knowledge of the

vulture populations in Aragón were obtained from the
censuses carried out at the end of the seventies in
the case of the griffon vulture  Gyps fulvus (TELLERIA
et al., 1979-1980) and the Egyptian vulture in the mid-
eighties  (PEREA et al., 1990). On the other hand, the
monitoring of the bearded vultures Neophron
Percnopterus population Gypaetus barbatus has
been gradually carried out over the past two deca-
des by means of simultaneous censuses and the
annual control of the reproduction. All the information
before the 80s included in the bibliography, or from
comments from ornithologists and/or those interested
in birds, is not very precise and not comparable with
the knowledge obtained over the past 15 years.

The creation of the Aragón Network of Feeding
Places for Necrophage Birds – RACAN – distributed
throughout the three provinces (Huesca, Teruel and
Zaragoza), the points of supplementary feeding spe-
cifically for the bearded vultures, as well as the practi-
ce of extensive stock farming has contributed to a
constant trophic availability for the vulture populations.
It is necessary to point out the deciding influence it
has had on the growth of the population of the griffon
vulture, the spectacular development of the intensive
pig farming sector, as well as the absence of a strict
administration of the deaths in this sector – in the
period between 1989-1999. However, the application
of the measures considered in the EU Regulation
1774/2002, the autonomous shift of the Royal Decree
664/2007, of 25 May, to the Autonomous Community
of Aragón by means of the decree (now in its first sta-
ges) which will repeal that of 207/2005, are producing
important changes that affect the regulation of the
open air carcass deposits. The combination of: the
application of the regulation that arose as a result of
the TSE-BSE, the implementation of the collection of
the dead animals from the farms for their subsequent
incineration and gradual creation of a network of fee-
ding places (50) to replace the network of more than
200 traditional dumpsites – historically and territorially
consolidated-, may be having a negative effect on the
population trend of these species. On the other hand,
other effects may result from the control of feeding
resources such as the alteration of the dispersion gui-
delines and the use of the territory.

Aragón is the second autonomous community
that accommodates the highest number of Type IV
colonies of the griffon vulture in its territory (taking into
account to its size) with more than 90 pairs (DEL
MORAL & MARTÍ, 2000; SEO/BIRDLIFE, 1999). It is
also the second autonomous community in number

of territories occupied by the Egyptian vulture, with
19% of the total  (DEL MORAL & MARTÍ 2001;
SEO/BIRDLIFE, 2000) and the first by number of bre-
eding pairs of bearded vultures of all the Western
Palearctic – indigenous populations: Pyrenees, Crete
and Corsica  (HEREDIA 1991a; ANTOR et al., 2004).
On the other hand, it is worth mentioning that the
recent reintroduction project of the cinereus vulture
Aegypius monachus in the north of the province of
Lleida (2007-2008) could add a new actor to this
scene in the future.

In this chapter a synthesis about the population
status is presented, the temporal trends and the evo-
lution of the breeding parameters of the scavenger
birds that nest in Aragón. The objective of this article
is to carry out an analysis of the population trend and
to prepare a report about the future viability of these
populations. It discusses what the present problem is
and proposes management improvements for the
conservation of these populations, improving their
present trends.

2. STUDY AREA AND METHODS
The present analysis is limited to the Aragón areas

(North of Spain) in which the breeding of one of the
three species of vultures mentioned exists (Figure 1).
The data of the griffon vulture and of the Egyptian vul-
ture is based on the censuses which have been
carried out systematically every 10 years since 1979
and 1987, respectively (see ARROYO et al., 1990;
PEREA et al., 1990; DEL MORAL & MARTÍ, 2001,
2002). In this case the results of other censuses are
also taken into account, censuses which were carried
out randomly in different colonies, and that allow the
population trends to be specified with more detail.
With reference to the bearded vulture, on being clas-
sified as “In danger of extinction”, the monitoring that
is carried out is more exhaustive, thanks to other
simultaneous censuses having been carried out (bet-
ween 1989 and 2006), or the annual breeding con-
trol. It should be remembered that this species, as
opposed to the previous ones, have a Recuperation
Plan (Decree 45/2003, 25 February). In Figure 1 the
distribution of the three species in the administrative
districts that are present in Aragón appear.

The follow-up and monitoring of the populations
of griffon vultures in Aragón is carried out in the
months January-February and March-April for the
Egyptian vulture. Spaced checks are carried out
that cover the incubation phases (January and
March) and breeding (March-June) of the chicks in
order to determine the breeding parameters. In the
follow up of the reproduction of the griffon vulture
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colonies a minimum of three visits are made; one in
the first fortnight of February – in order to ensure that
the pairs have started breeding (MARTÍNEZ et al.,
1997), and the other two in the 1st fortnight of April
and the 2nd of June. A maximum of five visits can be
made, for this one is included in the first fortnight of
March – in order to secure the pairs that incubate –
and the last one in the second fortnight of July in
order to obtain flight rates.

In the Egyptian vulture censuses three visits are
made in order to confirm the identification of territo-
ries and the start of the incubation between 10 March
and 15 April; the development of the rearing between
1 May and 15 June and the success in the reproduc-
tion throughout the month of July.

The griffon vulture colonies, the subject of this
study, are situated in the District of La Hoya de
Huesca, in the Aragón Pyrenees. The reasons that jus-
tify the choice of this geographic area are: that it repre-
sents 47.2% of the Huescan population of this species
(800 pairs nest), and 5% of the peninsular total  (DEL
MORAL & MARTÍ, 2000), and that the Hoya de
Huesca was the second most lacking in quantity of
available biomass for the scavengers (-2191 kg/day)
– in accordance with the Study of the situation of net-
work of dumpsites and tips in Aragón and the conser-
vation of scavenger birds (2002)-, this deficit has been
compensated (until 2005-2006) by the Somontano of
Barbastro and Los Monegros districts (VV.AA.2002).

These alleged reasons – the large demographic
representation and the quantified deficit of resources-
, are the variables to be analyzed in the initial impact
that the collection of dead animals from farms invol-
ved (2005-2006), and other actions such as the clo-
sure of dumpsites and the subsequent setting up of
feeding places, on the demography the controlled
vulture colonies. 

According to the criteria of the III National Census
(1999) censuses have been taken on two Type II
colonies (between 11 and 30 pairs): the Salto de
Roldán-Peña San Miguel – censured in 2001, 2004,
2005, 2006, 2007 and 2008, and the River Formiga
where censuses were taken in 2001, 2002, 2003,
2005, 2006 and 2008. Another two Type IV colonies
(more than 90 pairs): Riglos – censuses taken in
1999, 2001, 2006, 2007 and 2008, and San Martín de
la Val d’Onsera – censuses taken between 2005 and
2008. Lastly, censuses were also taken in the nucleus
of Campos de Ciano, although it is not considered a
colony as it is located at a distance of less than 1 km
from a colony. Censuses were taken in 2001, 2005,
2006, 2007 and 2008. Access to documentation
before 2000 was available (census of 1999,
Department of Environment of the GA).

The follow-up and monitoring of the bearded vul-
ture is carried out weekly. It starts in November and
lasts until the months of June-July. We consider that a
nest is occupied when there is a pair or trio that show
clear signs of breeding (construction of the nest,
incubating behaviour, fattening during breeding
and/or presence of a chick).

For the calculation of the breeding parameters in
the three species, the terminology proposed by
CHEYLAN (1981) was considered, that assumes
“productivity” as the result obtained after dividing the
number of chicks fledged by the number of monito-
red pairs. The “breeding success” is the result of the
division of the number of chicks fledged by the num-
ber of pairs that start breeding.

3. RESULTS
3.1. Bearded vulture
3.1.1. Distribution and population status

In Aragón the population status of the species
was unknown until the end of the seventies, when
a first partial census of the breeding population
was carried out (HEREDIA, 1979). By looking at
the bibliography data available until then, it can be
confirmed that the species was present in Aragón
in the Huesca and Zaragoza Pyrenees, as well as
in the Sistema Ibérico at the beginning of the cen-
tury. Other historical sources indicate the existen-
ce of the bearded vulture in the Aragón Pyrenees
at the beginning of the 20th century and it is curious
that it was not mentioned in Ignacio de Asso’s
extensive works Synopsis estirpium indigenarum
Aragóniae (1779), Mantissa stirpium indigenarum
Aragóniae (1781), Enumeratio stirpium in Aragónia
noviter detectarum (1784) and especially
Introductio in Oryctographiam, et Zoologiam
Aragóniae or in Accedit Enumeratio stirpium in
eadem Regione noviter detectarum (1784). The
scarceness of old information about the species in
Aragón indicates that the naturists did not visit this
region very often mainly due to the inaccessibility
of the territory. The first author that mentions this
species in Aragón was Don Francisco Dieste y Buil
in his work “Tratado económico de la cría de
Gallinas y estincion de fieras dañosas á los gana-
dos” (Economic treatment of Chickens and extinc-
tion of wild beasts that are damaging to livestock”
(1781), where he includes the bearded vulture in
his list of birds that were awarded a prize when
presented dead, stating the following: “also a bird
of prey, that does as much damage as the afore-
mentioned ones…” It is also mentioned by the
English aristocrat Edward North Buxton, who
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made four visits to the Ordesa Valley in order to
hunt Pyrenean Ibex between 1880 and 1890 and
saw five bearded vultures coming down to eat the
carcass of a chamois that had fallen off a cliff. He
also mentioned that in those places, it was not dif-
ficult to see the bearded vulture (BUXTON, 1893).  

In his monograph about the bearded vulture
(HIRALDO et al., 1979), only eleven breeding pla-
ces were included in the Aragón Pyrenees up to
1900. The only data that indicates the presence of
the species outside the Pyrenees, and the oldest
known in Aragón, is that of the capture of a bear-
ded vulture in Peralta de Alcofea (Huesca) in 1933;
a curious detail as this place is more than 30km to
the south of its present distribution area.

In his work "Traité de zoologie: anatomie, systé-
matique, biologie. Tome XV: oiseaux" (ROCHON-
DUVIGNEAUD et al., 1935) Rochon-Duvigneaud
confirms that the bearded vulture was known in the
vicinity of Jaca. The lack of historical observations
of other foreign ornithologists, in that era the best
experts in the identification of birds, clearly indica-
tes that the bearded vulture was not a common
bird in the Aragón Pyrenees at the beginning of the
20th century. From 1960 the Terrasse brothers,
together with W. Suetens, were pioneers in the
localization works of nesting pairs in High Aragón.
To sum up, for this area of the Pyrenees the old
bibliography about the species is scarce, and
there is very little data about its distribution in the
past  (HIRALDO et al., 1979).

In Aragón, the most recent information about
the study of the first breeding units refers to the
years 1970-71, when seven pairs were monitored
in the area of Jacetania in western High Aragón
(HEREDIA, unpublished). In the decade 1980 to
1990 the number of new breeding pairs of bear-
ded vultures increased, due to a better monitoring
of the species. In Jacetania various observations
from foreign ornithologists were mentioned (bet-
ween 1980-1982) that confirm the presence of 12
pairs in the area  (Bird Atlas of Huesca, WOUTER-
SEN, 1998). In the period between 1994-2005, a
constant increase in the number of pairs was pro-
duced, going from 36 to 65 (Figura 2). In only ele-
ven years, the number of known breeding units
increased by 29, a situation that is difficult to attri-
bute merely to the normal evolution of the popula-
tion.  In 2008 the species continued to be distribu-
ted amongst the seven districts of Aragón (Las
Cinco Villas, Jacetania, Alto Gállego, Sobrarbe,
Ribagorza, La Hoya de Huesca and Somontano),
with 72.24% being concentrated in three of the
High Aragón districts: Jacetania, Ribagorza and

Sobrarbe (Figura 3). In particular, this last district in
which 37.5% of the breeding units are accommo-
dated. In 2008 censuses were taken on a total of
73 territories (thirteen of them newly formed bet-
ween 2003 and 2008), 49 of which are occupied
by pairs and 20 by polyandric trios (G.A., 2008.
Figure 2). Between 1988 and 2008, 45 new territo-
ries were discovered in Aragón.

3.1.2. Breeding parameters
The population of bearded vultures in Aragón

has increased progressively since the monitoring
of the species started at the end of the seventies.
However, as has happened in other areas, during
the last decade the breeding parameters mark a
clear backward step. If we analyze the data obtai-
ned in Aragón during the last 15 years (period
1994-2008), in which regular monitoring of the bre-
eding has been carried out, with an ever increa-
sing sample size, the productivity shows a clearly
negative tendency (Figura 4). While at the begin-
ning of the 90s the average productivity fluctuated
around 0,5, from 2000 onwards these values have
not exceeded 0,39.

3.2. Egyptian vulture
3.2.1. Distribution and population status

The Egyptian vulture is mentioned in the works
of Ignacio de Asso Introductio in Oryctographiam
et Zoologiam Aragóniae; this species was present
in all of Aragón and nested in rocky cliffs. It was
also identified by the experienced ornithologist
H.M. Wallis during his visit to the Ordesa valley
(Brecha de Rolando) and Torla (1895). Between
1968 and 1975 the observations of C. Pedrocchi
stand out about the presence of the Egyptian vul-
ture in el Somontano, the southern pre-Pyrenean
mountains, in the Depresion Media and interior
mountain ranges and Axial Pyrenees of the wes-
tern sector.

The first estimations about the population of
Egyptian vultures in Aragón date from the first
national census carried out in 1988; then the popu-
lation was estimated at between 175-180 pairs in
Huesca, 47-50 in Teruel and 75-80 in Zaragoza
(PEREA et al., 1990). Of the 161 pairs monitored in
the Huesca population 30 nested in the Ebro valley
(in the Somontano and Monegors) and 131 in the
Pyrenees in the medium-low mountains, being
more abundant on the southern slope of the
Exterior mountain ranges, showing the western
Huesca Pyrenees as one of the most densely
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populated in the peninsula. These results marked
Aragón as the second autonomous community of
the Iberian Peninsula (after Castilla y León) in
numeric importance of breeding pairs. In the dis-
trict of Jacetania, the density of Egyptian vultures
is three times higher than in districts such as
Sobrarbe, Somontano or Monegros  (WOUTER-
SEN  & PLATTEEUW, 1998). The monitoring
carried out of the population of Egyptian vultures in
the medium Ebro depression showed a regressive
tendency between the years 1940-1950, going
from 70 pairs to 50 in 1986. In 1996, 13-25 pairs
were censored (TELLA, 1998). In the Monegros
zone the Egyptian vulture population has descen-
ded by 50% in recent decades (PURROY, 1997).
The decrease suffered in areas of the Moncayo is
noticeable, falling from 8-12 pairs in 1988 to 5-6 in
1993 (P.V. RUIZ y A. PÉREZ, com. pers.), certain
sectors in Teruel (J.L. LAGARES, com. pers.) and
in the south of Huesca (D. GÓMEZ, com. pers.).
Various Egyptian vulture sleeping places are
known in the outskirts of the Huesca capital, near
Ainsa and in the Jacentania that are occupied from
mid-July until the end of August and where more
than 100 individuals of the species may be con-
centrated (WOUTERSEN & PLATTEEUW, 1998).

The II National Census of Egyptian vulture of
2000 showed a total of 273 estimated pairs, of
which 251 were confirmed and 22 probable, for a
total of 384 territories surveyed, 75 were considered
to be abandoned, so there were 309 estimated terri-
tories. In this second census the population is esti-
mated at 121 pairs in Huesca, 64 pairs in Teruel and
75-88 in Zaragoza. In 2008 censuses were taken of
200 confirmed pairs, against 220 occupied territo-
ries (DEPARTMENT OF ENVIRONMENT OF THE
GA-SEO/Birdlife, information provisional) (Figura 5).

To sum up, we can conclude by saying that the
Egyptian vulture population in Aragón has decrea-
sed in recent decades. It is distributed conti-
nuously throughout the northern area of Aragón,
with its populations being fragmented as we
advance towards the south. The main breeding
areas are located in the western and central
Pyrenees, pre-Pyrenean mountains, Bardenas,
Cortados de Castellar, the Moncayo mountain
range, the high Jalón basin and the Martín and
Guadalope Valleys (Figura 6).

3.2.2. Breeding parameters
It is convenient to separate the population of

Egyptian vultures of the Pyrenean area from the
medium Valley of the Ebro, as they are two very dif-

ferent areas with distinct problems for the birds. In
Aragón the Egyptian vulture population has suffe-
red a strong regression, especially in the medium
Ebro valley, where there has been a loss of 70% of
the number of territories. In 2002 seven new terri-
tories were located in the Ebro valley and the
Egyptian vulture population remained stable in
2001 (DOC. MEDIO AMBIENTE DEL G.A. 2002). 

In 2004 80 territories were visited, in which 46
breeding pairs were located with 30 chicks being
raised successfully. The scarcity of food provokes
a fall in productivity, confirming a strong recession
at the beginning of 1990 in the Ebro valley, due to
the almost complete disappearance of the rabbit,
as a consequence of the viral hemorrhagic fever
(TELLA, 1991c.). The main cause of death in the
Egyptian vulture is the use of poisons (68% of
deaths in the Ebro valley), followed by shootings,
traps and accidents with power lines (TELLA et al.,
2000). In the same way, the hardening of the
European health regulations together with the
systematic collection of carcasses for their subse-
quent elimination has meant a drastic reduction in
the trophic availability of the species. 

This has resulted in a decrease of the breeding
parameters (Figure 4) in which the productivity has
fallen from 1.32 chicks flying the nest/monitored
territories in 1998 to 0.98 in 2000.

3.3. Griffon vulture
3.3.1. Distribution and population status 

The Iberian population of the griffon vulture
represents 85% of the European population of the
species and 75% of the world population (DEL
HOYO et al., 1994). Of 2283 pairs that censures
were taken of in 1979, this rises to 7529 pairs in
10 years, which allows the species to be reclas-
sified as “Out of Danger”. In 1999, the III National
Census offers the figure of 17337 pairs spread
throughout 1006 colonies (DEL MORAL & MARTÍ,
2000). 

Since then the species is included in the
Category “Special Interest”. The growth of the
Iberian population of the species has brought
with it a more important increase of its density
and not of its distribution area. The species is
absent as a breeder in the extreme north west of
the Peninsula, Mediterranean coastal mountain
ranges, the south of the Valencian Community,
the east of Andalusia and both archipelagos, with
the NW of the province of Leon  (OLEA et al.,
1999) being one of the areas of recent coloniza-
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tion. In Aragón, the breeding fraction  from the
east, colonized the western area of the province
of Huesca, connecting with that of Lleida, as well
as the south east of Zaragoza  (SAMPIETRO &
PELAYO, 1998) (Figura 8). An increase of the alti-
tudinal gradient is confirmed, with a range that
goes from 150 m in low Aragón to 2300 m in the
Valleys of Aragón and Cinca (WOUTERSEN &
PLATTEEUW, 1998). These authors had fixed the
altitudinal limit at around 2000 m in the Western
Pyrenees.

The III National Census of the griffon vulture
(1999) established the number of censuses taken
at 4383-4455 pairs in Aragón and the estimate
reached the figure of 5827. It started with a situa-
tion in 1979 (I National Census) of 530 pairs and
1600 in 1989 (II National Census). According to
the 1999 data the Aragón population of the
Egyptian vulture represented 25.3% of the total
peninsula population, with Huesca contributing
9.8%, Zaragoza 6.3% and Teruel 9.2% (DEL
MORAL & MARTÍ, 2000), with a population incre-
ase between 1979-1989 of 136% and 167% bet-
ween 1989-1999. The province of Huesca, as
opposed to Zaragoza and Teruel, reduced its
growth rate in the second stretch (1989-1999;
168% vs 214% from 1979-1989) given that the
authors-coordinators of the census considered it
indicative of a possible saturation of the territory,
together with an elevated number of pairs.

Few works have been published since 1999
that have analyzed the population status of the
species. In the study Estudio de la situación de la
red de muladares y vertederos en Aragón y con-
servación de las aves carroñeras (Study of the
situation of the dumpsites and tips networks in
Aragón and the conservation of scavenger birds)
(2002), an estimate is made at “27000 individuals
and more than 8000 pairs for the whole of Aragón”.
In 2008 a regional census was proposed whose
preliminary results would indicate an increase of
13% from 1999. This information indicates a slo-
wing down of the growth with respect to the inter-
census period 1989-1999. The growth accumula-
ted during 1999-2008 is comparable to the growth
that occurred in just one year during the previous
period (1989-1999). The number of nesting pairs
became 5100, a figure inferior to the 5827 estima-
ted in 1999 and 2002 (>8000) (Figura 9).

3.3.2. Analysis of the breeding parameters
The values of the breeding parameters sam-

pled decrease from 2006 in all of the colonies

monitored (Figura 10). This dynamic causes the
disappearance of the Campos de Ciano nucleus.
In 2007-2008 a recuperation of the number of pairs
in San Martín de La Val d’Onsera, Salto de Roldán-
Peña San Miguel and Riglos is observed although
in the latter, the breeding success goes down to
0.23 – a regression that starts in 2000 and a slight
recuperation is observed in the number of chicks
that flew the nest in the period 2002-2008, in these
last two colonies. In the area of influence of the
colonies of Salto Roldán-Peña San Miguel and
Riglos both have had feeding places since 2007 –
we consider its possible influence in the dynamic
of the colonies outstanding, particularly in the lar-
ger ones. We can conclude that in all the colonies
monitored, breeding success and productivity are
below the regional average value of 0.84 and 0.85;
obtained in the III National Census (1999) and that,
respectively, they were higher than the national
level by 3º and 2º respectively  (see DELMORAL
and MARTÍ, 1999). The decrease in the colonies
studied is 12% in the number of breeding pairs
and 48% in the number of chicks that have flown
the nest since 2003.

3.3.3. Admissions in Recuperation Centres 
Between 2003 and 2007, 1663 griffon vultures

were admitted to the Recuperation Centre of Wild
Fauna of La Alfranca CRFSA (Zaragoza). In 2007,
390 Vultures were admitted, of which 363 indivi-
duals were dead or had to be put to sleep. 2006
marks a quantitative inflection point (in the number
of admissions) and qualitative (the causes, see
Figures 11 and 12). In this sense, 51.9% more
birds were admitted than in 2005. In 2003, the
main cause of admissions was electrocution
(47.2%). In 2004 and 2005 electrocution and colli-
sion were equal in the number of admissions, but
in 2006 collision became the main cause, with
48.6% of the total. In 2007, collision represented
57.1% of the total, with 99.1% of the admitted birds
dying. The cases of electrocution decreased and
crashes increased (38 in 2007), of which 97.3% of
the individuals died. Since 2006 collisions and
crashes have represented more than 50% of the
total admissions. Of the individuals admitted for
these two causes, less than 1% survived.
Malnutrition is the third cause of admission, with
cases coming in between the months of August
and November and with 81% of the birds admitted
surviving. On the other hand, it is worth mentioning
the very symptomatic reappearance of individuals
caught in traps or victims of shootings as a cause
of admission since 2006.
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4. DISCUSSION
It is necessary to make a brief description of the

new scenario that came about from January 2005 with
the implementation of the systematic collection of
dead farm animals and the disappearance of the net-
work of traditional dumpsites in application of the EU
Regulation 1774/2002. Attempts are being made to
alleviate the gap between the population of birds and
the availability and/or spatio-temporal forecast of
resources with the setting up of feeding places. This
scenario is common and almost simultaneous in
Aragón, Castilla y Leon and Navarra. Other common
factors are: inter-regional discoordination, comparing
the extensive or intensive uses in the management of
the dead animals, a scarce application of the legal fra-
mework (EU Standard 830/2005 and RD 664/2007 –
repealing that of 1098/2002) and lastly moratoriums or
exceptions that are protected by the birds directive
(79/409) and for the existence of environmental pro-
tection figures (Natural park, SPA, LICS or Natural
Network 2000). The sum of these actions has a direct
consequence on the population of necrophages; as
there is a new scenario in which the forecast of finding
food and the volume of food have decreased. This
situation, unpublished before 1999 and together with
other factors (new infrastructures – wind generators)
are affecting the demography of the species and pos-
sibly modifying its dispersion guidelines and the use
of the territory (CAMIÑA & MONTELÍO, 2006). These
authors show the important fall of the volume of food
available for the birds in the Aragón district of Los
Monegros. This district and that of Somontano of
Barbastro compensated until 2005-2006 for the lack
of resources in La Hoya de Huesca in application of
the EU Regulation 1774/2002. The Ebro Valley has
been an added territory essential for the pre-Pyrenean
griffon vulture populations, as there was a predictable
and abundant resource due to the increase of the
increased intensive pig farming sector.

The breeding parameters of the Egyptian vulture
and the griffon vulture in Aragón have shown a nega-
tive trend in recent years (Figures 13 and 14). The
Egyptian vulture has suffered a sharp decline in bree-
ding units (before the year 2000), particularly in the
medium Ebro valley and in the area of Monegros
where it fell by 50%. With regards to the Egyptian vul-
ture, the almost exponential growth of its population in
the decade 1989-1999 has been detained as a direct
consequence of the objective reduction of the trophic
availability, essentially from the pig farming sector. The
national census of 2009 should confirm this slowdown
in the trend of the species and give a glimpse into its
demographic response in a scenario where the rare
occurrence of factors of unnatural mortality played a

part (collision with wind generators) before 1999 and
that the guidelines of dispersion and use of the terri-
tory may also be modified. Other factors should also
be considered such as the reduction of the extensive
sector, the problems and controversy provoked by the
increase of the number of cases of interaction betwe-
en Vultures and weak or suffering animals (see MAR-
GALIDA & CAMPIÓN, 2009), quantifiable since 2006
in what could be a response, described but very infre-
quent in the past, to the scarce availability of resour-
ces. The reduction of the parameters sampled coinci-
des with the bibliographic data obtained from other
CC.AA and from the slopes of the French Pyrenees. In
Navarra a decrease is detected (11%) in the colonies
where censuses were taken in 2007 compared to
2004. In 2008 the decrease grew to 0.5% (Navarra
Government Press Note 04.06.2008). In the Basque
country, there is a decrease in the breeding success
in Sierra Salvada (0.82 in 2001 vs 0,41 in 2007) and in
the number of pairs in Tertanga (PÉREZ DE ANA,
2007). In Castilla y Leon there was a decrease of pro-
ductivity in Soria until it reached the value of 0.52
(CAMIÑA, 2007). In Segovia, in the Hoces del Riaza
Natural Park, the decrease of the population of
Vultures in the last four years is 32%, and the worst in
the last 15 years with regards to the number of chicks
that have flown the nest (FERNÁNDEZ, 2007 and
Autumn census 2008). In Castellon, the decrease was
27% and 42% of the number of breeding pairs in La
Rioja, with negative growth rates since 2003 in the last
CCAA (CAMIÑA, 2007). In the Pyrenean colonies of
the French slopes the number of breeding pairs fell by
9.2% (2006-2007, coordination data LPO). The inci-
dence of death by collision and crashes may be
directly related to the lower trophic availability.
Increasing the hunting area and time and resorting to
biomasses of lesser entity are the birds’ responses to
the lack of food (DONÁZAR, 1993; GRANDE DEL
RÍO, 2007) that consequently increases the possibili-
ties and vulnerability of the birds to be victims of acci-
dents or poisoning.

With regards to the bearded vulture, although the
number of breeding units and territories occupied in
Aragón has increased, the tendency observed in the
productivity parameters (period 1994-2008) is clearly
regressive. The increase of the bearded vulture popu-
lations since the 80s indicates that the management
and measures aimed at its conservation have favou-
red the increase of occupied territories. The measures
that we may consider to be positive for the species in
the initial stage such as the creation of supplementary
feeding points, are presently questioned by other
authors, as they may be contributing to the appearan-
ce of density-dependent regulation of the demogra-
phic parameters (CARRETE et al., 2006). 
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In the three scavenger species, a series of factors
is operating that limit or slow down a positive evolu-
tion of its productivity. In the case of the Vulture the
growth is detained and there are declines in geogra-
phic areas. The decline of the Egyptian vulture popu-
lations is more accentuated; in Aragón the main
cause of death in the Egyptian vulture is the use of
illegal poisoned traps with more than 65% of the car-
casses identified (TELLA et al., 2000). The use of poi-
soned traps for the control of predators in the hunting
grounds is the cause of poisoning of birds and their
admission to the recuperation centres. The increased
occurrence in the Egyptian vulture is related to its
selective character and its tendency to exploit lesser
resources, a tendency that the griffon vulture is
demonstrating with the consequent risk of being a
victim of these episodes. As an example, the death of
20 griffon vultures in Tauste after consuming balls
injected with pesticide (Heraldo de Aragón,
06.07.06). Another factor that is preventing a positive
evolution of the populations is the lesser availability of
trophic resources. The Egyptian vulture has also
been affected by the decrease in the rabbit popula-
tion (caused by the development of viral hemorrhagic
fever. The TSE-BSE crisis (year 2000) meant the
adoption of consistent health measures in the closu-
re of dumpsites and in the implementation of collec-
tion services and the elimination of dead farm ani-
mals. One or other of the measures has meant a
drastic fall in the number and prediction of carcasses
in the countryside, with a direct impact on the survi-
val and productivity of the scavenger birds. The two
most frequent causes of unnatural mortality, collision
and electrocution, both have survival rates of less
than 1%. Death by shooting also continues to be fre-
quent in Aragón. The annoyance to nests by hikers,
interspecies interactions – usurpation of nests by
other species – and conspecies intromission of ano-
ther individual in the breeding process are also con-
tributing factors.

4.1. Problems and measures of future conservation 
The productivity of the bearded vulture has

decreased in the Aragón Pyrenees by an average
of 0.49 chicks/pair/year from 1994-2000 to 0.37
chicks/pair/year from 2001-2008, while the number
of territories doubled between 1993-2008; if to all
this we add the scarce variation in the quality of the
breeding (MARGALIDA et al., 2008), we would be
adjusting ourselves to a context of denso-depen-
dent depression in fertility (see CARRETE et al.,
2006a). Other factors that may also be operating
simultaneously by accentuating this phenomenon
would be: the inexperience of the breeding indivi-

duals as a consequence of the substitutions pro-
duced or the incorporation of new pairs to the bre-
eding segment, the quality of food, the human dis-
turbances during the breeding process and the
interspecies interactions.

It may be that all these factors influence the
decrease of productivity to a certain extent.
However, recent studies have shown that such a
phenomenon may be due to the combined effect
of the packaging of the territories (1 territory/226
km²), the presence of pre-adult individuals in the
surrounding areas of the feeding places and the
formation of polyandric trios (CARRETE et al.,
2006a, b; MARGALIDA et al., 2007), factors that
are related and that come from a density-depen-
dent population, that is, the regulation will be more
dependent on the depression of the demographic
parameters, such as productivity in this case, than
on other factors such as quality of habitat.

Certain factors (of those previously mentioned)
have been favoured by the presence of large sup-
plementary feeding places (MARGALIDA et al.,
2007). In other subpopulations the efficiency and
functionality of the feeding places has also been
questioned in the conservation of the species
(BRETAGNOLLE et al., 2004). The effects that
these may have on the expansion of the population
have not been studied. These feeding places are
determined in particular periods such as rearing
and have contributed to the reduction of territorial
tensions and facilitated the compression of territo-
ries. The efficiency and necessity of these points
have been demonstrated for the conservation of
the species, and more when the health regulations
have significantly reduced the availability of food in
recent years and the impact of poison is more than
worrying (HERNÁNDEZ, 2003; ANTOR, 2003).
However, we think that it is necessary to evaluate
in more detail the possible repercussions that the
supplementary food has had on productivity, deri-
ved from the density detected and on the scarce
geographic expansion during the last decade, as
well as the effects its future decrease would have
on the productivity and youth survival, and their
consequences on the viability of the population.
Only in this way can the functioning and manage-
ment of the feeding places be improved, as a futu-
re efficient tool in the conservation of the bearded
vulture (SESÉ et al., 2005), because it is questio-
nable that these birds make more use of these fee-
ding places every year. 

From 1979-2002 there are 34 accidents of
bearded vultures documented, in 27 of the cases
the individuals died (79%). The causes of mortality
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were related with 13 cases of poisoning, 9 with
power lines, and 7 with shootings, and 1 possible
predation and 4 of unknown causes (HEREDIA &
MARGALIDA, 2003). It is shown that the average
age that the bearded vultures died at has increa-
sed notably in recent years.

In 2002 203 dumpsites/tips were taken into
account, 95 of them in the province of Huesca,
some of them illegal tips in which thousands of
kilos of carcasses from the use of pigs are deposi-
ted. The network RACAN foresees the creation of
50 feeding places; there are presently 36 in ope-
ration, 12 of which are provided with entire carcas-
ses (category 1) by the only collection manager of
dead farm animals and the remaining 24 with cate-
gory 2 and 3 subproducts. In the province of
Huesca there are 18 feeding places; there are two
in operation in the region of Hoya de Huesca, in
the regions of Somontano de Barbastro and Los
Monegros – that had compensated for the lack of
resources of la Hoya de Huesca, there are 4 and 1
respectively. The 2002 study estimated that there
were between 9,000 and 15,000 kg/day of bio-
mass eliminated by the necrophage birds in the
whole CA. In the first ten months of 2008, 950,000
kg had been deposited, which is equivalent to
3,160 kg/ day (HERNÁNDEZ & RUCIO, 2008). A
minimum daily deficit of some 6000 kg of food can
therefore be deduced.

With regards to the griffon vulture the access to
its food should consider two aspects. Firstly, its
ecology should be respected, opting to facilitate
the complete carcass as a natural resource and
legally protected by community and national regu-
lations. Secondly, a mixed model should be deve-
loped where as well as increasing the number of
feeding places in order to avoid the concentration
of birds, the figure of dumpsites linked to farming
uses located in areas protected by some environ-
mental protection figure should be contemplated
(ZEPAS, LIUCS, Natural Parks, Red Natura 2000).
This mixed model could avoid this species from
hoarding the resources from others in a more pre-
carious population situation (Egyptian vulture,
bearded vulture) to which should be added the red
kite Milvus milvus and black kite Milvus migrans.
As was included in the Acts of Congress of
Caravaca (4-6 April, 2008) it is necessary to sup-
port the traditional activities of maintenance in the
natural environment and to demand inter-govern-
ment and inter-region coordination.

It is necessary to adopt measures that eradi-
cate the use of poisoned traps and all measures
that guarantee access for the birds to a balanced

trophic availability. The setting up of feeding pla-
ces is a valid initial measure to take, but comple-
mentary to the recuperation process of a balanced
management model of dumpsites for extensive
farming. Achieving this objective implies the rela-
xation of certain regulations and the development
of exceptions,  with the same strictness as in
others, with a follow- up in its application on the
legal base of the community Birds Directive with a
clear premise - that of conserving this species.
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Estatus, distribución y parámetros reproductores
de la población de aves carroñeras en Cataluña

DIEGO GARCÍA & ANTONI MARGALIDA



1. INTRODUCCIÓN
El seguimiento y monitorización de una especie

permite determinar la tendencia poblacional y los
factores que pueden limitar o frenar la recuperación
de sus poblaciones, siendo herramientas de manejo
importantes para plantear estrategias que, de forma
objetiva, sean eficaces para la corrección de los fac-
tores causales que limiten su recuperación y por
tanto contribuyan en su conservación (CAUGHLEY &
GUINN, 1996). Este es el caso de tres de las espe-
cies de buitres presentes en la península Ibérica. 

En España, desde finales de los años 70 en el
caso del buitre leonado Gyps fulvus, principios de los
80 para el quebrantahuesos Gypaetus barbatus y
mediados de los 80 en el caso del alimoche
Neophron percnopterus, sus poblaciones han sido
censadas de forma coordinada para obtener infor-
mación de la evolución de sus efectivos y de los
parámetros reproductivos (véanse revisiones en
PEREA et al., 1990;  DEL MORAL & MARTÍ, 2002
para el alimoche; ARROYO et al., 1990; DEL MORAL
& MARTÍ, 2001 para el buitre leonado; HEREDIA &
HEREDIA, 1991; MARGALIDA & HEREDIA, 2005
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Estatus, distribución y parámetros reproductores
de la población de aves carroñeras en Cataluña

Status, distribution and breeding parameters
of the avian scavenger population in Catalonia

RESUMEN
El presente capítulo describe la evolución espacial y temporal del estatus y parámetros reproductores de las poblaciones de buitre leona-

do Gyps fulvus, alimoche Neophron percnopterus y quebrantahuesos Gypaetus barbatus en Cataluña desde los años 80 hasta la actualidad
(2008). Los resultados muestran que todas las especies han incrementado progresivamente sus poblaciones, si bien los parámetros repro-
ductores han mostrado un ligero descenso en el caso del buitre leonado, que ha sido más acusado en el caso del alimoche y el quebranta-
huesos. La disminución de la disponibilidad trófica y el incremento en el uso ilegal de cebos envenenados son dos de los factores limitantes
que hasta la fecha han afectado a las poblaciones de aves carroñeras y que pueden operar negativamente en la tendencia poblacional futura
y en los valores de los parámetros reproductivos. Se discuten las medidas de conservación que pueden revertir esta tendencia con objeto de
frenar una hipotética regresión poblacional.

ABSTRACT
This chapter describes the spatial and temporal evolution of the status and breeding parameters of the populations of Eurasian griffon vul-

ture Gyps fulvus, Egyptian vulture Neophron percnopterus and bearded vulture Gypaetus barbatus in Catalonia from the 1980s up the present
day (2008). The results show that all these species’ populations have increased progressively, although breeding parameters reveal a slight
decrease in the case of the griffon vulture, and this decline was greater in the cases of the Egyptian vulture and the bearded vulture. The decre-
ase in trophic availability and the increase in the illegal use of poisoned bait constitute two of the limiting factors that have affected scavenger
populations to date, and which may have a negative impact on future population trends and breeding parameter values. Conservation measu-
res aimed at reversing this trend in order to curb a hypothetical population regression are discussed.

LABURPENA
Kapitulu honetan Kataluniako Sai arrearen Gyps fulvus, Sai zuriaren Neophron percnopterus eta Ugatzaren Gypaetus barbatus estatusaren

bilakaera, nola espazioan hala denboran, eta beren ugalketa parametroen bilakaera, 1980. urteetatik 2008. urtera arte, deskribatzen da.
Emaitzen arabera espezie guztien populazioak egin du gora, baina ugalketa parametroek apur bat behera egin dute sai arrearen kasuan, eta
nabarmen beherago sai zuriaren eta ugatzaren kasuan. Elikagaiak lortzeko aukerak murriztu izana eta hegaztiak harrapatzeko jaki pozoituen
legez kanpoko erabilera emendatu izana dira faktore murriztaileetako bi, orain arte hegazti sarraskijaleen populazioari eragin baitiote eta etor-
kizuneko populazioaren joeran eta ugalketa parametroen balioetan ondorio negatiboak izan baititzakete. Joera hau irauli dezaketen kontserba-
zio neurriak aztertzen dira populazioaren balizko atzeraldiari galga jartzeko xedean.
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para el quebrantahuesos). En el caso de Cataluña, el
estatus y distribución de las tres especies de buitres
que nidifican en esta región aparece bien documen-
tado desde finales de los años 70 (véanse revisiones
en MARCO & GARCÍA, 1981; MARGALIDA et al.,
2007). La información anterior a este período proce-
de de recopilaciones bibliográficas y comunicacio-
nes personales que han permitido obtener una visión
general de la tendencia de la población. 

Cataluña presenta un escenario típico de coha-
bitación buitres-ganadería extensiva que perfecta-
mente puede constituir un modelo de gestión por la
simbiosis que, hasta fechas recientes, ha supuesto
la gestión de los cadáveres y su aprovechamiento
por parte del gremio de carroñeros especialistas y
facultativos. En esta región, las prácticas ganaderas
que han facilitado la disponibilidad de recursos tró-
ficos (al haber sido facilitados los cadáveres en el
campo para el aprovechamiento de las aves carro-
ñeras) y la creación de puntos de alimentación
suplementaria para incrementar dicha disponibili-
dad, han permitido un incremento progresivo de sus
poblaciones. Sin embargo, los cambios en la nor-
mativa sanitaria y la regulación del aprovechamien-
to de los restos que tradicionalmente y durante las
últimas décadas habían sido depositados en el
campo y que cada vez son más escasos, pueden
condicionar la futura tendencia poblacional y pará-
metros reproductores de estas especies.

En este sentido, Cataluña alberga una importan-
te población de aves carroñeras con presencia de
tres especies nidificantes como son el buitre leona-
do, el alimoche y el quebrantahuesos que se distri-
buyen por las zonas montañosas del norte y sur de
la región. Por otro lado, un reciente proyecto de rein-
troducción del buitre negro Aegypius monachus se
ha ejecutado en agosto de 2007 y febrero de 2008,
con la liberación de un total de  5 ejemplares en
Alinyà (Alt Urgell) y 9 en Boumort (Pallars Jussà).
Después del hacking realizado en ambas zonas, la
presencia regular de individuos en el área de estu-
dio durante los primeros meses tras su liberación
sugiere la presencia regular de esta especie de la
que todavía no se han observado asentamientos
territoriales.

El presente capítulo sintetiza la información refe-
rente al estatus poblacional, su tendencia temporal
y la variación de los parámetros reproductores de la
comunidad de carroñeras especialistas presentes
en Cataluña, con objeto de hacer un diagnóstico de
la tendencia poblacional y viabilidad futura en esta
región. Tras dicho diagnóstico se discuten las pro-
blemáticas y alternativas futuras de gestión para la
mejora de sus poblaciones.

2. ÀREA DE ESTUDIO Y MÉTODOS
El área de estudio se centra en las comarcas

de Cataluña (NE España) con presencia de algu-
na de las tres especies de carroñeras como repro-
ductora (Figura 1). Estas comarcas se caracteri-
zan por albergar una abundante cabaña ganade-
ra (principalmente bovino y ovino) y explotaciones
de intensivo (porcino) que proporcionan abundan-
te alimento y condicionan la diferente densidad
poblacional (véase MARGALIDA et al., 2007). Los
sectores de cría se ubican en zonas de montaña
media con presencia de abundantes cortados
rocosos a altitudes comprendidas entre los 600 y
2350 m. El régimen pluviométrico varía entre los
400 y 1000 mm anuales. El seguimiento de las tres
especies se ha llevado a cabo anualmente en el
caso del quebrantahuesos y de forma más irregu-
lar en el caso del buitre leonado y el alimoche,
centrado su seguimiento en los censos nacionales
(1979, 1989 y 1999 para el buitre leonado, véase
revisiones en ARROYO et al., 1990 y DEL MORAL
& MARTÍ, 2001 y 1987-1988 y 2000 para el alimo-
che, PEREA et al., 1990; DEL MORAL & MARTÍ,
2002) y censos aleatorios realizados cada 5-6
años para conocer con mayor detalle la tenden-
cia. La distribución de las tres especies en las
comarcas administrativas presentes en Cataluña
aparecen en la Figura 1. 

La monitorización se llevó a cabo durante el
periodo reproductor, iniciando los controles de los
sectores de nidificación en octubre en el caso del
quebrantahuesos, enero-febrero en el buitre leo-
nado y marzo-abril en el alimoche. El seguimiento
consistió en una visita semanal hasta confirmar el
vuelo del pollo y/o el fracaso reproductor en el
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Figura 1. Zonificación comarcal del área de estudio con presencia de
aves carroñeras en Cataluña en 2008.

Figure 1. Regional distribution of the study area with populations of that
contained avian scavengers in 2008. 



caso del quebrantahuesos y controles esporádi-
cos en el caso del buitre leonado y alimoche que
cubrieran los períodos de incubación (enero y
abril) y crianza (marzo-agosto) de los pollos para
determinar la productividad y éxito reproductor.
Las observaciones se realizaron a distancia con
ayuda de telescopios 20-60 x. 

Consideramos que un nido estaba ocupado
cuando la presencia de una pareja o trío con sig-
nos de reproducción (construcción del nido, com-
portamiento incubador o cebas durante la crianza
y/o presencia de pollo) eran evidentes. Para el cál-
culo de los parámetros reproductores se conside-
ró la terminología propuesta por CHEYLAN (1981)
asumiendo la productividad como el resultado de
la división entre el número de pollos volados y el
número de parejas controladas y el éxito repro-
ductor como el resultado de la división entre el
número de pollos volados y el número de parejas
que inician la reproducción.

3. RESULTADOS
3.1. Quebrantahuesos
3.1.1. Distribución y status poblacional

La información de la especie en Cataluña hasta
finales de los años 70 es muy escasa y procede de
la bibliografía. A finales del siglo XIX parece ser que
era una especie poco rara en los Pirineos de Girona
(VAYREDA, 1883). A principios del siglo pasado,
concretamente en 1908 había una cita de la espe-
cie en los Ports de Beseit de un ejemplar cazado en
el término de Tortosa (BSCHN, 1909; FERRER et al.,
1986). En las comarcas de Lleida hay una cita de
1912 en las sierras Prepirenaicas exteriores (MALU-
QUER, 1952) y datos referentes a cinco ejempla-
res capturados en diferentes puntos de los
Pirineos y Prepirineos los años 1921, 1927, 1933,
1942 & 1958 respectivamente (PALAUS, 1959).
Toda esta información permite establecer que,
entre finales del siglo XIX y principios del XX el
área de distribución del quebrantahuesos en
Cataluña ocupaba el Pirineo y Prepirineo de
Lleida, Barcelona y Girona, así como las sierras
del sur de Tarragona (GARCÍA et al., 1996).

La información referente a fechas más recientes
sugiere que en el Pirineo de Girona crió hasta prin-
cipios de 1969 (FERRER et al., 1986). En las comar-
cas de los Pirineos de Barcelona se la consideraba
como reproductora hacia 1965 (HIRALDO et al.,
1979). Posteriormente, entre este año y 1977 tan
solo había tres datos de la especie en esta zona,
todas en la sierra del Cadí (BORRÀS et al., 1977).

Entre 1980 y 1984 se determina que la población
presente en Cataluña sería de 5-6 territorios que se
distribuyen por el sector NW de esta comunidad
(MARCO & GARCÍA, 1981; CRPR, 1984). Esto per-
mite postular que entre 1940 y 1970 es cuando tiene
lugar la regresión más importante de la especie en
Cataluña, quedando su área de distribución relega-
da a las sierras más inaccesibles de los Pirineos y
Prepirineos de Lleida, así como algunas zonas del
Prepirineo de Barcelona y Pirineo de Girona.

A partir de los años 70, de forma paralela a la
reducción de los factores no-naturales que afecta-
ban negativamente a la especie (veneno y caza) y
con el incremento de la población de ungulados
salvajes, principalmente rebecos (Rupicapra pyre-
naica) la población de la especie se estabilizó. 

Entre 1980 y 1984 se localizaron cinco pare-
jas reproductoras y otros dos territorios no repro-
ductores (GARCÍA et al., 1996). La mayor parte
de los territorios se concentraban en el Pallars
Jussà, Pallars Sobirà y la Alta Ribagorça, mien-
tras que se localiza un único territorio en la zona
oriental de los Pirineos. 

En 1984 la especie se distribuía en la Alta
Ribagorça, el Pallars Jussà, el Pallars Sobirà, la
Noguera y el Berguedà. A partir del año 2000 los
territorios ya se distribuían en nueve comarcas, si
bien el grueso poblacional (76% de la población) se
concentraba en cuatro comarcas: la Alta Ribagorça,
el Pallars Jussà, el Pallars Sobirà y el Alt Urgell. En el
año 2008 la distribución de la especie incluye 10
comarcas (la Val d’Aran, la Alta Ribagorça, el Pallars
Sobirà, el Pallars Jussà, la Noguera, el Alt Urgell, la
Cerdanya, el Solsonès, el Berguedà y el Ripollès),
habiéndose censado 35 territorios, 29 de los cuales
están ocupados por parejas reproductoras (MAR-
GALIDA et al., 2007, Figura 2). 

Entre 1984 y el año 2008 se han formado por
tanto 28 nuevos territorios (Figura 3), mostrando
una clara tendencia expansiva hacia el E.
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Figura 2. Evolucion del numero de territorios de quebrantahuesos en
Cataluña durante 1984-2008.

Figure 2. Evolution on the number of territorios of bearded vultures in
Catalonia during the period 1984-2008.
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3.1.2. Parámetros reproductores
Aunque la población de quebrantahuesos en

Cataluña ha experimentado un incremento gra-
dual desde principios de los años 80, por el con-
trario los parámetros reproductivos muestran una
clara tendencia regresiva. Analizando los datos
procedentes de los últimos 21 años (período
1988-2008) en los que el seguimiento es más
regular y el tamaño muestral más importante, tanto
la productividad (rs = -0.53, P < 0.0001, n = 20)
como el éxito reproductor (rs = -0.58, P < 0.0001,
n = 21, Figura 4) muestran una tendencia regresi-

va. Así, mientras en la década de los 80 la pro-
ductividad no descendía de 0.5 pollos/pareja con-
trolada y el éxito reproductor de 0.8 pollos/pareja
con puesta, en la década de los 90 se inicia un
progresivo declive de estos valores que todavía se
mantiene en fechas recientes pese a las oscilacio-
nes anuales, con valores para la productividad por
debajo de 0.4 pollos/pareja controlada y de 0.6
pollos/pareja con puesta en el éxito reproductor. 

3.2. Alimoche
3.2.1. Distribución y estatus poblacional

Hasta mediados del siglo XX, el alimoche se
encontraba distribuido en el conjunto de los
Pirineos y Prepirineos, así como la zona de los
Ports de Tortosa Beceite en Tarragona (VAYRE-
DA, 1883; SAUNDERS, 1884; MALUQUER, 1952;
FILELLA & FERRER, 1978). Hacia 1960 desapa-
rece de la comarca del Solsonès (CODINA &
PARRAMÓN, 1969) y entre 1976 y 1978 de la
comarca de la Garrotxa, del Berguedà y de la
zona de los Ports (MUNTANER et al., 1980;
BORRÀS et al.,  1976). 

El seguimiento de la población de alimoche
en Cataluña se inició con los primeros estudios
del estatus y evolución de las poblaciones de
carroñeras (MARCO & GARCÍA, 1981). A princi-
pios de los años 80, la población de alimoches
se estimaba en 25 parejas. Con la elaboración
de l’Atles d’ocells nidificants de Catalunya i
Andorra (MUNTANER et al., 1983) el número de
parejas estimadas aumentó hasta 35. En 1987 se
realizó el I Censo Nacional de la especie (PEREA
et al., 1990) y las estimas para Cataluña fueron
de 29 parejas. En 1993 se llevó a cabo otro
censo en todo el territorio y el número de parejas
localizadas fue de 32, estimándose una pobla-
ción de 34 territorios. Los resultados del censo
nacional realizado durante el año 2000 arrojó
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Figura 5. Evolucion del numero de territorios de alimoche en Cataluña
durante el período 1980-2008.

Figure 5. Evolution on the number of territorios of Egyptian vulture in
Catalonia during the period 1980-2008.

Figura 4. Evolución de la productividad (círculos negros) y éxito reproductor (cua-
drados blancos) del quebrantahuesos en Cataluña durante el período 1980-2008.
Productividad: número de pollos volados/número de parejas contraladas. Éxito
reproductor: número de pollos volados/número de parejas con puesta.

Figure 4. Evolution in productivity (black circles) and breeding success (white
squares) of the bearded vulture in Catalonia during the period 1980-2008.
Productivity: number of chicks fledged/number of pairs studied. Breeding suc-
cess: number of chicks fledged/number of pairs with clutch.

Figura 3. Distribución del quebrantahuesos en Cataluña según el Atlas
d’Ocells nidificants de Catalunya (1999-2002). Círculos rojos: nidificación pro-
bable o segura; círculos blancos: estival o no-reproductor; círculos pequeños:
nidificación posible; cuadrados amarillos: nidificación posible, probable o
seguro en el período 1975-1983.

Figure 3. Distribution of the bearded vulture in Catalonia according to the Atlas
d’Ocells nidificants de Catalunya (1999-2002). Red circles: breeding probable
or certain; white circles: summer visitor or non-breeding bird; small circles: bre-
eding possible; yellow squares: breeding possible, probable or definite during
the period 1975-1983.



unas cifras de 34 parejas nidificantes en
Cataluña más 6 ubicadas en la frontera con
Aragón (también contabilizadas en los últimos
censos) que suponían un total de 40. En el año
2008 el censo global arroja un total de 67 territo-
rios controlados (Figura 5), habiéndose incre-
mentado en 27 (67.5%) el total poblacional de
esta especie en Cataluña.

En conclusión podemos destacar que el área
de distribución de la especie en Cataluña ha
experimentado una notable expansión. En los pri-
meros censos realizados entre 1981 y 1983, la
población se encontraba distribuida en las comar-
cas Prepirenaicas de Lleida (Alta Ribagorça,
Pallars Sobirà, Pallars Jussà, Noguera y Alt Urgell)
y su área de distribución hacia el E finalizaba en el
río Segre (Figura 6). Actualmente la especie se
distribuye en comarcas como la Cerdanya, el
Berguedà, el Solsonès, Osona, Ripollés, Garrotxa
y la Terra Alta.

3.2.2. Parámetros reproductores
Aunque la población de alimoche en Cataluña

parece haberse incrementado durante la última
década y se ha constatado la recolonización de
nuevos territorios, los parámetros reproductivos

muestran una ligera reducción. Así, de 1.5
pollos/pareja controlada obtenidos en 1981 se pasó
a 1.3 pollos/pareja en 1993 y 0.9 pollos/pareja en el
año 2000. Los resultados obtenidos en 2008 mues-
tran unos valores de la productividad de 0.68
pollos/pareja y 0.72 pollos/pareja con puesta para
la productividad y éxito reproductor respectivamen-
te (n = 32, Figura 7). Este ligero descenso consta-
tado no puede ser atribuido a una menor disponibi-
lidad trófica después de las regulaciones selectivas
de recogida de cadáveres aplicadas a partir de
2006, ya que la excepcional primavera lluviosa,
entre otros, también podría haber afectado a este
descenso y sería necesaria una serie temporal más
extensa para evaluar con precisión la tendencia de
los parámetros reproductivos.

3.3. Buitre leonado
3.3.1. Distribución y status poblacional

A finales del siglo XIX y principios del XX el bui-
tre leonado se encontraba extendido por el Pirineo
catalán y se consideraba reproductor en las cuatro
provincias (Barcelona, Tarragona, Lleida y Girona,
SAUNDERS, 1884; TEXIDOR, 1880; VAYREDA,
1883). En la provincia de Barcelona su área de dis-
tribución se localizaba en la parte norte (Serra de
Cadí y alrededores), desapareciendo como repro-
ductor a finales de los años 50 (BORRÀS et al.,
1977). En la de Girona, también se localizaba en la
zona pirenaica, desapareciendo como reproductor
alrededor de 1963 (SARGATAL & LLINÀS, 1978).

A finales de los años 70, desaparecido ya de
Barcelona y Girona, el buitre leonado se distribuía
sólo en algunas comarcas de la provincia de Lleida
y Tarragona. En concreto las comarcas de la Alta
Ribagorça y el Pallars Jussà albergaban la prácti-
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Figura 7. Evolución de la productividad (línea discontínua) y éxito reproductor
(línea contínua) del alimoche en Cataluña durante el período 1993-2008.
Productividad: número de pollos volados/número de parejas contraladas. Éxito
reproductor: número de pollos volados/número de parejas con puesta.

Figure 7. Evolution of the productivity (dotted line) and breeding success (solid
line) of the Egyptian vulture in Catalonia during the period 1993-2008.
Productivity: number of chicks fledged/number of pairs studied. Breeding suc-
cess: number of chicks fledged/number of pairs with clutch.

Figura 6. Distribución del alimoche común en Cataluña según el Atlas
d’Ocells nidificants de Catalunya (1999-2002). Círculos rojos: nidificación
probable o segura; círculos blancos: estival o no-reproductor; círculos
pequeños: nidificación posible; cuadrados amarillos: posible, probable o
segura en el período 1975-1983.

Figure 6. Distribution of the Egyptian vulture in Catalonia according to the
Atlas d’Ocells nidificants de Catalunya (1999-2002). Red circles: breeding
probable or definite; white circles: summer visitor or non-breeding bird;
small circles: possible; yellow squares: breeding possible, probable or cer-
tain during the period 1975-1983.
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ca totalidad de la población catalana de la espe-
cie, mientras que el resto de ejemplares se distri-
buían en menor medida en comarcas como la
Noguera, la Terra Alta, el Baix Ebre y el Montsià. 

Desde principios de los años 80 la población
de buitre leonado fue incrementando el número de
efectivos así como su área de distribución, espe-
cialmente en las comarcas del Prepirineo. Este
incremento poblacional y la expansión geográfica
de la especie han hecho que en la actualidad el
buitre leonado esté presente en otras comarcas
como el Alt Urgell, el Baix Ebre, el Berguedà, el
Solsonès y el Ripollés.

Atendiendo a los datos globales obtenidos en
el último censo (1999), actualmente en Cataluña el
buitre leonado se reproduce en un total de 10
comarcas, encontrando el mayor número de efec-
tivos en el Pallars Jussà (48%) y la Alta Ribagorça
(22%). Durante el verano, los desplazamientos
que la especie realiza siguiendo las zonas de pas-
tos con presencia de ganadería extensiva trashu-
mante hacen que la especie pueda ser localizada
en cualquier comarca pirenaica. En este sentido,
en comarcas como la  Val d’Aran, la Cerdanya o la
Garrotxa, que no cuentan con población repro-
ductora, es habitual observar grupos de buitres
leonados durante todo el verano. 

En los últimos 20 años, la regulación de la
caza de ungulados salvajes, especialmente el
rebeco, en las reservas nacionales de caza, ha
comportado un fuerte aumento de sus efectivos.
Paralelamente, el número de permisos de caza se
ha incrementado, constituyendo los restos que el
cazador rechaza una importante fuente de ali-
mento. No obstante, la reducción de los recursos
tróficos tras la aplicación de la recogida selectiva
de cadáveres probablemente expliquen la apari-
ción, cada vez con más frecuencia, de la especie
en comarcas como Osona, el Bages y la Anoia
donde no era habitual observarla. 

En cuanto al estatus poblacional, los primeros
estudios cuantitativos sobre la situación de la espe-
cie en el conjunto de Cataluña se realizaron a finales
de los años 70. En efecto, en 1979, coincidiendo
con el primer censo nacional de la especie, el núme-
ro de parejas localizadas fue de 38 que se encon-
traban distribuidas en siete colonias. Tan sólo 10
años más tarde, la población ya se había vuelto a tri-
plicar, aumentando en 78 el número de parejas esti-
madas respecto el anterior censo. En 1999 la pobla-
ción ya casi se había cuadruplicado con respecto el
censo de 1989. De 116 nidos presentes en 1989 se
había pasado a 431 en 1999 (Figura 8).

El censo parcial de la población realizado en
2008 (que contiene aproximadamente el 40% de
los efectivos censados en 1999) arroja cifras lige-
ramente superiores a las obtenidas en las mismas
zonas en el anterior censo de 1999. Como mues-
tra la Figura 9, el incremento parece haberse
ralentizado sin mostrar el crecimiento exponencial
que en años anteriores se había manifestado. 

No obstante, puesto que a nivel espacial la
distribución de la especie se ha ampliado, hasta la
obtención de cifras globales en el próximo censo
de 2009 no podrá determinarse con fiabilidad el
estatus real de la especie, si bien no parece aven-
turado pronosticar que su crecimiento se ha esta-
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Figura 8. Evolucion del numero de nidos de buitre leonado en Cataluña
durante el período 1979-1999.

Figure 8. Evolution on the number of nests of Eurasian griffon vulture in
Catalonia during the period 1979-1999.

Figura 9. Evolución del estatus de parejas reproductoras de buitre leonado
entre 1989 y 2008 basado en el censo parcial (40% de la población de Cataluña)
de las comarcas de la Alta Ribagorça y zona fronteriza del Pallars Jussà.

Figure 9. Evolution of the status of breeding pairs of griffon vulture between 1989
and 2008, based on the partial census (40% of the population in Catalonia) in the
regions of the Alta Ribagorça and the zone bordering the Pallars Jussà.

Tabla 1. Variación temporal del número de parejas reproductoras de buitre leo-
nado en siete colonias focales sometidas a seguimiento regular.

1989 1994 1999 2004 2008
Massivert 0 4 3 9 11
Cosdevia 5 11 9 20 7
Faiada 5 12 11 9 5
Tormeda 3 6 19 18 17
Barravés 0 0 2 8 8
Coll 0 0 0 3 7
Castarné 0 0 2 6 7
Total 13 33 43 73 64



bilizado durante la última década. Pese a estas
limitaciones, los resultados parecen sugerir un
incremento de los efectivos y un mantenimiento de
las colonias (Figura 9).

Si analizamos los resultados a una escala
espacial menor, el seguimiento focal de varios
sectores pirenaicos y prepirenaicos muestra la
variación de las colonias (Tabla 1). Así mientras
algunas colonias han aumentado su número
(Massivert y Tormeda) otras han descendido sus
efectivos (Cosdevia y Faiada) y en sectores en los
que la especie no estaba presente a mediados de
los años 90 (Barravés, Castarné y Coll) se ha pro-
ducido una recolonización e incremento de sus
efectivos. Estos resultados sugieren una variación
espacial de los efectivos que han podido redistri-
buirse a lo largo de los años en función de la dis-
ponibilidad trófica, entre otros factores. 

Por tanto, los resultados de los censos parcia-
les (como el efectuado en 2008) hay que tomarlos
con cautela porque hasta el recuento global de la
población, las estimas parciales pueden presentar
sesgos relacionados con esta redistribución espa-
cial, si bien es evidente que en los últimos 20 años
la especie ha recolonizado gran parte de su actual
área de distribución mostrando una clara expan-
sión geográfica de su población (Figura 10).

3.3.2. Parámetros reproductores
Los parámetros reproductores del buitre leona-

do han sido estimados durante los censos nacio-
nales y controles esporádicos en colonias focales
realizados entre dichos censos. Los resultados
muestran cierta estabilización si bien en 2008 se
han registrado los valores más bajos, aunque no
sean muy diferentes de los observados una déca-
da antes. Así, a mediados de los años 80 la pro-
ductividad y éxito reproductor alcanzaban valores
de 0.8 pollos/pareja y 0.9 pollos/pareja con puesta
respectivamente, mientras que los últimos resulta-
dos obtenidos en 2008 son 0.68 pollos/pareja y
0.72 pollos/pareja con puesta para la productivi-
dad y éxito reproductor respectivamente (Figura
11). Pese al ligero descenso constatado, éste no
puede ser directamente atribuido a la menor dis-
ponibilidad trófica tras la regulación de la recogida
de cadáveres aplicada a partir del año 2006.
Como hemos comentado, los valores de 0.71
pollos/pareja y 0.76 pollos/pareja con puesta obte-
nidos para la productividad y éxito reproductor,
respectivamente, de 1994 sugieren fluctuaciones
que podrían explicarse por fenómenos puntuales
que afecten en un año concreto a los parámetros
reproductores de la colonia tales como la meteoro-
logía o las molestias humanas. El seguimiento en
los próximos años debería confirmar si la tenden-
cia regresiva continua o si por el contrario la pri-
mavera lluviosa de 2008 podría explicar el mayor
número de fracasos constatado.

3.3.3. Ingresos de buitres leonados en Centros de
Recuperación de Fauna Salvaje

Para evaluar si la reducción de la disponibili-
dad de alimento, principalmente a partir de 2006
tras la aplicación de la recogida selectiva de
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Figura 10. Distribución del buitre leonado en Cataluña según el Atlas de
aves nidificantes de Catalunya (1999-2002). Círculos rojos: nidificación pro-
bable o seguro; círculos blancos: estival o no-reproductor; círculos peque-
ños: nidificación posible; cuadrados amarillos: posible, probable o seguro
en el período 1975-1983.

Figure 10. Distribution of the griffon vulture in Catalonia according to the
Atlas d’Ocells nidificants de Catalunya (1999-2002). Red circles: breeding
probable or definite; white circles: summer visitor or non-breeding bird; small
circles: breeding possible; yellow squares: possible, probable or certain
during the period 1975-1983.

Figura 11. Evolución de la productividad (línea discontínua) y éxito reproduc-
tor (línea contínua) del buitre leonado en Cataluña durante el período 1984-
2008. Productividad: número de pollos volados/número de parejas controla-
das. Éxito reproductor: número de pollos volados/número de parejas con
puesta.

Figure 11. Evolution of the productivity (dotted line) and breeding success
(solid line) in the griffon vulture in Catalonia during the period 1984-2008.
Productivity: number of chicks fledged/number of pairs studied. Breeding suc-
cess: number of chicks fledged/number of pairs with clutch.
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cadáveres, se ha traducido en un incremento del
número de ejemplares de buitre leonado ingresa-
dos en los diferentes Centros de Recuperación de
Fauna Salvaje, se recopiló la información disponi-
ble durante los últimos 5 años. La Figura 12 mues-
tra la variación anual de las entradas de buitres
leonados a los centros de recuperación de
Cataluña mostrando cómo, durante los tres últi-
mos años el registro de entradas ha ido incremen-
tándose, siendo el año 2006 el que mayor número
de individuos fueron ingresados. Si bien no se dis-
ponen de los motivos de los ingresos, la mayor
parte parece proceder de individuos juveniles
recuperados durante el verano y otoño con pro-
blemas de inanición.

4. DISCUSIÓN
La tendencia poblacional del buitre leonado,

alimoche y quebrantahuesos en Cataluña ha mos-
trado signos positivos de recuperación, con incre-
mentos notables de sus poblaciones en las últi-
mas dos décadas. A nivel espacial, se ha consta-
tado una ampliación del área de distribución y
recolonización de nuevos territorios que han evi-
denciado la expansión geográfica de las tres
especies estudiadas. A nivel temporal, el paulati-
no incremento de sus poblaciones (sólo teniendo
en cuenta los datos disponibles desde finales de
la década de los 80 en los que el conocimiento de
sus poblaciones es más exhaustivo), sugieren que
hasta la fecha, la gestión y medidas de conserva-
ción aplicadas han sido correctas. Por el contrario,
los parámetros reproductores parecen tener valo-
res inferiores a los documentados en las décadas
de los 80 y 90. 

El moderado optimismo que podía sugerir la
tendencia constatada puede verse interrumpido
por los factores limitantes que están operando en

la actualidad y que pueden afectar a sus pobla-
ciones. En este sentido, desde principios de los
años 90 la aparición del uso ilegal de cebos enve-
nenados puede estar afectando a la dinámica
poblacional y parámetros reproductores, tal y
como se ha evidenciado en las diferentes espe-
cies de buitres en otras regiones de España
(CARRETE et al., 2007; HERNÁNDEZ & MARGA-
LIDA 2008; MARGALIDA et al., 2008a). Recientes
estudios en el centro de España también han
identificado la presencia de antibióticos como
posible causa de mortalidad (LEMUS et al.,
2008). A esto debemos añadir los efectos que la
redución en la disponibilidad de comida puede
tener en el gremio de carroñeros y otras especies
carroñeras facultativas como el águila real Aquila
chrysaetos o el milano real Milvus milvus. La apli-
cación de la normativa sanitaria en la regulación
del depósito de cadáveres en el campo se llevó a
cabo durante 2006 y sus efectos podrán eviden-
ciarse en los próximos años. En especies opor-
tunistas como el alimoche o el quebrantahuesos,
los efectos de la reducción de alimento pueden
ser menos dramáticos. A ello cabe añadir que la
presencia de puntos de alimentación suplemen-
taria específicos para los quebrantahuesos pue-
den enmascarar, todavía más, esta realidad que
debería ser más evidente en poblaciones prepi-
renaicas y de Sierras Exteriores (más dependien-
tes de la ganadería extensiva). Sin embargo,
paradójicamente los resultados sugieren un des-
censo de los parámetros reproductivos, más evi-
dente en el caso del alimoche y el quebranta-
huesos en los últimos 20 años, mientras que en
el caso del buitre leonado los valores parecen
haberse mantenido más regulares. Si bien en el
quebrantahuesos se ha descrito que el paulatino
incremento poblacional está compactando la
población (MARGALIDA et al., 2008b) y provo-
cando la aparición de fenómenos de regulación
denso-dependiente que pueden estar afectando
a la productividad global de la especie (CARRE-
TE et al., 2006a) así como un incremento en la
aparición de tríos poliándricos que también afec-
tan a la fecundidad de los territorios (CARRETE
et al., 2006b), en el alimoche no existen estudios
detallados que evalúen su situación y tendencia
poblacional. No obstante, en otras regiones se
ha evidenciado un declive acusado como con-
secuencia de la elevada mortalidad no-natural
por el uso ilegal de cebos envenenados
(CARRETE et al., 2007), factor que también está
afectando a la población de quebrantahuesos
(MARGALIDA et al., 2008b). Esto indicaría que
ambas especies, con estrategias de forrajeo
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Figura 12. Evolución temporal de la entrada de buitres leonados en los cen-
tros de recuperación de fauna de Cataluña durante el período 2003-2007.

Figure 12. Temporal evolution of the number of griffon vultures taken to Wildlife
Recovery Centres in Catalonia during the period 2003-2007.



similares, estarían más expuestas a los riesgos
de mortalidad no-natural como consecuencia de
la ingestión de cebos envenenados que el buitre
leonado. Quizá la obtención e ingestión de
pequeñas presas y restos en el campo contami-
nadas sea más probable en alimoches y que-
brantahuesos y ello redunde en una mayor tasa
de mortalidad. En este sentido, un factor que
podría dificultar la interpretación de esta hipóte-
sis es el mayor contingente poblacional de buitre
leonado que soportaría más fácilmente los efec-
tos de esta mortalidad no-natural y cuya pobla-
ción flotante sustituiría rápidamente las bajas.

4.1. Problemática y medidas de conservación futuras
El manejo futuro de las tres especies de carro-

ñeras y el futuro asentamiento del buitre negro
como potencial especie nidificante depende de la
gestión de los recursos tróficos (Figura 13). En
Cataluña, las bajas proporcionadas por la gana-
dería extensiva generalmente se han depositado
en el campo o cerca de las explotaciones gana-
deras, sin que exista una cultura de muladares

más típica de otras zonas como Aragón o Navarra
(véase WOUTERSEN et al., 2009; CAMPIÓN,
2009). En este sentido, la presencia de muladares
y puntos de alimentación suplementaria, ubicados
tras un análisis riguroso de su idoneidad, puede
permitir mantener de forma artificial parte de la
población y operar positivamente para frenar los
efectos del uso ilegal de cebos envenenados. Sin
embargo, la gestión de las carroñeras en Cataluña
debería continuar como hasta la fecha, depen-
diendo de las bajas que la ganadería extensiva
proporcionaba y de las que actualmente también
proporciona la caza de ungulados salvajes. Estos
han sido unos factores muy importantes para la
recuperación de las poblaciones de estas espe-
cies y su distribución más heterógenea (MARGA-
LIDA et al., 2007). La disponibilidad de recursos
puede reducir la ingestión de presas contamina-
das (venenos) como principal causa de mortali-
dad y a la vez reducir el número de denuncias que
atribuyen las interacciones (ataques) de buitres
leonados al ganado extensivo (véase MARGALI-
DA & CAMPIÓN, 2009) que los ganaderos rela-
cionan con la falta de alimento.
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Figura 13. La carroña proporcionada por el ganado doméstico ha sido la principal fuente de alimento de los carroñeros en Cataluña. 
Figure 13. Carrion provided by domestic livestock has been the main food resource for scavengers in Catalonia.
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La imprevisibilidad espacial y temporal de los
recursos es la forma más adecuada de alimentar
al gremio de carroñeros, por lo que los puntos de
alimentación suplementaria deberían adquirir un
papel secundario en la gestión, siempre basados
en criterios que determinen la disponibilidad trófi-
ca, densidad poblacional y recolonización de terri-
torios vacantes como parámetros que valoren la
idoneidad y necesidad de su ubicación.
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Status, distribution and breeding parameters
of the avian scavenger population in Catalonia
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1. INTRODUCTION
Tracking and monitoring a species makes it pos-

sible to determine the population trends and the fac-
tors that can limit or curb the recovery of its popula-
tion. Thus, they are important management tools for
determining strategies that are objectively suitable for
correcting the causal factors that limit the species’
recovery and therefore contribute to its conservation
(CAUGHLEY & GUINN, 1996). 

In Spain, since the end of the 1970s, in the case
of the Eurasian griffon vulture Gyps fulvus, the start of
the 1980s for the bearded vulture Gypaetus barbatus
and the mid 1980s for the Egyptian vulture Neophron
percnopterus, coordinated censuses have been
carried out on the bird populations in order to obtain
information on their numbers and breeding parame-
ters (see PEREA et al., 1990; DEL MORAL & MARTI,
2002 for the Egyptian vulture; ARROYO et al., 1990;
DEL MORAL & MARTÍ, 2001 for the griffon vulture;
and HEREDIA & HEREDIA, 1991 and MARGALIDA &
HEREDIA, 2005 for the bearded vulture). In
Catalonia, the status and distribution of the three vul-
ture species that breed in this region appear to be
well documented from the end of the 1970s (see
MARCO & GARCÍA, 1981; MARGALIDA et al., 2007).
Information from before this period comes from
bibliographical compilations and pers.comms, which
have allowed us to obtain a general view of the popu-
lation trend. 

In Catalonia there is a typical vulture-extensive
cattle rearing cohabitation scenario, which can cons-
titute a perfectly adequate management model for
the symbiosis that, until recently, involved the mana-
gement of carcasses and their use by the guild of
specialist and facultative scavengers. In this region,
the livestock-rearing practices that provided trophic
resources (with carcasses being left out in the field for
avian scavengers) and the creation of supplementary
feeding stations in order to increase the availability of
this type of food, have led to a progressive increase
in the size of the scavengers’ populations. However,
changes in EU public health regulations and rules for
the use of remains that traditionally, and for the last
few decades, were left out in the field but are now
increasingly scarce, may condition these species’
future population trends and breeding parameters.

Catalonia is home to a large population of avian
scavengers, with three breeding species: the
Eurasian griffon vulture, the Egyptian vulture and the
bearded vulture, which inhabit the mountainous
areas in the north and south of this autonomous com-
munity. Moreover, a recent project to reintroduce the
cinereous vulture Aegypius monachus was carried

out in August 2007 and February 2008, with the rele-
ase of a total of five individuals in Alinyà (Alt Urgell)
and nine in Boumort (Pallars Jussà). After hacking
was carried out in both zones, the regular presence
of individuals in the study area during the first few
months after their release suggested the regular pre-
sence of this species, although no territorial settle-
ments have been seen to date.

This chapter summarises the information on the
population status, its temporal trends and the varia-
tion in the breeding parameters of the specialist sca-
venger population in Catalonia, in order to diagnose
the population trend and future viability of these spe-
cies in this region. After this diagnosis, the problems
and future management options aimed at improving
the populations are discussed.

2. STUDY AREA AND METHODS
The study area encompasses several regions of

the Autonomous Community of Catalonia (NE Spain),
in which at least one of three avian scavenger spe-
cies is known to breed (Figure 1). These regions are
characterised by the fact that they contain a large
quantity of livestock (mainly bovine and ovine), and
intensive breeding exploitations (porcine), which pro-
vide plenty of food and condition the different popu-
lation densities (see MARGALIDA et al., 2007). The
breeding areas are situated in mid-mountain zones,
where there are a large number of rocky ledges at
altitudes of 600-2350 m. The rainfall pattern fluctuates
between 400-1000 mm per annum. The monitoring of
the three scavenger species was carried out annually
in the case of the bearded vulture and more irregu-
larly in the cases of the griffon and Egyptian vultures,
with monitoring being based on national censuses
(1979, 1989 and 1999 for the griffon vulture, see
ARROYO et al., 1990 and DEL MORAL & MARTÍ,
2001 and 1987-1988 and 2000 for the Egyptian vul-
ture, PEREA et al., 1990; DEL MORAL & MARTÍ,
2002) and random censuses, which were carried out
every 5-6 years to study the trend in more detail. The
distribution of the three species in the administrative
regions of Catalonia is shown in Figure 1.

Monitoring took place during the breeding
period, with the observation of the nesting sectors
beginning in October in the case of the bearded vul-
ture, January-February for the griffon vulture and
March-April for the Egyptian vulture. Monitoring con-
sisted of weekly visits until the chicks fledged and/or
breeding failure was confirmed in the case of the
bearded vulture, and sporadic observations in the
case of the griffon and Egyptian vultures, which took
place during the incubation (January and April) and
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chick-rearing (March-August) periods, in order to
determine productivity and breeding success.
Observations were made from a distance, using 20-
60 x telescopes. 

We considered that a nest was occupied when
the presence of a pair or trio with signs of breeding
(nest building, incubation behaviour or feeding
during chick-rearing and/or the presence of a chick)
was obvious. In order to calculate the breeding para-
meters, the terminology proposed by CHEYLAN
(1981) was considered, taking productivity as the
result of the division between the number of fledged
chicks and the number of observed pairs, and bree-
ding success as the result of the division between the
number of fledged chicks and the number of birds
that started breeding.

3. RESULTS
3.1. Bearded vulture
3.1.1. Distribution and population status

Information on this species in Catalonia up to
the end of the 1970s was very scarce and comes
from the literature. At the end of the 19th century, it
was apparently quite a common species in the
Pyrenees in the Province of Girona (VAYREDA,
1883). At the start of the 20th century, more speci-
fically in 1908, there was one record of the species
in the Ports de Beseit when one individual was
hunted in the Tortosa district (BSCHN, 1909; Ferrer
et al., 1986). In the regions of Lleida there was one
record in 1912 in the Pre-Pyrenean External Sierras
(MALUQUER, 1952) and data referring to five spe-
cimens captured in different parts of the Pyrenees
and Pre-Pyrenees from 1921, 1927, 1933, 1942
and 1958 respectively (PALAUS, 1959). All this
information allows us to establish that, between the
end of the 19th century and the beginning of the
20th, the bearded vulture’s distribution in Catalonia
included the Pyrenees, the Pre-Pyrenees in the
provinces of Lleida, Barcelona and Girona, as well
as the mountains in the south of the Province of
Tarragona (GARCÍA et al., 1996). Information from
more recent times suggests that the species bred
in the Pyrenees in the Province of Girona until the
start of 1969 (FERRER et al., 1986). In the
Pyrenean regions of the Province of Barcelona it
was considered a breeding species until 1965
(HIRALDO et al., 1979). Subsequently, between
1965 and 1977, there were only three recordings of
the species in that area, all in the Cadí Mountain
Range (BORRÀS et al., 1977). Between 1980 and
1984 it was established that the population in
Catalonia consisted of 5-6 territories in the NW

sector of the autonomous community (MARCO &
GARCIA, 1981; CRPR, 1984). This allows us to
suppose that the greatest regression in the spe-
cies’ population in Catalonia took place between
1940 and 1970, with its distribution range being
relegated to the most inaccessible mountains in
the Pyrenees and Pre-Pyrenees in the Province of
Lleida, as well as some areas of the Pre-Pyrenees
in the Province of Barcelona and the Pyrenees in
the Province of Girona.

In the 1970s, in parallel with the reduction of
non-natural factors that had a negative impact on
the species (poisoning and hunting), and the
increase in wild ungulates, especially the
Pyrenean chamois Rupicapra pyrenaica, the spe-
cies’ population became stable. 

Between 1980 and 1984, five breeding pairs
were found and another two non-breeding territo-
ries (GARCIA et al., 1996). Most of the territories
were in the Pallars Jussà, Pallars Sobirà and the
Alta Ribagorça regions, whilst a single territory was
found in the eastern part of the Pyrenees. 

In 1984, the species was found in the Alta
Ribagorça, Pallars Jussà, Pallars Sobirà, Noguera
and the Berguedà regions. After 2000, the territo-
ries were spread over nine regions, although most
of the population (76%) was concentrated in four
regions: the Alta Ribagorça, Pallars Jussà, Pallars
Sobirà and the Alt Urgell. In 2008, the species was
found in 10 regions (the Val d’Aran, Alta
Ribagorça, Pallars Sobirà, Pallars Jussà, Noguera,
Alt Urgell, Cerdanya, Solsonès, Berguedà and the
Ripollès), with 35 territories having been recorded,
29 of which were occupied by breeding pairs
(MARGALIDA et al., 2007, Figure 2). 

Thus, between 1984 and 2008, 28 new territo-
ries were formed (Figure 3), revealing a clear ten-
dency to expand eastwards

3.1.2. Breeding parameters
Although the bearded vulture population in

Catalonia has gradually grown since the beginning
of the 1980s, the species’ breeding parameters
show a clear regressive trend. Analysing the data
from the last 21 years (1988-2008) in which moni-
toring was more regular and the sample size lar-
ger, both the productivity (rs = -0.53, P < 0.0001, n
= 20) and the breeding success (rs = -0.58, P <
0.0001, n = 21, Figure 4) reveal negative correla-
tions, which suggest a regressive trend. Thus,
whilst in the 1980s the productivity never dropped
below 0.5 chicks/studied pair, and the breeding
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success was never lower than 0.8 chicks/pair with
clutch, in the 1990s a progressive decline in these
values began, which continues today despite
annual variations, with productivity values of less
than 0.4 chicks/studied pair and 0.6 chicks/pair
with clutch for breeding success.

3.2. Egyptian vulture
3.2.1. Distribution and population status

Until the middle of the 20th century, the
Egyptian vulture was found throughout the
Pyrenees and the Pre-Pyrenees, as well as the
Ports de Tortosa Beseit area in Tarragona (VAYRE-
DA, 1883; MALUQUER, 1952; SAUNDERS, 1884;
FILELLA & FERRER, 1978). Around 1960, it disap-
peared from the Solsonès region (CODINA &
PARRAMON, 1969) and between 1976 and 1978
from the regions of the Garrotxa, the Berguedà and
the Ports zone (MUNTANER et al., 1980; BORRÀS
et al., 1976). 

The monitoring of the Egyptian vulture popula-
tion in Catalonia began with the first studies of the
status and evolution of scavenger populations
(MARCO & GARCÍA, 1981). At the beginning of
the 1980s, the Egyptian vulture population was
estimated at 25 pairs. With the publication of the
Atles d’ocells nidificants de Catalunya i Andorra
(MUNTANER et al., 1983), the number of estimated
pairs increased to 35. In 1987, the first Spanish
National Census of this species was carried out
(PEREA et al., 1990) and it was estimated that
there were 29 pairs in Catalonia. In 1993, another
census of the whole territory was carried out and
the number of pairs located was 32, with the popu-
lation being estimated at 34 pairs. According to the
national census carried out in 2000, there were 34
nesting pairs in Catalonia, plus six located on the
border with Aragón (also counted in the last cen-
suses), which gave a total of 40. In 2008, the glo-
bal census revealed a total of 67 monitored territo-
ries (Figure 5), with the total population of this spe-
cies in Catalonia having increased by 27 (67.5%).

In conclusion, it appears clear that the
Egyptian vulture’s range has expanded remar-
kably in Catalonia. In the first censuses carried out
in 1981 and 1983, the population was distributed
across Pre-Pyrenean regions of the Province of
Lleida (Alta Ribagorça, Pallars Sobirà, Pallars
Jussà, Noguera and Alt Urgell) and, in the east,
this species’ range finished at the River Segre
(Figure 6). This vulture is currently found in regions
such as the Cerdanya, Berguedà, Solsonès,
Osona, Ripollés, Garrotxa and the Terra Alta.

3.2.2. Breeding parameters
Although the Egyptian vulture population in

Catalonia, is increasing, and the recolonisation of
new territories has been observed, the breeding
parameters show a slight decrease. Thus, from 1.5
chicks/studied pair in 1981, the numbers declined
to 1.3 chicks/pair in 1993 and 0.9 chicks/pair in
2000. The results obtained in 2008 show producti-
vity values of 0.68 chicks/pair and 0.72 chicks/pair
with clutch for productivity and breeding success
respectively (n = 32, Figure 7). This slight decrease
cannot be attributed to a lower trophic availability
after the regulation of the selective disposal of car-
casses that was applied in 2006, since the excep-
tionally rainy spring, among other things, may also
have affected this decrease, and a longer temporal
series would be necessary in order to assess the
breeding parameter trend more precisely.

3.3. Griffon vulture
3.3.1. Distribution and population status 

At the end of the 19th century and the begin-
ning of the 20th, the Eurasian griffon vulture was
found throughout the Catalan Pyrenees and was
believed to breed in the four provinces of Catalonia
(Barcelona, Tarragona, Lleida and Girona),
(SAUNDERS, 1884; TEXIDOR, 1880; VAYREDA,
1883). In the Province of Barcelona its range was
in the north (the Cadí Mountain Range and
surrounding area), but it disappeared as a bree-
ding bird at the end of the 1950s (BORRÀS et al.,
1977). In the Province of Girona, it was also found
in the Pyrenees, disappearing as a breeding bird
around 1963 (SARGATAL & LLINÀS, 1978).

At the end of the 1970s, the griffon vulture had
already disappeared from Barcelona and Girona,
and was only found in a few regions of the provin-
ces of Lleida and Tarragona. More specifically, the
regions of the Alta Ribagorça and the Pallars
Jussà contain practically the entire Catalan popu-
lation of this species, whilst the remaining indivi-
duals are found in lower numbers in regions such
as the Noguera, the Terra Alta, the Baix Ebre and
the Montsià. 

Since the start of the 1980s, the range and the
size of the griffon vulture population have been
increasing, especially in the Pre-Pyrenean regions.
This increase in the population size and the geo-
graphic expansion of the species mean that the
griffon vulture is now found in other regions such
as the Alt Urgell, the Baix Ebre, the Berguedà, the
Solsonès and the Ripollés.
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According to the global data obtained in the
last census (1999), the griffon vulture currently bre-
eds in a total of 10 regions in Catalonia, with the
largest number of birds being found in the Pallars
Jussà (48%) and the Alta Ribagorça (22%). During
the summer, the movements the species carries
out, following grazing areas with the presence of
extensively reared livestock that carry out seasonal
migration, mean that the griffon vulture can be
found in any region in the Pyrenees. Thus, in
regions such as the Val d’Aran, the Cerdanya or
the Garrotxa, which have no breeding populations,
groups of griffon vultures can often be seen
throughout the summer. 

In the last 20 years, the regulation of the hun-
ting of wild ungulates, especially the Pyrenean
chamois, in the national hunting reserves, has led
to a great increase in the size of the griffon vulture
population. At the same time, the number of hun-
ting permits has increased, and the remains hun-
ters leave behind constitute an important source of
food for the vultures. Nevertheless, the reduction in
trophic resources due to the application of regula-
tions controlling the selective disposal of carcas-
ses probably explains the increasingly frequent
appearance of the species in regions such as
Osona, Bages, and Anoia, where it was not com-
monly observed in the past. 

As for the population status, the first quantitati-
ve studies of the species’ status in the whole of
Catalonia were carried out at the end of the 1970s.
Indeed, in 1979, coinciding with the first national
census of the species, 38 pairs were observed,
distributed in seven colonies. Only 10 years later,
the population had already tripled, with the estima-
ted number of pairs having increased by 78 in
comparison with the previous census. In 1999, the
population had almost quadrupled with regard to
the 1989 census. A total of 116 nests were obser-
ved in 1989 and 431 in 1999 (Figure 8).

The partial census of the population carried
out in 2008 (containing almost 40% of the indivi-
duals counted in 1999), produced figures slightly
higher than those obtained in the same zones in
the previous census in 1999. As can be seen in
Figure 9, the increase appears to have slowed
down, without showing the exponential growth that
had been observed in previous years. 

Nevertheless, given that on a spatial level the
distribution of the species has increased, until glo-
bal figures are obtained in the next census in 2009,
it will not be possible to determine the actual sta-
tus of this species reliably, although it seems rea-

sonable to predict that its growth stabilised over
the last decade. Despite these limitations, the
results appear to suggest an increase in numbers
and a maintenance of the colonies (Figure 9).

If we analyse the results on a smaller scale, the
focal monitoring of several Pyrenean and Pre-
Pyrenean sectors shows the variation in the colo-
nies (Table 1). Thus, whilst some colonies have
increased in size (Massivert and Tormeda) others
have become smaller (Cosdevia and Faiada), and
in sectors in which the species was not present
during the 1990s (Barravés, Castarné and Coll),
there has been a recolonisation and increase in its
numbers. These results suggest a spatial variation
in the numbers that might have been redistributed
over the years in accordance with the trophic avai-
lability, amongst other things. 

Therefore, the results of partial censuses (like
the one carried out in 2008) should be interpreted
with caution until the global census of the popula-
tion is carried out, because the partial estimates
could contain biases related to spatial redistribu-
tion, although it is obvious that in the last 20 years
the species has recolonised a large part of its
current range, with its population showing a clear
geographical expansion.

3.3.2. Breeding parameters
The griffon vulture’s breeding parameters were

estimated during national censuses and in random
studies of focal colonies, which were carried out
between the national censuses. The results show a
certain amount of stabilisation since, despite the
fact that the lowest values were recorded in 2008,
they were not very different to those observed a
decade earlier. Thus, in the mid 1980s, the produc-
tivity and breeding success reached values of 0.8
chicks/pair and 0.9 chicks/pair with clutch respec-
tively, whilst the latest results obtained in 2008 were
0.68 chicks/pair and 0.72 chicks/pair with clutch for
productivity and breeding success respectively
(Figure 11). Despite the slight decrease observed,
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Table 1. Temporal variation in the number of breeding pairs of Eurasian griffon
vultures in 7 focal colonies that were monitored regularly.

1989 1994 1999 2004 2008
Massivert 0 4 3 9 11
Cosdevia 5 11 9 20 7
Faiada 5 12 11 9 5
Tormeda 3 6 19 18 17
Barravés 0 0 2 8 8
Coll 0 0 0 3 7
Castarné 0 0 2 6 7
Total 13 33 43 73 64



it cannot be directly attributed to the lower trophic
availability due to the laws regulating the disposal
of carcasses, which were applied in 2006. As men-
tioned earlier, the values of 0.71 chicks/pair and
0.76 chicks/pair with clutch obtained for producti-
vity and breeding success, respectively, from 1994,
suggest fluctuations that could be explained by
specific phenomena that affect a colony’s breeding
parameters in a given year, such as the weather
conditions or human disturbance. Monitoring over
the next few years should confirm whether the
regressive trend continues or whether, on the con-
trary, the rainy spring of 2008 could explain the hig-
her number of failures observed.

3.3.3. Number of griffon vultures being taken to
Wildlife Recovery Centres 

In order to assess whether the shortage of
available food, especially since 2006, after the
application of regulations concerning the selecti-
ve disposal of carcasses, has led to an increase
in the number of griffon vultures being taken to
different Wildlife Recovery Centres, information
from the last five years was compiled. Figure 12
shows the annual variation in the number of grif-
fon vultures being taken to Catalan Wildlife
Recovery Centres, revealing how, in the last three
years, the record of entries has increased, with
2006 being the year when the highest number of
individuals were taken in. Although the reasons
why these vultures were taken to the Wildlife
Recovery Centres are not known, most of them
appear to have been young birds that were found
during the summer and autumn suffering from
starvation-related problems.

4. DISCUSSION
The population trends of the griffon vulture,

Egyptian vulture and the bearded vulture in Catalonia
have shown positive signs of recovery, with notable
increases in their populations over the last two deca-
des. On a spatial level, there has been an increase in
the range and in the recolonisation of new territories,
which has revealed the geographic expansion of the
three species studied. On a temporal level, the gra-
dual increase in their populations (only taking into
account the data available from the end of the 1980s
in which the knowledge of their populations is most
exhaustive), suggests that the management and the
conservation measures applied to date have been
correct. On the contrary, the breeding parameters
appear to have values lower than those documented
in the 1980s and 1990s. 

The moderate optimism that might be inferred by
this trend could be interrupted by the current limiting
factors, which may affect their populations. Indeed,
from the beginning of the 1990s, the illegal use of poi-
soned bait may have been affecting the population
dynamics and breeding parameters, as has been
seen in different vulture species in other parts of
Spain (CARRETE et al., 2007; HERNÁNDEZ & MAR-
GALIDA, 2008; MARGALIDA et al., 2008a). Recent
studies in central Spain have also identified the pre-
sence of antibiotics as a possible cause of mortality
(LEMUS et al., 2008). To this we should add the
effects that the reduction in the availability of food
may have on the guild of specialist scavengers and
other facultative scavengers such as the golden
eagle Aquila chrysaetos or the red kite Milvus milvus.
EU public health regulations regarding the disposal
of carcasses in the field were applied in 2006 and the
effect of these measures will be seen in the next few
years. In opportunist species such as the Egyptian
vulture or the bearded vulture, the effect of the reduc-
tion in food may be less dramatic. Moreover, the pre-
sence of specific supplementary feeding stations for
bearded vultures can further mask this reality that
should be more obvious in Pre-Pyrenean populations
and in the External Sierras (more dependent on
extensive livestock rearing). However, paradoxically,
the results suggest a decrease in breeding parame-
ters, more obvious in the case of the Egyptian vulture
and the bearded vulture in the last 20 years, while in
the case of the griffon vulture the values seemed to
have remained more stable. Although in the case of
the bearded vulture a gradual increase in the popu-
lation is compacting the population (MARGALIDA et
al., 2008b) and causing the appearance of density-
dependent regulation phenomena, which might be
affecting the species’ global productivity (CARRETE
et al., 2006a) as well as an increase in the appearan-
ce of polyandric trios, which also affect the fertility of
the territories (CARRETE et al., 2006b), in the
Egyptian vulture no detailed studies have been
carried out to assess the species’ status or popula-
tion trend. However, in other regions there has been
a sharp decline as a result of high non-natural morta-
lity due to the illegal use of poisoned bait (CARRETE
et al., 2007), a factor that is also affecting the bearded
vulture population (MARGALIDA et al., 2008b). This
would suggest that the Egyptian vulture and the bear-
ded vulture, with similar foraging strategies, appear
to be more exposed to the risks of non-natural morta-
lity as a result of the ingestion of poisoned bait than
the griffon vulture. The obtaining and ingesting of
contaminated small prey and remains in the field is
probably more common in the Egyptian vulture and
the bearded vulture and results in a higher mortality
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rate. However, one factor that could complicate the
interpretation of this hypothesis is the greater griffon
vulture population contingent, which could withstand
the effects of this non-natural mortality more easily
and whose floating population could rapidly replace
any losses. 

4.1. Problems and future conservation measures 
The future management of the three species

of scavengers and the future settlement of the
cinereous vulture as a potential breeding species
depend on the management of trophic resources.
In Catalonia, dead animals from extensive lives-
tock rearing have generally been dumped in the
field or left out near livestock exploitations, without
the existence of a ‘muladar’ [designated carcass
dump] culture, more typical of other areas such as
Aragón or Navarra (see WOUTERSEN et al., 2009;
CAMPIÓN, 2009). The presence of these desig-
nated carcass dumps and supplementary fee-
ding stations, whose locations are chosen after a
detailed study, can allow part of the population to
be maintained artificially, and have a positive
impact by curbing the effects of the illegal use of
poisoned bait. However, the management of sca-
vengers in Catalonia should continue as it has
done to date, depending on dead animals from
extensive livestock rearing and those that are
currently provided by wild ungulate hunting.
These have been some of the most important fac-
tors affecting the recovery of the populations of

these species and their more heterogeneous dis-
tribution (MARGALIDA et al., 2007). The availabi-
lity of resources can reduce the ingestion of con-
taminated prey (poisons) as the main cause of
mortality and at the same time reduce the number
of formal complaints by cattle farmers who attri-
bute the interactions (attacks) of griffon vultures
on extensively reared livestock (see MARGALIDA
& CAMPIÓN, 2009) to a lack of food.

The spatial and temporal unpredictability of
resources is the most suitable way of feeding the
guild of scavengers, so the supplementary fee-
ding stations should play a secondary role in the
management of these species, always based on
criteria that determine the trophic availability,
population density and recolonisation of vacant
territories as parameters that can evaluate how
ideal and essential their location is.
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Distribución, efectivos, reproducción y conservación
de las poblaciones de buitres en Francia

Distribution, population, breeding and conservation
of the vulture populations in France

RESUMEN
En Francia nidifican cuatro especies de buitres; el buitre leonado Gyps fulvus, el buitre negro Aegypius monachus, el alimoche Neophron perc-

nopterus y el quebrantahuesos Gypaetus barbatus. Estas especies se distribuyen por los cuatro macizos montañosos de la mitad sur del país: los
Pirineos, el Macizo Central Grands Causses, los Alpes y Córcega. En 2007 la población nidificante de buitre leonado se estimó en 798 parejas.
Tras prácticamente haber desaparecido en los años 1960-1970, los efectivos de la población nidificante pirenaica no han cesado de aumentar
hasta el año 2006, habiendo descendido posteriormente un -9,2% entre 2006 (580 parejas) y 2007 (525 parejas). En el Macizo Central y Alpes, las
poblaciones actuales recuperadas gracias a los programas de reintroducción tienen una dinámica muy positiva. El buitre negro fue reintroducido
en Grands Causses donde en la actualidad nidifican 16 parejas y está siendo reintroducido en los Alpes. La población de alimoches se encuen-
tra en ligero aumento con 87 parejas en 2007, de las cuales la mayoría (67 parejas) se encuentran en Pirineos. En el sudeste de Francia se encuen-
tra al borde de la extinción, donde el incremento de puntos de alimentación ha permitido a esta fracción de la población reforzarse de forma natu-
ral durante el período 2002 y 2007. La población de quebrantahuesos se estima en 45 parejas repartidas entre Alpes (7 parejas), Córcega (9 pare-
jas) y Pirineos (29 parejas). La población autóctona de Córcega se encuentra en una situación crítica motivada en parte por la modificación de las
prácticas pastorales durante los últimos 20 años. El quebrantahuesos ha sido reintroducido con éxito en los Alpes franceses desde 1987. La pobla-
ción norpirenaica se encuentra en fase de expansión, recolonizando los antiguos territorios orientales gracias a la red de puntos de alimentación
instaurada a partir de 1994. El presente capítulo muestra la situación y tendencia demográfica de cada una de las especies así como la propor-
ción de sectores de nidificación integrados en la red de ZEPAS (Natura 2000). Finalmente se analizan las amenazas que podrían afectar negati-
vamente a cada una de las especies.

ABSTRACT
Four species of vultures nest in France; the griffon vulture Gyps fulvus, the cinereous vulture Aegypius monachus, the Egyptian vulture Neophron

percnopterus and the bearded vulture Gypaetus barbatus. These species are distributed throughout the four mountain masses of the southern half
of the country: the Pyrenees, the Central Massif Grands Causses, the Alps and Corsica. In 2007 the nesting population of the griffon vulture is esti-
mated at 798 pairs. After having practically disappeared in the 60s-70s, the numbers of the Pyrenean nesting population did not stop growing until
2006, having later declined by -9,2% between 2006 (580 pairs) and 2007 (525 pairs). In the Central Massif and Alps, the present populations that
have recovered thanks to the reintroduction programmes have a very positive dynamic. The cinereous vulture was reintroduced in Grands Causses
where at present 16 pairs nest and it is being reintroduced in the Alps. The population of Egyptian vultures is rising slightly with 87 pairs in 2007, of
which the majority (67 pairs) is in the Pyrenees. In the south-east of France they are on the border of extinction, where the increase of feeding pla-
ces allowed this fraction of the population to be naturally reinforced during the period 2002-2007. The bearded vulture population is estimated at 45
pairs distributed throughout the Alps (7 pairs), Corsica (9 pairs) and the Pyrenees (29 pairs). The indigenous population of Corsica is in a critical
situation caused partly by the change of pastoral practices in the last 20 years. The bearded vulture was reintroduced successfully in the French
Alps from 1987. The North Pyrenean population is expanding, recolonizing the old eastern territories thanks to the network of feeding places esta-
blished from 1994. This chapter shows the situation and demographic tendency of each one of the species as well as the proportion of nesting sec-
tors integrated in the SPAs network (Natura 2000). Finally the threats that may affect each species negatively are analyzed.

LABURPENA
Frantzian lau sai espeziek egiten dituzte habiak, sai arreak Gyps fulvus, sai beltzak Aegypius monachus, sai zuriak Neophron percnopterus eta

ugatzak Gypaetus barbatus. Espezie hauek herrialdearen hegoaldeko lau mendialdeetan bizi dira: Pirinioetan, Erdialdeko Mazizoan Grands Causses,
Alpeetan eta Korsikan. 2007an 798 bikote sai arrek osatzen zuten habiak egiten zituztenen populazioa. 1960-1970 urteetan ia zeharo galdu ostean,
Pirinioetako sai habia egileen populazioak gora egin du, etenik gabe, 2006. urtera arte, baina gerora, 2006. urte eta 2007. urte bitartean %9,2 egin
du behera (580 bikote 2006an eta 525 bikote 2007an). Erdialdeko Mazizoan eta Alpe mendietan oso dinamika positiboa bizi dute, berriro ere sartze-
ko programei esker, berrosatu diren populazioek. Sai beltza ekarri dute berriro ere Grands Causses mazizora, eta une honetan 16 dira bertan habiak
egiten dituzten bikoteak. Era berean, ahaleginak egiten ari dira Alpeetara ekartzeko. Sai zurien populazioa emendatzen ari da apurka-apurka, 2007an
87 bikote ziren, eta gehienak (67 bikote) Pirinioetan bizi dira. Frantziaren hego-ekialdean betikoz galtzeko arriskuan egonik, elikatzeko guneen emen-
datzeak aukera eman dio populazioaren sektore honi 2002 eta 2007 urte bitartean era natural batez sendotzeko. Ugatzei bagagozkie, 45 bikote dira
guztira, 7 Alpeetan, 9 Korsikan eta 29 bikote Pirinioetan. Korsikako bertako populazioa egoera oso larrian dago, eta azken 20 urteetan zehar art-
zaintzaren jardunetan emandako aldaketa izan da, hein batean, egoera horren eragile. Ugatza arrakastaz sartu da Frantziako Alpeetan 1987. urteaz
geroztik. Pirinioen iparraldeko populazioa hedatze bidean da, ekialdeko aspaldiko lurraldeak berriro ere kolonizatzen, 1994tik aurrera antolatutako eli-
katzeko guneen sareari esker. Kapitulu honetan espezie bakoitzaren egoera eta joera demografikoa azaltzen da, baita ZAPAS sarera (Natura 2000)
bildutako habia egiteko sektoreen proportzioa ere. Azkenik, espezieak kaltetu litzaketen mehatxuak aztertzen dira.
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1. INTRODUCCIÓN
Francia actualmente alberga cuatro especies de

buitres: el buitre leonado Gyps fulvus, el buitre
negro Aegypius monachus que está siendo reintro-
ducido, el alimoche Neophron percnopterus y el
quebrantahuesos Gypaetus barbatus. 

El buitre negro desapareció de Francia a princi-
pios del siglo XX. Entre los años 1960 y 1975, el bui-
tre leonado, el alimoche y el quebrantahuesos se
encontraban al borde de la extinción, víctimas de
persecuciones directas, coleccionistas, el uso de
venenos contra predadores, la desaparición del
pastoralismo tradicional y la transformación del
medio montañoso. A partir de 1972 la destrucción
de estas especies se prohibió y se iniciaron accio-
nes de protección o reintroducción. La situación del
buitre leonado y el buitre negro ha mejorado nota-
blemente gracias a la cooperación de España. No
obstante, la situación del alimoche todavía se
encuentra en un estado precario y la del quebran-
tahuesos, como la más amenazada de las cuatro
especies necrófagas.

Este capítulo tiene por objeto presentar una
visión sintética y actualizada del estatus, distribu-
ción, parámetros reproductivos y problemas de
conservación de cada una de las cuatro especies
de buitres presentes en Francia.

2. MÉTODOS
Las cuatro especies estudiadas generalmen-

te han sido monitorizadas por la red de organis-
mos coordinados por la Ligue pour la Protection
des Oiseaux (LPO) dentro del marco de los pla-
nes ministeriales de recuperación de estas espe-
cies (actualmente la única especie no sujeta a
estos planes es el buitre leonado). Se han sinte-
tizado el conjunto de datos históricos así como
los disponibles para los años 2007 y 2008.  

La situación del buitre leonado en los Pirineos
se ha establecido a partir de los resultados de los
trabajos realizados por el Fonds d’Intervention
pour les Rapaces (actualmente LPO Mission
Rapaces), datos bibliográficos y los resultados
del inventario realizado en 2006-2007 por el
colectivo de grupos pirenaicos coordinados por
la LPO. La situación del buitre leonado y el buitre
negro en Grands Causses se ha presentado tras
los estudios realizados por la LPO-Grands
Causses. Para el sur de los Alpes, los datos han
sido aportados por la asociación Vautours en
Baronnies y por el Parc Naturel Régional du
Vercors. 

El estatus del alimoche ha sido estudiado tras
las operaciones de seguimiento realizadas en
1999, los estudios llevados a cabo por el Parc
Naturel Régional du Lubéron, y por los resultados
del seguimiento realizado en la actualidad por la
LPO y sus colaboradores en los Pirineos y el sur
de Francia. 

Los datos referentes a la situación del que-
brantahuesos en los Alpes proceden de la aso-
ciación ASTERS y los parques nacionales de  la
Vanoise, Mercantour y Ecrins; en cuanto a los de
los Pirineos franceses, proceden de la LPO y la
red « Casseur d’os » que coordina dicho segui-
miento. Los datos sobre el quebrantahuesos en
Córcega han sido facilitados por el Parc naturel
régional de Corse y por la Fondation for the
Conservation of the bearded vulture.

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN
3.1. Buitre leonado
3.1.1. Estatus y distribución

El buitre leonado actualmente nidifica en los
Pirineos occidentales, en el sur del Massif Central
(Grands Causses) y en el sur de los Alpes (Figura
1). En el Massif Central y los Alpes se extinguió
pero posteriormente fue reintroducido entre 1980-
2000. La población de los Pirineos franceses es
autóctona y se puede considerar que constituye la
franja norte de la población ibérica. 
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Figura 1. Departamentos que albergan parejas nidificantes de buitre leo-
nado en Francia en 2008.

Figure 1. Departments with presence nesting pairs of the Eurasian griffon
in France in 2008.



Actualmente gracias a los programas de rein-
troducción, los buitres leonados se desplazan entre
los Alpes, Grands Causses y Pirineos. En este sen-
tido, el alimoche ha vuelto a nidificar en las zonas
donde el buitre leonado (y posteriormente el buitre
negro) han sido reintroducidos. 

Pirineos

Hacia 1960, subsistían entre 20-30 parejas en
la vertiente francesa de los Pirineos (TERRASSE &
TERRASSE, 1968). En los años 70, se tomaron
medidas de protección (protección jurídica y ope-
raciones de alimentación) con objeto de evitar su
extinción. Entre 1994 y 1996, los efectivos de bui-
tre leonado pirenaicos se estimaron en 400 pare-
jas (LECONTE & TERRASSE, 1994; LECONTE &
SOM, 1996; RAZIN, 1997), y entre 2000-2002 en
alrededor de 500 parejas (RAZIN, 2000; SARRA-
ZIN & LECUYER, 2004). En 2006 y 2007, se llevó
a cabo un censo exhaustivo en la vertiente france-
sa pirenaica: en 2006 la población reproductora
se estimó en 580 parejas y 525 en 2007. La pobla-
ción se distribuye en siete grandes colonias de las
cuales seis se encuentran situadas en los depar-
tamentos de Pyrénées atlantiques (una está a
caballo con la frontera navarra) y otra en Hautes
Pyrénées (Figura 2).

Por primera vez desde los años 70, la pobla-
ción reproductora norpirenaica está descendien-
do (-9,2% entre 2006 y 2007), habiéndose detec-
tado un descenso más marcado en las colonias
limítrofes con Aragón (España) que en las colonias
limítrofes con Navarra (RAZIN et al., 2008).

Aunque el buitre leonado sea observado con
mayor regularidad en invierno en los Pirineos centra-

les y orientales, todavía no se reproduce y su expan-
sión espacial todavía puede considerarse escasa.

Massif Central (Grands Causses)

La especie se extinguió de esta región en 1945
(BERTHET, 1946) y un programa de reintroducción
iniciado por el FIR en colaboración con el Parc
national des Cévennes, se llevó a cabo entre 1981
y 1986 (TERRASSE et al., 1994). Entre 1981 y 1986
se liberaron 61 buitres en las Gorges de la Jonte y
50 más las Gorges de la Vis entre 1993 y 1997
(SARRAZIN & LECUYER, 2004; ELIOTOUT, 2007).
El primer intento reproductor en estado salvaje tuvo
lugar en 1982. En 1999 se censaron de 75 a 80
parejas y en 2002 esta cifra aumentó hasta las 100
parejas. En 2008 el censo ha arrojado un total de
214 parejas (Figura 3). Esta población nidifica en
cuatro grandes colonias situadas en las gorges de
la Jonte, del Tarn, de la Dourbie y en el valle de Tarn. 

Alpes

Extinguido a principios del siglo XX, tres pro-
gramas de reintroducción se iniciaron en los Alpes
del sur entre 1986 y 2004, gracias a la cooperación
de los centros de recuperación, administraciones y
organismos españoles. 

- Baronnies: 61 buitres leonados procedentes
de España y los pirineos franceses se liberaron
entre 1996 y 2001. En el año 2001 ya se contabili-
zaron 13 parejas formadas, incrementando esta
cifra a 25 en 2002 y 75 en 2008 (Association
Vautours en Baronnies). 

- Gorges du Verdon: 91 buitres leonados fue-
ron liberados entre 1999 y 2005. En 2002 tuvo
lugar la primera reproducción (cinco parejas saca-
ron adelante tres pollos); en 2008 se censaron 34
parejas (LPO PACA).
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Figura 2. Evolución de los efectivos reproductores de buitre leonado en
los Pirineos franceses entre 1979 y 2007 (los efectivos punteados han sido
estimados a partir de censos muestrales anuales).

Figure 2. Evolution of the reproductive numbers of griffon vultures on the
French Pyrenees between 1979 and 2007 (the numbers taken have been
estimated using sample census).

Figura 3. Evolución de la población nidificante de buitre leonado en
Grands Causses (Massif Central) entre 1988 y 2007.

Figure 3. Evolution of the nesting popultation of griffon vulture in Grands
Causses (Massif Central) between 1988 and 2007.
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- Vercors: 36 buitres leonados fueron liberados
entre 1999 y 2002. Durante los primeros años los
buitres se unieron a la colonia de Baronnies que se
encuentra cercana al punto de suelta. En 2007 se
contabilizaron dos parejas que criaron con éxito
(PNR du Vercors).

3.1.2. Conservación
El buitre leonado está clasificado en Francia

como especie rara. Su conservación depende,
ante todo, de la continuidad de sus recursos ali-
menticios y la ausencia de veneno, aunque otros
factores podrían afectar puntualmente a su super-
vivencia o su productividad.

La mayoría de los efectivos poblacionales
franceses crían en ZEPAS: el 82% en Pirineos y el
100% en el Massif Central y los Alpes (Tabla 1).

3.1.3. Recursos alimenticios
Pirineos

La conservación del buitre leonado en los
Pirineos occidentales depende del mantenimiento
del pastoralismo extensivo y del grado de aplica-
ción de las nuevas normativas sanitarias. La activi-
dad pastoral es muy importante en la zona oeste
del macizo y permite conservar una población sin
aportes artificiales de comida (todos los comederos
se cerraron a partir de 1997, justificado por un
mayor dinamismo de la especie). En los Pirineos
atlánticos la cabaña ganadera ovina supera las
700.000 cabezas, de las cuales, la mayor parte se
crían de forma tradicional; el ganado bovino ascien-
de a 500.000 cabezas de las cuales una importan-
te proporción crían en extensivo. La cabaña de
equino críada en extensivo es importante. La mayor
densidad de ganado ovino criado tradicionalmente

se encuentra en el País Vasco donde los ganaderos
dejan los cadáveres en la montaña entre mayo y
octubre. Durante el periodo invernal los cadáveres
se despositan en lugares accesibles para los bui-
tres; por tanto, se puede considerar que los recur-
sos alimenticios en esta región son todavía abun-
dantes, si bien la recogida y eliminación de bovino
es cada vez más sistemática. Sin embargo, el man-
tenimiento de los recursos no está asegurado ya
que el abandono de las carcasas en el campo es
cada vez menos tolerado por los servicios veterina-
rios y no está autorizado. En este momento, dife-
rentes iniciativas están estudiando intentar oficiali-
zar la disponibilidad de cadáveres en el campo. En
Béarn (situado al norte de Aragón) los recursos ali-
menticios son más limitados que en el País Vasco,
si bien el dinamismo de la población de buitres leo-
nados de Béarn es más importante. Esto se expli-
caría por la proximidad de Béarn a Aragón que
hasta el año 2000 ofrecía recursos alimenticios ili-
mitados gracias a los importantes comederos man-
tenidos, principalmente con cerdos criados en
intensivo. El cierre repentino coincide con el des-
censo sustancial de los efectivos nidificantes y del
éxito reproductor de todas las colonias de Béarn
que constituyen la mitad de la población nidificante
de los Pirineos franceses. 

Massif Central (Grands Causses) y Alpes 

La población de buitre leonado de Grands
Causses y Alpes, procedentes de proyectos de
reintroducción, dependen de los «puntos de
abandono de cadaveres» (sitios privados) instala-
dos en estrecha colaboración entre naturalistas y
ganaderos voluntarios. Tras 16 años de gestiones
(JONCOUR, 1999), un decreto ministerial ha per-
mitido « utilizar » a las rapaces necrófagas como
un medio de eliminación natural en Francia (bajo
ciertas condiciones) hasta 2003, fecha del cambio
de reglamentación europea tras la aparición de la
enfermedad espongiforme bovina. Tras dos años
de gestiones, en 2005, la directiva de 2003 es
derogada y permite de nuevo continuar con la ali-
mentación de las rapaces necrófagas en Europa
bajo algunas condiciones. En resumen, las super-
ficies cerradas y a veces cimentadas, están a dis-
posición de los ganaderos que depositan directa-
mente los cadáveres de ovino. Este método per-
mite renovar la relación directa que existía antaño
entre los buitres y el mundo ganadero. 

Estos puntos de abandono de cadáveres fun-
cionan exclusivamente a partir de la crianza en
extensivo o semi-extensivo local de ovino y ofrecen
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Tabla 1. Estatus, éxito reproductor, estatus de protección y distribución de la
población nidificante de buitre leonado en Francia en 2007.

Macizo Colonias Parejas Jóvenes Éxito Estatus dereproductoras reproductor protección
Pirineos Pays Basque ouest 141 63 0,45 ZPS (77%)

Massif des Arbailles 41 26 0,63 ZPS (90%)
Sainte Engrâce 54 43 0,8 ZPS (85%)
Vallées d’Aspe 116 69 0,59 ZPS (68%)
y Barétous
Vallée d’Ossau 120 48 0,4 ZPS (100%); Réserve

Naturelle (83%)
Vallée de l’Ouzom 32 19 0,59 ZPS (100%)
Massif du Pibeste 21 10 0,48 RNR (100%)Massif Central Grands Causses 183 135 0,73 ZPS (100%)Alpes Les Baronnies 63 42 0,67 ZPS (100%)
Gorges du Verdon 25 14 0,56 ZPS (100%)
Massif du Vercors 2 2 1 ZPS (100%)Total 798 471 0,59



la ventaja de poner a disposición de los buitres los
recursos alimenticios de forma aleatoria, lo cual no
altera su comportamiento natural de prospección
en la búsqueda del alimento. Actualmente, en los
Grands Causses existen unos 40 puntos de aban-
dono de cadáveres. Estos sitios representan una
alternativa a los grandes comederos, aunque éstos
todavía tienen un papel fundamental (teniendo en
cuenta que todos los cadáveres depositados pro-
ceden únicamente de la zona prospectada diaria-
mente por los buitres), a la vez que el número de
puntos de abandono de cadáveres es todavía
insuficiente y los ganaderos que participan están
situados en zonas donde no es fácil crear estos
puntos (zona peri-urbana, por ejemplo). El objetivo
final es cesar la recogida de cadáveres para los
buitres, pero esto no podrá ser efectivo hasta que
los recursos alimenticios a través de los puntos de
abandono de cadaveres sean suficientes. Existen
13 puntos de abandono de cadáveres en los Pre-
Alpes. Hay que tener en cuenta tambien la presen-
cia de rebecos Rupicapra rupicapra hacia 400 m
de altitud en el sur de los Alpes de los cuales los
cadáveres son explotados por los buitres leonados
todo el año. En los Alpes abunda la fauna salvaje y
doméstica en verano, lo que favorece la supervi-
vencia de los jóvenes. 

3.1.4. Causas de mortalidad
Pirineos

Los dos causas de mortalidad no natural cono-
cidas antes del año 2000 eran los disparos (causa
de la que los buitres son víctimas principalmente
durante el paso de aves migradoras en octubre) y
la electrocución, que ha provocado la muerte de
varios individuos. 

Desde el año 2003, una investigación sistemá-
tica de las causas de mortalidad ha sido llevada a
cabo y se han detectado varios casos de intoxica-
ción por plomo (plomo de caza) y lindano (prohibi-
do en Francia desde 1998 aunque utilizado por
algún ganadero pirenaico que lo obtenía probable-
mente al otro lado de la frontera). En 2007, dos
casos de envenenamiento fueron constatados por
primera vez en el País Vasco y varios buitres fueron
abatidos por tiros, sin duda como consecuencia
de la mala prensa que hicieron de la especie los
medios de comunicación. En efecto, en 2007 el
número de denuncias de los ganaderos contra las
interacciones de los buitres leonados sobre anima-
les débiles o enfermos se multiplicó en las zonas
de cría donde los buitres no acostumbraban a
estar presentes con anterioridad.

Massif Central (Grands Causses) y Alpes 

Hasta el año 2000, en Cévennes y Alpes la prin-
cipal causa de mortalidad fue la electrocución. Entre
1981 y 2008 al menos 81 buitres leonados fueron
víctimas de una línea eléctrica de media tensión en
Cévennes. Las pilonas fueron equipadas con per-
chas para impedir que los buitres se posaran. 

En Grands Causses desde 1998 se inició un
seguimiento sanitario para evaluar el riesgo de
intoxicación. Un huevo analizado mostró una tasa
importante de Lindano y una autopsia permitió
poner de manifiesto una intoxicación por organo-
fosforados. Los riesgos de intoxicación o envene-
namiento son evidentes, pero en la actualidad
parecen poco preocupantes ya que todas las
colonias de este macizo muestran una dinámica
muy positiva. Hasta el año 2008 se recogieron 52
buitres de los que 29 fueron analizados. En abril
de 2008, otros seis buitres se encontraron muertos
en espacio de una semana, así como otros tres
recuperados enfermos que lograron sobrevivir.
Estos casos hacen pensar en intoxicaciones que
podrían estar originadas por una voluntad delibe-
rada de envenenar buitres, pero también de un
accidente aislado. Los resultados de los análisis
no tienen de momento ninguna pista seria sobre la
posible causa de la muerte. 

3.1.5. Causas de los fracasos reproductores
Pirineos

Las principales molestias que afectan a las
colonias de los Pirineos franceses durante la
reproducción están provocados por las quemas
que realizan los pastores en los pastos de mon-
taña, las cuales generalmente tienen lugar en
febrero coincidiendo con el periodo de incuba-
ción. Por otro lado, los vuelos de helicópteros
también provocan abandonos de los nidos por
parte de los adultos o saltos prematuros de los
pollos. Las actividades ruidosas (trabajos meca-
nizados) pueden afectar puntualmente la repro-
ducción, así como el acercamiento a los nidos
por parte de personas que realizan actividades
al aire libre (escalada, fotografía de naturaleza),
si bien el buitre leonado se muestra mucho más
tolerante a las molestias sonoras o visuales que
otras especies de buitres.

Massif central y Alpes

La fotografía de naturaleza probablemente
sea la responsable de varios fracasos reproducto-
res en Grands Causses. La práctica de la escala-
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da en las proximidades de los sectores de cría
(Grands Causses y Verdon) y el trekking, pueden
provocar molestias, si bien se están manteniendo
contactos regularmente con las federaciones
deportivas.

3.2. Buitre negro
3.2.1. Estatus y distribución

Extinguido desde principios del siglo XX de
Francia (Massif Central), un programa de reintro-
ducción de la especie se llevó a cabo a iniciativa de
la Black Vulture Conservation Foundation y el F.I.R.
(actualmente LPO Mission Rapaces), con la colabo-
ración del Parc National des Cévennes (Figura 4).

Entre 1992 y 2003, 53 buitres negros fueron
liberados en Grands Causses y entre 2004 y
2008, otros 36 ejemplares fueron liberados en
Alpes. Estas aves proceden de España o de par-
ques zoológicos. Gracias a la presencia de una
población de buitre leonado, esta especie se
adaptó perfectamente al ecosistema de Grands
Causses (ELIOTOUT et al., 2007). El primer inten-
to reproductor se constató en 1996 tras cuatro
años de las primeras sueltas. En 1999 se locali-
zaron seis parejas, incrementándose a 10 en
2002 (ELIOTOUT & TERRASSE, 2004) y 20 en
2008 (de las cuales se reprodujeron 16 y sacaron
adelante 13 pollos, Figura 5).

3.2.2. Proyecto de reintroducción en Alpes
Estos proyectos se llevan a cabo con la cola-

boración del Black Vulture Conservation Foundation
(BVCF) y los parques zoológicos europeos.

- Baronnies: el proyecto lo ejecuta la asocia-
ción Vautours en Baronnies. Desde 2004 se ha
liberado 25 buitres negros. 

- Gorges du Verdon: la reintroducción se inició
en 2005. Entre ese año y 2008 se han liberado 11
buitres negros. Este proyecto lo lleva a cabo la LPO
PACA dentro del marco del Plan de Recuperación
del buitre negro dirigido por el Ministère de
l’Ecologie et du Développement Durable.

3.2.3. Conservación
En Francia, el buitre negro está clasificado

como especie vulnerable. Tal y como ocurre con los
buitres leonados en Grands Causses, los buitres
negros explotan los puntos de abandono de cadá-
veres mantenidos por los ganaderos en los que
depositan los cadáveres de ovino. No obstante, los
buitres negros también prospectan las zonas
semiáridas donde abundan las liebres y sobre todo
los conejos cuyos cadáveres son explotados por
los buitres. En la actualidad, en Grands Causses los
recursos alimenticios de los buitres negros pueden
ser considerados como abundantes.

Sin duda alguna el buitre negro ha sufrido la defo-
restación masiva y los cambios agrícolas (desapari-
ción de las zonas semi-áridas) realizados en todo el
sur de Francia donde antiguamente nidificaba. Su
futuro depende en gran medida de la gestión de los
hábitats forestales en los que nidifica.

Puesto que explota los cadáveres de animales
domésticos, tanto el buitre negro como el buitre
leonado están expuestos a riesgos de intoxicación
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Figura 5. Evolución de los parejas nidificantes de buitre negro en Grands
Causses.

Figure 5. Evolution of nesting pairs of the cinereous vulture in Grands Causses.

Figura 4. Departementos que albergan las parejas nidificantes de buitre
negro en Francia en 2008.

Figure 4. Departments with presence of nesting pairs of the cinereous vul-
ture in France in 2008.



con productos fitosanitarios. Actualmente no existe
ningún caso de intoxicación accidental en Grands
Causses ni se ha detectado ningún caso de enve-
nenamiento intencionado. 

Al menos cuatros buitres negros murieron por
electrocución en líneas de media tensión, siendo
ésta la primera causa de mortalidad de los buitres
en Grands Causses. 

En esta región, las molestias en la nidificación
del buitre negro han estado motivadas por fotógra-
fos de naturaleza, por una batida de jabalíes y por
excursionistas pasando cerca de los nidos. Se
están llevando a cabo negociaciones para dismi-
nuir los riesgos de molestias y preservar las zonas
de nidificación. En este sentido, recientemente se
ha creado una reserva biológica integral que alber-
ga cinco parejas de buitre negro.

3.3. Alimoche
3.2.1. Estatus y distribución

El alimoche se distribuye en dos zonas:
Pirineos y la región mediterránea que engloba
desde el departamento de Hérault hasta los
Alpes-Maritimes (Figura 6).

Pirineos

En 1985 los efectivos reproductores se esti-
maron en unas 40 parejas (BRAILLON, 1987). En
2002 esta cifra aumentó a 54-60 parejas

(GALLARDO & KOBIERZYCKI, 2004) y a 67 en
2007, de las cuales 57 eran parejas reproductoras
que produjeron 40 pollos (KOBIERZYCKI, datos
no publicados). Este aumento puede explicarse,
por un lado, por un mayor esfuerzo de prospec-
ción (un plan de recuperación de la especie se
había puesto en marcha) y por una expansión
espacial de la especie hacia el E del macizo. Así,
tres parejas fueron descubiertas en Pyrénées
occidentales y en 2000, dos nuevas parejas colo-
nizaron dos territorios situados al E del área de
distribución habitual (Ariège). Los resultados de la
reproducción en 2007 confirman que, en Pirineos,
el número de territorios (n = 67) se localiza princi-
palmente en la parte occidental de la cadena
(Pyrénées-Atlantiques y Hautes-Pyrénées). Por
otro lado, la instalación de una pareja territorial en
Pyrénées-Orientales así como otra en el departa-
mento de Aude (totalizando cuatro parejas en este
departamento) consolidan la presencia de la
especie en este macizo y su expansión hacia el E.
Así, con las parejas de Hérault (1) y Gard (2), el ali-
moche gana terreno hacia el E y recoloniza una
pequña parte de su área de distribución histórica
en la región mediterranea. Comentar también la
existencia de dos dormideros comunales en el
País Vasco francés, distanciados 7 km uno del otro
que albergan unos 50 individuos, con máximos
registrados 68 individuos en el mes de agosto
2007.

Región mediterránea

Esta población que contaba con unas 60 pare-
jas en los años 50 (GALLARDO & PENTERIANI,
1999) disminuyó a la mitad en los años 80 y en 2002
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Figura 6. Departementos que albergan parejas de alimoche común en
Francia en 2008.

Figure 6. Departments with presence pairs of Egyptian vulture in France in 2008.

Tabla 2. Composición de la población reproductora de alimoche en Francia en
2007 y estatus de protección de los sectores de nidificación.

Región Departamentos Parejas Pollos Estatus dereproductoras protección
Pyrénées Pyrénées atlantiques 33 21 ZPS (52%);

Hautes Pyrénées 11 10 Réserve naturelle (3%)
Haute Garonne 3 3
Ariège 7 4 ZPS (29%)
Pyrénées orientales 0 0
Aude 3 2 ZPS (100%)

Región mediterránea Herault 1 1
Lozère 2 1 ZPS (100%)
Aveyron
Gard 2 2 ZPS (50%)
Ardèche 1 1 ZPS (100%)
Vaucluse 6 4 ZPS (100%)
Alpes de Haute Provence 1 0 ZPS (100%)
Drome 2 1

Total 72 50
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ya sólo se contabilizaron 15 parejas de las cuales 11
se encontraban al E del Rhône (BILLET & GALLAR-
DO, 1999) y cuatro al W (MORVAN, 1999; ELIO-
TOUT, 1999). En 2007, se han censado 20 parejas
reproductoras que criaron 10 pollos. Exceptuando el
macizo de Luberon, las parejas de alimoche de la
región mediterránea están todavía muy aisladas, si
bien un nuevo núcleo parace formarse en Cévennes
(zona de reintroducción del buitre leonado y buitre
negro) donde la presencia de otras especies de bui-
tres favorecen su presencia. 

Se ha constatado la presencia de alimoches
en lugares históricos hasta entonces abandona-
dos y en zonas que parecían marginales. Los
parámetros reproductores también varían en fun-
ción de las zonas en el SE de Francia y una pro-
ductividad probablemente limitada por la inexpe-
riencia de las parejas (Figura 7).

Los efectivos de alimoche en Francia eran de
76 parejas en 2003. En 2007, tras varios años de
esfuerzos de conservación, la población se eleva-
ba a 87 parejas, siendo el incremento entre 2003
y 2007 de un 14%. El análisis de la situación deja
entrever un reclutamiento de nuevas parejas así
como un aumento progresivo y conjunto de la
población del SE de Francia y de Pirineos, si bien
el crecimiento es menos marcado en el SE de
Francia (11% entre 2003 y 2007). 

3.3.2. Conservación
La zona de invernada del alimoche se extiende

desde el Sahel al sur del Sahara, de Senegal a
Etiopía (ELOSEGI, 1989). Dos jóvenes alimoches
de la región mediterránea equipados con balizas
Argos se han unido a otros alimoches de diferen-
tes clases de edad al SE de Mauritania (MEYBURG
et al., 2004). Las condiciones de supervivencia de
los alimoches durante su migración y durante su

invernada son poco conocidas, si bien se trata de
un parámetro importante para comprender la diná-
mica y conservación de la especie. 

En los Pirineos, los recursos alimenticios pro-
cedentes del pastoralismo tradicional son abun-
dantes, sobre todo en la parte occidental de la
cadena, y así continuarán mientras que la desapa-
rición natural de las cabezas de ganado domésti-
co sea tolerada por los servicios veterinarios.

Por el contrario, la regresión del pastoralismo
transhumante en la región mediterránea, es en
gran parte responsable de la reducción drástica
de la zona de distribución de la especie, si bien
los alimoches pueden alimentarse de presas de
sustitución. La puesta en marcha de cerca de 120
puntos de abandono de cadáveres y puntos de
alimentación específicos en el SE mediterráneo ha
permitido asegurar el mantenimiento de las pare-
jas reproductoras fuera del periodo estival y per-
mitir el reclutamiento de nuevas parejas. El mante-
nimiento de los recursos tróficos en esta región es
una de las medidas preconizadas por el plan de
recuperación nacional de la especie con objeto de
recuperar sus efectivos. En el marco del plan del
programa LIFE naturaleza ha permitido incremen-
tar la red de puntos de alimentación y abandono
de cadáveres en favor del alimoche con la cons-
trucción de 42 nuevos emplazamientos, integra-
dos en otros 77 puntos fuera de las zonas de inter-
vención del LIFE. 

Exiten pocos datos de mortalidad. Los dispa-
ros han provocado varias víctimas en los Pirineos,
habiendo documentado el último caso en el año
2000. En cualquier caso, debido a la dieta del ali-
moche, con predilección por cadáveres de
pequeño tamaño, lo hace particularmente sensi-
ble al riesgo de envenenamiento. Desde 2005, se
han realizado análisis toxicológicos de forma sis-
temática y al menos se han comprobado dos
casos de envenenamiento, un en los contrafuertes
de los Pirineos y otro en Cevennes (adulto repro-
ductor anillado cerca de Bilbao, España). 

En la media montaña, las actividades poten-
cialmente perturbadoras se han multiplicado con
la extensión de la red de carreteras y pistas próxi-
mas a los sectores de nidificación. Los vuelos de
helicópteros, la explotación forestal, la aproxima-
ción a pie a los nidos y los trabajos mecanizados
(apertura de pistas) pueden provocar deserciones
de los nidos y vuelos prematuros de los pollos, tal
y como se ha comprobado en el buitre leonado
(LECONTE & SOM, 1996). En cualquier caso, el
hábitat pirenaico parece muy favorable para la
especie y las parejas vuelven a criar en los mis-
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Figura 7. Evolución de la reproducción del alimoche en Francia 
Figure 7. Evolution of the reproduction of the Egyptian vulture in France.



mos emplazamientos cada año. Remarcar que en
Pyrénées atlantiques, la expansión del buitre leo-
nado ha provocado el desplazamiento de varias
parejas y el abandono de dos territorios. Es en la
región mediterránea en la que los sectores de nidi-
ficación son más vulnerables, siendo el número de
parejas muy reducido, la región muy poblada y
sus roquedos muy frecuentados por numerosos
amantes de los deportes de naturaleza que pue-
den provocar el abandono del nido.

3.4. Quebrantahuesos
3.2.1. Estatus y distribución

El quebrantahuesos actualmente está presente
en tres macizos aislados: Alpes, Córcega y
Pirineos (RAZIN et al., 2004). En Alpes su presen-
cia se remonta a finales de los años 80 coincidien-
do con el proyecto de reintroducción (Figura 8). 

Alpes

El quebrantahuesos desapareció de los Alpes
entre finales del siglo XIX y principios del siglo XX.
En 1986 se inició un programa de reintroducción
con la suelta de jóvenes en todo el arco alpino a
iniciativa de la Foundation for the Conservation of
the bearded vulture (FCBV). Entre 1986 y 2007, se
liberaron 150 jóvenes en cuatro paises (Austria,
Italia, Suiza y Francia). 

En Francia, desde 1987 ha habido reintroduc-
ciones en dos zonas: en el norte, en el departa-
mento de Haute Savoie y en el sur, en el departa-
mento de Alpes maritimes. 

La primera tentativa de reproducción en los
Alpes tuvo lugar en 1996 (COTON & HEURET, 1996)
y el primer intento reproductor con éxito tuvo lugar
en 1997 (HEURET & ROUILLON, 1998) indicando
una buena calidad del hábitat para la especie. En
2008, en los Alpes franceses nidificaban siete pare-
jas, en macizos caracterizados por importantes
poblaciones de íbices Capra ibex: tres en Haute
Savoie, tres en Savoie y una en los Alpes de Haute
Provence. La productividad de estas parejas es
buena (> 0,5 pollos/pareja/año de media).

Córcega

Hasta 1998 se habían contabilizado ocho
parejas (FASCE, 1998) de las cuales siete se ubi-
caban en la mitad norte de la isla. Sin embargo, en
2000 el reforzamiento del seguimiento de la pobla-
ción permitió descubrir dos nuevos territorios. En
2009 se han censado nueve parejas de las cuales
una está formada por un adulto y un subadulto y
otro territorio está ocupado por un adulto y un
joven. Por término medio, sólo la mitad de las
parejas intentan reproducirse cada año y la pro-
ductividad de esta población es muy baja (entre 0
y 0,2 jóvenes/pareja/año). 

Pirineos

Los efectivos nor-pirenaicos pasaron de 17
parejas en 1994 a 29 en 2008, de las cuales 19
parejas se encuentran en la mitad occidental del
macizo (dos parejas nuevas desde 1994) y 10
parejas en la mitad oriental, todas ellas instaladas
después de 1995, periodo en el que la recoloniza-
ción de la especie se incitó con la puesta en mar-
cha de una red de puntos de alimentación suple-
mentaria (específicos) cada 20-30 km en esta parte
del macizo. Antes de 1995 no nidificaba ninguna
pareja al este del río Garonne a pesar de la presen-
cia de hábitat favorable (reservas de alta montaña)
(RAZIN & BRETAGNOLLE, 2002). La recoloniza-
ción de tres departamentos orientales (Haute
Garonne, Ariège y Pyrénées orientales) ha podido
ser posible gracias al dinamismo positivo de la
población de ambos lados de los Pirineos y a la
presencia de un stock de individuos en busca de
nuevos territorios. En 2008 todavía existía una gran
disparidad entre la densidad de parejas ubicadas
en el W del macizo y la densidad presente en el E,
donde la capacidad de acogida de nuevas parejas
se encuentra lejos de estar saturada. 

La productividad de las parejas nor-pirenaicas
siempre ha sido más baja que la de la vertiente
española (excepto en 2007), ya que en la vertien-
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Figura 8. Departementos que albergan parejas reproductoras de quebranta-
huesos en Francia en 2008.  
Figure 8. Departments with presence of breeding pairs of bearded vultures in
France in 2008.



te sur las mejores condiciones meteorológicas
(menos húmedas) favorecen una mayor producti-
vidad (0,3 pollos/pareja/año en la vertiente france-
sa vs 0,4 en la vertiente española, Figura 9). 

3.4.2. Conservación
El quebrantahuesos en Francia está cataloga-

do como especie en peligro de extinción. En 2008
el 64% de los territorios reproductores se encon-
traban dentro de ZEPAS: en los Alpes el 71%, en
Córcega el 100% y el 52% en Pirineos (Tabla 3).

Alpes

En los Alpes franceses, el rebeco, los íbices,
las marmotas Marmota marmota y la cabaña
doméstica constituyen recursos alimenticios muy
abundantes para el quebrantahuesos, casi ilimi-
tados teniendo en cuenta el escaso número de
aves presentes. 

Las principales causas de mortalidad no-natu-
ral conocidas son los disparos (dos casos en 1993
y 2000) y las colisiones con líneas eléctricas y
cables de remontes mecánicos (cuatro casos en
Savoie). No se conoce la proporción exacta de
aves reintroducidas que no han sobrevivido ni las
causas exactas de su desaparición, pero los jóve-
nes reintroducidos muestran una tasa de supervi-
vencia elevada (ZINK, 2004; SCHAUB et al.,
2009). La recuperación del lobo Canis lupus en los
Alpes aumenta el riesgo de envenenamiento, sin
embargo ningún indicio de esta amenaza hace
suponer que en este momento sea preocupante. 

Las principales causas de molestias identifica-
das en los sectores de reproducción actuales son

los vuelos de helicópteros, la fotografía de natura-
leza y los deportes de naturaleza (escalada). 

Córcega

El aislamiento y los escasos efectivos confie-
ren a la población de quebrantahuesos de
Córcega el estatus de población extremamente
amenazada, siendo la más amenazada de Europa
juntamente con la de Creta. Su futuro está com-
prometido por el envejecimiento de los adultos y
su baja productividad. El riesgo de pérdida de
variabilidad genética no ha sido estudiado. La
FCBV ha intentado (sin éxito) favorecer los inter-
cambios con el exterior constituyendo un núcleo
poblacional en la vecina isla de Cerdeña en 2008
(GENERO, 2009). 

A la falta de dinamismo de la población hay
que añadir el agravante de una disminución
importante de los recursos alimenticios proporcio-
nados por la fauna salvaje y doméstica durante los
dos últimos decenios (SEGUIN et al., 2002), un
factor que parece limitar la densidad y afecta a la
productividad. Aunque no existen datos recientes
de la población de muflón Ovis gmelini ammon en
principio se asume que no hay más de 1000 indi-
viduos en la isla. La escasez de muflones, la trans-
formación en los modos de crianza (intensificación
en la costa y disminución de la cabaña transhu-
mante en montaña) y el cierre del paisaje resul-
tante de la menor carga ganadera, explicarían por
sí solas la escasa productividad de las parejas.
Las acciones de alimentación suplementaria reali-
zadas por el Parc Naturel Régional de Corse se
reforzaron en 2000 y coincidieron con un ligero
aumento de la tasa de puestas y la productividad
durante los últimos años. Un programa de reforza-
miento de la población de muflón de Córcega está
siendo llevado a cabo (reproducción en cautivi-
dad pero sin sueltas durante 2008). 

La principal causa de mortalidad no-natural
conocida en Córcega son los disparos (dos casos
en 1991). La isla no parece estar afectada por el
veneno. Teniendo en cuenta el reducido número
de quebrantahuesos presentes y de la escasez de
recursos alimenticios, la especie habría desapare-
cido si se utilizaran cebos envenenados en la
montaña. Por otro lado, tampoco se han descrito
causas de molestias graves (TORRE et al, 2002). 

Pirineos

Las principales causas de mortalidad no-natu-
ral conocidas en Pirineos son los disparos (seis
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Tabla 3. Composición de la población reproductora de quebrantahuesos en
Francia en 2008 y estatus de protección de los sectores de cría 

Región Departamento Parejas Pollos Estatus dereproductoras volados protección
Pirineos Pyrénées atlantiques 5 3 ZEPA (100%);

Parque nacional (14 %)
Hautes Pyrénées 12 6 ZEPA (17%)
Haute Garonne 1 0
Ariège 5 0 ZEPA (62%);

Reserva (38%)
Pyrénées orientales 1 1 100% ZPS

Alpes Haute Savoie 3 1 ZEPA (100%);
Réserve (33%)

Savoie 3 1 ZEPA (33%);
Parc national (33%)

Alpes de Haute Provence 1 1 ZEPA (100%)
Córcega Haute Corse 4 2 ZEPA (100%)

Corse du sud
Total 35 15



casos entre 1955 y 2008) y las colisiones con líne-
as eléctricas (dos casos entre 1980 y 2008)
(TERRASSE, 1991; RAZIN, 1998; MARGALIDA et
al., 2008). 

Desde 1977 no se había detectado ningún
caso de envenenamiento, aunque en 2005 fueron
detectados dos casos en Hautes-Pyrénées (dos
cadáveres encontrados en el mismo lugar). En
2001 también se localizó un pollo en nido (fronte-
rizo con Aragón) muerto por intoxicación aguda
por lindano. Finalmente, en 1998 y 2006 se detec-
taron dos casos de exposición al plomo, de los
cuales uno fue recuperado y el otro murió tras las
heridas por el choque contra un árbol. 

El riesgo de intoxicación y envenenamiento
está siendo objeto de seguimiento en la vertiente
norte de los Pirineos desde el año 2002. Todos los
cadáveres de rapaces necrófagas son analiza-
dos y se les practica la autopsia por un laborato-
rio de referencia nacional. El lindano y el plomo
son los compuestos que con mayor frecuencia
aparecen en los análisis (VILAGINES et al., 2006).

La disponibilidad trófica resulta a veces insu-
ficiente en invierno en los macizos del País Vasco
y piedemonte de Pirineos ya que los rebecos son
poco frecuentes por debajo de los 1500 m. En la
cadena axial que se encuentra por encima de los
1500 m, las poblaciones de rebecos son abun-
dantes si bien su densidad no es homogénea
(concentrada en los espacios protegidos), y
garantizan los recursos invernales esenciales
para la supervivencia y éxito reproductor de los
quebrantahuesos que crían en alta montaña. En
el País Vasco, el quebrantahuesos nidifica a poca
altitud y cada vez con más dificultades como con-
secuencia del desarrollo de la red de carreteras y
las actividades humanas asociadas a éstas. Su
presencia en estas montañas está ligada exclusi-
vamente a la cabaña ganadera criada en extensi-
vo y a los cadáveres presentes en la montaña o
zonas de media altitud (500-1500 m) durante todo
el año. En esta región, el futuro de los quebranta-
huesos depende por completo del mantenimien-
to de las prácticas tradicionales de cría del gana-
do y de la presencia de cadáveres de animales
domésticos en el medio natural. 

Las actividades humanas presentes con
mayor frecuencia en los sectores de nidificación
pirenaicos son los vuelos con helicópteros, la
caza (principalmente batidas) y la presencia de
personas en las cercanías de los nidos (excursio-
nistas, pastores, turistas, fotógrafos). Los territo-
rios situados a menor altitud son los más accesi-
bles y amenazados y su productividad es cuatro

veces menor que la de los territorios con escasa
frecuencia de molestias (ARROYO & RAZIN,
2006).
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así como la Black Vulture Conservation Fondation,
la Fondation for the Conservation of the bearded
vulture, el Ministerio francés encargado de Medio
Ambiente y la Unión Europea sin los que la situa-
ción de estas grandes rapaces necrófagas en
Francia no hubiera podido mejorarse. 
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1. INTRODUCTION
Four breeding species of vultures are present in

France: the griffon vulture Gyps fulvus, the cinere-
ous vulture Aegypius monachus that is being rein-
troduced, the Egyptian vulture Neophron percnop-
terus and the bearded vulture Gypaetus barbatus.

The cinereous vulture disappeared from France
at the beginning of the XX century. Between the
years 1960 and 1975, the griffon vulture and the
bearded vulture were almost extinct, victims of
direct persecution, collectors, the use of poisons
against predators, the disappearance of the tradi-
tional pasturing and the transformation of the moun-
tain environment. From 1972 the destruction of
these species was prohibited and actions of protec-
tion and reintroduction were started. The situation of
the griffon vulture and the cinereous vulture has
improved significantly thanks to Spain’s coopera-
tion. However, the situation of the Egyptian vulture is
still in a precarious position and that of the bearded
vulture is still, by far, the most threatened of the four
necrophage species. 

The objective of this chapter is to present a
synthetic and updated vision of the status, distribu-
tion, breeding parameters and conservation pro-
blems of each one of the four species of vultures
present in France.

2. METHODS
The four species studied generally have been

monitored by the network of organizations coordina-
ted by the Ligue pour la Protection des Oiseaux (LPO)
within the framework of the ministerial recuperation
plans of this species (presently the only species that
is not subject to these plans is the griffon vulture). The
set of historical data has been summarized as well as
those available for the years 2007 and 2008.

The situation of the griffon vulture in the Pyrenees
was established from the results of works carried out
by the Fonds d’Intervention pour les Rapaces (pre-
sently LPO Mission Raptors), bibliographical data and
the results of the inventory carried out in 2006-2007 by
the association of Pyrenean groups coordinated by
the LPO. The situation of the griffon vulture and the
cinereous vulture in Grands Causses was presented
after the studies carried out by the LPO-Grands
Causses. For the south of the Alps, the information
has been provided by the Vautours association in
Baronnies and the Regional Natural Park of Vercors.

The status of the Egyptian vulture was studied
after the monitoring operations carried out in 1999,
the studies carried out by the Regional Natural park

of Lubéron, and the results of the monitoring being
carried out at present by the LPO and their collabo-
rators in the Pyrenees and the south of France.

The information referring to the bearded vulture
situation in the Alps comes from the association
ASTERS and the National Parks of Vanoise,
Mercantour and Ecrins; with regards to the French
Pyrenees, they come from the LPO and the network «
Casseur d’os » that coordinates the aforementioned
monitoring. The information about the bearded vultu-
re in Corsica was provided by the Corse Regional
Natural Park and the Foundation for the Conservation
of the bearded vulture

3. RESULTS AND DISCUSSION
3.1. Griffon vulture
3.1.1. Status and Distribution

The griffon vulture presently breed in the eas-
tern Pyrenees, in the south of the Massif Central
(Grands Causses) and in the south of the Alps
(Figure 1). In the Massif Central and the Alps it was
extinct but subsequently reintroduced between
1980-2000. The population of the French Pyrenees
is indigenous and constitutes the northern border
of the Iberian population.

At present, thanks to the reintroduction pro-
grammes, the griffon vultures moved around the
Alps, Grands Causses and the Pyrenees. In this
sense, the Egyptian vulture has returned to nest
spontaneously in the areas where the griffon vultu-
re (and subsequently the cinereous vulture) was
reintroduced.

Pyrenees

Around 1960, 20-30 pairs survived in the
French slopes of the Pyrenees (TERRASSE &
TERRASSE, 1968). In the 70s, protection measu-
res were taken (legal protection and feeding ope-
rations) with the aim to avoid its extinction.
Between 1994 and 1996, the numbers of Pyrenean
griffon vultures was estimated at about 400 pairs
(LECONTE & TERRASSE, 1994; LECONTE &
SOM, 1996; RAZIN, 1997) and between 2000-
2002 at about 500 pairs (RAZIN, 2000; SARRAZIN
& LECUYER, 2004).

In 2006 and 2007, a thorough census was
done in the French Pyrenean slopes: in 2006 the
breeding population was estimated at 580 pairs
and 525 in 2007. The population is distributed in
seven large colonies of which six are situated in
the Atlantic Pyrenees region (one is a horseride
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from the Navarra border) and another in the High
Pyrenees (Figure 2).

For the first time since the 70s, the non-
Pyrenean breeding population is falling (-9.2% bet-
ween 2006 and 2007), a more significant decline
having been detected in the border colonies with
Aragon (Spain) than in the border colonies with
Navarra (RAZIN et al., 2008).

Although the griffon vulture is observed more
regularly in winter in the central and eastern
Pyrenees, they still do not breed and their spatial
expansion may still be considered as scarce.

Massif Central (Grands Causses)

The species was extinct from this region in 1945
(BERTHET, 1946) and a reintroduction programme
started by the FIR in collaboration with the National
Park of Cévennes, was carried out between 1981
and 1986 (TERRASSE et al., 1994). Between 1981
and 1986, 61 vultures were released in the Gorges
de la Jonte and 50 more in the Gorges de la Vis bet-
ween 1993 and 1997 (SARRAZIN & LECUYER,
2004; ELIOTOUT, 2007). The first breeding attempt
in the wild took place in 1982. In 1999 censuses
were taken of 75 to 80 pairs and in 2002 this figure
went up to 100 pairs (Figure 3). In 2008 the census
showed a total of 214 pairs. This population nests in
four large colonies situated in the Jonte, Tarn and
Dourbie gorges and in the Tarn valley.

Alps

Extinct at the beginning of the 20th century,
three reintroduction programmes were started in
the southern Alps between 1986 and 2004, thanks
to the cooperation of the recuperation centres, local
governments and Spanish organizations.

- Baronnies: 61 griffon vultures from Spain and
the French Pyrenees were released between 1996
and 2001. In 2001, 13 pairs were already accoun-
ted for, increasing this figure to 25 in 2002 and 75
in 2008 Association Vautours en Baronnies).

- Gorges du Verdon: 91 griffon vultures were
released between 1999 and 2005. In 2002 the first
breeding took place (five pairs produced three
chicks); in 2008 censuses were taken of 34 pairs
(LPO PACA).

- Vercors: 36 griffon vultures were released bet-
ween 1999 and 2002. During the first years the vul-
tures joined the Baronnies colony that is near the
release point. In 2007 two pairs that bred success-
fully were counted (PNR du Vercors).

3.1.2. Conservation
The griffon vulture is classified in France as a

rare species. Its conservation depends on the con-
tinuity of its feeding resources and the absence of
poison, although other factors could affect its sur-
vival or productivity.

The majority of the French population numbers
breed in SPAs: 82% in the Pyrenees and 100% in
the Massif Central and the Alps (Table 1).

3.1.3. Food resources
Pyrenees

The conservation of the griffon vulture in the
eastern Pyrenees depends on the maintenance of
extensive grazing and of the level of application of
the new health regulations. The pastoral activity is
very important in the western area of the massif
and allows a population to be conserved without
artificially providing food (all of the feeding places
closed from 1997, justified by a greater dynamism
of the species). In the Atlantic Pyrenees the sheep
livestock exceeds 700.000 of which the majority is
bred traditionally; the cattle livestock rises to
500.000 of which an important proportion is bred in
extensive farming. The horse livestock bred in
extensive farming is important. The highest density
of sheep livestock bred traditionally is found in the
Basque Country where the farmers leave the car-
casses in the mountains between May and
October. During the winter period the carcasses
are deposited in accessible places for the vultures;
therefore, it may be considered that the food sup-
plies in this region are still abundant, even if the
collection and elimination of bovine livestock is
becoming more systematic. However, the mainte-
nance of the resources is not secured as the aban-
donment of the carcasses in the countryside is
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Table 1. Status, breeding success, protection status and distribution of the nes-
ting population of the Eurasian griffon in France in 2007.

Mountain Colonies Breeding Young Breeding ProtectionMass pairs success status
Pyrenees Western Basque Country 141 63 0,45 ZPS (77%)

Arbailles Mountain range 41 26 0,63 ZPS (90%)
Sainte Engrâce 54 43 0,8 ZPS (85%)
Aspe and Barétous Valleys 116 69 0,59 ZPS (68%)
Ossau Valley 120 48 0,4 ZPS (100%); Natural

reserve (83%)
Ouzom Valley 32 19 0,59 ZPS (100%)
Pibeste Mountains 21 10 0,48 RNR (100%)

Massif Central Grands Causses 183 135 0,73 ZPS (100%)
Alps Les Baronnies 63 42 0,67 ZPS (100%)

Verdon Gorge 25 14 0,56 ZPS (100%)
Vercors Mountains 2 2 1 ZPS (100%)

Total 798 471 0,59



being tolerated less and less by the veterinary ser-
vices and is not authorized. At this moment, diffe-
rent initiatives are being studied to try to officialise
the availability of carcasses in the countryside. In
Béarn (to the north of Aragón) the feeding resour-
ces are more limited than in the Basque Country,
even if the dynamics of the population of griffon
vultures of Béarn is more important. This would be
explained by the proximity of Béarn to Aragón that
until 2000 offered unlimited food supplies thanks to
the important feeding places maintained, mainly
with pigs bred in intensive farming. The sudden
closing coincided with the substantial decline of
the nesting numbers and the breeding success of
all the Béarn colonies that make up half of the nes-
ting population of the French Pyrenees.

Massif Central (Grands Causses) and Alpes 

The griffon vulture population of Grands
Causses and the Alps, coming from reintroduction
projects, depends on the « abandonment point of
carcasses» (private places) installed in strict colla-
boration between volunteer naturalists and far-
mers. After 16 years of negotiations (JONCOUR,
1999), a ministerial decree allowed the « use » of
necrophage raptors as a means of natural elimina-
tion in France (under certain conditions) until 2003,
date of the change of the European regulations
after the appearance of the illness BSE. After two
years of negotiations, in 2005, the 2003 guidelines
were revoked and once again the feeding of
necrophage raptors was allowed in Europe under
certain conditions. In summary, the covered and
sometimes cemented surfaces are accessible to
the farmers who directly deposit the sheep car-
casses. This method allows the direct relation that
existed between the vultures and the farming
world to be renewed.

These abandonment points of carcasses are
only in operation from the breeding in extensive
farming or semi-extensive local sheep farming and
offer the advantage of making food resources ran-
domly available to vultures, which does not alter
their natural behaviour in their search of food. At
present, in the Grands Causses there are some 40
abandonment points of carcasses. These places
represent an alternative to the large feeding pla-
ces, although these still have a fundamental role
(taking into account that all of the carcasses depo-
sited only come from the areas that are surveyed
daily by the vultures), at the same time the number
of abandonment points of carcasses is still insuffi-
cient and the farmers that participate are situated
in areas where it is not easy to create these points

(peri-urban area, for example). The final aim is to
stop the collection of carcasses for the vultures,
but this cannot be effective until the food resources
through the abandonment points are sufficient.
There are 13 abandonment points of carcasses in
the Pre-Alps. It is also important to take into
account the presence of the chamois (Rupicapra
rupicapra) at about 400 m above sea level in the
south of the Alps of which the carcasses are used
by griffon vultures all year round. In the Alps there
is a lot of wild and domestic fauna in summer,
which favours the survival of the young.

3.1.4. Causes of death
Pyrenees

The two known causes of unnatural death
before 2000 were shooting (a cause of which vul-
tures are victims mainly during the birds’ migratory
path in October) and electrocution that has cau-
sed the death of various individuals.

Since 2003, a systematic investigation of the
causes of death has been carried out and various
cases of lead poisoning (hunting lead) and linda-
ne poisoning (prohibited in France since 1998
although used by some Pyrenean farmers who
probably get it from the other side of the border)
have been detected. In 2007, two cases of poiso-
ning were recorded for the first time in the Basque
Country and various vultures were shot down,
most likely as a result of the bad press the media
gave the species. In fact, in 2007 the number of
reports from farmers against the interactions of the
griffon vultures on weak or sick animals multiplied
in the breeding areas where the vultures were not
normally present.

Massif Central (Grands Causses) and Alps

Until the year 2000, in Cévennes and the Alps,
the main cause of death was electrocution.
Between 1981 and 2008 at least 81 vultures were
victims of a medium voltage power line in
Cévennes. The pylons were equipped with per-
ches to prevent the vultures from landing.

In Grands Causses since 1998 a health ins-
pection was started in order to evaluate the risk of
poisoning. An analyzed egg showed a significant
level of lindane and an autopsy showed poisoning
by organophosphorates. The risks of intoxication
and poisoning are evident, but at present they are
not particularly worrying as all the massif colonies
show a very positive dynamic. Until 2008, 52 vul-
tures were collected of which 29 were analyzed.
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Another six vultures were found dead in the space
of one week in April 2008, as well as another three
that were found ill and managed to survive. These
cases make one think about intoxications that were
carried out deliberately to poison the vultures, but
also of an isolated incident. The results of the
analysis do not have a serious clue at the moment
as to the possible cause of death. 

3.1.5. Causes of breeding failures
Pyrenees

The main disturbances that affect the colonies
of the French Pyrenees during breeding are cau-
sed by burning carried out by the shepherds in the
mountain pastures, which generally takes place in
February, coinciding with the incubation period.
On the other hand, helicopter flights also cause
adults to abandon the nests and the chicks to
jump from the nests prematurely. Noisy activities
(mechanized works) may sometimes affect bree-
ding, as well as the approaching of the nests by
people practicing outdoor activities (climbing,
nature photography) even though the griffon vultu-
re is much more tolerant of noisy or visual distur-
bances than other species of vulture.

Massif central and Alps

Photography of nature is probably responsible
for various breeding failures in Grands Causses.
The practice of rock climbing in the vicinity of the
breeding sectors (Grands Causses and Verdon)
and trekking, may cause disturbances, even
though regular contact is maintained with the spor-
ting federations.

3.2. Cinereous vulture
3.2.1. Status and distribution

Extinct since the start of the 20th century in
France (Massif Central), a reintroduction program-
me of the species was carried out by the Black
Vulture Conservation Foundation and the F.I.R.
(presently LPO Mission Rapaces), with the collabo-
ration of the National Park of Cévennes (Figure 4).

Between 1992 and 2003, 53 cinereous vultures
were released in Grands Causses and between
2004 and 2008, 36 individuals were released in the
Alps. These birds come from Spain or zoo parks.
Thanks to the presence of a population of griffon
vultures, this species adapted perfectly to the
ecosystem of Grands Causses. The first breeding
attempt was recorded in 1996 (ELIOTOUT et al.,

2007) after four years of the first releases. In 1999
six pairs were located, increasing to 10 in 2002
(ELIOTOUT & TERRASSE, 2004) and to 20 in 2008
(of which 16 bred and 13 chicks were produced,
Figure 5).

3.2.2. Reintroduction project in the Alps
These projects are carried out with the colla-

boration of the Black Vulture Conservation
Foundation (BVCF) and European zoos.

- Baronnies: the Vautours association in
Baronnies did this project. Since 2004 a total of 25
cinereous vultures have been released.

- Verdon gorges: the reintroduction started in
2005. Between this year and 2008 a total of 11
cinereous vultures have been released. This pro-
ject is carried out by the LPO PACA within the
Recuperation Plan of the cinereous vulture frame-
work directed by the Ministry of Ecology and
Sustainable Development.

3.3.3. Conservation
In France, the cinereous vulture is classified as

a vulnerable species. As with the griffon vultures in
Grands Causses, the cinereous vultures use the
carcass abandonment points maintained by the
farmers in which they deposit the sheep carcas-
ses. However, the cinereous vultures also survey
the semi-arid areas where there is an abundance
of hares and especially rabbits whose carcasses
are used by the vultures. At present, in Grands
Causses the food resources of the cinereous vul-
tures may be considered as abundant.

Without any doubt the cinereous vulture has
suffered mass deforestation and agricultural chan-
ges (disappearance of semi-arid areas) carried
out in all of the south of France where they bred in
the past. Its future depends to a large extent on the
management of the forest habitats in which it
nests.

Given that they use the carcasses of domestic
animals, the cinereous vulture as well as the griffon
vulture are exposed to risks of intoxication with fito-
sanitary products. At present there is no acciden-
tal case of poisoning in Grands Causses nor has
there been any intentional case of poisoning
detected.

At least four cinereous vultures died by elec-
trocution in medium voltage power lines, with this
being the first cause of death of the griffon vulture
in Grands Causses.
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In this region, the disturbances in the nesting
sites of the cinereous vulture have been motivated
by photographers of nature, wild boar beats and
by hikers passing close to the nests. Negotiations
are being carried out in order to decrease the risks
of disturbances and to preserve the nesting areas.
In this sense, an integral biological reserve has
been created that accommodates five pairs of
cinereous vulture. 

3.3. Egyptian vulture
3.2.1. Status and distribution

The Egyptian vulture is found in two areas: the
Pyrenees and the Mediterranean region that inclu-
des from the Hérault region to the Alpes-Maritimes
(Figure 6).

Pyrenees

In 1985 the breeding numbers were estimated
at 40 pairs (BRAILLON, 1987). In 2002 this figure
increased to 54-60 pairs (GALLARDO &
KOBIERZYCKI, 2004) and to 67 in 2007, of which
57 were breeding pairs that produced 40 chicks
(KOBIERZYCKI, data not published). This increase
may be explained, on the one hand, by a greater
searching effort (a recuperation plan of the species
had been started) and by a spatial expansion of the
species towards the east of the massif. The bree-
ding results in 2007 confirm that in the Pyrenees, the
number of territories (n = 67) are mainly located in
the eastern part of the chain (Atlantic Pyrenees and
High Pyrenees). On the other hand, the installation
of a territorial pair in the Eastern Pyrenees as well as
in the Aude region (totalling four pairs in this region)

strengthen the presence of the species in this mas-
sif and its expansion towards the E. So, with the
pairs in Hérault (1) and Gard (2), the Egyptian vultu-
re gained territory towards the E and recolonized a
small part of its historical distribution area in the
Mediterranean region. There are also two commu-
nal sleeping places in the French Basque country, 7
km from each other that accommodate about 50
individuals, with a maximum number of 68 indivi-
duals registered in August.

Mediterranean region

This population that had 60 pairs in the 50s
(GALLARDO & PENTERIANI, 1999) decreased to
half that number in the 80s and in 2002 there were
only 15 pairs accounted for, 11 of which were to the
E of the Rhône (BILLET & GALLARDO, 1999) and
four to the W (MORVAN, 1999 ; ELIOTOUT, 1999).
In 2007, censuses had been done of 20 breeding
pairs that produced 10 chicks. With the exception
of the Luberon massif, the Egyptian vulture pairs of
the Mediterranean region are still very isolated even
though a new nucleus seems to be forming in
Cévennes (area of reintroduction of the Egyptian
vulture and the cinereous vulture) where the pre-
sence of other species of vultures favour its pre-
sence.

The presence of Egyptian vultures has been
recorded in historical places that have been aban-
doned until now and in areas that appeared margi-
nal. The breeding parameters probably vary in
accordance with the areas in the SE of France and
productivity probably limited by the inexperience of
the pairs (Figure 7).

The numbers of Egyptian vulture in France was
76 pairs in 2003. In 2007, after various years of con-
servation efforts, the population rose to 87 pairs,
with their being a 14% increase between 2003 and
2007. The analysis of the situation hints at a recruit-
ment of new pairs as well as a progressive and joint
increase of the population of the SE of France and
Pyrenees, even though the growth is less marked in
the SE of France (11% between 2003 and 2007).

3.3.2. Conservation
The wintering area of the Egyptian vulture goes

from el Sahel in the south of the Sahara, in Senegal
to Ethiopia (ELOSEGI, 1989). Two young Egyptian
vultures from the Mediterranean region equipped
with Argos markers joined two other Egyptian vultu-
res from different age classes to the SE of Mauritania
(MEYBURG et al., 2004). The survival conditions for
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Table 2. Composition of the breeding population of the Egyptian vulture in
France on 2007 and the protection status of the nesting sectors

Region Departaments Breeding Chicks Protectionpairs status
Pyrenees Atlantic pyrenees 33 21 ZPS (52%); Natural reserve (3%) 

High Pyrenees 11 10
High Garonne 3 3
Ariège 7 4 ZPS (29%)
Eastern Pyrenees 0 0
Aude 3 2 ZPS (100%)

Mediterranean Region Herault 1 1
Lozère 2 1 ZPS (100%)
Aveyron
Gard 2 2 ZPS (50%)
Ardèche 1 1 ZPS (100%)
Vaucluse 6 4 ZPS (100%)
High Provence Alps 1 0 ZPS (100%)
Drome 2 1

Total 72 50
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Egyptian vultures during their migration and during
their wintering are not well known, even though this
is a very important parameter for understanding
the dynamics and conservation of the species.

In the Pyrenees, the food resources from tradi-
tional pasturing are abundant, especially in the wes-
tern part of the chain, and they will continue like this
as long as the natural disappearance of the domes-
tic livestock is tolerated by veterinary services.

On the contrary, the regression of the seaso-
nally mobile pasturing in the Mediterranean region
is largely responsible for the drastic reduction of
the distribution area of the species, even though
the Egyptian vultures can feed on substitute preys.
The setting up of almost 120 abandonment points
of carcasses and specific feeding places in the SE
Mediterranean has allowed the maintenance of the
breeding pairs to be maintained outside of the
summer period and allow the recruitment of new
pairs. The maintenance of the trophic resources in
this region is one of the measures recommended
by the national recuperation plan of the species
with the aim of recovering its numbers. In the outli-
ne of the plan of the LIFE programme nature has
allowed the network of feeding points and aban-
donment of carcasses to increase in favour of the
Egyptian vulture with the construction of 42 new
placements, integrated in another 77 points out-
with the LIFE intervention areas.

There is little information about mortality.
Shootings have caused various victims in the
Pyrenees, the last case having been documented in
2000. In any case, due to the diet of the Egyptian
vulture, with a predilection for small carcasses, this
makes them more at risk of poisoning. Since 2005,
toxicology analyses have been made systematically
and at least two cases of poisoning have been con-
firmed (adult breeder ringed near Bilbao, Spain). 

In the mountain environment, particularly trou-
blesome activities have been multiplied with the
extension of the roads network and nearby trails to
the nesting sectors. Helicopter flights, forest acti-
vity, people approaching the nests on foot and
mechanized works (opening of trails) may cause
nests to be deserted and the chicks to fly prema-
turely, as has been proven in the case of the grif-
fon vulture (LECONTE & SOM, 1996). In any case,
the Pyrenean habitat seems very favourable for the
species and the pairs breed again in the same
place each year. 

It should be emphasized that in the Atlantic
Pyrenees, the expansion of the griffon vulture has
caused the moving of various pairs and the aban-

donment of two territories. It is in the Mediterranean
region in which the breeding habitats are more worr-
ying, with the number of pairs being very low, the
region very populated and its crags often visited by
numerous outdoor sports lovers that may be adding
to the absence or abandonment of breeding.

3.4. Bearded vulture
3.4.1. Status and distribution

The bearded vulture is present in three isolated
massifs: the Alps, Corsica and the Pyrenees
(RAZIN et al., 2004). In the Alps its presence rose
at the end of the 80s, coinciding with the reintro-
duction project (Figure 8).

Alps

The bearded vulture disappeared from the
Alps between the end of the 19th and the begin-
ning of the 20th centuries. In 1986 a reintroduction
programme was started with the release into the
wild of young in the whole alpine arch, started by
the Foundation for the Conservation of the bear-
ded vulture (FCBV). Between 1986 and 2007, 150
young were released in four countries (Austria,
Italy, Switzerland and France).

In France there have been reintroductions in
two areas that were started in 1987: in the north of
the Haute Savoie region and in the south of the
Maritime Alps. 

The first breeding attempt in the Alps took
place in 1996 (COTON & HEURET, 1996) and the
first successful breeding attempts took place in
1997 (HEURET & ROUILLON, 1998) indicating a
good quality of habitat for the species. In 2008 in
the French Alps seven pairs nested, in massifs
characterized by important populations of Ibex
Capra ibex: three in Haute Savoie, three in Savoie
and one in the Alpes de Haute Provence. The pro-
ductivity of these pairs is good (>0.5
chicks/pair/average year).

Corsica 

Until 1998, eight pairs had been accounted for
in Corsica (FASCE, 1998) of which seven are loca-
ted in the middle of the island. However, in 2000
the reinforcement of the monitoring of the popula-
tion allowed two new territories to be discovered.
In 2009 censuses of nine pairs were taken of which
one is formed by an adult and subadult and ano-
ther territory is occupied by an adult and a young
individual. On average, only half of the pairs try to

156

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

MARTINE RAZIN, BERTRAND ELIOTOUT, PASCAL ORABI & MICHEL TERRASSE



breed each year and the productivity of this popu-
lation is very low (between 0 and 0.2
young/pair/year). 

Pyrenees

The northern Pyrenean numbers went from 17
pairs in 1994 to 29 in 2008, of which 19 pairs are
in the western part of the massif (two new pairs
since 1994) and 10 pairs in the eastern half, all of
them established after 1994, a period in which the
recolonizaton of the species was incited with the
start up of a network of supplementary feeding
points (specific) every 20-30 km in this part of the
massif. Before 1995 no pairs nested to the east of
the river Garonne despite the presence of favoura-
ble habitat (high mountain reserves) (RAZIN &
BRETAGNOLLE, 2002). The recolonization of three
eastern departments (Haute Garonne, Ariège and
the eastern Pyrenees) has been made possible
thanks to the positive dynamic of the population
from both sides of the Pyrenees and the presence
of a stock of individuals in search of new territories.
In 2008 there was still a large disparity between the
density of pairs located in the W of the massif and
the density present in the E, where the capacity for
accepting new pairs is far from being saturated.

The productivity of the northern-Pyrenean pairs
has always been lower than the Spanish slopes
(except in 2007), as in the southern coast the best
weather conditions (less humid) favour higher pro-
ductivity (0.3 chicks/pair/year in the French slope
vs 0.4 on the Spanish side, Figure 9).

3.4.1. Conservation
The bearded vulture in France is classified as

a species in danger of extinction. In 2009 64% of
the breeding territories were within SPAs: 71% in
the Alps, 100% in Corsica and 51% in the
Pyrenees (Table 3).

Alps

In the French Alps, the chamois, the ibex, the
marmots Marmota marmota and the domestic ani-
mals constitute very abundant food resources for
the bearded vultures, almost unlimited when the
scarce number of birds present is taken into
account.

The main known causes for unnatural death are
shootings (two cases in 1993 and 2000) and colli-
sions with power lines and cables from mechanical
chairlifts (four cases in Savoie). The exact propor-

tion of birds reintroduced that have not survived is
not known, nor are the exact causes of their disap-
pearance, but the reintroduced young show a high
survival rate (ZINK, 2004; SCHAUB et al., 2009).
The recuperation of the wolf canis lupus in the Alps
increases the risk of poisoning; however no indica-
tion of this threat suggests that this should be
cause for concern at the moment.

The main causes of disturbances identified in
the present breeding sectors are helicopter
flights, photography of nature and outdoor sports
(climbing).

Corsica

The isolation and scarce numbers give the
bearded vulture population in Corsica the status of
extremely threatened, being the most threatened in
Europe along with the Crete population. Its future is
at risk due to the aging of the adults and the low
productivity. The risk of loss of genetic variability
has not been studied. The FCBV has tried (unsuc-
cessfully) to favour exchanges with the outside by
forming a population nucleus in the neighbouring
island of Sardinia in 2008 (GENERO, 2009).

To the lack of dynamics of the population
should be added the aggravating factor of a signi-
ficant decrease of the food resources provided by
the wild and domestic fauna during the last two
decades (SEGUIN et al., 2002), a factor that appe-
ars to limit the density and affect the productivity.
Although there is no recent data of the mouflon
Ovis gmelini ammon population it is assumed that
there are no more than 1000 individuals on the
island. The scarcity of mouflons, the transformation
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Tabla 3. Composition of the breeding population of bearded vultures in France
in 2008 and protection status of the breeding areas.

Region Departament Breeding  Chicks flown Protection pairs the nest status
Pyrenees Atlantic Pyrenees 5 3 SPA (100%);

National Park (14 %)
High Pyrenees 12 6
High Garonne 1 0
Ariège 5 0 SPA (50%);

Reserve (38%)
Eastern Pyrenees 1 1 100% ZPS

Alps High Savoie 3 1 SPA (100%);
Reserve (33%)

Savoie 3 1 SPA(33%);
National Park (33%)

High Provence Alps 1 1 SPA (100%)
Corsica High Corse 4 2 SPA (100%)

South Corse
Total 35 15
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in the breeding manner (intensification in the coast
and decrease of the seasonal mobile cattle in the
mountains) and the closing of the landscape resul-
ting from the lower stocking rate, would explain the
scarce productivity of the pairs. The supplemen-
tary feeding actions carried out by the Regional
Natural Park of Corsica were reinforced in 2000
and coincide with a light increase of the laying rate
and productivity during recent years. A reinforce-
ment programme of the mouflon population of
Corsica is being carried out (reproduction in cap-
tivity but with no releases during 2008).

The main cause of unnatural death known in
Corsica is shootings (two cases in 1991). The island
does not seem to be affected by poisoning. Taking
into account the reduced number of bearded vultu-
res present and of the scarcity of food resources,
the species would have disappeared if poisoned
traps were used in the mountains. On the other
hand, causes of serious disturbances have not
been described either (TORRE et al., 2002). 

Pyrenees

The main causes of unnatural death known in
the Pyrenees is shooting (six cases between 1955
and 2008) and collisions with power lines (two
cases between 1980 and 2008) (TERRASSE, 1991;
RAZIN, 1998; MARGALIDA et al., 2008).

Since 1977 no case of poisoning has been
detected although in 2005 two cases were detected
in Hautes-Pyrenees (two carcasses found in the
same place). A chick in the nest was also found in
2001 (border with Aragon) dead from acute lindane
poisoning. Finally, in 1998 and 2006 two cases of
exposure to lead were detected, of which one reco-
vered and the other died from the injuries from cras-
hing into a tree.

The risk of intoxication and poisoning has
been the subject of monitoring in the northern slo-
pes of the Pyrenees since 2002. All of the car-
casses of necrophage raptors are analyzed and
the autopsy is practiced by a national reference
laboratory. Lindane and lead are the components
that most often appear in the analyses (VILAGI-
NES et al., 2006).

At times, the trophic availability is insufficient in
winter in the massifs of the Basque Country and
the foothills of the Pyrenees as the chamois are
quite rare below 1500 m. In the axial chain that is
above 1500 m, the chamois populations are abun-
dant even though their density is not homogenous
(concentrated in protected spaces), and they gua-

rantee the essential winter resources for survival
and breeding success of the bearded vultures that
breed in the high mountains. In the Basque
Country, the bearded vulture nests quite low down
and with more and more difficulty as a conse-
quence of the development of the roads network
and human activities associated with these. Its
presence in these mountains is linked exclusively
to the livestock bred in extensive farming and to
the carcasses present in the mountains or areas of
medium altitude (500 – 1500 m) throughout the
whole year. In this region, the future of the bearded
vulture depends completely on the maintenance of
the traditional practices of livestock breeding and
on the presence of carcasses of domestic animals
in the natural environment.

The most frequent human activities in the
Pyrenean nesting sectors are helicopter flights, hun-
ting (mainly beats) and the presence of people in
the vicinity of the nests (hikers, shepherds, tourists,
photographers). The territories situated lower down
are more accessible and threatened and their pro-
ductivity is four times lower than that of the territories
with fewer disturbances  (ARROYO & RAZIN, 2006). 
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Situación y tendencias poblacionales
de los buitres en Grecia

STAVROS M. XIROUCHAKIS & RIGAS TSIAKIRIS



1. INTRODUCCIÓN
El primer intento de describir la situación y distri-

bución de los buitres en Grecia se produjo en la
década de los 80 (VAGLIANOS, 1981; HANDRINOS,
1985). Para dos especies, concretamente el buitre

negro Aegypius monachus y el quebrantahuesos
Gypaetus barbatus, consideradas en peligro por el
Libro Rojo de Datos de Grecia (HANDRINOS, 1992),
se han llevado a cabo estudios detallados sobre su
hábitat de cría, biología reproductiva, comportamien-
to de campeo y ecología alimenticia (POIRAZIDIS et
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Situación y tendencias poblacionales de los buitres en Grecia

Status and population trends of vultures in Greece

RESUMEN
Grecia es el único país balcánico que todavía alberga poblaciones reproductoras de las cuatro especies europeas de buitre. Sin embargo,

desde la última revisión de su situación a mediados de los 80, todas las especies han sufrido una reducción substancial en su distribución y
un drástico declive en sus poblaciones. El número de ejemplares ha disminuído, excepto en el  caso del buitre negro Aegypius monachus que
mantiene una población localizada de 20-27 parejas reproductoras en el Parque Nacional de Dadia, en la región de Tracia. En contraste, el
quebrantahuesos Gypaetus barbatus se ha extinguido en el 75% de su área de reproducción, salvo en la isla de Creta, donde aún permane-
cen 5-6 parejas reproductoras. Asimismo, el alimoche Neophron percnopterus, antes común en ciertas zonas, ha experimentado una impor-
tante reducción poblacional (44-60%), y cuenta en la actualidad con menos de 70 parejas reproductoras. El buitre leonado Gyps fulvus, muy
extendido por el centro y el norte de Grecia en antaño, ha sufrido una contracción considerable en su distribución (50-60%) y una pérdida de
sus grupos reproductores (en torno al 60%). Su tamaño poblacional actual está estimado en 170-200 parejas reproductoras, siendo Creta su
principal bastión albergando a más del 80% de estas. El resto  de colonias reproductoras se encuentran ya tan solo en Tracia, en Grecia occi-
dental  y en las islas Cícladas centrales. Los envenenamientos han supuesto el principal factor de mortalidad en todas las especies, arrasan-
do con sus números a lo largo de casi todo el país. Además de esto, los cambios en el uso del suelo, responsables de la escasez alimento, la
pérdida de hábitat y la persecución directa por el hombre han sometido a sus poblaciones a una presión continua.

ABSTRACT
Greece is the only Balkan country that still harbors breeding populations of all four European vulture species. However since the last status

review in the mid 1980s all species have undergone a substantial shrinkage in their distribution and a dramatic decline in their population.
Numbers have decreased except for the Cinereous Vulture Aegypius monachus which holds a localized population of 20-27 breeding pairs in
the Dadia National Park, in the Thrace region. On the contrary, the bearded vulture Gypaetus barbatus became extinct in 75% of its breeding
range apart from the island of Crete where 5-6 breeding pairs still remain. Similarly the Egyptian vulture Neophron percnopterus, once common
in certain areas, has experienced a large population decline (44-60%), presently numbering less than ca.70 breeding pairs. The griffon vulture
Gyps fulvus formerly widespread in central and northern Greece has suffered a considerable contraction of its range (50-60%) and a loss of its
breeding groups (ca. 60%). Its current population size has been estimated at 170-200 breeding pairs with Crete being its main stronghold hos-
ting more than 80% of them, while only Thrace, Western Greece and central Cyclades islands still hold other breeding colonies. Poisoning com-
prised the main mortality factor for all species devastating their numbers almost throughout the country. Additionally, land use changes which
resulted in food shortage, habitat loss and direct persecution by man have kept their populations under continuous pressure. 

LABURPENA
Grezia da Europako saien lau espezieen populazio ugaltzaileak biltzen dituen Balkanetako herri bakarra. Hala eta guztiz ere, 80. urteen

erdialdera haien egoeraren inguruan egindako azken azterketaz geroztik, espezie guztiak nabarmen murriztu dira beren banaketan, eta guztiz
murriztu dira haien populazioak. Aleen kopuruak behera egun du sai beltzaren Aegypius monachus kasuan izan ezik, Traziako eskualdean,
Dadiako Parke Nazionalean, 20-27 bikote ugaltzaile bizi baitira. Aitzitik, ugatza Gypaetus barbatus %75ean murriztu da bere ugaltzeko eremuan,
Kretako irlan izan ezik, artean 5-6 bikote ugaltzaile bizi baitira han. Sai zuriak Neophron percnopterus, era berean, alde jakin batzuetan lehen
arrunta zenak, populazioan behera egin du nabarmen (%44-60), eta une honetan 70 bikote ugaltzaile baino gutxiago dira. Sai arreak Gyps ful-
vus, antzina oso arrunta Greziaren iparraldean eta erdialdean, galera handiak nozitu ditu banaketan (%50-60) eta talde ugaltzaileen artean ere
galera nabarmenak izan ditu (%60 inguru). Une honetan 170-200 bikote ugaltzaile dira, eta Kreta da haien babesleku nagusia, bertara biltzen
baitira haietako %80tik gora. Gainerako kolonia ugaltzaileak Trazian, Grezia mendebaldean eta erdiko Ziklada irletan baino ez dira bizi.
Pozoidurak izan dira espezie guztien heriotza faktore nagusiak, haien kopurua gutxienera ekarriz ia herrialde osoan zehar. Gainera, zoruaren
erabileran izandako aldaketek, elikagaien gabeziaren, habitataren galeraren eta gizakiaren zuzeneko jazarpenaren erantzuleak, espezie hauen
populazioa etenik gabeko presiopean bizitzera eraman dute.
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al., 1997; VLACHOS et al., 1999; XIROUCHAKIS et
al., 2001; XIROUCHAKIS, 2003; POIRAZIDIS et al.,
2004). No obstante, pese a que el serio declive que
han atravesado todas estas especies es un hecho
sobradamente conocido, hasta la fecha no se ha
procedido a realizar una actualización de su estado.
Puesto que Grecia es el único país balcánico que
aún alberga poblaciones de todas las especies euro-
peas de buitres, el objetivo de la presente revisión es
poner al día nuestro conocimiento sobre su situación.
La mayor parte de los datos disponibles deriva de
informes técnicos no publicados y de la base de
datos de las Áreas Importantes para la Aves en
Grecia (BOURDAKIS & VARELITZIDOU, 2000). Para
realizar la evaluación de los patrones poblacionales
se usaron las estimas poblacionales de los años 80
(HANDRINOS, 1985). También se discuten las posi-
bles causas del declive de estas especies o de su
presencia a día de hoy en algunas zonas, además
del papel que juega la disponibilidad de alimento
como factor limitante.

2. RESULTADOS
2.1. Quebrantahuesos

Este buitre sufrió el declive más drástico duran-
te el siglo XX (HANDRINOS & AKRIOTIS, 1997). En
los años 80, su población se extendía por casi
todas las montañas de Grecia, incluyendo la isla
de Creta, y sumaba en torno a las 25 parejas repro-
ductoras, de las cuales 10-15 se encontraban en
esta isla (VAGLIANO, 1981; HANDRINOS, 1985).
En los 90, su población se redujo a 12-18 parejas
reproductoras (TUCKER & HEATH, 1994), pero a
comienzos de la década actual cayó hasta las 4
parejas reproductoras, todas ellas ubicadas en
Creta (XIROUCHAKIS et al., 2001; BIRDLIFE,
2004). En total, la distribución de la especie se
redujo en un 75%, mientras que su población dis-
minuyó en un 84% (XIROUCHAKIS et al., 2001). En
la península, la principal causa del colapso pobla-
cional se atribuyó al uso de cebos envenenados
para la exterminación del lobo canis cupus
(SAKOULIS, 2000). Todos los territorios tradiciona-
les (por e.j. el monte Olimpo, el monte Parnassus)
que se sabían ocupados hasta los años 90 queda-
ron desocupados al tiempo que las poblaciones
de lobo comenzaron a aumentar, desencadenan-
do el uso de cebos envenenados para su control.
La baja densidad de la especie, consecuencia de
su comportamiento territorial y hábitos alimenticios,
propició su desaparición en muchas zonas conti-
nentales antes de que ninguna de las otras espe-
cies de buitre mostrara señales de declive. En el
centro de Grecia (Sterea Hellas) la tendencia nega-

tiva se vió acelerada por la degradación del hábi-
tat y los cambios en el uso del suelo, resultado de
la cesión a la industria del turismo de terrenos cru-
ciales para la especie por constituir su principal
hábitat de campeo, (estaciones de esquí, cons-
trucción de hoteles y carreteras) y actividades
mineras.

En la actualidad, existe un único territorio acti-
vo en la Grecia continental, compartido por Grecia
y la E.R.Y. de Macedonia (Figura 1). Situada en el
centro de la península balcánica, esta zona fué una
de las más importantes del sureste de Europa para
todas las especies de buitre (SIDIROPOULOS et
al., 2006a). Allí residieron cuatro parejas de que-
brantahuesos (GRUBAC, 1991), que fueron final-
mente exterminadas durante las campañas contra
el lobo (GRUBAC,1985). A finales de los 90 los úni-
cos avistamientos registrados en la zona corres-
pondieron a ejemplares solitarios que a duras
penas constituían una población (TSIAKIRIS,
2002). En esta última década, un ejemplar adulto
ha sido observado en un antiguo territorio de cría,
donde se le ha podido ver empleando el antiguo
cortado de nidificación como dormidero. Tanto el
lanzamiento de una campaña de concienciación
social a ambos  lados de la frontera, como la crea-
ción de un nuevo programa de alimentación suple-
mentaria para los meses de invierno tuvieron bas-
tante éxito. Por una parte la reducción del uso de
venenos para el control de alimañas y por otra la
existencia de una fuente de alimento predecible
lograron mantener a este individuo en un antiguo
territorio de cría (SIDIROPOULOS et al., 2006b). No
obstante, ninguna de estas dos acciones puede
garantizar su supervivencia a largo plazo, ya que el
individuo sobrevuela una zona extensa de monta-
ña durante el verano, habiéndose observado a
más de 50 km de su dormidero.

En Creta, la capacidad de carga de la especie
se ha estimado en 14-15 territorios (XIROUCHA-
KIS, 2002). Sin embargo, las modificaciones del
hábitat que han ido aconteciendo durante las últi-
mas dos décadas han provocado que solo 9 de
estos territorios sean adecuados para criar y bus-
car alimento. Dos proyectos de conservación
financiados por la UE entre 1998 y 2006 consi-
guieron estabilizar e incrementar ligeramente la
población cretense a 6 parejas reproductoras en
2006 (Figura 2) y mejorar su rendimiento reproduc-
tor (Tabla 1). Otros datos más precisos referentes a
la situación de la especie durante el periodo indi-
cado estiman la población total en no mas de 30
ejemplares, con un 36% perteneciente al sector
sub-adulto (XIROUCHAKIS et al., 2006). Dos
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características importantes de esta población son
su inestabilidad en la ocupación de territorios y el
alto porcentaje de individuos territoriales sin pare-
ja; ambas representan una clara indicación de una
baja  tasa de supervivencia adulta y una escasez
de flotantes. El éxito reproductor fué del 66%
mientras que la productividad se situó en 0.40
pollos/pareja territorial/año (Tabla 1). Aunque la
escasez de alimento no se considera un factor
limitante (XIROUCHAKIS et al., 2003) la alimenta-

ción artificial consiguió que algunas parejas cria-
ran con regularidad y que otras mejoraran su éxito
reproductor. Además aumentó la supervivencia
sub-adulta, a juzgar por la formación de 5 nuevas
parejas, de las cuales dos han nidificado en las
proximidades del comedero (XIROUCHAKIS &
GRIVAS, 2002; XIROUCHAKIS et al., 2006).
Actualmente existen siete puntos de alimentación
operativos en la isla en los que se suministra una
media de 6 toneladas de comida al año, además
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Figura 1. Colonias de buitres en Grecia peninsular y en las islas Egeas (excluyendo Creta) in 2006: territorios de quebrantahuesos ( ), alimoche (  ), bui-
tre leonado (  ) y buitre negro (   ).

Figure 1. Vulture colonies in mainland Greece and Aegean islands (apart from Crete) in 2006: bearded vulture territories (  ), Egyptian vulture (  ), griffon
vulture (  ), Black vulture (   ).
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de unos 15 kg / pareja/ año de carne sin tratar
(por ejemplo, conejos enteros con piel) adiciona-
les que se proporciona cerca de los nidos activos
(<500m) durante la época de eclosión. Aparte del
monitorizaje y la alimentación artificial, otras
acciones conservacionistas han consistido en el
patrullaje y vigilancia de las zonas de nidificación
y la declaración de todas las áreas de cría como
Áreas de Protección Especial  (SPAs) bajo la
directiva 79/409/CEE relativa a la conservación de
aves silvestres. Además se evaluó, por medio de
un sistema audio-visual de monitorizaje, el efecto
de una manipulación en los casos de cainismo y
la posibilidad de rescatar a los segundos pollos
para formar un stock para la cría en cautividad
(MARGALIDA et al., 2004; GRIVAS et al., 2008).
No obstante, esta herramienta de gestión no ha
sido aplicada aun, y permanece como una
opción abierta.

También las campañas de concienciación
social fueron valoradas como acciones priorita-

rias de conservación, dado que la principal
causa del declive de la especie fué atribuída a
la persecución humana directa. El furtivismo, por
ejemplo, ha supuesto un problema importante,
agravado por la creación de una  red excesiva
de carreteras que llega a todos los territorios de
esta especie y que ha permitido el fácil acceso
a zonas remotas de montaña. De los 9 ejempla-
res encontrados muertos entre 1991 y 2006,
ocho murieron por disparos (3 de ellos han sido
disecados) y uno fué envenenado con el agro-
químico fentión (XIROUCHAKIS, 2004). Aunque
el uso de cebos envenenados conllevaría con-
secuencias fatales en una población tan reduci-
da, afortunadamente no se lleva a cabo a gran
escala en la isla gracias a la ausencia de mamí-
feros depredadores (XIROUCHAKIS et al.,
2000). La mayor parte del uso de venenos ocu-
rre en áreas determinadas y manifiesta brotes
estacionales que acompañan la aparición de
perros asilvestrados. 

164

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

STAVROS M. XIROUCHAKIS & RIGAS TSIAKIRIS

Figura 2. Parejas territoriales de quebrantahuesos (círculos negros) y colonias activas de buitre leonado (puntos blancos) en Creta en 2006.
Figure 2. bearded vulture territorial pairs (black circles) and griffon vulture active colonies (white dots) in Crete in 2006.

Tabla 1. Situación  y productividad de la población de quebrantahuesos en Creta durante el período 1998-2006. (Éxito reproductor: número de pollos volados/
número de parejas que hacen puesta, Productividad: número de pollos volados/ número de parejas monitorizadas).

Año territorios Individuos Parejas Parejas Parejas que Pollos reproductor productividad
territoriales territoriales monitorizadas hacen puesta volantones (%)

1998 14 6 8 4 1 1 100 0.25
1999 15 8 7 5 3 0 0 0
2000 15 11 4 4 4 2 50 0.5
2001 13 9 4 4 3 2 67 0.5
2002 12 8 4 4 3 2 67 0.5
2003 11 7 4 4 3 1 33 0.25
2004 12 8 4 4 2 2 100 0.5
2005 13 8 5 5 3 3 100 0.6
2006 14 8 6 6 4 3 75 0.5
Media 13 8 5 4 3 2 66 0.40

Número de Exito



2.2. Alimoche
La primera estima poblacional del alimoche

Neophron Percnopterus se realizó a principios de
los años 80, con 250 parejas (HANDRINOS,
1985). Aunque la especie había desaparecido de
la parte sur del país y de todas sus islas (HAN-
DRINOS, 1992), seguía considerandose en el
resto del país un ave relativamente común y sin
muestras de estar sufriendo un declive importan-
te. Además, se  produjeron registros de congre-
gaciones importantes de estas aves en vertederos
cercanos a núcleos urbanos antes de 1985, como
por ejemplo en Meteora (Tesali): 143 individuos,
Parakalamos (Epiro): 47 y Xanti (Tracia): 60; (HAN-
DRINOS & AKRIOTIS, 1997). Por ello, hubo que
esperar hasta los años 90 para que finalmente se
diera la voz de alarma sobre el rápido declive de
la especie  (HANDRINOS & AKRIOTIS, 1997). La
distribución reproductora disminuyó considerable-
mente entre la década de los 70 y mediados  de
los 90. A comienzos de los 90 dejó de criar en
Grecia central, y su población bajó a 100-140
parejas (BOURDAKIS et al., 2006). No obstante,
según los últimos datos de la especie, la pobla-
ción reproductora actual no pasa de las 70 pare-
jas, distribuídas en 3 núcleos centrales; uno en la
provincia de Evros (20-25 parejas,  POIRAZIDIS,
2003), otro en la zona montañosa de Anticasia-
Meteora (25-30 individuos/ 10-12 parejas, BOUR-
BOURAS, 2003) y un último en la región de Epiro
(pico Astraka: 11, vertedero de Loánnina 10, ver-
tedero de Konitsa: 13). Un estudio llevado a cabo
entre 1984-1994 en el Parque Nacional de Dadia,
en la provincia de Evros, registró un éxito repro-
ductor del 77.2%. La creación de un punto de ali-
mentación suplementaria no tuvo ningún efecto
importante en la población, que pasó de 17 pare-
jas reproductoras en 1978 a 9-10 en 2003 (POI-
RAZIDIS, 2003; SCHINDLER et al., 2003). El éxito
reproductor sufrió un ligero descenso del 79% al
75.5%, y se produjo una leve mejora en la super-
vivencia de los pollos, especialmente en las nida-
das de dos huevos, revelando que la población
puede estar más negativamente afectada por
diferentes factores en sus áreas de invernada que
por causas locales VLACHOS et al., 1998). 

Poco se conoce sobre las rutas migratorias
de la especie, aunque varias observaciones
apuntan a un movimiento directo en dirección
norte-sur a través de las islas del mar Egeo y
Creta,  exceptuando al estrecho del Bosforo en el
Este. En los últimos avistamientos realizados
desde el Observatorio de Aves de Antikythera, 5
individuos inmaduros fueron vistos migrando

hacia el sur a finales de Septiembre de 2007
(XIROUCHAKIS observación personal; KOMI-
NOS, 2007).

2.3. Buitre leonado
El buitre leonado Gyps fulvus estuvo muy

extendido por todos los macizos peninsulares y fué
considerada la especie de buitre más común en
Grecia (HANDRINOS, 1985).  En los años 80 su
población se estimó en 400-450 parejas reproduc-
toras, unas 200 de ellas en Creta (VAGLIANO,
1981; HALLMANN, 1985; HANDRINOS, 1985). En
los 90 la población sufrió un colapso durante el que
13-15 colonias fueron abandonadas en la penínsu-
la y se detectó una reducción de al menos el 60%
en su antiguo rango de distribución (BOURDAKIS
et al., 2004). El abandono de las colonias acom-
pañó la extinción del quebrantahuesos y fue atri-
buido a los casos de envenenamientos masivos,
ya que el declive de las dos especies coincidió
tanto en el espacio como en el tiempo con la rea-
parición del lobo (SAKOULIS, 2003). 

En la década actual existen 7 colonias de bui-
tre leonado en la Grecia continental; 3 en Tracia y 4
al oeste de Grecia (en la región de Epiros y pre-
fectura de Aitoloakarnania); 24-28 en Creta (figura
2) y 2 en el archipiélago de la islas cícladas (en las
islas Naxos y Heraklia) (BOURDAKIS et al., 2004;
XIROUCHAKIS & MYLONAS, 2005). La población
total oscila entre las 170 y las 200 parejas repro-
ductoras; 20-35 en la península (90-110 individuos)
y 150-160 (370-450 individuos) en las islas (BOUR-
DAKIS et al., 2004; BOURDAKIS et al., 2006). La
población más robusta se encuentra en Creta, con
unos 340-420 ejemplares  (XIROUCHAKIS &
MYLONAS, 2005) o cerca de 140 parejas, de las
cuales aproximadamente 100 hacen puesta cada
año. El éxito reproductor durante el período 1996-
2002 fué del 75% (rango = 69-82%, Tabla 2) mien-
tras que la productividad se situó en 0.52 pollos/
pareja reproductora/ año (rango = 0.46-0.59)
(XIROUCHAKIS, 2003b). 

En el área continental, la población de la espe-
cie recibe un flujo de aves procedentes de los
Balcanes nororientales. En la parte oeste de la cor-
dillera de Pindus se observan con frecuencia bui-
tres marcados procedentes de Serbia y Croacia,
mientras que algunos ejemplares con marcas ala-
res procedentes de Tracia visitan las colonias cer-
canas de Bulgaria y la E.R.Y de Macedonia (SUSIC
2000; STOYCHEV et al., 2005; JERRENTRUP &
EFTHIMIOU, 2006). Además, el punto de alimenta-
ción del Parque Nacional de Dadia recibe un
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número creciente de buitre leonados llegados de
otros lugares. En concreto, se han  observado allí
ejemplares marcados llegados de otros países bal-
cánicos, Italia, Francia e Israel, mientras que los
avistamientos de individuos inmaduros se produ-
cen a lo largo de todo el año, alcanzando un máxi-
mo durante los meses de otoño (e.j. 60-100 indivi-
duos, SKARTSI et al., 2003, 2009).

2.4. Buitre negro
Durante los años 80 existieron 3 núcleos de

buitre negro en Grecia; en el Parque Nacional  de
Dadia (15 parejas), en el monte Olimpo (2 parejas)
y en las montañas de Parnassos-Vardousia (e.j.
indicios de cría). A menudo también se observa-
ban individuos divagantes en la frontera de Grecia
con la E.R.Y de Macedonia (HALLMANN, 1985;
HANDRINOS, 1985; HALLMANN 1996; GRUBAC
1998). La población total a comienzos de los años
90 se estimó en 10-14 parejas (TUCKER & HEATH,
1994) y en 20 parejas u 80 individuos a mediados
de la misma década (POIRAZIDIS et al., 1997),
todos ellos pertenecientes al Parque Nacional de
Dadia, en la provincia de Evros (región de Tracia).

El buitre negro estuvo a punto de extinguirse
en esta zona en 1979 (26 individuos/4-5 parejas).
Durante el período comprendido entre 1987-2005,
la población aumentó a 22 parejas reproductoras
gracias a la aplicación de medidas para la pro-
tección de su hábitat de cría y la creación en 1987
de un punto de alimentación suplementaria,
donde se suministran entre 20 y 30 toneladas de
comida al año (SKARTSI et al., 2008). La alimenta-
ción suplementaria resultó muy beneficiosa para
la especie, que triplicó su población reproductora
hasta mediados de los 90 (VLACHOS et al., 1999).
Durante el período 1994-2005, el éxito reproductor
de la especie fué del 72% (rango = 53-95%, Tabla
3), con una tendencia negativa del 2% anual
(SKARTSI et al., 2009). Entre tanto, la incidencia

de casos de envenenamientos masivos surgida a
raiz de las campañas ilegales contra el zorro pro-
vocó el cese del aumento del número de parejas
reproductoras (ANTONIOU et al., 1996; SKARTSI
et al., 2008). Con todo, el número total de buitres
negros dentro del Parque  aumentó de forma con-
siderable durante el período 1987-2005 (VLA-
CHOS et al., 1999; SKARTSI et al., 2008) y se reco-
lonizaron regiones de Bulgaria próximas a la fron-
tera con Grecia (IANKOV 1998; HRISTOV et al.,
2004). Excepto en la región de Tracia, el avista-
miento esporádico de ejemplares inmaduros en
otras zonas (como por ejemplo al oeste de
Macedonia, Epirus y las islas Cícladas), significa
que las aves realizan desplazamientos ocasiona-
les que podrían llevar a la aparición cada vez más
frecuente de la especie en zonas alejadas de su
área de reproducción.

3. DISCUSIÓN
La tendencia poblacional negativa exhibida

por todas las especies de buitre en Grecia
durante los años 80 y 90 es un hecho. En la
actualidad el área de reproducción y el tamaño
poblacional del buitre leonado son considerables
únicamente en Creta y sólo localmente en algu-
nas áreas de la península. El buitre negro está a
salvo y aumenta ligeramente, aunque la pobla-
ción reproductora se encuentra aislada y da
muestras de estancamiento tras sufrir varios epi-
sodios graves de envenenamiento. El quebranta-
huesos se ha estabilizado pero su situación
debería considerarse altamente crítica en base a
su reducido tamaño poblacional,  su insularidad
y la constante presión humana a la que se ve
sometido su hábitat de cría y de campeo.

El alimoche sufre un declive evidente y parece
que sus números continuarán disminuyendo. El
declive poblacional ha mostrado un patrón tem-
poral muy similar en todos los países balcánicos,
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Tabla 2. Situación poblacional y productividad del buitre leonado en Creta durante el período 1996-2002 (según Xirouchakis 2003b). (Éxito reproductor: núme-
ro de pollos volados/ número de parejas nidificantes, Productividad: número de pollos volados/ número de parejas reproductoras).

Año Colonias activas Parejas reproductoras Parejas nidificantes (polladas) Parejas con éxito (volantones) reproductor (%) Productividad
1996 16 100 64 50 78 0.50
1997 16 102 68 56 82 0.55
1998 19 135 84 62 74 0.46
1999 22 181 123 95 77 0.52
2000 25 176 126 88 70 0.50
2001 28 156 114 92 81 0.59
2002 27 138 106 73 69 0.53
Media 22 141 986 74 8 76 0.52 

Número de Exito



originado principalmente por uso indiscriminado
de cebos envenenados dirigidos contra depreda-
dores, y por la falta de alimento (HANDRINOS,
1985; MARINCOVIC & ORLANDIC, 1994; PUSO-
VIC, 2000; SAKOULIS, 2003). Las colonias de bui-
tres presentes en la actualidad se encuentran al
oeste y al norte del país, y en ciertas islas que
carecen de la presencia de grandes mamíferos
carnívoros o donde estos poseen una reducida
densidad poblacional.

El hecho de que algunas cordilleras de la
Grecia continental donde aún se sufren ataques
por lobo (al menos en las últimas dos decadas)
todavía alberguen colonias de buitres debe atri-
buirse a una combinación de factores, tales como:
a) la orografía escarpada del terreno que hace
imposible o poco práctica la colocación de vene-
nos; b) la inmigración desde otras regiones al
sureste de Europa y c) la buena disposición de ali-
mento en ciertas zonas.

En Grecia, donde la densidad poblacional de
ungulados silvestres es extremadamente baja
(PAPAIOANNOU & KATI, 2007) los buitres dispo-
nen de tres fuentes principales de alimento: a) los
cadáveres del ganado trashumante, b) los puntos
de alimentación suplementaria y c) los vertederos
(HANDRINOS 1985; GRANT & VLACHOS, 1985;
VLACHOS et al., 1998, XIROUCHAKIS, 2005). En
el primer caso, se ha constatado un abandono
importante de las prácticas ganaderas tradiciona-
les y los sistemas de pasto extensivo durante últi-
mas tres décadas (Servicio Nacional de
Estadística de Grecia, 2001). Este hecho ha cau-
sado un fuerte impacto en las poblaciones de bui-
tre y en otras especies carroñeras, especialmente
en la Grecia continental. A esto hay que añadir la

desaparición de las vias pecuarias, utilizadas para
el movimiento estacional del ganado, que ha
supuesto un factor decisivo en la reducción de su
rango de distribución, al igual que en el resto de los
Balcanes (MARINCOVIC & KARADZIC, 1999).
Además, las técnicas modernas de ganadería y
las mejoras en la condición veterinaria de los ani-
males han reducido aún más la disponibilidad de
alimento en las principales zonas de pasto del país
(HANDRINOS, 1985; BEAUFOY et al., 1994; ADA-
MAKOPOULOS et al., 1995). En muchos casos,
resultaría imposible sustentar las poblaciones de
buitres en ausencia de  alimentación suplementa-
ria, incluso en zonas donde el uso de cebos enve-
nenados para la exterminación de animales pro-
blemáticos ha permanecido bajo (HALLMANN,
1988, 1996; JERRENTRUP & EFTHIMIOU, 2006).
Aunque resulta dificil de cuantificar, la escasez de
alimento parece intensificarse durante los meses
de invierno, según reflejan las fluctuaciones esta-
cionales en el número de buitres que visitan los
puntos de alimentación (POIRAZIDIS et al., 1997). 

Sin embargo, la mayoría de los programas de
alimentación artificial vigentes no fueron organiza-
dos de forma adecuada, por lo que su éxito ha
sido sólo parcial. Desde 1987, seis puntos de ali-
mentación han sido creados en la Grecia conti-
nental y tres en Creta, con el objetivo de sustentar
a poblaciones frágiles o en declive y de promover
al mismo tiempo el ecoturismo. Todos ellos cum-
plen teóricamente con los objetivos y criterios de
los comederos de buitres o muladares (FRIED-
MAN & MUNDY, 1983; MUNDY et al., 1992;
PIPER, 2006) pero sólo 6 satisfacen plenamente la
política de higiene impuesta por la UE (por ejem-
plo, instalación de vallados, inspección de los ani-
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Tabla 3. Situación poblacional y productividad del buitre negro en el Parque Nacional de Dadia durante el período 1994-2005 (según Skartsi ., 2008).  (Éxito
de eclosión: número de pollos recién eclosionados/ número de parejas que hacen puesta, Productividad: número de pollos volados/ número de nidos ocupados).

Año Nidos Parejas que Pollos recién volantones eclosión reproductor productividad
ocupados hacen puesta eclosionados (%) (%)

1994 20 20 19 19 95 95 0.95
1995 20 17 15 15 88.2 88.2 0.75
1996 18 15 10 10 66.7 66.7 0.56
1997 21 16 10 10 62.5 62.5 0.48
1998 19 19 14 13 73.7 68.4 0.68
1999 21 20 16 16 80 80 0.76
2000 24 20 15 15 75 75 0.63
2001 26 22 17 14 77.3 63.6 0.54
2002 26 21 18 16 85.7 76.2 0.62
2003 27 19 15 10 78.9 52.6 0.37
2004 25 18 16 13 88.9 72.2 0.52
2005 27 19 15 12 78.9 63.2 0.44
Media 23 19 15 14 79.2 72 0.61

Número de Exito de Exito de
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males muertos). Las instalaciones se abastecen
con despojos de mataderos y con restos de gana-
do y cerdos de granja principalmente. Pocas
veces se dejan ovejas o cabras, ya que éstas
pacen sueltas y sus cadáveres casi nunca se
recogen del campo. En Creta, además, se sumi-
nistran extremidades de animales domésticos de
tamaño medio en cinco puntos adicionales (sitios
sin vallado, en lo alto de salientes montañosos)
dirigidos a la conservación del quebrantahuesos.

La mayoría de los puntos de alimentación no
fueron del todo útiles, sobretodo aquellos suscep-
tibles de sufrir molestias; en algunos el vallado era
defectuoso, otros carecían del mismo  y en otros se
suministró alimento inadecuado (ALIVIZATOS et
al., 2006). En los peores casos, atraían a perros
asilvestrados u otros depredadores, provocando el
rechazo de los lugareños.

Por último, la falta de beneficios directos de
tipo económico  y las dificultades para matener el
ritmo de abastecimiento terminaron con el tiempo
con el entusiasmo inicial por mantener estos sitios.
En ningún caso la alimentación artificial logró la
habituación de las aves, que continuaban campe-
ando por zonas extensas, quedando por tanto
expuestas a venenos en otros lugares (XIROU-
CHAKIS et al., 2006; VASILAKIS et al., 2008). No
obstante, teniendo en cuenta la frecuencia de avis-
tamientos y el número de especies o grupos de
edad implicados, resulta evidente que los pocos
puntos de alimentación que sí se gestionaron de
forma adecuada contribuyeron significativamente
a la conservación de los buitres (ELORRIAGA et
al., 2005; XIROUCHAKIS & ANDRITSOU, 2003;
XIROUCHAKIS et al., 2006; SIDIROPOULOS et al.,
2006b; SKARTSI et al., 2009). Además, en los pun-
tos donde el monitorizaje se realizó de forma siste-
mática  pudo observarse un fuerte patrón estacio-
nal en el uso de estos puntos, reflejo de los distin-
tos períodos de cuello de botella que atraviesan los
buitres a lo largo del año. No obstante, aparte del
punto de alimentación del Parque Nacional de
Dadia, ningún otro programa de alimentación artifi-
cial ha conseguido satisfacer las demandas ali-
menticias de las poblaciones de buitre de su zona. 

Por otra parte, los vertederos en la proximida-
des de los pueblos y granjas hace tiempo que des-
empeñan la misma función que los puntos de ali-
mentación  por lo que no resulta sorprendente que
muchas colonias o dormideros de buitres se hayan
establecido en  sus alrededores (BOURDAKIS,
2003; BOUSBOURAS, 2003; XIROUCHAKIS,
2007). Sin embargo, en relación con las nuevas
regulaciones impuestas por la UE, el entierro obli-

gatorio del ganado muerto, la incineración sanita-
ria de todos los restos de matadero y el cierre de
vertederos han resultado fatales para estas aves y
otras especies carroñeras. El problema ha sido
más grave en la península, donde, por ejemplo, el
abandono en los últimos 5 años de al menos 10
territorios tradicionales de cría del alimoche coinci-
dió con el cierre de los vertederos cercanos (TSIA-
KIRIS, datos no publicados). 

Por el contrario, en Creta, donde el paisaje es
pedregoso y escarpado, el incumplimiento de las
regulaciones sanitarias de la UE (e.g. 1774/2002,
European Union 2002)  es común entre los gana-
deros. Los despojos y los restos de cabras siguen
abandonándose en el campo, cerca de las granjas
de ganado (especialmente en invierno, cuando los
animales se  guardan en corrales) y constituyen
una de las principales fuentes de alimento para los
buitres (XIROUCHAKIS & ANDREOU, 2009).
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1. INTRODUCTION
The first attempt to describe the status and distri-

bution of vultures in Greece was made in the 1980s
(VAGLIANOS, 1981, HANDRINOS, 1985).  For two
species, namely the Cinereous Vulture Aegypius
monachus and bearded vulture Gypaetus barbatus,
which were regarded as endangered in the Greek
Red Data Book (HANDRINOS, 1992), some detailed
studies have been pursued regarding their nesting
habitat, breeding biology as well as their foraging
behaviour and feeding ecology (POIRAZIDIS et al.,
1997; VLACHOS et al., 1999; XIROUCHAKIS et al.,
2001, XIROUCHAKIS 2003a; POIRAZIDIS et al.,
2004). However, although it is generally accepted
that all species have undergone a serious decline, no
update has been made so far. Given that Greece is
the only Balkan country that still supports breeding
populations of all European vulture species, the aim
of the present review is to update our knowledge on
their status. Most of the available data originated from
unpublished technical reports and the database of
the Important Bird Areas of Greece (BOURDAKIS &
VARELITZIDOU, 2000). The population estimates of
the 1980s (HANDRINOS, 1985) were used for the
assessment of population trends. The reasons for the
decline of the species or current presence in some
areas and the role of food availability as a limiting fac-
tor have been also discussed.

2. RESULTS
2.1. Bearded vulture

This vulture species suffered the most drama-
tic decline during the 20th century (HANDRINOS &
AKRIOTIS, 1997). In the 1980s its population was
distributed almost in all mountains of Greece inclu-
ding the island of Crete and numbered ca. 25 bre-
eding pairs of which 10-15 occurred in the latter
(VAGLIANO, 1981; HANDRINOS, 1985). In the
1990s its population declined to an estimated 12-
18 breeding pairs (TUCKER & HEATH, 1994) but
during the beginning of the present decade it
dropped to 4 breeding pairs, all of them located in
Crete (XIROUCHAKIS et al., 2001, BIRDLIFE,
2004). Overall the distribution of the species
shrunk by 75% while its population decreased by
84% (XIROUCHAKIS et al., 2001). In the mainland
the principal cause of population collapse was
suspected to be the use of poisoned baits for the
extermination of wolves Canis lupus (SAKOULIS,
2000). All of the traditional territories known to be
occupied (e.g. Mt Olympus, Mt Parnassus) until
the 1990s were void of birds by the time the wolf
population started to build up and the eruption of

the illegal use of poisoned baits for its control was
triggered. The low density of the species due to its
territorial behavior and its feeding habits resulted
in its disappearance from many continental areas
before all other vulture species showed any signs
of decline. In central Greece (Sterea Hellas) the
negative trend was also accelerated by habitat
degradation and land use changes, since crucial
foraging habitat was given to the tourist industry
(ski-resorts, hotel and road construction) and
mining activities. 

At present only one active territory shared betwe-
en Greece and FYR Macedonia is found (Figure 1).
Located in the centre of the Balkan Peninsula, this
area was one of the most important ones for all vul-
ture species in southeast Europe (SIDIROPOULOS
et. al., 2006a). Four bearded vulture pairs were
located there (GRUBAC, 1991) but were eliminated
during anti-wolf campaigns (GRUBAC, 1985). In
the late 90’s only solitary individuals were recorded
in the area which hardly constitute a population
(TSIAKIRIS, 2002). In the present decade one adult
bird has been sighted in its former breeding terri-
tory and has used the old nesting cliff for roosting.
A public awareness campaign on both sides of the
border and the launch of a supplementary feeding
scheme during wintertime proved quite successful.
The use of poisons for the control of vermin was
relaxed and the existence of a predictable food
source kept the bird within its former breeding terri-
tory (SIDIROPOULOS et al., 2006b). However, both
actions cannot ensure its long term survival as the
bird still roams a huge mountainous area in sum-
mer, being observed more than 50 km away from
its roosting site.

In Crete the species carrying capacity has
been estimated at 14-15 territories (XIROUCHA-
KIS, 2002). However, habitat alterations that have
taken place during the last two decades resulted
in only 9 territories being suitable for breeding and
foraging. Two conservation projects funded by the
EU during 1998-2006 managed to stabilize and
slightly increase the Cretan population to 6 bree-
ding pairs in 2006 (Figure 2) and improve its bree-
ding performance (Table 1). More precise data on
the species status obtained during the aforemen-
tioned period estimated a total population of no
more than 30 individuals with 36% being the non-
adult segment (XIROUCHAKIS et al., 2006). A
major characteristic of the population is the insta-
bility of territory occupancy and the high number of
territorial birds with no mates; both strong indica-
tions of a low adult survival and a scarcity of floa-
ters. The breeding success has been 66% while
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productivity at 0.40 chicks/ territorial pair/ year
(Table 1). Although food shortage is not regarded
a limiting factor (XIROUCHAKIS et al., 2003) artifi-
cial feeding promoted the regular breeding of
some pairs and improved the breeding success of
others. In addition, pre-adult survival was augmen-
ted judging by the formation of 5 new pairs where-
as two of them have nested close to a feeding sta-
tion (XIROUCHAKIS & GRIVAS, 2002; XIROU-
CHAKIS et al., 2006). Seven feeding stations are in
operation on the island where on average 6 tonnes
of food is deposited per year and an additional 15
kg/ year/ pair of pure meat (i.e. unskinned rabbits)
is provided near to active nests (< 500m) during
the hatching stage. Apart from monitoring and arti-
ficial feeding, other conservation actions included
patrolling and warding the nesting areas and
declaration of all the breeding sites as Special
Protection Areas (SPAs) under the 79/409/EC Bird
Directive. Moreover, the manipulation of siblicide
and the possibility of rescuing the second chick,
so as to create a captive breeding stock, was also
assessed through an audio–visual nest monitoring
system (MARGALIDA et al., 2004; GRIVAS et al.,
2008). This management tool has yet to be applied
and remains open as an option.

Furthermore, public awareness campaigns
were considered as top priority conservation
action since the principal cause for the species
decline has been direct persecution by man.
Poaching has been a major problem as an exces-
sive road network penetrates all of the species
territories and has made previously remote moun-
tain areas largely accessible. Out of 9 individuals
found dead during 1991-2006, eight had been
shot (of which three were stuffed) and one was poi-
soned by the agrochemical fenthion (XIROUCHA-
KIS, 2004). The set up of poisoned baits, although
critical for such a small population, is not practised

on a wide scale on the island due to the lack of
mammalian predators (XIROUCHAKIS et al.,
2000). Most of the poison use takes place in cer-
tain areas and exhibit seasonal outbreaks mainly
following the occurrence of stray-dogs. 

2.2. Egyptian vulture
The earliest estimate of the Egyptian vulture

Neophron percnopterus population was made in
the early 1980s namely 250 pairs (HANDRINOS,
1985). Although the species has already disappe-
ared from the southern part of the country and all
the islands (HANDRINOS, 1992), it was still regar-
ded as fairly common with no evidence of major
decline. Significant concentrations prior to 1985
were recorded in rubbish tips in the environs of
human settlements e.g. Meteora (Thessaly): 143
individuals, Parakalamos (Epirus): 47, Xanthi
(Thrace): 60; (HANDRINOS & AKRIOTIS, 1997).
However, in the 1990s the species has already
been reported to be rapidly decreasing (HANDRI-
NOS & AKRIOTIS, 1997). Its breeding distribution
contracted considerably between the 1970s and
the mid 1990s. By the early 1990s it ceased to
breed in central Greece and its population dropped
to 100-140 pairs (BOURDAKIS et al., 2006).
However, according to most recent observations
the species breeding population numbers no more
than 70 pairs with three major nuclei i.e. the Evros
province (20-25 pairs, POIRAZIDIS, 2003), the
Antichasia-Meteora mountain area (25-30 indivi-
duals/ 10-12 pairs, BOURBOURAS, 2003) and the
Epirus region (Astraka peak: 11, Ioannina waste
dump: 10, Konitsa waste dump: 13). A study
carried out during 1984-1994 in the Dadia National
Park in the Evros province showed a breeding suc-
cess rate of 77.2%. The establishment of a feeding
station in 1987 had no significant effect on the
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Table 1. Bearded vulture population status and productivity in Crete during 1998-2006. (Breeding success: No. fledglings/ No. egg-laying pairs, Productivity:
No. fledglings/ No. monitored pairs)

Year territories solitary territorial monitored egg-laying fledglings Success productivity
territorial birds pairs pairs pairs (%)

1998 14 6 8 4 1 1 100 0.25
1999 15 8 7 5 3 0 0 0
2000 15 11 4 4 4 2 50 0.5
2001 13 9 4 4 3 2 67 0.5
2002 12 8 4 4 3 2 67 0.5
2003 11 7 4 4 3 1 33 0.25
2004 12 8 4 4 2 2 100 0.5
2005 13 8 5 5 3 3 100 0.6
2006 14 8 6 6 4 3 75 0.5
Mean 13 8 5 4 3 2 66 0.40

Number of Breeding



population which decreased from 17 breeding
pairs in 1978 to 9-10 in 2003 (POIRAZIDIS, 2003;
SCHINDLER et al., 2003). Breeding success also
slightly dropped from 79% to 75.5% with a small
improvement in chick survival, especially in two-
egg clutches revealing that the population might
not be affected by local factors rather than its sta-
tus in the wintering areas (VLACHOS et al., 1998). 

Little is known about the species migratory rou-
tes, though several observations indicate that
except the Bosporus straits in the east, a direct
north-south movement also occurs through the
Aegean Sea islands and Crete. The most recent
observation originates from the Antikythira Bird
Observatory where 5 immature birds were obser-
ved migrating south during late September 2007
(XIROUCHAKIS pers. obs.; KOMINOS, 2007).

2.3. Griffon vulture
The griffon vulture  Gyps fulvus was wides-

pread in all mainland massifs and considered to
be the most common vulture species in Greece
(HANDRINOS, 1985). In the 1980s its population
was estimated at 400-450 breeding pairs with
about 200 of them inhabiting Crete (VAGLIANO,
1981; HALLMANN, 1985; HANDRINOS, 1985).
During the 1990s a population crash occurred
when 13-15 colonies were abandoned in the
mainland and a shrinkage of at least 60% of its
former range was detected (BOURDAKIS et al.,
2004). Colony desertion followed the extinction of
the bearded vulture and was attributed to mass
poisoning events since both species decline
coincided in space and time with the reappea-
rance of the wolf (SAKOULIS, 2003). 

In the present decade 7 Griffon colonies are
found in continental Greece i.e. 3 in Thrace and 4 in
west Greece (Epirus region and Aitoloakarnania
prefecture), 24-28 in Crete (Figure 2) and 2 on the
Cyclades island complex (Naxos and Heraklia
islands) (BOURDAKIS et al., 2004; XIROUCHAKIS
& MYLONAS, 2005). The total population ranges
between 170-200 breeding pairs i.e. 20-35 in the
mainland (90-110 individuals) and 150-160 (370-
450 individuals) on the islands (BOURDAKIS et al.,
2004; BOURDAKIS et al., 2006). The most robust
population is hosted in Crete with an estimated 340-
420 individual (XIROUCHAKIS & MYLONAS, 2005)
or ca. 140 pairs of which about 100 lay eggs per
year. Breeding success during 1996-2002 was 75%
(range=69-82%, Table 2) while productivity 0.52
chicks/ breeding pair/ year (range= 0.46-0.59)
(XIROUCHAKIS, 2003b). 

In continental areas, the species population also
receives an influx of birds from the northwest
Balkans. Marked griffons from Serbia and Croatia
are regularly sighted in the western part of the
Pindus range while wing-tagged birds from Thrace
visit adjacent colonies in Bulgaria and FYR
Macedonia (SUSIC, 2000; STOYCHEV et al., 2005;
JERRENTRUP & EFTHIMIOU, 2006). In addition, an
increasing number of griffons are observed in the
feeding station of the Dadia National Park which
come from other areas. More specifically, marked
birds from other Balkan countries as well as from
Italy, France and Israel have been recorded there
while immature birds are sighted throughout the year
with their numbers peaking during autumn months
(e.g. 60-100 individuals, SKARTSI et al., 2003, 2009).

2.4. Cinereous vulture
During the 1980s three Black Vulture nuclei were

found in Greece i.e. the Dadia National Park (15
pairs), the mountain Olympos (2 pairs) and
Parnassos-Vardousia mountains (e.g. indications of
breeding). In addition,  wandering individuals were
frequently observed in the borders between Greece
and FYR Macedonia (HALLMANN, 1985; HANDRI-
NOS,1985; HALLMANN, 1996; GRUBAC 1998). The
total population was estimated at 10-14 pairs in the
early 1990s (TUCKER & HEATH, 1994) and 20 pairs
or 80 individuals in mid-1990s (POIRAZIDIS et al.,
1997); all of them encompassed in the Dadia National
Park in the Evros province (region of Thrace). 

More specifically, cinereous vultures were nearly
extinct in 1979 in this area (26 individuals/ 4-5 pairs).
During the period 1987-2005, they increased to 22
breeding pairs after protection measures for their
nesting habitat and the establishment of a feeding
station in 1987 where 20-30 tonnes of food have
been provided annually (SKARTSI et al., 2008).
Supplementary feeding proved quite beneficial for
the species whose breeding population increased
nearly threefold by the mid 1990s (VLACHOS et al.,
1999). In the period 1994-2005 the species bree-
ding success rate was 72% (range= 53-95%, Table
3) exhibiting a negative trend of 2% per year
(SKARTSI et al., 2009). Meanwhile , the number of
breeding pairs ceased to increase because of inci-
dences of mass poisoning after illegal anti-fox cam-
paigns (ANTONIOU et al., 1996; SKARTSI et al.,
2008). Nevertheless the total number of black vultu-
res in the Park showed a significant increase for the
period 1987-2005 (VLACHOS et al., 1999; SKARTSI
et al., 2008) and the species re-colonized adjacent
regions close to the Greek border in Bulgaria (IAN-
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KOV 1998; HRISTOV et al., 2004). Except in the
Thrace region, sporadic observations of immature
birds in other areas (e.g. west Macedonia, Epirus
and Cyclades islands) indicate some occasional
movements that could lead to more regular occu-
rrence far outside its breeding range. 

3. DISCUSSION
The negative population trends for all vulture

species (apart form the Black vulture) in Greece in
the 1980s and the 1990s is a fact. At present the
breeding range and population size of Griffons is
robust only in Crete and locally in the mainland.
The Black Vulture is secure and slightly increasing
although the breeding population is isolated and
shows signs of stagnation after experiencing seve-
re poisoning events. The bearded vulture has sta-
bilized but its status should be regarded as highly
critical due to its low population size, its insularity
and the constant human pressure to its nesting
and foraging habitat. Egyptian vultures are cer-
tainly declining and apparently their numbers will
continue to decrease. The temporal pattern of
population decline has been rather general in all
Balkan countries and was primarily caused by the
indiscriminate use of poisoned baits against pre-
dators and insufficient food supply (HANDRINOS
1985; MARINCOVIC & ORLANDIC, 1994; PUSO-
VIC, 2000; SAKOULIS, 2003). The current vulture
colonies are situated in the western and northern
parts of the country as well as some islands where
large mammalian carnivores are absent or their
population density is low. The fact that mountain
ranges in continental Greece which suffer from
wolf-hits (at least for the last two decades) still sup-
port vulture colonies should be attributed to a com-
bination of factors such as: a) the ruggedness of
the terrain where poison use is impossible or
impractical to apply, b) immigration from other
regions of southeast Europe and c) good feeding
opportunities in certain areas.

In Greece where population density of wild
ungulates is extremely low (PAPAIOANNOU & KATI,
2007); vultures have three main food sources: a)
carcasses from transhumance livestock, b) feeding
stations and c) waste dumps (HANDRINOS, 1985;
GRANT & VLACHOS, 1985; VLACHOS et al., 1998;
XIROUCHAKIS, 2005). In the first case it is well
documented that traditional stock raising and gra-
zing systems during the last three decades have
been largely abandoned (National Statistical
Service of Greece, 2001). This fact produced a dra-
matic impact on vultures and other scavenging spe-
cies principally in continental Greece (HANDRI-
NOS, 1985; HANDRINOS, 1992; HALLMANN,
1996). On top of that, the breaking down of the
nomadic routes of seasonally-moving flocks has
been decisive for their range contraction likewise in
the rest of the Balkans (MARINCOVIC & KARAD-
ZIC, 1999). In addition modern animal husbandry
methods and improved veterinary conditions resul-
ted in a further reduction of food supplies in the main
pastoral zones of the country (HANDRINOS, 1985;
BEAUFOY et al., 1994; ADAMAKOPOULOS et al.,
1995). In many cases vulture population would be
impossible to sustain without supplementary fee-
ding, even in areas where the use of poisoned baits
for the extermination of problematic animals remai-
ned low (HALLMANN, 1988, 1996; JERRENTRUP &
EFTHIMIOU, 2006). Although difficult to substantia-
te, food shortage seemed to be more intense during
winter months, as indicated by the seasonal fluc-
tuation of vulture numbers in feeding stations (POI-
RAZIDIS et al., 1997). 

However, most of the existing artificial feeding
schemes were inadequately organised and as such
they have been of limited success. Since 1987, six
feeding stations have been established in continen-
tal Greece and three in Crete aiming to support a
fragile or declining population and in the meantime
to promote ecotourism. All of them theoretically
accomplished the scope and criteria of “vulture res-

176

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

STAVROS M. XIROUCHAKIS & RIGAS TSIAKIRIS

Table 2. Griffon vulture population status and productivity in Crete during 1996-2002 (after Xirouchakis 2003b). (Breeding success: No. fledglings/ No. nesting
pairs, Productivity: No. fledglings/ No. breeding pairs).

Year active colonies breeding pairs nesting pairs (clutches) successful pairs (fledglings) success (%) Productivity
1996 16 100 64 50 78 0.50
1997 16 102 68 56 82 0.55
1998 19 135 84 62 74 0.46
1999 22 181 123 95 77 0.52
2000 25 176 126 88 70 0.50
2001 28 156 114 92 81 0.59
2002 27 138 106 73 69 0.53
Media 22 141 986 74 8 76 0.52 

Number of Breeding



taurants” (FRIEDMAN & MUNDY, 1983; MUNDY et
al., 1992; PIPER, 2006) but only six fully satisfied the
EU hygienic policy (e.g. fencing, inspection of dead
animals). They were supported mainly with offal ori-
ginated from slaughterhouse and carcasses from
cattle and pig farms. Sheep and goat were infre-
quently provided as they are free-ranging and their
carcasses are hardly ever collected in the field. In
Crete alternatively, extremities of medium-sized
domestic animals were deposited in five additional
sites (i.e. unfenced spots over rocky outcrops) tar-
geting the conservation of the bearded vulture. 

Most feeding stations have been partially suc-
cessful mainly because they were susceptible to
disturbance; some had poor or no fencing at all and
others were provided with inappropriate food items
(ALIVIZATOS et al., 2006). In the worst case they
attracted stray dogs or other predators and the
whole plan was refuted by the locals. Lastly,  as
there was no direct financial benefit or the provisio-
ning rate was hard to keep up, the initial eagerness
to maintain these sites faded away with time. In all
cases birds did not habituate to artificial feeding
and continue to forage widely, thus being exposed
to poisoned food elsewhere (XIROUCHAKIS et al.,
2006; VASILAKIS et al., 2008). Considering the fre-
quency of observations and the number of species
or age-groups involved, the few feeding stations
that were properly managed contributed greatly to
the conservation of vultures (ELORRIAGA et al.,
2005; XIROUCHAKIS & ANDRITSOU, 2003;
XIROUCHAKIS et al., 2006; SIDIROPOULOS et al.,
2006b; SKARTSI et al., 2009). In addition, the ones
regularly monitored showed an increasing but
strong seasonal pattern of vulture use which implied
that the birds did experience bottleneck periods.

However, apart from the feeding station of the Dadia
National Park, no artificial feeding scheme succee-
ded to satisfy the feeding requirements of vulture
populations in the area. 

On the other hand, waste dumps near villages
and stock-farms have long-before played the role of
feeding stations and not surprisingly, many vulture
colonies or roosts have been located in their vicinity
(BOURDAKIS, 2003; BOUSBOURAS,  2003;
XIROUCHAKIS, 2007). However, in compliance to
EU regulations, the obligatory burial of dead lives-
tock, the sanitary burning of all slaughterhouse
remains and the closure of waste dumps have been
critical for vultures and other avian scavengers. The
problem has been more severe in continental
Greece where for instance the abandonment of at
least 10 traditional nesting sites of Egyptian vultures
in the last five years coincided with the closure of
nearby rubbish tips (TSIAKIRIS, unpubl. data).  On
the contrary, in the stony landscape of Crete, the vio-
lation of the EU sanitary regulations (e.g. 1774/2002,
European Union 2002) has been a common practi-
ce among stock-breeders. Offal and sheep carcas-
ses are still disposed in the open nearby stock-
farms (particularly in winter when animals are kept in
pens) and constitute a prime food source for vultu-
res (XIROUCHAKIS & ANDREOU, 2009).
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Table 3. Cinereous vulture population status and productivity in the Dadia National Park during 1994-2005 (after Skartsi et al., 2008). (Hatching success: No.
hatchlings/ No. egg-laying pairs, Breeding success: No. fledglings/ No. egg-laying pairs, Productivity: No. fledglings/ No. occupied nests).

Year occupied egg-laying hatchlings fledglings Success Success productivity
nests pairs (%) (%)

1994 20 20 19 19 95 95 0.95
1995 20 17 15 15 88.2 88.2 0.75
1996 18 15 10 10 66.7 66.7 0.56
1997 21 16 10 10 62.5 62.5 0.48
1998 19 19 14 13 73.7 68.4 0.68
1999 21 20 16 16 80 80 0.76
2000 24 20 15 15 75 75 0.63
2001 26 22 17 14 77.3 63.6 0.54
2002 26 21 18 16 85.7 76.2 0.62
2003 27 19 15 10 78.9 52.6 0.37
2004 25 18 16 13 88.9 72.2 0.52
2005 27 19 15 12 78.9 63.2 0.44
Media 23 19 15 14 79.2 72 0.61

Number of Hatching Breeding



Estado actual y conservación
de las aves carroñeras en Italia
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1. INTRODUCCIÓN
Los buitres han sufrido un declive acusado en

Italia. Tanto el quebrantahuesos como el buitre negro
están extinguidos, mientras que el buitre leonado y el
alimoche unicamente sobreviven en pequeñas
poblaciones. Las razones de esto están ligadas a la
persecución directa (especialmente en el pasado), al
uso de cebos envenenados y al desarrollo de las

prácticas ganaderas y regulaciones veterinarias que
han reducido la disponibilidad de alimento, junto con
otros problemas asociados a  infraestructuras como
los tendidos eléctricos y los parques eólicos.

Los datos históricos de la presencia de buitres en
Italia son extremadamente limitados y a menudo se
refieren a observaciones genéricas. Las únicas refe-
rencias fiables de poblaciones reproductoras hacen
alusión al quebrantahuesos Gypaetus barbatus en
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Estado actual y conservación de las aves carroñeras en Italia

Current status and conservation of avian scavengers in Italy

RESUMEN
La situación de los buitres y de otras aves carroñeras en Italia es bastante precaria. Todas las especies sufrieron declives acusados en el pasa-

do que se intensificaron a partir de comienzos del siglo XIX. El declive general puede atribuirse a la persecución humana, el uso de cebos envene-
nados, la modernización de las prácticas ganaderas y veterinarias, la pérdida del hábitat y la fragmentación. El quebrantahuesos Gypaetus barba-
tus y el buitre negro Aegypius monachus fueron completamente erradicados del territorio nacional, mientras que sólo pequeñas poblaciones relic-
tas de buitre leonado Gyps fulvus y alimoche Neophron pernopterus consiguieron sobrevivir. También el pigargo europeo Haliacetus albicilla fue
exterminado, mientras que la población de milano real Milvus milvus experimentó una importante reducción. Los programas llevados a cabo en años
recientes han permitido la reintroducción del quebrantahuesos a lo largo de la cordillera entera de los Alpes, y del buitre leonado en tres zonas dis-
tintas de la península italiana. Otros programas han sido puestos en marcha para proteger las últimas parejas de buitre leonado en Cerdeña, y de
alimoche en el sur de Italia y en la isla de Sicilia. En 2008, existen en Italia 4-5 territorios de quebrantahuesos, 13-14 parejas reproductoras de ali-
moche y 320-385 de buitres leonados. Los proyectos de conservación todavía se enfrentan a problemas ligados, en áreas específicas, al uso de
cebos envenenados, la falta de alimento y problemas organizativos y financieros que afectan a la gestión de los programas a largo plazo.

ABSTRACT
The situation of vultures and other carrion-eating birds in Italy is rather precarious. All the species have undergone a marked decline in the past

which intensified from the start of the 19th Century. The general decline can be attributed to human persecution, the use of poison baits, the moder-
nisation of stock-rearing and veterinary practices, habitat loss and fragmentation. The bearded vulture Gypaetus barbatus and the cinereous (black,
or monk) vulture Aegypius monachus were completely eradicated from the national territory whilst only small relict populations of griffon Gyps ful-
vus and Egyptian vulture Neophron pernopterus survived. The white-tailed (or sea) eagle Haliacetus albicilla was also exterminated whilst the popu-
lation of red kite Milvus milvus was greatly reduced. Projects undertaken in recent years have allowed the reintroduction of the bearded vulture
throughout the entire Alpine chain and the griffon vulture in three different areas in mainland Italy. Other projects are underway to safeguard the last
pairs of griffon in Sardinia and the Egyptian vulture in Southern Italy and the island of Sicily. In 2008 in Italy there are 4-5 bearded vulture territories,
13-14 breeding pairs of Egyptian vultures and 320-385 griffons. The conservation projects still present problems tied, in particular areas, to poison
baits, lack of food and organizational and financial problems affecting the long-term management of the projects.

LABURPENA
Nahikoa eskasa da sai eta beste hegazti sarraskijaleen egoera Italian. Espezie guztiek gainbehera nabaria ezagutu zuten iraganean, areago

XIX. mende hasieratik aurrera. Gizakien jazarpena, hegaztiak harrapatzeko jaki pozoituen erabilera, abeltzaintza eta albaitaritza jardueren moder-
nizatzea, habitataren galtzea eta banaketa izan litezke gainbehera honen eragile. Ugatza Gypaetus barbatus eta sai beltza Aegypius monachus
erabat desagerrarazi zituzten nazio lurraldetik, akabatu ez zituzten sai arre Gyps fulvus eta sai zurien Neophron pernopterus talde txikiek biziraun
ahal izan zuten artean. Itsas arrano europarra ere betikoz deuseztatua izan zen, eta miru gorriak nabari murriztu ziren. Azken urteetan abiarazita-
ko programek aukera eman dute ugatza berriro ere Alpe mendialde osoan zehar eta sai arrea italiar penintsulako hainbat eremutan sartzeko. Beste
programa batzuek Sardiniako sai arren azken bikoteak eta Italia hegoaldeko eta Sizilia irlako sai zuriak babestea dute xede. 2008. urtean ugatzei
leku egiten dieten 4-5 eremu daude Italian, umeak egin ditzaketen 13-14 bikote sai zuri, eta 320-385 sai arre. Izakiok babesteko proiektuek, leku
jakin batzuetan, hegaztiak harrapatzeko jaki pozoituen erabilera, elikagaien gabezia eta epe luzerako programen kudeaketa zailtzen dituzten anto-
lakuntza eta finantza arazoak dituzte oraindik oztopo.

Fulvio GENERO(1)

PALABRAS CLAVES: Italia, buitres, conservación, gestión, estaciones de alimentación, programas de reintroducción.KEY WORDS: Italy, vultures, conservation, management, feeding stations, reintroduction projects. GAKO-HITZAK: Italia, saiak, kontserbazioa, kudeaketa, elikatze-estazioak, birsartze-programak.

(1) Via Montelungo, 43 I-33100 Udine



los Alpes, Cerdeña y Sicilia, al buitre negro Aegypius
monachus en Cerdeña y al alimoche Neophron perc-
nopterus en gran parte del centro y sur de Italia.
Solamente se dispone de series de datos de déca-
das recientes para Cerdeña.

En los últimos años, varios programas de conser-
vación llevados a cabo han permitido la reintroducción
del quebrantahuesos en los Alpes (un programa inter-
nacional), así como la creación de 3-4 nuevas pobla-
ciones de buitre leonado, y que además intentan con-
trarrestar el declive del buitre leonado en Cerdeña por
medio de acciones de conservación y repoblaciones.

Las poblaciones de buitre leonado continuan sien-
do demasiado pequeñas y algunas todavía sufren epi-
sodios puntales de envenenamiento. Los programas
de conservación y repoblación del alimoche tienen
como objetivo conservar las últimas parejas reproduc-
toras en el sur de Italia y en la isla de Sicilia. La dispo-
nibilidad de alimento es mayor en el sur del país, pero
en todos los casos el aporte de alimentación suple-
mentaria ha resultado oportuno, o incluso vital.

En este artículo he actualizado la información dis-
ponible hasta otoño de 2008. Mi objetivo principal ha
sido revisar los tamaños poblacionales y tendencias
de las cuatro especies que han habitado en Italia en
los últimos tiempos. Además, examino el papel que
las estaciones de alimentación (comederos para bui-
tres/muladares) pueden desempeñar en la conserva-
ción de las poblaciones de aves carroñeras. 

2. SITUACIÓN Y TENDENCIAS POBLACIONALESDE LAS AVES CARROÑERAS
2.1. Quebrantahuesos

El quebrantahuesos estuvo presente como
ave reproductora en Sicilia, en Cerdeña, por toda
la cordillera de los Alpes y posiblemente incluso
en los Apeninos. Su posterior declive comenzó a
principios del siglo XIX, con la desaparición de la
especie de los Alpes y a continuación de las prin-
cipales islas. En los Alpes, la extinción de la espe-
cie comenzó por el este y continuó hacia el oeste,
donde las últimas parejas resistieron afincadas en
los Alpes marítimos. Los últimos ejemplares fue-
ron eliminados a comienzos del siglo XX.
Antiguamente la especie era común en Cerdeña,
donde contaba con una población de 35-40 indi-
viduos a finales del siglo XIX, reducida a 2-10
parejas entre 1946-66, y donde el último intento
reproductor fue registrado en 1967 (SCHENK,
1976). En Sicilia la especie fue, quizás, menos
abundante, por lo que el último intento reproduc-
tor se remonta a 1840 (FASCE & FASCE, 1992).

El programa internacional para el quebranta-
huesos en los Alpes (FCBV, WWF, FZG) ha permi-
tido el regreso de la especie gracias a la introduc-
ción de parejas en territorio Italiano (FREY, 1992)
(Figura 1). En particular, en Italia se utilizaron dos
áreas para las sueltas; una en el Parque de los
Alpes Marítimos (16 individuos liberados desde
1994) y otra en el Parque Nacional de Stelvio (11
ejemplares liberados entre 2000 y 2008). Las
áreas más frecuentadas por estos ejemplares han
sido los Alpes occidentales y centro-orientales.
Además, han mostrado una clara preferencia por
las grandes zonas protegidas: el Parque Nacional
de Stelvio, el Parque Regional de los Alpes
Marítimos y el Parque Nacional Gran Paradiso. El
quebrantahuesos cría en Stelvio desde 1998,
donde se ha producido una ocupación progresiva
de nuevos territorios y donde la población actual
consta de 3-4 parejas. Hasta 2008 inclusive, han
volado 23 pollos  (PNS, FCBV). Otros 1-2 territorios
se encuentran en los Alpes marítimos. La pobla-
ción parece estar aumentando y no requiere de
alimentación suplementaria, en contra de lo pro-
gramado en el proyecto (AA., VV., 1981-2006).

En estos momentos existe un proyecto de
reintroducción en marcha en Cerdeña, cuyas pri-
meras sueltas (3 individuos) tuvieron lugar en
2008. Todos los ejemplares liberados murieron a
causa del veneno al cabo de pocas semanas –
una clara demostración, si esta fuera necesaria,
de que el proyecto fue llevado a cabo de forma
inadecuada, mostrando falta de seriedad, e insu-
ficientes conocimientos técnicos y científicos. La
situación en la isla es ciertamente crítica en lo
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Figura 1. Distribución actual del quebrantahuesos en los Alpes italianos
(en verde) y en la zona de cría (en rojo). (Seguimiento Internacional del
quebrantahuesos, Parque Nacional de Hohe Tauern, R. Zink/EGS).

Figure 1. Actual distribution of the bearded vulture in the Italian Alps
(green) and breeding area (red). (International bearded vulture Monitoring,
Hohe Tauern National Park, R.Zink/EGS).



que a presencia de cebos envenenados y caza
furtiva se refiere, por lo que la realización de nue-
vas sueltas sólo será posible  después de haber
llevado a cabo un trabajo riguroso y prolongado
para poner límite estos peligros.

2.2. Alimoche
Antiguamente el alimoche estaba presente en

la mayor parte del centro y sur de Italia, incluyen-
do la Toscana, en toda la cordillera de los
Apeninos y en los Alpes Marítimos. De 1950 en
adelante, tuvo comienzo un rápido declive que eli-
minó a la especie de las zonas más septentriona-
les de su rango de distribución,  desapareciendo
a continuación de  Apulia y sufriendo reducciones
a gran escala en Basilicata, Calabria y Sicilia, las
únicas regiones donde la especie resistió hasta
finales de la década de los 80. En este período, la
población total en Italia rondaba las 60 parejas. En
los años 70 aún podían encontrarse alrededor de
40 parejas en Sicilia, pero este número se redujo a
un mínimo de tan solo 3 en 1997.  De 2000 en ade-
lante la especie empezó a aumentar de nuevo,
alcanzando las 11-13 parejas antes de caer una
vez más en los últimos años revisados. La capaci-
dad de carga de la isla está estimada en 35-40
parejas, principalmente concentradas en el valle
de Mazara, en Sicilia Occidental  (LIBERATORI &

PENTERIANI, 2001; SARÀ & DI VITTORIO, 2003).
Actualmente en Italia existen unas 13-14 parejas
de alimoche, de las cuales 8 se encuentran en
Sicilia, 2 en Calabria y 3-4 entre Apulia y
Basilicata. En 2008, 6-7 pollos fueron sacados
adelante (M. DI VITTORIO, P., CORTONE, A.,
SIGISMONDI, com. pers.)(Figura 2).

La tendencia negativa está asociada a varios
factores que han ejercido un fuerte impacto, inclu-
yendo las molestias humanas, la persecución
directa, los envenenamientos y el hurto de pollos
de los nidos, así como la creciente urbanización
de muchas de las zonas de cría.

En 1991 se creó un centro de cría en la
Toscana, gestionado por Guido Ceccolini y Anna
Cenerini, que a día de hoy cuenta con 30 ejem-
plares y 12 parejas reproductoras. Hasta la fecha,
13 individuos han nacido en el centro, de los cua-
les 1 fue liberado en Sicilia en 2003, 6 en Apulia
entre 2004 y 2007 y 2 en la Toscana en 2005,
empleando técnicas de hacking. La telemetría por
satélite ha revelado que los ejemplares liberados
se alejan y migran hacia el sur, siguiendo la típica
variedad de rutas que ustiliza la especie (CEC-
COLINI & CENERINI, 2008).

2.3. Buitre leonado
El buitre leonado está extinguido en casi toda

Italia. La única población que sobrevive se
encuentra al noroeste de Cerdeña (Figura 3). En
los Alpes aparecen buitres leonados procedentes
del este y oeste de Europa durante los meses de
verano (AVESANI, 2004).

Su distribución en el pasado era mucho más
amplia, y abarcaba casi todas las áreas montaño-
sas de Sicilia y Cerdeña. Se decía que criaba en
zonas alpinas hasta finales del siglo XIX o comien-
zos del XX, pero carecemos de pruebas fiables.
Asimismo, tampoco existen  pruebas de actividad
reproductora en los Apeninos, aunque podemos
suponer que la especie llegó a criar en varias
zonas montañosas basándonos en los requisitos
ecológicos de la especie – aunque no más tarde
del siglo XVII  (GENERO, 1992). 

De los Alpes existen datos de cría en los pre-
Alpes orientales y occidentales hasta comienzos
del siglo XX, y algunos registros de parejas repro-
ductoras en el interior Alpino, Austria y Eslovenia.
La mayoría de estos datos son bastante genéricos
y poco fiables como resultado de la antigua confu-
sión generada en torno a los nombres de las diver-
sas especies de aves de presa de gran tamaño. 
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Figura 2. Distribución del alimoche en la década de los 80 (en azul y rojo)
y su distribución actual en Italia (en rojo). Datos de Massimiliano Di Vittorio,
Pino Cortone y Antonio Sigismondi.

Figure 2. Distribution of the Egyptian vulture in the 1980’s (blue and red)
and actual distribution in Italy (red). Data from Massimiliano Di Vittorio, Pino
Cortone e Antonio Sigismondi.
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En Sicilia, la especie fue común hasta media-
dos del siglo XIX, y la última población reproducto-
ra sobrevivió en el Parque Regional de Nebrodi
hasta 1965, fecha en que la especie se extinguió a
causa de un episodio de envenenamiento (IAPI-
CHINO & MASSA, 1989).

En Cerdeña el buitre leonado fue muy común
en el pasado, contando con una población de 800-
1200 individuos a mediados del siglo XIX. Sin
embargo, el rápido declive que se produjo a conti-
nuación redujo la población a menos de 100 indi-
viduos y tan solo 20 parejas reproductoras  allá por
los años 80. Para entonces la especie se había
extinguido del sur y del centro-este de Cerdeña,
sobreviviendo únicamente en el noroeste.
Organizaciones como la WWF, BirdLife (LIPU), FIR,
Legambiente Cerdeña y el Gobierno Regional de
Cerdeña realizaron múltiples esfuerzos conserva-
cionistas, poniendo en marcha programas de con-
cienciación social, alimentación suplementaria y
sueltas. Sesenta buitres leonados fueron liberados
entre 1987 y 1995, lo que elevó la población a 125
individuos y 42 parejas en 1996 (Figuras 4 y 5).

Después de esto la situación ha vuelto a con-
vertirse en crítica a raiz de unos episodios de enve-
nenamiento que mermaron la población reproduc-
tora a 23 parejas en 1999. Tras una leve recupera-
ción de la población, la nueva aparición de unos
posibles casos de envenenamiento se saldaron
con la pérdida de 35-40 ejemplares en 2006/7,
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Figura 3. Situación del buitre leonado en Italia.
Figure 3. Situation of the griffon vulture in Italy.

Figura 4. Típica zona de cría en Cerdeña, en la costa noroeste de la isla (Foto: Fulvio Genero).
Figure 4. Typical nesting area in Sardinia on the North-western coast of the island (Photo: Fulvio Genero).



dejando la población actual en 70-80 ejemplares y
21-22 parejas reproductoras (9 pollos en 2008) (H.
SCHENK, com. pers.). Las molestias humanas
continúan siendo la principal razón de la falta de
éxito en los intentos de cría y de la muerte de los
pollos (SCHENK et al., 2005). 

A finales de los 80 se puso en marcha un pro-
grama de conservación en los Alpes orientales con
el objetivo de consolidar la presencia de la especie
en los Alpes y crear nuevas colonias reproductoras
(GENERO & PERCO, 2002) (Figura 6).  Entre 1992
y 2000 se liberaron un total de 70 ejemplares. En su
mayoría, los ejemplares liberados han permaneci-
do en la zona, creando  una colonia que ahora
alberga un mínimo de 70 individuos y 18-22 pare-
jas reproductoras que crían en cuatro zonas dis-
tanciadas entre si por unos pocos kilómetros (1-
18km). En 1993 se registraron los primeros intentos
de cría. El éxito reproductor ha sido bastante
decepcionante, y aunque la situación ha mejorado
en los últimos años, continua siendo muy variable,
con 0-10 pollos volantones al año en años recien-
tes. Entre los motivos principales de la escasa pro-
ductividad se cree que se encuentran las molestias
por aviones y parapentistas, y la predación por
cuervos Corvus corax que abundan en los acanti-
lados cercanos al punto de alimentación.

La colonia ejerce una considerable atracción
para los ejemplares que llegan a los Alpes en vera-
no, y sus números han aumentado desde entonces
hasta alcanzar los 50-60 ejemplares en cualquier

momento del verano. Estos buitres leonados pro-
vienen sobre todo de Croacia, pero también de
otros países (Francia principalmente). Los prime-
ros ejemplares llegan en marzo o abril, aunque el
contingente más importante llega durante la
segunda mitad de mayo y junio. También se regis-
tran llegadas a finales de agosto o durante el mes
de septiembre, cuando comienzan a aparecer  los
pollos del año junto con algunos adultos que han
terminado su ciclo reprodutor. A ellos se unen los
individuos locales para después dispersarse a lo
largo de un área extensa de los Alpes, por Austria
(en especial el Parque Nacional del Alto Tauern) y
Eslovenia (los Alpes Julianos). A partir de finales de
septiembre la presencia de ejemplares silvestres
comienza a disminuir, pero el mayor número de
partidas tienen lugar durante el mes de octubre. En
los últimos años, un número creciente de indivi-
duos (unos 15) ha comenzado a invernar en la
zona, uniéndose a la colonia de forma permanen-
te. En resumen, el número total de ejemplares en la
zona ronda los 70 durante el invierno, y supera los
100 en el verano.

La colonia y el punto de alimentación suple-
mentaria atraen a otras rapaces, incluyendo espe-
cies localmente poco comunes. Todos los años se
registra la presencia de milanos reales, mientras
que  desde 1992 se han realizado 15 avistamien-
tos confirmados de alimoche y uno de un buitre
negro que había sido liberado en Les Baronnies,
Francia (GENERO, 2006). El proyecto está siendo
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Figura 5. Cambios en los parámetros de la población reproductora de buitre leonado (Gyps fulvus) en el noreste de Cerdeña, 1986-2008. Las flechas rojas
indican los episodios de envenenamiento y las flechas verdes representan acciones de repoblación (de SCHENK et al., 2008, com. pers.).

Figure 5. Changes in the breeding population parameters of the griffon vulture (Gyps fulvus) in NE Sardinia, 1986-2008. The red arrows indicate poisonings
and the green arrows represent restocking events (from SCHENK et al., 2008, pers. comm.). 
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financiado por la región autónoma de Friuli Venezia
Giulia, y gestionado por el municipio de Forgaria
nel Friuli.

En los últimos años, el número de buitres leo-
nados en los Alpes occidentales también ha
aumentado considerablemente, especialmente en
los meses de verano, gracias a los proyectos que
vienen realizándose, y al consiguiente aumento de
la población de buitre leonado en Francia. El
número de registros creció de forma acusada des-
pués del 2000 y, desde 2007 en adelante, se han
contabilizado grupos de hasta 15-20 ejemplares
(L. GIRAUDO, www.cuneobirding.it; com. pers.).

La reintroducción del buitre leonado en los
Apeninos (en la Reserva Natural de Monte Velino)
comenzó en 1994 y está siendo gestionada por el
Servicio Nacional de Bosques (CFS). Entre 1994 y
2002, 97 buitres leonados fueron liberados en dos
zonas separadas por 50km. La zona es muy apro-
piada para la especie, puesto que posee grandes
praderas pobladas con animales de pasto, y
numerosos cañones y acantilados adecuados
para la nidificación (Figura 7). La población ha

aumentado considerablemente desde los primeros
intentos de cría registrados en 1997 (4 parejas), y
la creación de dos nuevos núcleos en 2000 (7
parejas).  El número de parejas aumentó progresi-
vamente en los años siguientes hasta alcanzar un
máximo de 20-25 parejas y una población que ron-
daba los 150-160 ejemplares. La mayor amenaza
está relacionada con el uso de cebos envenena-
dos dirigidos contra los perros asilvestrados, y a
esta causa se atribuyen las muertes de 8 buitres
leonados en 1998 y de al menos 24 más en 2007.
La población en 2008 se ha mantenido en torno a
los 130-150 ejemplares, con 35 parejas reproduc-
toras y 25 pollos volados en el año (ALTURA-CFS).
Existen cuatro zonas de cría, separadas por dis-
tancias de entre 5 y 15 km. El área visitada por
estas aves es muy amplia, e incluye varios parques
nacionales y zonas protegidas (cerca de 800 km2)
que albergan dos estaciones de alimentación. El
aumento de las muertes por colisión contra tendi-
dos eléctricos, y la construcción de nuevos par-
ques eólicos también representan una amenaza
para la colonia (ALLAVENA, 2004; S. ALLAVENA,
M. PANELLA, pers. com.).
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Figura 6. Zona en el noreste de los  Prealpes Italianos donde se ha reintroducido el buitre leonado (Foto: Fulvio Genero).
Figure 6. The area where the Griffon has been reintroduced in the North-eastern Italian Prealps (Photo: Fulvio Genero).



En Sicilia la especie fue común y albergó
numerosas colonias en todas las zonas montaño-
sas hasta mediados del siglo pasado (IAPICHINO
& MASSA, 1989). La última población reproducto-
ra resistió en el Parque Regional de Nebrodi hasta
1965, momento en que la especie se extinguió a
raiz de un caso de envenenamiento. El projecto
para la rentroducción comenzó en 1998 gracias a
la ayuda de la LIPU. Las primeras sueltas tuvieron
lugar en 2000 en el Parque Regional de Madonie,
y en 2001, en el Parque Regional de Nebrodi, situa-
do a 60 km de distancia (Figura 8). Alrededor de 90
ejemplares fueron liberados. Al cabo de unos
pocos meses, todos los ejemplares de buitre leo-
nado se desplazaron hasta Nebrodi, arrastrando
un número importante de bajas probablemente
ligado a la falta de puntos de alimentación suple-
mentaria. En 2004 la población constaba de 9
ejemplares, y en 2005 dos parejas pusieron 3 hue-
vos y sacaron 2 pollos adelante (DI VITTORIO,
2006). Desde entonces se han inaugurado dos
estaciones de alimentación y se han producido
nuevas sueltas de buitres leonados. En 2007 se
contaba con la presencia de alrededor de 35-40

ejemplares y 8 parejas nidificantes. En 2008, tras
varias sueltas, la población consta de al menos 51
buitres leonados, 8 parejas y 4 pollos volados (A.
SPINNATO, com. pers.).

En el Parque Nacional de Pollino, 12 buitres
leonados fueron liberados en 2004. En 2005 una
pareja realizó un intento de reproducción. A finales
del 2005 se intuía la presencia de 6-8 ejemplares
pero todos desaparecieron tiempo después, pro-
bablemente a causa de envenenamientos. El pro-
grama continuará dado que aún permanecen
algunos ejemplares de buitre leonado en aviarios
(M. PANDOLFI, S. URSO, com. pers.). El proyecto
está siendo llevado a cabo por el Parque Nacional
de Pollino y el Laboratorio de Zoología de la
Universidad de Urbino.

Otros proyectos han sido propuestos, espe-
cialmente en los Alpes, pero a pesar de los diver-
sos estudios y propuestas, de momento ninguno
ha seguido adelante. También hay programadas
varias sueltas de buitre leonado en la zona del cen-
tro-oeste de Cerdeña, un proyecto unido a la rein-
troducción del quebrantahuesos en esta zona.
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Figura 7. Área de reintroducción en Abruzzo con las jaulas utilizadas (Foto: Fulvio Genero).
Figure 7. Reintroduction area in Abruzzo with the aviaries used (Photo: Fulvio Genero).
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Figura 8. Jaula usada en las sueltas de Sicilia, en la zona donde la última colonia estuvo presente durante la década de los 60 (Foto: Fulvio Genero).
Figure 8. Aviary used for release in Sicily in the area where the last colony was present in the 1960’s (Photo: Fulvio Genero).



2.4. Buitre negro
La especie estuvo presente antiguamente en

Cerdeña y quizás Sicilia y algunas zonas de los
Apeninos. En Cerdeña fue relativamente común;
en 1945 todavía criaban entre 10-12 parejas. La
última puesta se produjo en 1961 (SCHENK, 1976).
Aunque no existen pruebas de que criara en los
Apeninos, la especie aparece citada en varias refe-
rencias y en dibujos, hechos que nos permiten
plantear conjeturas sobre la presencia de la espe-
cie en varias áreas montañosas. En los últimos
años se han  producido varios avistamientos de
individuos que habían sido liberados en Francia.

2.5. Otros carroñeros
En lo que al milano real Milvus milvus concier-

ne, la especie fue muy común en Italia, pero ha
disminuido en las últimas décadas. A mediados
del siglo XX la especie se había extinguido en casi
toda Italia central, y sólo unas cuantas parejas se
mantenían en la Toscana y Lazio. La situación es
mejor al sur del país, especialmente en la región
de Basilicata. La población Italiana consta de 293-
403 parejas. Varias reintroducciones han sido lle-
vadas a cabo con éxito, una en la región de Las
Marcas y dos en la Toscana. Las principales ame-
nazas para la especie las constituyen la caza fur-
tiva, los cebos envenenados, la reducción del
pastoralismo, los tendidos eléctricos y los parques
eólicos. Los programas de alimentación se consi-
deran muy valiosos para la conservación de la
especie (ALLAVENA et al., 2006). El milano negro
Milvus migrans presenta un panorama más salu-
dable, con un total de 847-1128 parejas reproduc-
toras, a pesar de enfrentarse a los mismos proble-
mas que el milano real, además de a los efectos
negativos asociados a la contaminación y a varios
tipos de molestias humanas. Está presente en
varias regiones de Italia, pero las mayores pobla-
ciones se encuentran en torno a los principales
lagos preapinos (ALLAVENA et al., 2006).

2.6. Disponibilidad de recursos, puntos de ali-mentación y su papel en la conservación de lasgrandes aves carroñeras
Los recursos alimenticios representan un

importante factor limitante en las poblaciones de
aves carroñeras. Sin embargo varían mucho de
una zona a otra, y están sujetos a cambios en el
tiempo  asociadas a los cambios en las prácticas
ganaderas y las leyes y regulaciones veterinarias.
El mayor control sobre los animales de pasto hace

muy dificil poder estimar la cantidad de cadáveres
abandonados en una zona, ya que por ley deberí-
an ser retirados y eliminados de otro modo.

En general, la disponibilidad de alimento para
buitres depende en gran medida del ganado,
excepto para el quebrantahuesos que, al menos
en los Alpes,  recurre considerablemente a los
ungulados silvestres. Para el resto de especies, el
principal recurso alimenticio es la oveja doméstica
y, en menor medida, las cabras, ganado, caballos
y cerdos. La ganadería tradicional está todavía
muy extendida en el sur de Italia (especialmente en
Cerdeña y Sicilia) y, aunque en menor grado, en el
centro del país. En los Alpes tiene menor impor-
tancia y, en cualquier caso, representa un recurso
estacional, solamente disponible durante los
meses de verano. Por todo esto resulta muy dificil
estimar la disponibilidad de alimento en las distin-
tas zonas. En cualquier caso, se puede afirmar que
la presencia de estaciones de alimentación es
extremadamente importante para cualquier pro-
grama ya que garantizan la seguridad de los recur-
sos alimenticios y reducen el riesgo de envenena-
miento. Supuestamente, algunas poblaciones de
buitre leonado en Sicilia y Cerdeña podrían  seguir
alimentándose de forma independiente, mientras
que en el centro de Italia (la región de Abruzzo) la
cantidad de alimento disponible lejos de los puntos
de alimentación es probablemente considerable,
aunque difícilmente cuantificable. Es sin duda
mucho menor en los Alpes, donde, durante los
meses de otoño y  verano, las aves dependen casi
por completo de las estaciones donde se les pro-
porciona alimento. El aumento de las poblaciones
de ungulados silvestres, unido a una mejor gestión
cinegética podrían no obstante incrementar la dis-
ponibilidad de alimento durante todo el año.

En Cerdeña, más del 80% de la dieta está
constituída por ovejas (de las que existen casi 3
millones de ejemplares en la isla) y cabras criadas
en condiciones extensivas o semi-extensivas. La
cantidad de alimento disponible se considera sufi-
ciente para sustentar una población de alrededor
de 300 buitres leonados. En total, la mortalidad del
ganado es menor ahora gracias a las mejoras en la
higiene y en las prácticas veterinarias, y a la racio-
nalización de la ganadería (SCHENK et al., 2005).
También en Sicilia la presencia del ganado está
muy extendida, pero la ausencia de puntos de ali-
mentación en las fases posteriores a las sueltas
provocó un gran número de pérdidas. El Parque de
Nebrodi, con una superficie de 860 km2, alberga
unas 98,000 ovejas, 60,000 reses, 25,000 cabras y
6,000 cerdos y caballos (datos del ISTAT, la Oficina
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Estatal Italiana de Estadística -2000). En el parque
existen dos estaciones de alimentación activas
aunque, de todos modos, la cantidad de alimento
que encuentran los buitres en la zona se conside-
ra elevada (A. SPINNATO, com. pers.).

Actualmente, el aporte de alimentación suple-
mentaria se lleva a cabo en todos los proyectos
involucrados con el buitre leonado, excepto en
Cerdeña, donde los puntos de alimentación son
abastecidos de forma esporádica. En cualquier
caso, SCHENK et al., (2008) afirman que el avitua-
llamiento de los puntos de alimentación de la isla
es especialmente importante a la hora de conse-
guir reducir los riesgos asociados al uso de cebos
envenenados.

El abastecimiento de las estaciones de alimen-
tación se hace con cadáveres de reses proceden-
tes de una variedad de fuentes, aunque  tras la
Decisión 2005/830/EC  resulta más dificil abastecer
las zonas donde la oveja era el principal suministro
alimenticio (Figura 9).

Se están realizando esfuerzos para obtener
de forma gratuita los desperdicios de mataderos
y cadáveres de animales no aptos para el con-

sumo humano. En los Alpes orientales, los acuer-
dos alcanzados con las autoridades sanitarias y
forestales permiten el uso de animales atropella-
dos -especialmente el corzo Capreolus capreo-
lus, el jabalí  Sus scrofa y el ciervo Cervus ela-
phus- que actualmente constituyen alrededor del
35% del alimento suministrado. El 65% restante
lo forman en su mayoría cerdos, sumando un
total de cerca de 22 toneladas al año. En
Abruzzo, la cantidad total abastecida es de unas
20 toneladas aproximadamente, mientras que en
Sicilia se destinan 9 toneladas.

En general, se espera poder establecer nue-
vos puntos de alimentación, sobretodo debido a la
gran cantidad de cadáveres de ungulados dispo-
nibles, que de todos modos se eliminan de otras
formas, a menudo muy costosas. De hecho, el
número de cadáveres de ungulados domésticos
derivados de los sistemas de producción intensi-
vos es, en muchas zonas, elevado. El uso de éstos,
si fuera aceptado a nivel de política de gestión,
podría constituir un enorme recurso alimenticio
para las especies carroñeras, y permitiría la crea-
ción de un sistema de puntos de alimentación con
capacidad de aumentar la distribución y las pobla-
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Figura 9. Punto de alimentación en los Prealpes nororientales (Foto: Fulvio Genero).
Figure 9. Feeding-point in the North-eastern Prealps (Photo: Fulvio Genero).



ciones de buitre leonado, y quizás también las de
alimoche y milano real.

Para el alimoche se establecen cada año
varios puntos de alimentación temporales entre
marzo y agosto, con el objetivo de alimentar a
varias parejas reproductoras simultaneamente. En
Sicilia, la presencia de la especie parece estar liga-
da a la presencia de ovejas y cabras en pastizales
(DI VITTORIO & CAMPOBELLO, 2002; SARÀ & DI
VITTORIO, 2003). También se cree que los puntos
de alimentación benefician al milano real.

3. DISCUSIÓN
En Italia la presencia de las especies de buitre

está íntimamente ligada a los proyectos de conser-
vación que se han discutido. Estos proyectos han
permitido el regreso del quebrantahuesos a los
Alpes, así como la creación de tres o cuatro nue-
vas colonias de buitre leonado, además de conse-
guir rescatar de la extinción a la última colonia ita-
liana en Cerdeña, y al alimoche en el sur de Italia y
Sicilia.

El buitre leonado, presente en 4-5 zonas distin-
tas, todavía se encuentra en una posición precaria
a consecuencia de las causas que se han enume-
rado. La población total de las cuatro colonias ita-
lianas suma tan solo 320-385 ejemplares y 82-87
parejas reproductoras. En 2007, 48 pollos alcanza-
ron la fase de vuelo, y 38 lo hicieron en 2008. Entre
1992 y 2008 se han liberado 329 buitres leonados,
la gran mayoría de ellos procedentes de España.

Sólo en dos zonas la población supera los 100
ejemplares, y en los Alpes esto ocurre únicamen-
te durante los meses de verano, mientras que en
otros sitios el número de ejemplares es bajo. La
tendencia positiva exhibida por estas colonias se
ralentiza de forma periódica o se invierte por culpa
de los casos de envenenamiento. Es, por lo tanto,
fundamental para todas las poblaciones existen-
tes que se lleve a cabo una gestión de los puntos
de alimentación, pese incluso a que el ganado
extensivo continue siendo abundante en Cerdeña,
Sicilia y en algunas zonas de Italia peninsular.  

Dos de los proyectos (en los Alpes orientales y
en los Apeninos) pueden darse por concluídos en
lo que a sueltas se refiere, mientras que en Sicilia,
en el Parque Nacional de Pollino, y puede que
también en Cerdeña, las sueltas probablemente
continuarán realizándose durante unos años más.

Existen varias propuestas para nuevos pro-
yectos que todavía no han sido considerados den-
tro del marco de la estrategia nacional global para
la conservación de la especie. Aparentemente,
tendrían prioridad los proyectos con actuación en
Cerdeña, destinados a favorecer la recolonización
de la isla y el regreso del quebrantahuesos, al
igual que en el área pre-Alpina, con vistas a la cre-
ación de nuevos puntos de conexión entre las
poblaciones de europa del este y europa occi-
dental. Además, muchas zonas alpinas están
sometidas a un desarrollo creciente, por lo que no
resulta fácil encontrar sitios que presenten un bajo
riesgo para la especie y escasa competencia por
parte de los deportes de montaña, en especial el
parapente y la escalada.

Otros problemas tienen que ver con los aspec-
tos organizativos. Entre los más importantes están
el conseguir sostener los esfuerzos a largo plazo y
obtener una financiación adecuada. Algunos pro-
yectos son gestionados por organismos o autori-
dades locales que no siempre poseen la capaci-
dad ni los medios necesarios para llevar a cabo
programas complejos y a largo plazo. Existen
otros problemas asociados al uso de cebos enve-
nenados que han causado pérdidas, a veces ele-
vadas en algunas zonas. Por lo que a la persecu-
ción directa se refiere, sólo se han producido unos
pocos casos de cazas ilegales en los últimos
años. Las molestias a las aves reproductoras son
un problema en algunas zonas, y están relaciona-
das con la presencia de fotógrafos, actividades
relacionadas con la silvicultura y la caza, y los vue-
los de helicópteros, aviones y parapentes en las
proximidades de las territorios de cría y zonas de
alimentación. Las bajas por colisiones con cables
(tendidos eléctricos) y por electrocución continúan
a un bajo nivel, pero los planes de proyectos con
turbinas de viento representan un desarrollo preo-
cupante. La posibilidad de incrementar las pobla-
ciones de buitre leonado parece condicionada a
la reducción de los casos de envenenamiento, y al
suministro de mayores cantidades de alimento en
los puntos de alimentación, situación que se ha
visto desencadenada por  la disminución del pas-
toreo y el mayor cumplimiento de las regulaciones
sanitarias que exigen la retirada del campo de las
reses muertas.
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Tabla 1. Población, número de parejas reproductoras y número de ejemplares
liberados en programas de conservación en Italia (actualizado para incluir 2008).
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Población en 2008
Área Parejas Individuos Individuos liberados
Cerdeña* 21-22 70-80 60
Alpes orientales 18-22 70-100 70
Apeninos 35 130-150 97
Sicilia 8 50-55 90
P. N. de Pollino 0 0 12
Totales 82-87 320-385 329
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Otros proyectos en Italia están involucrados en
la reintroducción del quebrantahuesos y del buitre
leonado en las montañas de Cerdeña, y se han lle-
vado a cabo las primeras sueltas en 2008. Ambos
proyectos se han paralizado de momento en vista
de los malos resultados obtenidos con la suelta de
los ejemplares. También se han planteado varias
propuestas para la reintroducción del butire leona-
do en los Alpes, aunque todavía se encuentran en
la fase de planificación o, en cualquier caso, no
han sido implementadas aun. Además, se ha reali-
zado un estudio de viabilidad para el buitre negro
en Cerdeña (SCHENK & GENERO 1997) sin que
por el momento se hayan adoptados medidas con-
siguientes.
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1. INTRODUCTION
Vultures have undergone a marked decline in

Italy. Both the Bearded and the cinereous vulture
Aegypius monachus are extinct, whilst only small
populations of griffon Gyps fulvus and Egyptian vul-
ture Neophron percnopterus survive. The reasons for
this are tied to direct persecution (especially in the
past), to the use of poison baits and the evolution of
animal husbandry techniques and veterinary regula-
tions that have reduced the food supply, along with
other problems tied to infrastructure such as power-
lines and wind-farms.

Historical evidence of the presence of vultures in
Italy is extremely limited and often refers to generic
indications. The only certain references of nesting
populations refer to the bearded vulture in the Alps,
Sardinia and Sicily, the Cinereous vulture in Sardinia
and the Egyptian vulture for a large part of Central
and Southern Italy. Sets of data for recent decades
are only available for Sardinia. 

In recent years, various conservation projects
have been undertaken which have allowed the rein-
troduction of the bearded vulture in the Alps (an inter-
national project) as well as the creation of 3-4 new
populations of griffons, seeking to counteract the
decline of the griffon in Sardinia with conservation
work and restocking. The populations of griffon vultu-
res are still rather small and some are still subject to
occasional episodes of poisoning. Conservation and
restocking projects undertaken for the Egyptian vul-
ture have the aim of conserving the last few nesting
pairs in southern Italy and the island of Sicily. Food
availability is better in the south of the country but in
every case supplementary feeding has proven
opportune, or indeed vital.

In this paper, I update the information available in
autumn 2008. My main aim was to revise population
size and trends of the four species that have lived in
Italy in recent times.  In addition,  I revise the role that
feeding stations (vulture restaurants) may play in the
conservation of scavenger populations.

2. STATUS AND POPULATION TRENDS OFCARRION-EATING BIRDS
2.1. Bearded vulture

The bearded vulture was present as a bree-
ding bird in Sicily, Sardinia, throughout the Alpine
chain and perhaps even the Apennines. The sub-
sequent decline began at the start of the 19th

Century with its disappearance, firstly from Alps
and then on the major islands. In the Alps the
extinction began in the east and moved westward

with the last pairs clinging on in the Maritime Alps
and the last birds being killed at the start of the 20th

Century. The species was frequent in Sardinia in
the past with a population of 35 - 40 birds at the
end of the 19th Century, reduced to 2-10  pairs in
1946-66 and the final breeding attempt in 1967
(SCHENK, 1976). In Sicily the species was, per-
haps, less frequent and the last breeding attempt
dates back to 1840 (FASCE & FASCE, 1992).

The international project of the bearded vulture
in the Alps (FCBV, WWF, FZG) has allowed the
return of the species, including pairs on Italian
territory (FREY, 1992) (Figure 1). In particular, in
Italy, two release sites were used: one in the Park
of the Maritime Alps (16 birds released from 1994)
and another in the Stelvio National Park (11 birds
released between 2000 and 2008). The main
areas frequented by the birds are the Western and
Central-eastern Alps, showing a preference for the
large protected areas: the Stelvio National Park,
the Regional Park of the Maritime Alps and the
Gran Paradiso National Park. The bearded vulture
has nested in the Stelvio since 1998, with the gra-
dual occupation of further territories and a current
population of 3-4 pairs. Up to and including 2008,
23 birds have fledged (PNS, FCBV). A further 1-2
territories are located in the Maritime Alps.  The
species seems to be increasing and does not
require supplementary feeding, contrary to the
guidelines of the project (AA., VV., 1981-2006).

A reintroduction is currently underway in
Sardinia, with the first releases (3 birds) in 2008
(FCBV). The released birds all died due to poiso-
ning after just a few weeks.  The situation on the
island is certainly critical as far as the presence of
poison baits and poaching are concerned and fur-
ther releases will only be possible when long term
and serious work has been carried out to limit
these dangers.

2.2. Egyptian vulture
At one time they were present across most of

Central and Southern Italy, including Tuscany, the
entire chain of the Appennines as well as the
Maritime Alps. From 1950 onwards a rapid decline
began that eliminated the species from the nor-
thernmost parts of its range, after which it disappe-
ared from Apulia and underwent large-scale decli-
nes in Basilicata, Calabria and Sicily, the only
Regions where the species clung on until the end of
the 1980s. In this period, the entire Italian population
was approximately 60 pairs.  In the 1970s c. 40
pairs were still to be found in Sicily, declining to a
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minimum of just 3 in 1997. From 2000 onwards the
species began to increase again, reaching 11-13
pairs before falling back yet again in the last years
under review. The carrying capacity of the island is
estimated at 35-40 pairs, mostly concentrated in the
Mazara valley in Western Sicily (LIBERATORI &
PENTERIANI, 2001; SARÀ & DI VITTORIO, 2003).
Currently in Italy there are 13-14 pairs of Egyptian
vulture of which 8 are in Sicily, 2 in Calabria and 3-4
between Apulia and Basilicata. In 2008,  6-7 young
fledged (M. DI VITTORIO, P. CORTONE, A. SIGIS-
MONDI, pers. comm.) (Figure 2).

The negative trend is linked to several factors
that have had a strong effect including human dis-
turbance, direct persecution, poisoning and the
theft of young from the nest as well as the increa-
singly built-up nature of many of the breeding areas.

A breeding centre was set up in Tuscany in
1991, managed by Guido Ceccolini and Anna
Cenerini and currently holds 30 birds and twelve
breeding pairs. Thus far 13 young have been born
at the centre, of which 1 was released in Sicily in
2003, 6 in Apulia between 2004 and 2007 and 2 in
Tuscany in 2005 using the technique of hacking.
Satellite telemetry has shown that the released
birds move away and migrate southwards along
the usual variety of routes used by the species
(CECCOLINI & CENERINI, 2008).

2.3. Eurasian griffon vulture
The griffon vulture is extinct in most of Italy.

The only surviving population in Italy is that located
in North-western Sardinia (Figure 3). Griffons from
Eastern and Western Europe appear in the Alps
during the summer months (AVESANI, 2004).

In the past its distribution was much wider and
covered almost all the mountainous areas of Sicily
and Sardinia. It was said to nest in Alpine areas
until the end of the 19th or the beginning of the 20th

century, but certain proof is lacking. Similarly, for
the Appennines, proof of breeding is lacking, even
if one can assume that the species bred in various
mountainous areas on the basis of the species’
ecological requirements - but not later than the 17th

century (GENERO, 1992). 

For the Alps there are records of breeding up
until the start of the 20th Century in the Eastern and
Western Pre-Alps as well as some records of nes-
ting pairs for the Alpine interior, Austria and
Slovenia. These are mostly rather generic and
rather unreliable records as a result of the past
confusion surrounding the names of the various
species of large birds of prey.

In Sicily the species was common until the mid
1900s and the last breeding population survived in
the Nebrodi Regional Park until 1965, when the
species became extinct due to a poisoning episo-
de (IAPICHINO & MASSA, 1989).

In Sardinia (SCHENK et al., 2008) in the past,
the griffon was very common with a population in
the middle of the 19th Century of 800-1200 birds.
The rapid decline that followed reduced the popu-
lation to less than 100 individuals by the 1980s with
just twenty breeding pairs. By this time the species
was extinct in Southern and Central-eastern
Sardinia, surviving only in the North-west.
Numerous conservation efforts were carried out by
WWF, BirdLife (LIPU), FIR, Legambiente Sardinia,
and the Sardinian Regional Government, with pro-
grammes of public awareness, surveillance, sup-
plementary feeding and releases. Between 1987
and 1995 sixty griffons were released, raising the
population to 125 individuals and 42 pairs in 1996.
(Figures 4 & 5).

Following this, the situation has once again
become critical as a result of poisoning episodes
that reduced the breeding population to 23 pairs in
1999. Following something of a recovery in the
population, further probable poisoning episodes
resulted in the loss of 35 - 40 birds in 2006/07, lea-
ving a current population of 70-80 birds and 21-22
breeding pairs (9 fledged in 2008) (H. SCHENK,
pers. comm.).  Human disturbance is still the main
cause of the failure of breeding attempts and the
loss of chicks (SCHENK et al., 2005). 

In the Eastern Alps a conservation project was
started at the end of the 1980s with the aim of con-
solidating the species’ presence in the Alps and
creating nesting colonies (GENERO & PERCO,
2002) (Figure 6). Between 1992 and 2000 a total of
70 individuals were released. The released birds
have, by and large, remained in the area, creating
a colony which now numbers a minimum of 70
individuals with 18-22 breeding pairs nesting in
four separate areas a few kilometers (1-18 km)
apart. In 1993 the first nesting attempts were recor-
ded.  Breeding success has been rather disap-
pointing and only in the last few years has this
improved, but remains very variable, with 0-10
chicks reaching fledging in recent years. The main
causes of low productivity are thought to be dis-
turbance from aircraft and paragliders as well as
predation by ravens Corvus corax which are abun-
dant on the cliffs beside the feeding site. 

The colony exercises considerable attraction
to birds summering in the Alps and their numbers
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have since increased to reach a level of 50 to 60
individuals at any time during the summer. These
griffons arrive largely from Croatia but also from
other countries (mostly France). The first indivi-
duals turn up in March or April but the great majo-
rity arrive in the second half of May and June.
Other arrivals are recorded at the end of August or
during September when some young birds of the
year appear, together with a few adults that have
finished the breeding cycle. Local birds join them
and spread out across a wide area of the Alps, in
Austria (especially the High Tauern National Park)
and Slovenia (The Julian Alps).  From the end of
September the presence of wild birds begins to fall
off, with the majority of departures taking place
during the month of October. Over the last few
years an increasing number of birds (about 15)
have begun to winter in the area, joining the colony
on a permanent basis. In conclusion, the total
number of birds in the area is about 70 during the
winter and more than 100 in summer (Figure 6).

The colony and the supplementary feeding
point attract other raptors including some species
which are locally uncommon. Every year, red kites
are recorded while since 1992 there have been 15
proven records of Egyptian vulture, and one cine-
reous vulture which had been released at the
Baronnies in France (GENERO, 2006). The project
is financed by the autonomous Region of Friuli
Venezia  Giulia and managed by the municipality
of Forgaria nel Friuli.

In the last few years the numbers of griffon
vultures in the Western Alps have also greatly
increased, especially during the summer months,
thanks to projects undertaken and the conse-
quent increase in the griffon vulture population in
France. Numbers of records increased markedly
after the year 2000, with groups of as many as
15-20 birds noted from 2007 onwards (L. GIRAU-
DO, www.cuneobirding.it; pers. comm.).

The reintroduction of griffon vultures to the
Apennines (the Nature Reserve of Monte Velino)
began in 1994 and is managed by the National
Forest Service (CFS). From 1994 to 2002, 97 grif-
fons were released in two areas 50 km apart. The
area is very favourable to the species with broad
areas of grassland populated by grazing animals
and numerous canyons and cliffs suitable for nes-
ting  (Figure 7). The population has increased con-
siderably since the first nesting attempts recorded
in 1997 (4 pairs), and the creation of a further two
nuclei in 2000 (7 pairs). The number of pairs rose
progressively in the following years to reach a

peak of 20-25 pairs and a population of 150-160
individuals. The main threat is linked to the use of
poisons directed at the control of feral dogs and for
this reason eight griffons died in 1998 and at least
24 in 2007. The population in 2008 stood at c. 130-
150 individuals with 35 breeding pairs and 25
young fledged that year (ALTURA-CFS). There are
four nesting areas, 5 to 15 km apart. The area fre-
quented by the birds is quite large and includes
various national parks and protected areas (about
800 km2) with 2 feeding stations. Increased mor-
tality from collision with power-lines and the possi-
ble construction of wind farms are also threats to
the colony (ALLAVENA, 2004; S. ALLAVENA, M.
PANELLA, pers. comm.).

In Sicily the species was common with many
colonies in all mountainous areas until the middle of
the last century (IAPICHINO & MASSA, 1989) with
the last breeding population surviving in the Nebrodi
Regional Park until 1965, when the species became
extinct due to a poisoning episode. Reintroduction
began in 1998, with the help of LIPU, with the first
releases in 2000 in the Regional Park of the
Madonie and in 2001 in the Nebrodi Regional Park,
situated 60 km away (Figure 8). About 90 indivi-
duals were involved. After a few months, all the grif-
fons moved to Nebrodi, with quite a high level of los-
ses probably linked to the lack of the supplementary
feeding sites. In 2004 the population was made up
of 9 birds and in 2005 2 pairs laid 3 eggs and 2
young fledged (DI VITTORIO, 2006). Since then,
two feeding sites have been set up and other grif-
fons have been released. In 2007 c. 35-40 griffons
were present and 8 pairs nested (M. DI VITTORIO,
A. SPINNATO,  N. GIOITTA, pers. comm.). In 2008,
with other releases, the population numbers at least
51 griffons, with 8 pairs and 4 young fledged (A.
SPINNATO, pers. comm.).

In the Pollino National Park 12 griffons were
released in 2004. In 2005 a pair attempted to
breed. At the end of 2005 6-8 birds were believed
to be present but all later disappeared, probably
as a result of poisoning. The project will continue
given that some griffons remain in the aviaries (M.
PANDOLFI, S. URSO, pers. comm.).  The project is
being carried out by the Pollino National Park and
the Zoology Laboratory of the University of Urbino.

Other projects have been proposed, espe-
cially in the Alps, but in spite of various studies and
proposals none have yet gone ahead. Releases of
griffons are also planned in the area of Central-
eastern Sardinia, a project tied to the reintroduc-
tion of the bearded vulture to the area.
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2.4. Cinereous vulture
The species was present in the past in

Sardinia, perhaps in Sicily and some areas of the
Apennines. In Sardinia it was fairly common with
10-12 pairs still breeding in 1945. The last nesting
took place in 1961 (SCHENK, 1976). For the
Apennines proof of breeding is lacking, although
the species appears in various references and
paintings that allow us to hypothesize the species’
presence in various mountain areas. In recent
years there have been several records involving
birds released in France.  

2.5. Other scavengers
As far as the red kite Milvus milvus is concer-

ned, the species was very common in Italy but has
declined in recent decades. By the middle of the
20th Century the species was extinct in most of
Central Italy with just a few pairs present in
Tuscany and Lazio. The situation is better in the
south of the country, especially in the Region of
Basilicata. The Italian population is 293-403 pairs.
A successful reintroduction has taken place in the
Marche Region as well as two in Tuscany. The
main threats to the species are represented by
poaching, poison baits, a decline in pastoralism,
overhead power-lines and wind farms. Feeding
programs are believed to be important for the spe-
cies’ conservation (ALLAVENA et al., 2006). The
black kite Milvus migrans presents a healthier pic-
ture with a total of 847-1138 breeding pairs even
though it too faces the same problems as the red
kite, as well as the negative effects connected to
pollution and various forms of human disturbance.
It is present in various regions of Italy with the lar-
gest populations found around the main Pre-
Alpine lakes (ALLAVENA et al., 2006).

2.6. Resource availability, feeding points and theirrole in the conservation of carrion-eating birds
Food resources represent an important limiting

factor for populations of carrion-eating birds. They
are however very variable from one area to another
and subject to variation over time in connection
with the evolution of animal husbandry techniques
and veterinary rules and regulations. Greater con-
trols on grazing animals makes it difficult to esti-
mate the proportion of carcasses left out in an area
that, according to national legislation, should be
collected and ‘dealt with’ in a different manner. 

In general, the food availability for vultures is
largely dependent upon domestic livestock with

the exception of the bearded vulture that, in the
Alps at least, makes considerable use of wild
ungulates. For all the other species the main food
source is domestic sheep, and, to a lesser extent,
goats, cattle, horses and pigs. Traditional animal
husbandry is still widespread in Southern Italy (in
particular in Sardinia and Sicily) and, to a lesser
extent, in the centre of the country.  In the Alps it is
less important and, in any case, is only a seasonal
resource available during the summer months. It is
therefore very difficult to estimate the food availa-
bility in the various areas. One can affirm, however,
that the feeding stations are extremely important in
all the projects because they guarantee a secure
food resource and reduce the risk of poisoning
incidents. In Sicily and Sardinia, limited popula-
tions of griffon vultures would probably still be able
to feed themselves independently, whilst in Central
Italy (the Abruzzo Region) the proportion of food
found away from the feeding sites is probably
important but rather difficult to quantify. It is cer-
tainly much less important in the Alps, where, in
autumn and winter, the birds depend almost com-
pletely on the sites where food is provided. The
increase in wild ungulate populations linked to bet-
ter hunting management practices could, howe-
ver, increase food availability throughout the year. 

In Sardinia, more than 80% of the food is made
up of sheep (of which there are almost 3 million
present on the island) and goats reared under
free-range or semi-free-range conditions and the
amount of food available is considered sufficient to
support a population of c. 300 griffons. Overall, the
mortality of livestock is now lower as a result of bet-
ter hygiene and veterinary practices as well as the
rationalisation of stock-rearing (SCHENK et al.,
2005). Also in Sicily, the presence of grazing lives-
tock is widespread although the lack of feeding
sites in the phase following releases led to losses
of large numbers of birds. In the Nebrodi Park
which covers 860 km2 c. 98,000 sheep, 60,000
cattle, 25,000 goats and 6,000 pigs and horses are
present (data from ISTAT, the Italian State Statistics
Bureau - 2000). In the Park there are two active
feeding sites and in any case, the amount of food
found by griffons in the area is considered high (A.
SPINNATO, pers. comm.).

Currently, supplementary feeding takes place
in all the projects involving the griffon vulture, with
the exception of Sardinia where feeding sites have
been provided less consistently. In any case
SCHENK et al., (2008) believe that the provision of
feeding sites on the island is important particularly
to reduce the risks linked to poison baits. 
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The provision of the feeding sites takes place
using carcasses from a variety of sources but with
greater difficulty for those areas where provision
was based on sheep as the main source of food
following the Decision 2005/830/EC (Figure 9).

Efforts are made to obtain free slaughter-house
wastes and carcasses unfit for human consump-
tion. In the Eastern Alps agreements with the
health and forestry authorities permit the use of
road-kill (especially roe deer Capreolus capreolus,
wild boar Sus scrofa and Red Deer Cervus ela-
phus) that currently provide c. 35 % of the food
provided. The remaining 65% or so of the food pro-
vided is largely in the form of pigs for a total of c.
22 tones a year. In Abruzzo the annual total provi-
ded is approximately 20 tonnes with 9 tonnes
being provided in Sicily.

In general, it is hoped that other supplemen-
tary feeding points will be established, especially
when one takes into account the high availability of
ungulate carcasses that are in any case disposed
of in other, often very costly ways.  In fact, the avai-
lability of carcasses of domestic ungulates from
intensive rearing systems is, in many areas, high.
The use of these, if accepted at a management
policy level, could represent an enormous food
resource for carrion-feeding species, allowing the
creation of a system of feeding sites certainly able
to increase the distribution and populations of grif-
fon vultures and perhaps also Egyptian vultures
and red kites as well.

For the Egyptian vulture, some temporary fee-
ding points are set up between March and August
with the aim of feeding several breeding pairs
simultaneously. In Sicily the presence of the spe-
cies appears linked to sheep and goat grazing (DI
VITTORIO & CAMPOBELLO, 2002; SARÀ & DI
VITTORIO, 2003). The feeding sites are also belie-
ved to be important for the red kite.

3. DISCUSSION
In Italy the presence of vulture species is the-

refore closely tied to the conservation projects dis-
cussed. These projects have allowed the bearded
vulture to return to the Alps as well as create three
or four new griffon vulture colonies as well as
saving the last Italian colony from extinction in
Sardinia, as well as the Egyptian vulture in
Southern Italy and Sicily. 

The griffon, present in 4-5 different areas still
finds itself in a precarious position as a result of the
reasons listed. The total population of the four

Italian colonies is just 320-385 individuals with 82-
87 breeding pairs. In 2007, 48 young reached the
flying stage and 38 in 2008. Between 1992 and
2008, 329 griffons were released, the vast majority
originating in Spain.

Only in two areas does the population exceed
100 individuals, and, in the Alps, only during the
summer months, whilst elsewhere the numbers
present are low. The positive trends shown at these
colonies are periodically slowed or put into reverse
by poisoning incidents. The management of fee-
ding sites is therefore fundamental for all the popu-
lations present even if free-range livestock remain
numerous in Sardinia, Sicily and some areas in
peninsular Italy.

Two projects (Eastern Alps and the Apennines)
can be considered ‘finished’ inasmuch as no further
releases of birds are foreseen, whilst in Sicily, in the
Pollino National Park and perhaps Sardinia, relea-
ses will probably continue for a number of years.

There are various proposals for new projects
that have not yet been placed in the context of the
global national conservation strategy for the spe-
cies. Priority would appear to be for future projects
in Sardinia  aimed at favouring the recolonization of
the island and the return of the bearded  vulture as
well as the pre-Alpine area with a view to creating
further points connecting the populations of eas-
tern and western Europe. In addition, many Alpine
areas are increasingly developed and it is not easy
to find places where few dangers are present for
the species and little competition from the various
sports practised in the mountains, particularly
paragliding and rock climbing.

Other problems involve organizational
aspects. Important among these are sustaining
the long-term efforts and securing adequate fun-
ding. Some projects are managed by bodies or
local authorities that do not always have the capa-
city and the means necessary to carry out long-
term and complex projects. Other problems are
linked to the use of poisoned baits that have cau-
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Table 1. Population, number of breeding pairs and birds released in conserva-
tion projects in Italy (updated to include 2008).

* 
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Population 2008
Area Pairs Individuals Individuals released
Sardinia* 21-22 70-80 60
Eastern Alps 18-22 70-100 70
Appennines 35 130-150 97
Sicily 8 50-55 90
Pollino N. P. 0 0 12
Totals 82-87 320-385 329
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sed losses, sometimes high in some areas. As far
as direct persecution is concerned there are only
few cases of illegal killings in recent years.
Disturbance of breeding birds is a problem in
some areas and is connected to the presence of
photographers, activities linked to forestry or hun-
ting, as well as flights by helicopters, aeroplanes
and paragliders near the nest-sites and feeding
areas. Losses to collisions with cables (power-
lines) and electrocution remain at a low level but
planned wind turbine projects represent a worr-
ying development. The possibility to increase
populations of griffons therefore seems linked to
a reduction in episodes of poisoning and to the
supply of greater quantities of food at feeding
sites, a situation that is a direct consequence of
the generalised reduction in pastoralism and hus-
bandry and greater respect for sanitation regula-
tions that require the removal of carcasses from
the territory. 

Other projects in Italy involve the reintroduction
of the bearded vulture in the uplands of Sardinia
with the first releases taking place in 2008 and that
for the griffon in the same areas. Both projects are

currently at a standstill because of the very disap-
pointing results obtained from the birds’ liberation.
For this species various proposals have been
made for the Alps but these are still at the planning
stage or in any case not yet implemented. A feasi-
bility study has been carried out in Sardinia for the
cinereous vulture (SCHENK H. & GENERO F.,
1997) following which nothing has yet taken place.
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Tendencias poblacionales, distribución y
problemas de conservación de los buitres en Portugal

ANTÓNIO MONTEIRO, CARLOS PACHECO & NUNO SANTOS



1. INTRODUCCIÓN
En Portugal hay 3 especies de buitre, el alimoche

Neophron percnopterus, el buitre leonado Gyps ful-
vus y el buitre negro Aegypius monachus, todas ellas
comunes y con poblaciones asentadas estables. Sus
estatus de conservación a nivel nacional son “en peli-
gro”, “casi amenazada” y “en peligro crítico”, respec-
tivamente. El quebrantahuesos Gypaetus barbatus
no se ha contemplado aquí ya que se extinguió en
Portugal hace al menos 100 años. En lo que respec-
ta al buitre de Rupell Gyps rueppelii,  tampoco ha sido
incluido en este trabajo por motivo de la escasa fre-
cuencia y la irregularidad con la que se observa, aun-
que en 1999 se documentó un intento de cría
(PACHECO & MONTEIRO, inédito).

En este artículo se describe la situación demo-
gráfica y la evolución del  efectivo poblacional de las
tres especies durante los últimos 20 años y se anali-

zan sus problemas de conservación. Dados los pro-
blemas actuales de disponibilidad trófica derivados
de las restricciones sanitarias impuestas por la Unión
Europea en términos del uso de los cadáveres de ani-
males, hemos incluido una discusión crítica de este
tema, haciendo referencia a la situación actual de los
puntos de alimentación para aves necrófagas.

2. MÉTODOS
Realizamos una recopilación de todos los estu-

dios publicados sobre distribución y situación
poblacional de las tres especies, prestando mayor
atención a los censos nacionales:  alimoche  en
1997 (ROSA et al., 1999) y 2000 (DEL MORAL &
MARTI, 2002), buitre leonado en 1989 (ARAÚJO et
al., 1995), 1996, 1999 (BERLINER et al., 2001); y a
los censos regionales de ambas especies en el
Parque Natural del Duero Internacional (MONTEI-
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RO, 1995; MONTEIRO et al., 1996; BERLINER et al.,
1997), y en el Parque Natural del Tajo Internacional
(PACHECO et al., 1999). En lo que respecta al bui-
tre negro, consideramos las estimas regionales
(ROCHA & MONTEIRO, 1995; PALMA, 1985; SILVA
et al., 1996; PALMA et al., 1999; PACHECO et al.,
1999) y los datos del 2º Atlas Nacional de Aves
Reproductoras (1999-2005 ICNB, en prensa).

Los datos de los últimos 5 años en cuanto a
distribución geográfica de las poblaciones, pro-
vienen del atlas nacional de aves (1999-2005), y
de los censos regionales llevados a cabo por el
ICNB en los últimos años (2005-2007).

La evaluación de la disponibilidad trófica se
basó en los datos más recientes del Ministerio de
Agricultura, en términos de la evolución del efecti-
vo de ganado y del sistema nacional para la reti-
rada de cadáveres (SIRCA). La información refe-
rente a los puntos de alimentación para aves
carroñeras (Decreto-Ley nº 204/90 del 20 de junio)
proviene del documento interno del Instituto da
Conservação da Natureza e da Biodiversidade,
“estrategia nacional para la conservación de las
aves carroñeras” (ICNB, sin publicar).

La información concerniente a la mortalidad
de los buitres se basó en las fuentes de informa-
ción citadas a continuación:

- registros de ingresos en los diversos centros
de recuperación de aves (en lo que respecta a
este trabajo, todos los ingresos fueron considera-
dos como casos mortales);

- registros de muertes (registros dispersos)
pertenecientes a varios departamentos del ICNB;

- base de datos del proyecto de evaluación de
impacto de los tendidos eléctricos en aves
(SPEA/QUERCUS);

- base de datos del Programa Antídoto

Tuvimos en cuenta todos los datos disponibles
relativos al pasado más reciente, es decir, los últi-
mos 20 años. 

3. RESULTADOS
3.1. Alimoche
3.1.1. Población y distribución

El censo nacional concluyó con 83 parejas
confirmadas y otra posible pareja (DEL MORAL &
MARTI, 2002). El trabajo de campo para el censo
nacional, financiado por el Instituto para la
Conservación de la Naturaleza (Instituto de
Conservação da Natureza) tuvo lugar en 2000, no
obstante, para 16 parejas (19%) utilizamos los
datos del anterior censo de 1997 (ROSA et al.,
1999). La distribución de las parejas censadas
aparece descrita en la Tabla 1.

Considerando los datos más recientes de
distribución para esta especie (Figura 1), pode-
mos afirmar que ésta se distribuye a lo largo de
casi la totalidad de la franja fronteriza oriental del
país (exceptuando el sur) aunque se encuentra
confinada a un área reducida, ya que está pre-
sente como especie reproductora en tan solo el
4% de las cuadrillas UTM 10x10km del territorio
continental. La población reproductora se con-
centra en sólo dos zonas, al noreste de Portugal
(distritos de Bragança y Guarda) con 68 parejas
(82%), y en la zona centro de la frontera del país
(distritos de Castelo Branco y Portalegre), con
entre 15 y 16 parejas (18%). En la región sur,
incluyendo los distritos de la cuenca hidrográfica
del río Guadiana, la especie está extinguida
como reproductora desde 1996  (DEL MORAL &
MARTI, 2002). 

De las 83-84 parejas que constituían la pobla-
ción nacional de alimoche en 1997-2000, 57 pare-
jas confirmadas (67.9%) tenían nidos dentro de la
Red de Áreas Protegidas (47 parejas en el Parque
Nacional del Duero Internacional –PNDI- y 10
parejas en el Parque Nacional del Tajo
Internacional-PNTI). En términos de Zonas de
Especial Protección para las Aves (ZEPA), 76 de
las parejas confirmadas (91,6%) criaban dentro
de cuatro de estas zonas (Tabla 2).
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Tabla 1. Composición de la población de alimoche en Portugal entre 1997 y 2000.

Douro Internacional 46 6 total 2000
Vale do Águeda 1 total 2000

Douro Vales do Sabor, Maças e Angueira 13 7 90% 1997
Vale do Côa 5 3 90% 2000
Douro Nacional 3 total 1997
Serra de Penha Garcia 3 total 2000

Tejo Tejo Internacional e afluentes 11 1 4 total 2000
Vale do Sever 1 1 97% 2000
TOTAL 83 1 21

Región Sector Parejas confirmadas Parejas posibles Territorios fronterizos Área prospectada Año de censo



cuenta que aproximadamente el 36% de éstas son
parejas que poseen su nido en territorio español). 

3.1.2. Tendencias poblacionales
El último censo nacional completo se realizó

hace más de 11 años; desde entonces sólo se han
realizado censos de los núcleos poblacionales
más representativos, concretamente en 2007
(PNDI, PNTI y la ZEPA del Vale do Côa).

Por otra parte, teniendo en cuenta que las esti-
mas regionales y los primeros censos de antes de
1996 fueron considerablemente subestimados,
debido sobre todo a la dificultad de identificar
parejas individuales en zonas de alta densidad,
decidimos basar el análisis de la tendencia de la
especie a lo largo de las últimas tres décadas en la
comparación entre los mapas de distribución de
los dos atlas nacionales de aves reproductoras (el
primero entre 1978 y 1984, y el segundo entre
1999-2005).

Según este análisis, la demografía poblacional
sufrió un descenso moderado en términos del
número de efectivos reproductores (correspon-
diente a una pérdida de 30 parejas, -30%), pero
una disminución drástica en términos de área de
distribución (la especie desapareció de más del
50% de los mapas 1/50000; véase Figura 2). 

Dada la estabilidad del núcleo reproductor
más denso y mejor estudiado (PNDI, véase
Figura 3), creemos que la reducción en el efecti-
vo poblacional a nivel nacional debe haberse
producido en zonas con menor disponibilidad de
recursos ecológicos (con menos macizos roco-

Una fracción importante de la población portu-
guesa, correspondiente a 56 parejas (68%), cría en
valles de ribera fronterizos, y corresponde, en tér-
minos biogeográficos, a una extensión del núcleo
poblacional presente en España (Arribes del
Duero-Submeseta Norte y Tajo y tributarios-
Submeseta Sur; PEREA et al., 1991). Vale la pena
destacar que a esa población deberían añadirse
otras 47 parejas (que criaron en el lado español en
el año del censo, y que fueron consideradas por
separado para evitar una sobreestimación de la
población ibérica). Por lo tanto, en lo que respecta
al análisis ecológico de los recursos tróficos exis-
tentes en Portugal, el valor considerado de la
población nacional son 130 parejas (teniendo en
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Figura 1. Mapa de distri-
bución actual del alimo-
che en Portugal, en cua-
drículas 10x10 km, de
acuerdo con los resulta-
dos del 2º Atlas Nacional e
Aves Nidificante, adapta-
do de ICNB, (en prensa).
Los círculos de color
señalan la nidificación de
la especie. Los puntos se
refieren a observaciones
aisladas de la especie. 

Figure 1. Distribution map
of the Egyptian vulture, for
10x10 Km square, accor-
ding to the 2nd national
atlas (ICNB, in press).
Coloured circles refer to
confirmed breeding areas.
Small points refer to the
isolated observations of
the species.

Tabla 2. Presencia del alimoche en ZEPAS entre 1997 y 2000. 

PTZPE0015 ZPE Costa Sudoeste PN, Sítio, IBA
PTZPE0037 ZPE Rios Sabôr e Maçãs Sítio, IBA
PTZPE0038 ZPE Douro Internacional e Vale do Rio Águeda
PTZPE0039 ZPE Vale do Côa IBA
PTZPE0042 Tejo Internacional, Erges e Ponsul PN, Sítio, IBA

Código ZEPA Otra clasificación

Figura 2. Evolución de la distribución del alimoche en Portugal entre los
períodos: 79-85 y 99-07 (en mapas topográficos 1/50 000, adaptado de
Rufino, 1989 y Silva L. - ICNB, en prensa). Nota: círculos grandes – nidifi-
cación confirmada, círculos medianos -  nidificación probable, círculos
pequeños – nidificación posible)

Figure 2. Distribution evolution of the Egyptian vulture, in Portugal between 79-
85 e 99-07 (scale 1/50000). Big circles refer to breeding confirmation; medium
circles refer to probable breeding; small points refer to the isolated observa-
tions of the species or possible breeding site).
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sos y posiblemente menos alimento), donde el
efecto de los factores de amenaza es más con-
tundente. Este tipo de condiciones se reúnen en
el Valle del Guadiana, en los afluentes del Tajo
Internacional y en el Vale do Sabor. En el prime-
ro de los casos, al menos 4 parejas desapare-
cieron a lo largo de 10 años, y la población repro-
ductora se extinguió en 1996 (R. RUFINO, com.
pers.; G. ROSA, com. pers.). En la zona del Tajo
Internacional, donde se realizan censos desde
finales de los 80, se observó una reducción de al
menos 7 parejas. En la ZEPA del Vale do Sabor
se estima que sólo entre 5 y 10 parejas, de las 20
parejas censadas en los 80, existían en
2007/2008.

3.3. Buitre leonado
3.2.1. Población y distribución

De acuerdo con la información del censo
regional llevado a cabo en 2007, estimamos que
en ese momento la población reproductora del
territorio nacional se componía de 492 parejas
confirmadas y 2 posibles parejas. La composición
poblacional por sectores se muestra en la Tabla 3.
Cabe mencionar la existencia de otras parejas

(265) de los sectores fronterizos que crían en los
cortados españoles, pero que en términos ecológi-
cos también dependen directamente de la existen-
cia de recursos en nuestro país. Por lo tanto, pode-
mos considerar que el tamaño real de la población
nacional es de 757 parejas.

El área de distribución de la población reproduc-
tora de buitre leonado incluye las regiones de Trás-os-
Montes y Alto-Duero (distrito de Bragança), Beira Alta
(distrito de Guarda), Beira Baixa (distrito de Castelo
Branco), y Alto Alentejo (Portalegre; Figura 4).

La especie también es común en el Bajo
Alentejo (Beja), aunque la última vez que crió en
esta zona (Valle del Guadiana) fue a principios
de la década del 2000.

El distrito con mayor efectivo poblacional fue
Castelo Branco, seguido de los distritos de
Bragança y Guarda. La mayor parte de la pobla-
ción se encuentra distribuida dentro de las Zonas
de Especial Protección para las Aves de la  Red
Natura 2000 (Tabla 4).
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Figura 3. Evolución reciente de la población nidificante de alimoche en el
Parque Natural do Douro Internacional (los valores incluyen parejas nidifi-
cantes en la frontera española).

Figure 3. Recent evolution of the breeding Egyptian vulture population in
Douro Internacional natural Park (numbers include nesting couples in the
Spanish cliffs).

Tabla 3. Composición de la población de buitre leonado en Portugal en 2007. 

Douro Internacional 140 total 2007
Vale do Águeda 71 total 2007

Douro Vales do Sabor, Maças e Angueira 0 1 50% 2007
Vale do Côa 49 total 2007
Douro Nacional 0 1 total 2007
Serra de Penha Garcia 232 total 2007
Tejo Internacional e afluentes total 2007

Tejo Vale do Sever total 2007
Serra de São Mamede total 2007
TOTAL 492 2

Región Sector Parejas Parejas Área Año delconfirmadas posibles prospectada censo

Figura 4. Mapa de distri-
bución actual del buitre
leonado en Portugal, en
cuadrículas 10x10 km, de
acuerdo con los resulta-
dos del 2º Atlas Nacional e
Aves Nidificante, adapta-
do de ICNB (en prensa).
Los círculos de color
señalan la nidificación de
la especie. Los puntos se
refieren a observaciones
aisladas de la especie. 

Figure 4. Distribution map
of the grifon vulture, for
10x10 Km square, accor-
ding to the 2nd national
atlas (ICNB, in press).
Coloured circles refer to
confirmed breeding areas.
Small points refers to the
isolated observations of
the species.



3.2.2. Tendencia poblacional
En 1989, como resultado del primer censo en

Portugal (ARAÚJO et al., 1992), la población repro-
ductora se estimó entre 62 y 72 parejas, repartidas
en 13 colonias y 8 parejas aisladas. Para este
censo se realizó un único conteo tardío, en el que
sólo se consideraron las parejas con pollos,
muchos de ellos ya en  fase pre-volantona. Puesto
que estos datos no reflejaban el número real de
parejas que comenzaron a criar, fue necesario apli-
car un factor de corrección, con lo que obtuvimos
un número total de 103 parejas.

En el segundo Censo Nacional, llevado a cabo
en 1996 (MONTEIRO et al., 1996), la población
reproductora se estimó en 155-159 parejas, reparti-
das en 23 colonias y 9 parejas aisladas. Durante
este trabajo se realizaron varios conteos, proporcio-
nando así un censo poblacional completo. Con
estos datos, pudimos comprobar que se había pro-
ducido un aumento del 52.2% de la población
reproductora en relación a 1989.

En 1999, dentro del marco del censo ibérico de
esta especie, la población reproductora alcanzó las
261-267 parejas reproductoras, mostrando un
incremento estimado del 153,4% comparado con
1989, y del 68,4% desde 1996. En términos de área
de distribución, y pese a la existencia de 3 nuevos

puntos de cría, el aumento observado no respon-
dió a un incremento demográfico proporcional
(Figura 5). En el caso de los sectores meridionales,
no obstante, si pudieron detectarse ligeros aumen-
tos a consecuencia del asentamiento de una colo-
nia no-fronteriza. Por otra parte, la densidad en las
zonas donde ya existían colonias muy pobladas
aumentó considerablemente. En comparación con
la zona norte se observó una reducción en el área
de distribución y en el número de parejas por colo-
nia, como ya había ocurrido en 1989.

Más recientemente, a partir de 1999, la infor-
mación disponible proviene únicamente del
Parque Natural del Duero Internacional (véase
Figura 6). En los sectores del noreste, la tendencia
generalizada fue de un crecimiento moderado. No
obstante, un área extensa, aparentemente propi-
cia para esta especie en términos de disponibili-
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Tabla 4. Presencia del buitre leonado en ZEPAS (datos de 2007).

PTZPE0015 ZPE Costa Sudoeste PN, Sítio, IBA
PTZPE0037 ZPE Rios Sabôr e Maçãs Sítio, IBA
PTZPE0038 ZPE Douro Internacional e Vale do Rio Águeda PN, Sítio, IBA
PTZPE0039 ZPE Vale do Côa IBA
PTZPE0042 Tejo Internacional, Erges e Ponsul PN, Sítio, IBA
PTZPE0045 Moura, Mourão, Barancos IBA
PTZPE0046 Castro Verde IBA
PTZPE0047 Vale do Guadiana PN, Sítio, IBA

Código ZEPA Otra clasificación

Figura 5. Evolución de la distribución del buitre leonado en Portugal entre
los períodos 79-85 y 99-07(en mapas topográficos 1/50 000, adaptados
de Rufino, 1989 y Silva L. - ICNB, en prensa). Nota: círculos grandes – nidi-
ficación confirmada, círculos medianos -  nidificación probable, círculos
pequeños – nidificación posible).

Figure 5. Distribution evolution of the griffon vulture, in Portugal between 79-
85 and 99-07 (scale 1/50000). Big circles refer to breeding confirmation;
medium circles refer to probable breeding; small points refer to the isolated
observations of the species or possible breeding site). 

Figura 6. Evolución de la pobla-
ción de buitre leonado entre 1979
y 2007 en el PN/ZPE del Douro
Internacional (Araujo et al., 1995).
Nota: los valores incluyen las
parejas nidificantes en la frontera
española.

Figure 6. Recent evolution of the breeding grifon vulture population in Douro Internacional Natural Park, (Araujo et al., 1995), (numbers include nesting couples in the Spanish cliffs).
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dad de hábitat de reproducción (ZEPA del Vale do
Sabor, Maçãs y Angueira), y cercana a algunas de
las colonias importantes, continúa siendo una
zona poco frecuentada por esta especie, sin
registros de intentos de cría. En el caso del Tajo
Internacional y sectores vecinos, las poblaciones
mantuvieron el mismo nivel de efectivos, excep-
tuando algunas colonias que sufrieron un ligero
descenso en 2007.

En conclusión, podemos decir que el buitre
leonado en Portugal incrementó de forma consi-
derable su efectivo poblacional en los 80 y en los
90, y que después de ésto prácticamente se esta-
bilizó (Figuras 4 y 5). Sin embargo, queremos
recalcar que, en comparación con España, el
aumento fue mucho menor. Al aumento demográ-
fico no le siguió un aumento proporcional en el
área de distribución, y la distribución nacional
continúa estrictamente confinada a las regiones
fronterizas, en franjas de no más de 20 km de
ancho. Recientemente se ha observado una caída
en los valores de productividad de las colonias
con mayores densidades, situación que desde
nuestro punto de vista podría estar relacionada
con una disminución de la disponibilidad trófica. 

3.3. Buitre negro
3.3.1. Población y distribución

Aunque el censo exacto de nuestro país no se
conoce con rigor (incluyendo tanto a los ejempla-
res reproductores de colonias cercanas como el
de individuos no-reproductores), es probable que
el número de individuos que hacen uso del territo-
rio portugués esté en torno a los 100 (C. PACHE-
CO, datos propios; L. SILVA y P. ROCHA, com.
pers.). Estudios centrados en esta especie, ade-
más de la información obtenida a partir del segun-
do atlas nacional de aves reproductoras, revelan
un aumento importante en los registros de la espe-
cie y en el número de intentos de cría en los últi-
mos 10 años. Gracias a esto fue posible construir
el mapa de la Figura 7.

El análisis de la distribución y demografía
actual del buitre negro revela 5 núcleos distintos
en nuestro país:

Región de Mértola (Bajo-Alentejo)
Aquí la especie se observa durante todo el

año, normalmente en asociación con el buitre leo-
nado, y a veces a más de 30 km de la frontera.
Con respecto a los lugares propicios para la repro-
ducción, existen algunos parches de tamaño

medio de Quercus sp. dentro del Parque Nacional
del Valle del Guadiana que podrían albergar con-
diciones favorables, en términos de ausencia de
ruido y seguridad.

Región de Moura-Barrancos (Baixo Alentejo)
La cobertura vegetal en esta zona es muy pro-

picia para la reproducción de esta especie. Se
compone esencialmente de grandes extensiones
de dehesa de Quercus rotundifolia y de matorral
mediterráneo. La ganadería se maneja de manera
extensiva, y tanto el ganado bovino, ovino como el
porcino abundan. También hasta hace poco se
disponía de un comedero para buitres dentro del
perímetro del monte de la Contenda. Esta es una
de las zonas de Portugal donde es posible obser-
var al buitre negro con frecuencia, tanto en invier-
no como durante el temporada de reproducción. El
C.E.A.I. (Centro de Estudios de la Avifauna
Ibérica), en colaboración con el anterior Instituto
Forestal y la ONG española ADENEX, colocaron a
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Figura 7. Mapa de
distribución actual
del buitre negro en
Portugal, de acuer-
do con los datos del
Atlas Nacional de
Aves Nidificantes,
adaptado de ICNB,
(en prensa).

Figure 7. Distribution
map of the cinereous
vulture, for 10x10 Km
square, according to
the 2nd national atlas
(ICNB, in press).



mediados de los 90 tres nidos artificiales en árbo-
les usados como posaderos. En 1998 dos parejas
ocuparon dos de estas plataformas artificiales en
la ZEPA de Moura/Mourao/Barrancos (M. PAÍS,
com. pers.), aunque sin éxito reproductor. Desde
entonces no se han registrado más indicios de
cría. En la actualidad el comedero para buitres de
la Contenda permanece inactivo.

Región de la Sierra de S. Mamede (Alto-Alentejo)
La región sur de la Sierra de S. Mamede es una

zona donde la especie ha estado presente desde
hace muchas décadas, debido a la proximidad de
las colonias de la Sierra de San Pedro. No obstan-
te, la presencia humana y la desaparición de hábi-
tat propicio nos hacen dudar sobre la posibilidad
de que allí se críe a corto o medio plazo. 

Región del Tajo Internacional
Durante los últimos 20 años, la frecuencia de

avistamientos en los cortados portugueses del
Valle del Tajo, en el paso fronterizo, ha ido aumen-
tando progresivamente. Esta tendencia podría
estar asociada a la aparición de grandes asocia-
ciones de caza especializadas en caza mayor que
conllevan un aumento en la disponibilidad de ali-
mento y una menor actividad humana en las zonas
propicias para la reproducción. Por otra parte, la
implementación de medidas de conservación del
hábitat, el aumento en el número de campañas
educacionales llevadas a cabo por la ONG QUER-
CUS, y posteriormente, la declaración de esta
zona como ZEPA (1999) y Parque Natural (2001)
fueron esenciales para el afianzamiento de la
especie. Esta tendencia culminó en 2002 con el
asentamiento de una pareja que construyó su pro-
pio nido en el Parque Natural del Tajo Internacional
(C. PACHECHO, datos no publicados), muy próxi-
mo a los nidos de una colonia española. Aunque la
reproducción no tuvo éxito, cabe esperar que el
Tajo Internacional pueda albergar una población
reproductora estable en los años venideros, gra-
cias a la explotación de grandes terrenos para la
caza y a la abundancia de ganado en las regiones
de los alrededores.

Región de la Sierra de la Malcata (Beira-Baixa)
Esta especie es común en esta zona gracias

especialmente a la existencia de un comedero
para buitres, supervisado durante los últimos diez
años por el ICN/ICNB (Reserva Natural de la Sierra
de la Malcata), y que opera con regularidad y de

modo riguroso (una media de 300 kg de carne a la
semana). Gracias a este comedero, la especie es
a menudo más frecuente que el buitre leonado,
soliéndose observar más de 30 buitres negros
simultáneamente. La instalación de nidos artificia-
les en los años 90 (la primera iniciativa), y en 2004,
resultó en varios intentos de reproducción (1996,
2003) que fracasaron en términos reproductivos
por motivos desconocidos (SILVA et al., 1996).

En las regiones más distantes de la frontera y
en el norte del país, los registros de avistamientos
son sólo ocasionales y corresponden, esencial-
mente, a individuos dispersantes, en la mayoría de
los casos individuos nacidos ese mismo año que
se encuentran realizando grandes desplazamien-
tos post-nupciales. 

En términos de zonas de protección especial,
la especie es frecuente en 9 ZEPAs (Tabla 5).

3.3.2. Tendencia poblacional
Resulta difícil reconstruir la situación del buitre

negro en Portugal antes de los años 80 debido a
la falta e inexactitud de las viejas referencias
bibliográficas. La especie debió ser al menos
común en los montes de las montañas del sur,
posiblemente llegando a criar allí.  Según PALMA
(1985), la campaña cerealista de 1930-40, que ter-
minó con la conversión de extensas áreas de
vegetación autóctona en campos de cereales,
podría ser la responsable de la desaparición de
esta especie en al menos las zonas del sur.
Pudiera haber ocurrido eventos reproductivos
hasta 1985 en la zona de Maranhão (Alto-Alentejo,
región de Avis), lugar donde podría haber existido
una colonia que se extinguió en los años 70, en la
época en que la presa fue construida (G. ROSA,
com. pers.). En el año 1973, ornitólogos españoles
confirmaron la presencia de nidos cercanos a la
colonia española de Picos de Aroche (PALMA,
1985). También en la ribera alta del río Chança
(Vila Verde de Ficalho, Alto-Alentejo) podría haber
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Tabla 5. Presencia del buitre negro en ZEPAS; datos del 2º Atlas Nacional de
Aves Nidificantes.

PTZPE0007 Serra da Malcata RN, Sítio, IBA
PTZPE0037 ZPE Rios Sabôr e Maçãs Sítio, IBA
PTZPE0038 ZPE Douro Internacional e Vale do Rio Águeda PN, Sítio, IBA
PTZPE0039 ZPE Vale do Côa IBA
PTZPE0042 Tejo Internacional, Erges e Ponsul PN, Sítio, IBA
PTZPE0043 Campo Maior IBA
PTZPE0045 Moura, Mourão, Barrancos Sítio, IBA
PTZPE0046 Castro Verde IBA
PTZPE0047 Vale do Guadiana PN, Sítio, IBA

Código ZEPA Otra clasificación
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existido una población reproductora hasta media-
dos de los 80 (ROSA, com. pers.). El trabajo de
campo para el Primer Atlas de Aves
Reproductoras de Portugal Continental, que tuvo
lugar entre 1978 y 1984, no permitió confirmar
ningún evento reproductivo del buitre negro (R.
RUFINO, com. pers.). No obstante, se registraron
varios avistamientos de la especie durante la tem-
porada de reproducción al este del Alentejo, en
concreto en la zona de Moura-Barrancos.

Entre 1985 y mediados de los 90, el aumen-
to en el número de ornitólogos y la consolidación
de la expansión de las áreas protegidas en el
centro del país avalan la idea de que la especie
no ha criado en nuestro país. Durante ese perío-
do se llevaron a cabo los primeros esfuerzos por
atraer a la especie, por medio de la instalación de
nidos artificiales y la creación de comederos para
buitres en la Reserva Natural de la Sierra de la
Malcata y en el perímetro del monte de la
Contenda (Bajo Alentejo). 

Haciendo una comparación de la distribución
actual con la información histórica disponible
pudo verificarse que la especie continúa presen-
te en aproximadamente las mismas zonas.  No
obstante, la frecuencia de avistamientos, y el
número de individuos implicados ha ido en
aumento, por lo que evidentemente el efectivo
poblacional ha crecido también a lo largo de los
últimos años (SILVA et al., 1996; PALMA et al.,
1999). El número de intentos reproductivos regis-
trados desde 1996 hasta la fecha refuerza esta
idea y apunta a una futura recolonización de
nuestro país.

En ninguno de los intentos de cría registra-
dos (SILVA et al., 1996; C. PACHECO, com. pers.)
fue posible establecer la causa de la falta de
éxito, aunque existen pruebas que la atribuyen a
las molestias ocasionadas por la presencia de
personas, y posiblemente a los problemas aso-
ciados a la inexperiencia en algunos aspectos de
las parejas jóvenes.

De las tres especies de buitres consideradas
en este trabajo, el buitre negro es el ave que más
casos de envenenamiento/intoxicación ha sufri-
do, y que por lo general acabaron con la muerte
de los ejemplares implicados. Creemos que esta
situación se debe a la presencia creciente de
esta especie en las zonas centro y sur del país,
donde existe una actividad de caza más intensa,
y donde se practica el control de predadores por
medio del uso de cebos envenenados que posi-
blemente esté en aumento.

4. DISCUSIÓN
4.1. Factores de amenaza

Como se ha ilustrado en el presente capítulo,
las tres especies de buitre presentan situaciones
demográficas bien distintas en Portugal. Éstas no
se deben únicamente a las diferencias entre las
preferencias ecológicas, sino que también son el
resultado de las características del país: muy
poblado en la costa, montañoso al norte (donde
se practica la agricultura de subsistencia y el pas-
toreo tradicional), llano al sur (con escasez de
bosques maduros), con variaciones regionales en
términos de disponibilidad de recursos ecológicos
(por ejemplo cuando hay bosques maduros, se
generan molestias; cuando hay muchos cortados,
el ganado no está siempre presente). De todos
modos, es importante destacar que las poblacio-
nes nacionales forman pequeños núcleos fronteri-
zos en el límite de las grandes poblaciones ibéri-
cas, y por ello su dinámica se encuentra fuerte-
mente influenciada por las alteraciones ambienta-
les que tienen lugar en el territorio español.

Logramos compilar 541 registros de muertes
(17 alimoches, 463 buitres leonados, 61 buitre
negros), incluyendo casos de aves debilita-
das/lesionadas y cadáveres detectados en
Portugal entre 1987 y 2008 (la mayor parte de
ellos pertenecen a los últimos 10 años).
Obtuvimos la información de los centros de recu-
peración de aves, de las consultas realizadas a
guardas forestales, técnicos e investigadores, y
de los datos de los propios autores. Desde 2002
ha habido un incremento en el número de regis-
tros de muertes de buitres, en concreto de buitre
leonado y buitre negro. Creemos que esta tenden-
cia está relacionada con una mayor capacidad de
la red de centros de recuperación y de los pues-
tos de recepción para aceptar nuevos ingresos de
aves, pero también con un mejor manejo de la
información por parte de las diversas entidades
involucradas en la recuperación y el estudio de las
aves. Otro motivo es el aumento de las poblacio-
nes reproductoras de buitre leonado en Portugal y
en las regiones fronterizas de España, ya que una
parte importante de los registros corresponden a
ejemplares jóvenes que se debilitan o mueren
durante la etapa inicial de su vida (datos propios).

Con respecto a la distribución geográfica de
los registros de mortalidad, las zonas con mayor
concentración de casos se corresponden con los
distritos de la franja fronteriza oriental, ya que
éstos abarcan las principales zonas vitales para
estas especies.
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Teniendo en cuenta la diversidad de las fuen-
tes de información, y la imposibilidad de contar
con una evaluación veterinaria en muchos de los
casos, decidimos clasificar todos los registros
según los parámetros que permitían individualizar
con mayor facilidad.

Teniendo en cuenta las limitaciones inherentes
a este sistema de evaluación de mortalidad en
aves, principalmente el alto nivel de incertidumbre
asociado a los factores que provocan la muerte
(191 casos = 35,3% del total de registros), las cau-
sas de mortalidad pueden agruparse en 5 grupos
principales, considerando los casos de mortali-
dad del buitre leonado y del buitre negro juntos (1-
inanición/debilidad = 64%; 2-envenenamien-
to/intoxicación = 21%; 3-traumatismos/colisiones
= 4%; 4-electrocución = 3%; 5-otras causas =
8%).  En el caso del alimoche, el reducido tamaño
de muestra (por ser una especie rara, presente
únicamente 6 meses al año) dificulta aun más la
identificación de las causas principales, aunque
aparentemente existe una inclinación hacia las
intoxicaciones y los traumatismos.

Para los casos de intoxicación / envenena-
miento pudimos disponer de 67 registros (buitre
leonado = 53 casos, buitre negro = 11 casos, ali-
moche = 3 casos) recogidos por el Programa
Antídoto (R. BRANDÃO, com. pers.) para el perío-
do 1992-2008. Existen dos distritos donde el pro-
blema con los venenos/intoxicaciones es más
severo. Este es el caso de Castelo Branco y
Portalegre. En estos lugares, los casos de enve-
nenamiento surgen a raíz de la colocación de
cebos envenenados por parte de los ganaderos
como método de control de los perros (asilvestra-
dos o de granjas vecinas). La situación que mejor
ilustra este conflicto (aun sin resolver) tuvo lugar
en noviembre de 2003, en Idanha-a-Nova, donde
36 buitres leonados se vieron afectados y 33
murieron (R. BRANDÃO, com. pers.; S. INFANTE,
com. pers.). Es importante mencionar que la difi-
cultad de diagnosticar situaciones de ingesta de
animales contaminados con drogas veterinarias
que son tóxicas para estas aves puede llevar a
errores en la clasificación de los casos de enve-
nenamiento.

4.2. Causas de regresión
La regresión de la población de alimoche

podría estar relacionada con lo envenenamiento
y, puesto que la tasa de regresión es continua y
constante, también podría deberse a los progre-
sivos cambios negativos que se observan en la

agroeconomía tradicional, en particular en lo
referido a las prácticas ganaderas. La elevada
densidad de esta especie (una de las más altas
de Europa) en el Duero Internacional está íntima-
mente relacionada con la ganadería extensiva de
régimen abierto, actividad que promueve consi-
derablemente los biotopos abiertos, donde el ali-
mento (restos de animales, placentas de rumian-
tes y cadáveres de pequeños mamíferos) no es
demasiado abundante pero está distribuido de
forma uniforme a través de las zonas vitales de la
especie. El declive de la producción animal tra-
dicional, junto con la consiguiente pérdida de
mosaicos de hábitats, el aumento de matorral y
monte, y la disminución en la cantidad de cadá-
veres y presas silvestres, representan las mayo-
res amenazas para la conservación de esta
especie. Más aun, las diferencias en la ecología
y comportamiento de esta especie en relación a
otras especies, la falta de conocimientos sobre
su uso de recursos, y las diversas amenazas a
las que se enfrenta contribuyen a su vez a su vul-
nerabilidad en nuestro país.

El buitre leonado no es una especie amena-
zada en Portugal en la actualidad (CABRAL et
al., 2005). El crecimiento de la población nacio-
nal, reflejo de la tendencia ibérica, se asocia prin-
cipalmente al aumento de la producción animal
promovido por la financiación Europea iniciada
en los años 80,  aunque también al descenso
generalizado de la persecución de depredado-
res y aves necrófagas. En este momento sus
poblaciones reproductoras son estables, y pre-
sentan pocos problemas de conservación (los
casos de envenenamiento son esporádicos y la
persecución es prácticamente inexistente). El
apreciable crecimiento demográfico no se vio
acompañado de una expansión en el área de
distribución, probablemente debido a que esta
especie parece estar limitada por la falta de cor-
tados (aunque Portugal es montañoso, está
dominado por formaciones de granito redondea-
das donde no se forman cortados). Además, la
estabilidad de los principales núcleos poblacio-
nales también se debe a la creación de áreas
protegidas y ZEPAs que forman parte de la futu-
ra Red Natura 2000, que otorgaron cierta protec-
ción a las áreas de nidificación. Como explicare-
mos más adelante, los comederos de buitres
podrían no haber contribuido a esta tendencia,
ya que en Portugal hay pocos y funcionan espo-
rádicamente, por lo que no poseen la capacidad
de producir suficiente alimento para generar un
crecimiento demográfico.
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En cuanto al buitre negro, que solía criar en
Portugal en el pasado (primera mitad del siglo 20),
a pesar del aumento demográfico de la población
española (MARTI & DEL MORAL, 2003) en los últi-
mos 10-20 años y del aumento en la frecuencia de
avistamientos en varias zonas fronterizas, no exis-
te aun ningún núcleo reproductor estable en nues-
tro país, aunque existen zonas que ofrecen bue-
nas condiciones ecológicas. Hasta hace pocos
años, la disponibilidad de alimento en las regiones
fronterizas de Portugal era aparentemente abun-
dante (véase MONTEIRO & TIMÓTEO, 1996), ya
que la producción animal se basaba en un régi-
men extensivo con una alta densidad de especies
de ganado (esencialmente ganado ovino). Sin
embargo, la disponibilidad de puntos inaccesibles
y tranquilos para criar, esenciales para una espe-
cie tímida como ésta, como son por ejemplo los
macizos arbolados en lugares difícilmente accesi-
bles, son relativamente escasos en Portugal (un
país con elevada presencia humana en las zonas
rurales, donde el área dedicada a la agricultura y
a la producción animal es un tanto más reducida).
El número de casos de reproducciones fallidas
parece ilustrar esta situación. No obstante, la ten-
dencia hacia una disminución de la presencia
humana está aumentando en varias zonas fronte-
rizas como resultado del desarrollo de la agricul-
tura y las actividades de caza, situación que se
asemeja cada vez más a la realidad ecológica
que viven las colonias españolas. Si el territorio
portugués llegara a colonizarse, los mecanismos
legales de protección y planificación del territorio,
así como las herramientas de inspección, deberí-
an acelerarse.

4.3. Normas sanitarias y la conservación de losbuitres en Portugal
La expansión de la epidemia de encefalopa-

tías espongiformes transmisibles (EET) y otros
problemas sanitarios en Europa dieron lugar a
una serie de restricciones sanitarias relativas a la
retirada, transporte, transformación, eliminación
y tipología de los productos animales. De hecho,
tras la publicación del Reglamento (CE)
N1774/2002 del Parlamento Europeo y del
Consejo del 3 de octubre de 2002, los Estados
Miembros fueron obligados a eliminar la mayoría
de los productos animales mediante la incinera-
ción. A partir de entonces se creó un sistema de
retirada y eliminación de los llamados materiales
de riesgo, denominado SIRCA (Sistema de
Retirada de Cadáveres Animales Muertos en
Explotaciones). La retirada de cadáveres de

ganado bovino comenzó en los primeros años en
todo el país, mientras que la retirada de ganado
ovino solo se garantizó a partir del 2007 (comenzó
2 años antes al sur del Tajo).  A día de hoy (2008) el
SIRCA está preparado para retirar todos los tipos de
cadáveres de ganado en todo el país, con particu-
lar incidencia y eficacia en el caso de los rumiantes
(bovinos y ovinos) (Tabla 6, Figura 8).

La Tabla 6 muestra como la eficacia del SIRCA,
en las regiones donde hay presencia de aves
carroñeras se ha mantenido estable en el caso de
los bovinos, presuntamente porque su eficacia se
acerca al máximo (es decir, el SIRCA retira casi la
totalidad de los cadáveres bovinos).  En lo que res-

210

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

ANTÓNIO MONTEIRO, CARLOS PACHECO & NUNO SANTOS

Figura 8. Evolución del número de cadáveres recogidos por SIRCA (2006-
2007) en las regiones con poblaciones de aves necrófagas.

Figure 8 Evolution in the numbers of carcases picked by the SIRCA system
(2006-2007) in regions where vultures exists in Portugal.

Tabla 6. Eficacia comparativa del SIRCA entre 2006 y 2007.

Vacas 1.981 1.604 -19,0
Trás-os-Montes Ovejas y cabras 0 464

Caballos 9 47 + 422,2
Vacas 2.104 2.121 + 0,8

Beira Interior Ovejas y cabras 0 7.064
Caballos 10 26 + 160
Vacas 17.451 19.591 + 12,3

Alentejo Ovejas y cabras 38.761 64.617 + 66,7
Caballos 19 56 + 194,7

NUTS Especies Cadáveres recojidos por SIRCA Variación 2006-2007de ganado 2006     2007 (%)



pecta a los rumiantes de pequeño tamaño y los
equidos, la eficacia del SIRCA ha ido en aumento,
y la previsión es que siga creciendo hasta alcanzar
una situación similar a la de los bovinos. 

Pese a que ya existía una normativa que impe-
día el abandono de cadáveres y restos (aunque
no llegó a implementarse de forma eficaz), este
nuevo reglamento ha constituido un hito en la con-
servación de las aves carroñeras, ya que desfa-
vorece el modo tradicional en que muchas regio-
nes del sur de Europa, con miles de años de exis-
tencia, abandonaban los cadáveres en el campo
para ser consumidos por los buitres.  El reglamen-
to de la UE permite el uso de productos de ani-
males susceptibles (en términos de encefalopatí-
as espongiformes contagiosas)  únicamente en
espacios vallados, tras ser sometidos a un estric-
to control veterinario. En Portugal, el reducido
número de instalaciones y estricto protocolo de
control obstruyen el ágil funcionamiento de los
comederos para buitres, concretamente en lo refe-
rido al uso de cadáveres de rumiantes. 

Las consecuencias de estas restricciones,
incluyendo una reducción de la disponibilidad tró-
fica en ciertos períodos, han comenzado a notar-
se recientemente. Ciertamente, puede observarse
una presencia más recurrente de buitres leonados
en las zonas cercanas a concentraciones de
ganado, especialmente de tipo ovino, por lo gene-
ral en grandes granjas extensivas. La falta de
cadáveres ovinos produjo un aumento en el núme-
ro de buitres alimentándose de placentas, corde-
ros muertos y, en algunos casos, un aumento en el
número de ataques a animales debilitados. Esta
situación derivó en una protesta masiva por parte
de los ganaderos, que podría iniciar una peligrosa
campaña en contra de ésta y otras especies
necrófagas.

En Portugal existen sólo 6 estaciones de ali-
mentación para aves necrófagas (véase Figura 9),
y sólo 4 de éstas están situadas en lugares fre-
cuentemente visitados por los buitres. El escaso
número de estaciones de alimentación y de ani-
males que las visitan han hecho que su contribu-
ción para garantizar los requisitos alimentarios de
esas poblaciones sea insignificante.

De momento, la reducción en la disponibili-
dad de cadáveres no ha afectado a las poblacio-
nes nacionales, probablemente debido al retraso
en la llegada de la actuación del SIRCA a las
zonas remotas de Beiras y Trás-os-Montes, con-
cretamente en lo referido a pequeños rumiantes y
equidos. No obstante, a la vez que mejora su efi-

cacia, el número de supuestos ataques de buitres
leonados al ganado aumenta y, a juzgar por la
situación vivida en España, donde las restriccio-
nes han supuesto el cierre de muchos comederos
para buitres, cabe plantearse que el mismo pro-
ceso podría acabar teniendo lugar en las pobla-
ciones nacionales (casi todas ellas son poblacio-
nes fronterizas).

4.4. Prioridades para el futuro
Hasta 1997 ninguno de los lugares de cría de

la especie gozaban de un estatus de protección,
pero esta situación se ha visto invertida casi por
completo con la expansión de la Red de Zonas
Protegidas y la aplicación de la Directiva de Aves
por las autoridades portuguesas. No obstante,
pese a la importancia de estos mecanismos lega-
les en términos de protección del hábitat de cría,
las zonas clasificadas comprenden solo una
pequeña fracción de las zonas de alimentación de
muchas de las parejas (>30% de la población) ya
que el área vital de estas especies es tremenda-
mente extensa (por e.j. Tajo Internacional, Vale do
Sabor y afluentes).

Por lo tanto, en nuestra opinión, las priorida-
des conservacionistas deberían contemplar la
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Figura 9. Localización de los puntos de alimentación de aves necrófagas
existentes en Portugal en 2008.

Figure 9. Feeding places for vultures in Portugal, 2008.
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adopción de políticas que promuevan la gana-
dería extensiva y que relajen las restricciones
sanitarias en las zonas con mayor densidad de
buitres. Más aun, debería crearse una red de pun-
tos de alimentación que, mediante su distribución
y funcionamiento pueda simular condiciones natu-
rales aleatorias e impredecibles con respecto a la
disponibilidad de cadáveres. 

Estos procesos deberían combinarse con un
creciente número de programas educacionales
dirigidos a las poblaciones rurales, como método
para evitar posibles conflictos y justificar el pago
de las futuras compensaciones por las muertes de
animales.

Teniendo en mente el desconocimiento que
existe sobre la biología de la conservación de la
mayoría de las especies amenazadas, concreta-
mente en lo referido a la evaluación de las prefe-
rencias ecológicas del alimoche y del buitre
negro, consideramos que la elaboración de estu-
dios de investigación debería ser otra de las prio-
ridades. Estos estudios deberían contemplar la
situación ibérica.

Por último, nos gustaría mencionar la necesi-
dad de evaluar en profundidad el tema del uso de
drogas veterinarias, tomando como ejemplo la dra-
mática muerte de los buitres en India que ocurrió a
consecuencia del uso de drogas de este tipo.
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1. INTRODUCTION
There are 3 species of vulture in Portugal, the

Egyptian vulture Neophron percnopterus, the griffon
vulture Gyps fulvus, and the cinereous vulture
Aegypius monachus, which occur regularly, and which
have stable established populations. Their conserva-
tion status at the national level is EN (endangered), NT
(nearly threatened), and CR (critically threatened), res-
pectively. The bearded vulture Gypaetus barbatus was
not considered, as it is extinct for at least 100 years.
Concerning the Ruppel griffon Gyps rueppelii, it was
not included in the present work because of its irregu-
lar and scarce frequency of observations, even though
a breeding event was documented in 1999 (PACHE-
CO & MONTEIRO, unpubl. data). 

This article describes the demographic situation,
the evolution of the population effective size during
the last 20 years for the three species, and analyses
their conservation problems. Given the current pro-
blems of trophic availability resulting from the sanitary
restrictions imposed by the European Union in terms
of carcass use, we include a critic discussion of this
topic, namely referring the present situation of fee-
ding places for necrophagous birds.

2. METHODS
We compiled all the published studies about the dis-

tribution and population status of these species, with a
higher incidence on the national counts: Neophron perc-
nopterus in 1997 (ROSA et al., 1999) and 2000 (DEL
MORAL & MARTI, 2002), Gyps fulvus in 1989 (ARAÚJO
et al., 1995), 1996, 1999 (BERLINER et al., 2001); and of
regional counts of both species in Douro Internacional
Natural Park (MONTEIRO, 1995; MONTEIRO et al.,
1996; BERLINER et al., 1997), and in the Tejo
Internacional Natural Park (PACHECO et al., 1999). In
relation to Aegypius monachus we considered the regio-
nal estimates (ROCHA & MONTEIRO, 1995; PALMA,
1985; SILVA et al., 1996; PALMA et al., 1999; PACHECO
et al., 1999) and the data from the 2nd National Atlas of
Breeding Birds (1999-2005; ICNB, in print.).

Data for the last 5 years, namely the geographic
distribution of the populations, was obtained from the
national atlas of birds (1999-2005), and from the
regional counts carried out by the ICNB (2005-2007). 

Trophic availability assessment was based on the
most recent data from the Agricultural Ministry, in
terms of the evolution of the livestock effective and
the national system of carcass removal (SIRCA). The
information concerning the feeding places of sca-
venger birds (Decreto-Lei nº 204/90 of 20th of June)
comes from the internal document of the Instituto da
Conservação da Natureza e da Biodiversidade,
“national strategy for the scavenger birds conserva-
tion” (ICNB, not published).

The information concerning vulture mortality was
based on the following sources:

- records of ingressions in diverse bird recovery
centres (and regarding the present work, all the
ingressions were considered mortality situations);

- mortality records (dispersed records) belonging
to several ICNB departments;

- data base from the project of the impact evalua-
tion of electric lines on birds (SPEA/QUERCUS);

- data base of the program Programa Antidoto.

We considered all the available data relative to the
recent past, i.e. the last 20 years.

3. RESULTS
3.1. Egyptian vulture
3.1.1. Population and distribution

The national population census resulted in 83
confirmed pairs and 1 possible couple (DEL
MORAL & MARTI, 2002). The national census field-
work, supported by the Institute for the Conservation
of Nature (Instituto de Conservação da Natureza),
took place in 2000, although for 16 pairs (19%)
belonging to 2 sectors (Sabor valley and affluents,
and national Douro), we used the anterior census
data from 1997 (ROSA et al., 1999). The distribution
of the censused pairs is described in Table 1.
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Table 1. Egyptian vulture population in Portugal, 1997 e 2000.

Douro Internacional 46 6 total 2000
Vale do Águeda 1 total 2000

Douro Vales do Sabor, Maças e Angueira 13 7 90% 1997
Vale do Côa 5 3 90% 2000
Douro Nacional 3 total 1997
Serra de Penha Garcia 3 total 2000

Tejo Tejo Internacional e afluentes 11 1 4 total 2000
Vale do Sever 1 1 97% 2000
TOTAL 83 1 21

Region Sector Number of confirmed couples Number of possible couples Empty territories Surveyed area Census year
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Considering the most recent data referring to this
species distribution (Figure 1), we can say that it is
distributed along almost all the oriental frontier the
country (missing in the south), but being very confi-
ned in terms of area, since it occurs as a breeding
species in only 4% of the 10x10 km UTM plots of the
continental territory. The breeding population is con-
centrated in only two areas, the northeast of Portugal
(Bragança and Guarda districts), with 68 couples
(82%), and the centre zone of the country frontier
(Castelo Branco and Portalegre districts), with 15 to
16 couples (18%). In the south region, including the
districts of the hydrographic basin of the Guadiana
River, the species is extinct as a breeding since 1996
(DEL MORAL & MARTI, 2002). 

Of the 83 to 84 couples which constituted the
national population of Egyptian vultures in 1997-2000,
57 confirmed couples (67,9%) nested inside the net-
work of Protected Areas (Rede de Áreas Protegidas;
47 couples in the Douro Internacional National Park –
PNDI – and 10 couples in the  Tejo Internacional
National Park – PNTI). In terms of Special Protection
Areas (SPAs), 76 of the confirmed couples (91,6%)
bred inside 4 of those areas (Table 2).

An important fraction of the Portuguese popula-
tion, corresponding to 56 couples (68%), breeds in
frontier river valleys and corresponds, in biogeogra-
phical terms, to an extension of the population
nuclei present in Spain (Arribes del Duero-
Submeseta Norte and Tajo e tributários-Submeseta
Sul; PEREA et al., 1991). It is worth to note that 47
couples should be added to that population (which
bred in the Spanish side in the census year, and
which were considered in separate to avoid an ove-
restimation of the Iberian population). Therefore, as
regards the ecological assessment of the trophic
resources in Portugal, the most correct value for the
national population corresponds to 130 couples
(noting that approximately 36% corresponds to cou-
ples whose nest is situated in Spanish territory).

3.1.2. Population trends
The last complete national census was done

more than 11 years ago , and since then only cen-

sus of the most representative population nuclei
were conducted, namely in 2007 (PNDI, PNTI and
Vale do Côa SPA).

On the other hand, taking into account that the
regional estimates and first censuses before 1996
were significantly underestimated, namely becau-
se of the difficulty to individualize couples in high
density zones, we based the species trend assess-
ment of the last 3 decades on the comparison of
the given distribution maps between the two natio-
nal atlas of breeding birds (the first between 1978
and 1984, and the second between 1999-2005). 

Considering that analysis, the population demo-
graphy suffered a moderate decrease in terms of
breeding effective (corresponding to a loss of 30
couples, -30%), but a drastic decrease in terms of
distribution area (the species disappeared from
more than 50% of the 1/50000 maps; see Figure 2).

Given the stability of the more dense and best
studied breeding nuclei (PNDI), see Figure 3, we
consider that the reduction in the national popula-
tion effective must have occurred in the areas with
less ecologic resources availability (less rock mas-
sifs and probably less food), where the action of
the threat factors is more determinant. Those kinds
of conditions are found in Vale do Guadiana,
affluents of Tejo Internacional, and Vale do Sabor.
In the first case, at least 4 couples disappeared in
10 years, and the breeding population went extinct
in 1996 (R. RUFINO, pers. comm.; G. ROSA, pers.
comm.). In the Tejo Internacional zone, where a
population survey is carried out since the end of
the 1980s, a decrease of at least 7 couples was
observed. In the Vale do Sabor SPA, we estimate
that in 2007/2008 only 5 to 10 couples exist, out of
the 20 couples counted in the 1980s.

3.2. Griffon vulture
3.2.1. Population and distribution

According to the information of the 2007 regio-
nal census, we estimate that, 492 confirmed cou-
ples and 2 possible couples composed the bree-
ding population in national territory in that year. The
population composition by sectors is described in
Table 3. It is worth to refer the existence of 265
more couples that breed in the Spanish cliffs near
the border, and that in ecological terms also
directly depend on the existent resources in our
country. Thus we can consider the value of  757
couples for the real size of the national population.

The distribution area of the griffon vulture bre-
eding population includes the regions of Trás-os-
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Table 2. Egyptian vulture in Portuguese SPAs (Special Protection Áreas),
1997 – 2000.

PTZPE0015 ZPE Costa Sudoeste PN, Sítio, IBA
PTZPE0037 ZPE Rios Sabôr e Maçãs Sítio, IBA
PTZPE0038 ZPE Douro Internacional e Vale do Rio Águeda
PTZPE0039 ZPE Vale do Côa IBA
PTZPE0042 Tejo Internacional, Erges e Ponsul PN, Sítio, IBA

Code SPA Other classification



Montes e Alto-Douro (Bragança district), Beira
Alta (Guarda district), Beira Baixa (Castelo
Branco district), and Alto Alentejo (Portalegre;
Figure 4). The species also occurs regularly in
Baixo Alentejo (Beja), but the last time it bred in
this area (Vale do Guadiana) was in the begin-
ning of the 2000-decade.

The district that presented a higher population
effective was Castelo Branco, followed by the
Bragança and Guarda districts. The majority of the
population is distributed inside the Special
Protection Areas – Natura 2000 Network (Table 4).

3.2.2. Population trend
In 1989, as a result of the first census in

Portugal (ARAÚJO et al., 1992), the breeding
population in Portugal was estimated in 62 to 72
couples divided in 13 colonies and 8 isolated cou-
ples. In this census only one late count was made,
during which only the couples with chicks were
considered, many of them in pre-flying stage. Due
to the fact that the counts do not reflect the real
number of couples that started to breed, it was
necessary to apply a correction factor, and therefo-
re we considered the value of 103 couples.

The 2nd National Census carried out in 1996
(MONTEIRO et al., 1996), retrieved 155 to 159 cou-
ples composing the breeding population, distributed
in 23 colonies and 9 isolated couples. In this work

several counts were made, resulting in a complete
population census. Relatively to 1989, a 52,5% incre-
ase in the reproductive population was observed.

In 1999, in the scope of the Iberian census for
this species, the reproductive population of 1999
reached 261 to 267 reproductive couples, with an
estimated increase of 153,4% comparing to 1989,
and of 68,4% since 1996. In terms of distribution
area, despite the existence of 3 new breeding loca-
tions, the increase did not correspond to a propor-
tional demographic increment (Figure 5). In the
case of the meridional sectors, slight increases
were detected, namely with the settlement of a non-
frontier colony. On the other hand, densities signifi-
cantly increased in areas where the most popula-
ted colonies already existed. In comparison with
the north zone, a decrease in the distribution area
and in the number of couples per colony was
observed, already noted in 1989.

More recently, since 1999, the available infor-
mation corresponds only to the Douro Internacional
Natural Park (see Figure 6). In the sectors located
in the northeast the generalised tendency was of
moderate growth. However a vast area, apparently
suitable to this species in terms of breeding habitat
availability (Vale do Sabor SPA, Maçãs and
Angueira), which is close to important colonies,
remains to be a low frequented zone by this spe-
cies, with no observable breeding attempts. In the
case of Tejo Internacional and neighbouring sec-
tors, the population maintained the same effective,
with a slight decrease in some colonies in 2007.

As a conclusion we can say that the griffon vul-
ture in Portugal significantly increased its popula-
tion effective in the 1980s and 1990s, and it practi-
cally stabilized thereafter (Figures 4 and 5).
However we want to highlight that, in comparison to
Spain, that increase was quite lower. The demo-
graphic increase was not followed in the same pro-
portion by an increase in the distribution area, and
the national distribution remains to be strictly confi-
ned to frontier regions, never farther than 20 Km
from the border. Recently a decline in the producti-
vity values of more dense colonies was observed,
which in our view might be related to a decrease in
trophic availability.

3.3. Cinereous vulture
3.3.1. Population and distribution

Although the number of individuals using
Portuguese territory is not rigorously known, both
breeding individuals from nearby colonies and
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Table 3. Grifon vulture population in Portugal, 2007.

Douro Internacional 140 total 2007
Vale do Águeda 71 total 2007

Douro Vales do Sabor, Maças e Angueira 0 1 50% 2007
Vale do Côa 49 total 2007
Douro Nacional 0 1 total 2007
Serra de Penha Garcia 232 total 2007
Tejo Internacional e afluentes total 2007

Tejo Vale do Sever total 2007
Serra de São Mamede total 2007
TOTAL 492 2

Number of Number of Surveyed CensusRegion Sector confirmed possible area yearcouples couples

Table 4. Grifon vulture in Portuguese SPAs (Special Protection Áreas), 2007.

PTZPE0015 ZPE Costa Sudoeste PN, Sítio, IBA
PTZPE0037 ZPE Rios Sabôr e Maçãs Sítio, IBA
PTZPE0038 ZPE Douro Internacional e Vale do Rio Águeda PN, Sítio, IBA
PTZPE0039 ZPE Vale do Côa IBA
PTZPE0042 Tejo Internacional, Erges e Ponsul PN, Sítio, IBA
PTZPE0045 Moura, Mourão, Barancos IBA
PTZPE0046 Castro Verde IBA
PTZPE0047 Vale do Guadiana PN, Sítio, IBA

Code SPA Other clasificación
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non-breeding birds, it is likely to be near one hun-
dred (C. PACHECO, personal data; L. SILVA and P.
ROCHA, pers. comm.). In the last 10 years, stu-
dies concerning this species and the information
obtained in the scope of the second national atlas
of breeding birds show a considerable increase in
the records of the species and in the number of
breeding attempts. This allowed to construct the
map of Figure 7.

The analysis of the cinereous vulture present
distribution and demography results in 5 distinct
nucleus in our country:

Mértola region (Baixo-Alentejo)
The species is observed throughout all year,

usually in association with the griffon vulture, and
sometimes at more than 30 km from the frontier.
Concerning suitable places for breeding, there are
certain patches of Quercus sp. that at medium-
term may hold favourable conditions, in terms of
quietness and safety, inside the Vale do Guadiana
Natural Park.nucleus in our country:

Moura-Barrancos region (Baixo Alentejo)
The vegetation cover of this area is very suita-

ble for the breeding of the species. It is composed
essentially by large extensions of Montado (dehe-
sa) of Quercus rotundifolia and Mediterranean
scrubland. The cattle are subject to an open exten-
sive regime, and bovine, ovine, and swine are
abundant. Also a vulture feeder was available until
recently in the forestland perimeter of Contenda.
This is one of the areas in Portugal where the cine-
reous vulture can be seen frequently, both in win-
ter and during the breeding season. The C.E.A.I
(Centro de Estudos de Avifauna Ibérica) in colla-
boration with the former Instituto Florestal and the
Spanish NGO ADENEX, in the middle of the
1990s, placed 3 artificial nests in trees already
used as landing spots. In 1998 two couples occu-
pied two of those artificial platforms in the
Moura/Mourao/Barrancos SPA (MIGUEL PAIS,
pers. comm.), but no reproductive success was
achieved. Since then no more breeding evidences
were reported. At present the vulture feeder of
Contenda is inactive.

Moura-Barrancos region (Baixo Alentejo)
The south region of Serra de S. Mamede is an

area where this species occurs regularly since
several decades back, given the proximity of the

Sierra de San Pedro colonies. However, human
presence and the depletion of suitable habitat
make us doubt of a breeding possibility at the
short- or medium-term.  

Tejo Internacional region
In the last 20 years the frequency of observa-

tions in the Portuguese cliffs of Vale do Tejo, in the
frontier pathway, has been slowly increasing. This
tendency might be associated to the emergence
of large hunting areas dedicated to large game
species, which imply an increase in food availabi-
lity and less human activity in the areas suitable for
breeding. On the other hand, the implementation
of habitat conservation actions, the increase of
educational campaigns carried out by the NGO
QUERCUS, and later the classification of that area
as a SPA (1999) and as a Natural Park (2001), was
essential for the stabilization of the species regular
presence. That trend culminated in 2002 with the
settlement of a couple of cinereous vulture which
constructed its own nest in the Tejo Internacional
Natural Park (C. PACHECO, data not published),
very close to nests of a Spanish colony. Although
the reproduction was not successful, we can
expect that Tejo Internacional might host a stable
breeding population in the forthcoming years, due
to the large exploited lands for hunting and cattle
abundance in surrounding regions.

Serra da Malcata region (Beira-Baixa)
This species occurs regularly in this area,

namely because of the existence of a vulture fee-
der, managed during the last ten years by the
ICN/ICNB (Reserva Natural da Serra da Macata),
which functions in a regular and rigorous way
(average of 300 kg of meat per week). Due to this
feeder, this species is often more frequent than
the griffon vulture, and more than 30 cinereous
vultures are regularly observed simultaneously.
The installation of artificial nests in the 1990s (the
first initiative), and in 2004, resulted in several
breeding attempts (1996, 2003) that were unsuc-
cessful for unknown reasons (SILVA et al., 1996). 

In the more distant regions from the frontier
and north of the country the recorded occurren-
ces are occasional, corresponding essentially to
dispersing individuals, most of the times indivi-
duals born that year undergoing large post-nup-
tial displacements.

In terms of special protection areas, the spe-
cies occur regularly in 9 SPAs (Table 5).
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3.3.2. Population trend
It is difficult to reconstitute the cinereous vulture

situation in Portugal before the 1980s, given the
lack and uncertainty of old bibliographic referen-
ces. The species seems to have been at least com-
mon in forestlands of the southern mountains, pos-
sibly breeding there. PALMA (1985) suggests that
the 1930-40 wheat campaign, with the conversion
of vast areas of autochthonous vegetation to cereal
fields, might have been responsible for the disap-
pearance of this species from the south. There are
records that point to the occurrence of breeding
events until 1985, in the Maranhão zone (Alto-
Alentejo, Avis region), where it might have existed
a colony that went extinct in the 1970s, by the time
a dam was constructed (G. ROSA, pers. comm.).
In the year of 1973, Spanish ornithologists confir-
med the presence of nests near the Spanish colony
of Picos de Aroche (PALMA, 1985). Also in the ups-
tream zone of Chança River (Vila Verde de Ficalho,
Alto-Alentejo) might have existed a breeding popu-
lation until the mid 1980s (ROSA, pers. comm.).
The fieldwork of the First Atlas of Breeding Birds of
Continental Portugal, which took place between
1978 and 1984, did not confirm in any case a bre-
eding event of cinereous vulture (R. RUFINO, pers.
comm.). However, several observations of this spe-
cies were recorded during the breeding season in
eastern Alentejo, namely in the Moura-Barrancos
area.

Between 1985 and mid 1990s, the increase in
ornithologist’s numbers and the consolidation of
the protected areas in the inner country supports
the idea that the species has not bred in our
country. In that period the first efforts towards the
attraction of the species were made, with the ins-
tallation of artificial nests and the creation of vultu-
re feeders in the Serra da Malcata Natural Reserve
and in the Forestland Perimeter of Contenda
(Baixo Alentejo).

Comparing the present distribution with exis-
tent historical information, it is verified that the spe-

cies occur roughly in the same areas. However, the
frequency of observations as well as the number of
individuals involved has been growing recently,
and the population size has been increasing over
the last years (SILVA et al., 1996; PALMA et al.,
1999). The observed breeding attempts from 1996
to the present reinforce this idea and point towards
a future recolonization of our country. 

In any of the recorded breeding attempts
(SILVA et al., 1996; C. PACHECO, pers. comm.),
the cause of failure could be deduced, even
though there is some evidence for disturbance
due to the presence of people, and possibly due
to problems associated to some inexperience,
characteristic of young couples.

Of the 3 vulture species considered in the pre-
sent work, the cinereous vulture is the bird which
had more poisoning/intoxication cases, which in
general led to the death of the involved individuals.
We think that this situation is due to the more fre-
quent presence of this species in central and sou-
thern areas of the country, where there is a more
intensive hunting activity, and where predator con-
trol through the use of poisoned bates happens
and has been probably increasing.

4. DISCUSSION
4.1. Factors of threat

As illustrated in the previous chapter, the 3 vul-
ture species present very distinct demographic
situations in Portugal. These are not only due to dif-
ferent ecological preferences, but also result from
the country characteristics: very populated in the
coastal zone, mountainous in the north (with sub-
sistence agriculture and traditional shepherding),
flat in the south (short of mature woodland), with
regional variations in terms of ecological resource
availability (e.g. where there is mature woodland,
there is disturbance; where there are a lot of cliffs,
the cattle is not always present). Nonetheless it is
also relevant to say that the national populations
correspond to small frontier nuclei, in the border
line of the large Iberian populations, and thus their
dynamics is greatly determined by the environ-
mental alterations happening in Spain.

We were able to collect 541 mortality records (17
Egyptian vultures, 463 griffon vultures, 61 cinereous
vultures), including weakened/injured/carcass birds
detected in Portugal between 1987 and 2008 (the
majority in the last 10 years). The information came
from bird recovery centres, inquiries to nature
guards, technicians and researchers, and data
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Table 5. Cinereous vulture in Portuguese SPAs (Special Protection Areas), 2007.

PTZPE0007 Serra da Malcata RN, Sítio, IBA
PTZPE0037 ZPE Rios Sabôr e Maçãs Sítio, IBA
PTZPE0038 ZPE Douro Internacional e Vale do Rio Águeda PN, Sítio, IBA
PTZPE0039 ZPE Vale do Côa IBA
PTZPE0042 Tejo Internacional, Erges e Ponsul PN, Sítio, IBA
PTZPE0043 Campo Maior IBA
PTZPE0045 Moura, Mourão, Barrancos Sítio, IBA
PTZPE0046 Castro Verde IBA
PTZPE0047 Vale do Guadiana PN, Sítio, IBA

Code SPA Other classificacion



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

from the authors themselves. There was an increa-
se in the records number of vulture mortality since
2002, namely of griffon vultures and cinereous vul-
tures. We think that this tendency is related to a
greater capacity by the recovery centres network
and reception posts to accept birds, and also to a
better information management by the various
entities concerned with the recovery and study of
birds. Another reason is the increase in breeding
populations of griffon vulture in Portugal and fron-
tier regions of Spain, as a considerable part of the
records corresponds to young birds which get
weak or die in the initial stage of the adulthood pro-
cess (personal data).

Concerning the geographical distribution of the
mortality records, the districts of the oriental frontier
correspond to the areas with higher concentration
of those cases, as they encompass the main vital
areas of those species.

Taking into account the diversity of information
sources and the impossibility of having a veteri-
nary assessment in many cases, we classified all
the records according to the parameters that allow
for an easy individualization. 

Notwithstanding the limitations inherent to this
assessment method of bird mortality, namely the
high uncertainty associated with the factors that
cause mortality (191 cases=35,3% of the total
records), the causes of mortality fall into 5 main
groups, considering the griffon vulture and the cine-
reous vultures mortality cases altogether (1-inani-
tion/debility=64%; 2-poisoning/intoxication=21%; 3-
traumatisms/colisions=4%; 4-electrocution=3%; 5-
other causes=8%). In the Egyptian vulture case,
given the reduced sample (rare species, only pre-
sent during 6 months) it is difficult to identify the main
causes, although apparently there is a tendency for
intoxications and traumatisms. 

In the intoxication/poisoning situations, we
could still consider 67 records (griffon vulture=53
cases, cinereous vulture=11 cases, Egyptian vul-
ture=3 cases) collected by the Programa Antídoto
(R. BRANDÃO, pers. comm.), corresponding to
the period 1992-2008. There are two districts
where the poisons/toxics problem is quite severe,
as is the case of Castelo Branco and Portalegre.
Here the poisoning events are due to the use of
poisoned baits by the animal farmers as a way to
control canids (wild or from neighbouring farms).
The situation that best illustrates this conflict (yet
unresolved) occurred in November of 2003, in
Idanha-a-Nova, when 36 griffon vultures were
affected, and 33 of them died (R. BRANDÃO, pers.
comm.; S. INFANTE, pers. comm.). It is worth to

note that, given the difficulty in diagnosing intoxi-
cations due to the ingestion of animals contamina-
ted with veterinary drugs that are toxic to these
birds, there can be erroneous classifications of
poisoning cases.

4.2. Causes of regression 
The regression of Egyptian vulture populations

could be linked to poisoning episodes, and, becau-
se the regression rate is continuous and constant,
it could also be due to the progressive alterations
observed in the traditional agro-economy, namely
animal farming practices. The high densities of this
species (among the highest in Europe) found in
Douro Internacional are closely related to the exten-
sive shepherding in open regime, an activity which
promotes open biotopes, where food (carcasses,
ruminants’ placentas, and carcasses of small mam-
mals) is not very abundant but is distributed evenly
across the landscape. The decline of traditional
animal production, with the consequent loss of
habitats mosaic, the increase of scrubland and
forestland, and the decrease of carcasses and wild
prey, seem to be the main threats to this species
conservation. Moreover, the different ecology and
behaviour of this species relative to its sister spe-
cies, the lack of knowledge about resource use,
and the various threats also contribute to its vulne-
rability in our country. 

The griffon vulture is not a threatened species in
Portugal (CABRAL et al., 2005). The increase of the
national population, which reflects the Iberian trend,
is mostly associated to the animal production
growth promoted by the European funding initiated
in the 1980s, but also to the generalized decrease
in the persecution of predators and necrophagous
birds. Presently its breeding populations are stable,
and it presents few conservation problems (poiso-
ning cases are rare and persecution is almost
inexistent). The noticeable demographic growth
was not followed by an expansion in the distribution
area, probably because this species seems to be
limited by the lack of cliffs (although Portugal is
mountainous, it is dominated by rounded granite
formations where vertical cliffs are not common). In
addition, the stability of the main population nuclei is
also due to the creation of protected areas and
SPAs belonging to the future Natura 2000 Network,
which conferred some protection to the nesting
sites. As it will be explained further on, the vulture
feeders may not have contributed to that trend,
since in Portugal they were always few and irregu-
larly maintained, not supplying enough food to pro-
duce a population growth.
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The cinereous vulture, which used to bred in
Portugal until first half of the 20th century, not-
withstanding the demographic increase in the
Spanish population (MARTI & DEL MORAL, 2003)
and the increase of sightings in frontier areas,
there is still no stable breeding nuclei in our
country, although some areas seem to offer good
ecological conditions. Until a few years ago, the
food available in the frontier regions of Portugal
was apparently abundant (see MONTEIRO &
TIMÓTEO, 1996), as animal production followed
an extensive regime with high density of cattle spe-
cies (mostly ovines). However, quiet spots to
breed, namely forested massifs in hardly accessi-
ble places, essential to a shy species like this one
are scarce in Portugal (a country with more human
presence in rural zones, where the area for agri-
culture and animal production is somewhat more
reduced). The number of unsuccessful breeding
attempts illustrates that situation. Yet the tendency
for a decrease in human presence is occurring in
several frontier areas, which increasingly resemble
the ecological reality of the Spanish colonies. If
Portuguese territory is colonized, the legal mecha-
nisms of protection and territory planning should
be accelerated, as well as the inspection tools.

4.2.  Sanitary regulations and conservation of vul-tures in Portugal
The expansion of transmissible spongiform

encephalopathies (TSEs) epidemics and other
animal sanitary problems in Europe, originated
sanitary restrictions with respect to removal, trans-
portation, transformation, elimination and typology
of the animal products. In fact, with the publication
of the Regulation (EC) No 1774/2002 of the
European Parliament and of the Council of the 3rd
of October of 2002, the Member States were com-
pelled to eliminate the majority of the animal pro-
ducts through incineration. Since then it was crea-
ted a removal and elimination system of the enti-
tled risk materials, named SIRCA (Removal
System of Animals Carcasses in Farms). Bovine
carcase’s removal occurs since the first years all
over the country, while the ovine carcase’s removal
began in 2007 (2 years before in southern
Portugal). Nowadays (2008) SIRCA is ready to
remove all the livestock carcasses, with particular
incidence and efficacy in the case of the ruminants
(bovines and ovines), all across the country (Table
6, Figure 8).

Table 6 shows that the SIRCA effectiveness in
the removal of bovine carcasses has been stable in
the regions where scavenger birds occur; presu-

mably because it is already close to the maximum
(i.e. almost all the bovine carcasses are removed).
As to the small ruminants and equids, the SIRCA
efficacy has been growing considerably, and the
expectations are to keep on growing until it reaches
a situation similar to that of the bovines. 

Although legislation already existed to impede
the abandonment of carcasses and leftovers (but
not effectively implemented), this new regulation
constitutes a crucial landmark for the conservation
of scavenger birds, as it discourages the traditio-
nal way in many regions of southern Europe, with
thousands of years of existence, of discarding car-
casses in the field to be consumed by vultures.
The EU regulation only allows the use of suscepti-
ble animal products (as regards TSEs) in fenced
spaces, following a rigid veterinary surveillance. In
Portugal, the reduced number of facilities and the
heavy control protocol obstructs an agile functio-
ning of the vulture feeders, namely the use of rumi-
nant carcasses.

The consequences of these restrictions, inclu-
ding a decreased trophic availability in certain
periods, have recently begun to be noted. Indeed
one can observe a more recurrent presence of grif-
fon vultures in the nearby areas of cattle concen-
trations, namely ovine cattle, generally in large
extensive livestock farms. The lack of ovine car-
casses produced an increase of vultures feeding
on placentas, dead lambs, and, in some cases,
attacks to weakened animals. This situation resul-
ted in complaints by the farmers, which could
begin a dangerous campaign against this and
other necrophagous species. 

In Portugal there are only 6 feeding stations for
necrophagous birds (see Figure 9), and only 4 are
situated in regular visited places by vultures.
Because there are few feeding stations and ani-
mals placed on them, they were an insignificant
contribute to assure the alimentary needs of those
populations.
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Table 6. SIRCA results between 2006 and 2007.

Cows 1.981 1.604 -19,0
Trás-os-Montes Sheep and goats 0 464

Equids 9 47 + 422,2
Cows 2.104 2.121 + 0,8

Beira Interior Sheep and goats 0 7.064
Equids 10 26 + 160
Cows 17.451 19.591 + 12,3

Alentejo Sheep and goats 38.761 64.617 + 66,7
Equids 19 56 + 194,7

NUTS Livestock Carcasses collected by SIRCA Variation 2006-2007species 2006     2007 (%)
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Hence the decrease in carcasses availability
has not impacted the national populations so far,
probably due to a delay in the SIRCA actuation in
the remote areas of Beiras and Trás-os-Montes,
namely on small ruminants and equids. However,
as its efficacy improves, the number of supposed
attacks of griffon vultures to cattle could increase,
and judging from the Spanish situation, where res-
trictions imposed the end of numerous vulture fee-
ders, it is predictable that a similar process might
happen in the national vulture populations (almost
all of them frontier populations).

4.4.  Future priorities 
Until 1997 all the species breeding places did

not hold any protection status, but this situation was
inverted almost completely with the expansion of
the Protected Areas Network and the application of
the Bird Directive by the Portuguese authorities.
Despite the importance of these legal mechanisms
in terms of breeding habitat protection, the classi-
fied areas comprise a small portion of the feeding
areas of many couples (> 30% of the population)
due to the vastness of these species vital areas (e.g.
Tejo Internacional, Vale do Sabor and affluents). 

Therefore, in our opinion, the conservation prio-
rities should contemplate the adoption of policies
that promote the traditional animal farming and alle-
viate the sanitary restrictions in the areas with higher
density of vultures. Moreover, a network of feeding

fields should be created, one that given its distribu-
tion and management should be able to simulate
random and unpredictable natural conditions with
respect to the availability of carcasses.

These processes should be combined with
increasing educational programs directed to the
rural population, as a way to avoid potential conflicts
and justify the payment of eventual dead animals.

Having in mind the lack of knowledge about the
conservation biology of the most threatened spe-
cies, namely the evaluation of the ecological prefe-
rences of the Egyptian vulture and cinereous vultu-
re, we consider a priority the development of rese-
arch, which should contemplate an Iberian scena-
rio. 

Finally we would like to refer the necessity to
deeply evaluate the issue of veterinary drugs use,
taking as an example the dramatic loss of vultures
in India as a consequence of drug use.
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PERSPECTIVAS ECOLOGICAS DE LA GESTIÓN DE CADÁVERES DE GANADO:
EL PAPEL DE LA ALIMENTACIÓN SUPLEMENTARIA Y LOS MULADARES

ECOLOGICAL PERSPECTIVES IN THE MANAGEMENT OF LIVESTOCK CARCASSES:
THE ROLE OF SUPPLEMENTARY FEEDING AND VULTURE RESTAURANTS





Consecuencias poblaciones de los comederos para aves carroñeras:
el quebrantahuesos Gypaetus barbatus en el Pirineo español
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1. INTRODUCCIÓN
A pesar de que las leyes modernas en muchos

países desarrollados han conseguido persuadir a la
gente de abandonar la persecución directa de

depredadores, el uso ilegal de venenos o de drogas
veterinarias para tratar el ganado continúan teniendo
resultados devastadores en muchas poblaciones de
carroñeros estrictos y facultativos (por ejemplo,
WHITFIELD et al., 2004; CLUTHBERT et al., 2007;
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Consecuencias poblaciones de los comederos para aves carroñeras:
el quebrantahuesos Gypaetus barbatus en el Pirineo español

Population consequences of vulture restaurants:
the bearded vulture Gypaetus barbatus in the Spanish Pyrenees

RESUMEN
Los comederos para aves carroñeras son una de las herramientas más comúnmente utilizadas en la gestión de poblaciones de buitres en todo

el mundo. Sin embargo, sus efectos en la dinámica poblacional de estas especies raramente han sido testados. Aquí mostramos algunas conse-
cuencias asociadas a la apertura de comederos para la gestión del quebrantahuesos Gypaetus barbatus en los Pirineos españoles. Los come-
deros para aves carroñeras han favorecido la formación de grandes agrupaciones de aves no-territoriales dentro del de área cría de la especie,
fomentando la saturación del hábitat. El efecto de la reducción del tamaño de los territorios junto con la presencia de individuos flotantes alrede-
dor de los puntos de alimentación suplementaria parece haber sido la principal causa del descenso en la productividad registrado en años recien-
tes. Además, la saturación del hábitat ha impulsado cambios en el sistema de emparejamiento de la especie (de parejas a tríos), que han contri-
buido a su vez a reducir la productividad de la población. No obstante, los comederos han mejorado la tasa de supervivencia de los individuos no
territoriales, el grupo de edad observado con más frecuencia en estos puntos de alimentación predecibles. En conjunto, estos resultados sugie-
ren que incluso cuando los comederos pueden ayudar a aumentar la tasa de crecimiento de las poblaciones de buitres, su localización debería
ser cuidadosamente planificada con el fin de evitar consecuencias demográficas indeseadas.

ABSTRACT
Vulture restaurants are one of the most widely used tool for the management of vulture populations worldwide. However, their effects on the popu-

lation dynamics of these species have been rarely tested. Here, we show some consequences associated with the opening of vulture restaurants
for the management of bearded vultures Gypaetus barbatus in the Spanish Pyrenees. Vulture restaurants have favored a large aggregation of non-
territorial birds within the breeding range of the species, promoting habitat saturation. The combined effects of the shrinkage of territories and the
presence of floaters around supplementary feeding points seemed to be the main causes of productivity decline recorded during recent years.
Moreover, habitat saturation has promoted changes in the mating system of the species (from pairs to trios), which also contributed to reduce popu-
lation productivity. However, vulture restaurants have improved survival rates of non-territorial individuals, the age-class more frequently seen at these
predictable feeding points. All together, these results suggest that even when vulture restaurants can help to increase the growth rate of vulture
populations, their location should be carefully design to avoid undesirable demographic consequences.

LABURPENA
Hegazti sarraskijaleentzako jantokiak mundu osoko saien populazioen kudeaketan erabili ohi den tresna arruntenetakoak dira. Hala eta guztiz

ere, oso gutxitan egiaztatu dira espezie hauen populazioaren dinamikan izan dituzten eraginak. Lerrootan Espainiako Pirinioetan ugatzak Gypaetus
barbatus kudeatzeko irekitako jantokiei lotutako ondorio batzuk aurkeztuko ditugu. Hegazti sarraskijaleentzako jantokiek lurraldekoak ez diren
hegazti multzo handien osaera faboratu dute espeziea hazteko eremuaren baitan, eta habitataren erabateko saturazioa erraztu dute. Lurraldearen
neurriaren murrizketa eta jateko puntu osagarrien inguruan dabiltzan izaki mugikorren presentzia dira, itxura guztien arabera, azken urteetan erre-
gistratutako produktibitatearen murrizketaren arrazoi nagusiak. Gainera, habitataren saturazioak aldaketak eragin ditu espeziea elkartzeko sisteman
(bikoteak hirukote bihurturik), eta, ondorioz, murriztu ere egin da populazioaren produktibitatea. Aitzitik, jantoki hauen ondorioz hobetu egin da lurral-
dekoak ez diren izakien biziraupen tasa, aurreikusteko moduko elikatzeko puntu hauetan sarrien aztertutako adin taldea. Emaitza hauek eskuarki
iradokitzen dutenez, jantokiek saien populazioen hazkunde tasa emendatzen lagundu dezaketen arren ondo asko planifikatu beharko litzateke haien
kokalekua, bilatzen ez diren ondorio demografikoak saihesteko.
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HERNÁNDEZ & MARGALIDA, 2008; LEMUS et al.,
2008). De hecho, varias especies que antes eran
abundantes, como la mayoría de buitres del Viejo
Mundo, en la actualidad están consideradas en peli-
gro o en peligro crítico a raíz de los efectos de esta
mortalidad no intencionada (véase GREEN et al.,
2006; CARRETE et al., 2007). La aportación de ali-
mento suplementario en estaciones de alimentación
o comederos para buitres, una herramienta de ges-
tión muy utilizada en la conservación de poblaciones
de carroñeros (MUNDY et al., 1992), parece una
posible solución a nivel global. Los comederos han
sido usados con frecuencia para facilitar la recoloni-
zación de zonas abandonadas (MUNDY et al., 1992),
o para aportar recursos alimenticios seguros en
áreas donde los animales muertos son tratados con
venenos para ejercer un control de carnívoros (por
ejemplo, WILBUR et al., 1974), o donde el ganado ha
sido tratado con drogas veterinarias (GILBERT et al.,
2007). Sin embargo, sus efectos concretos en los
parámetros demográficos de las poblaciones ame-
nazadas todavía son hipotéticos, aún cuando la alte-
ración de la dinámica natural de disponibilidad de
alimentos debe suponer una grave intervención en la
ecología de las aves (ROBB et al., 2008).

El quebrantahuesos Gypaetus barbatus es una
especie amenazada en Europa, y la población espa-
ñola, restringida a la parte sur de la montañas pire-
naicas, representa su mayor contingente (>80% de la
población Europea). La prohibición de cazar aves de
presa y, en términos más amplios, del uso de venenos
para controlar predadores podría haber influido pro-
fundamente en la recuperación de esta población,
que aumentó de 40 parejas reproductoras en 1980 a
ca.100 parejas reproductoras en 2007 (Figura 1a). El
aporte de alimentación suplementaria por medio de
comederos, la acción más importante de gestión apli-
cada para la conservación de esta especie, también
podría haber tenido un papel significante en esta
recuperación. No obstante, las pruebas de una rela-
ción directa entre el uso de comederos y tasas de
supervivencia más elevadas son meramente hipotéti-
cas y carecen de corroboración científica. Es más, su
valor real para la viabilidad de la población por medio
de aumentos en las tasas de supervivencia de las
aves no-territoriales, desafía la supuesta poca sensi-
bilidad de las tasas de crecimiento poblacional a este
parámetro, esperada en especies de vida larga
(SÆTHER & BAKKE, 2000). En cambio, los comede-
ros podrían estar frenando la expansión de la pobla-
ción más allá de las montañas pirenaicas, y favore-
ciendo un proceso de saturación del hábitat que
podría desencadenar efectos poblacionales negati-
vos en las tasas de reproducción y cambios en el sis-
tema de apareamiento de la especie.

El objetivo de éste capítulo es recopilar los resul-
tados existentes sobre los efectos de los comederos
sobre la dinámica poblacional del quebrantahuesos.
En particular, se evalúan los efectos de los comede-
ros en la saturación de la población, y consecuente-
mente en 1) el descenso de la productividad, 2) el
cambio en el sistema de emparejamiento, y 3) los
posibles efectos positivos ligados a una mejora en la
supervivencia de los individuos. Finalmente, presen-
tamos un modelo de la población donde testamos las
consecuencias demográficas de los comederos en la
viabilidad del quebrantahuesos. Con el propósito de
evitar prolongar el texto de un modo innecesario,
hemos incluido únicamente los resultados más desta-
cados de estos artículos así como una breve discu-
sión de cada uno de estos puntos fundamentales.
Los lectores interesados en más detalles pueden
referirse a los artículos originales (CARRETE et al.,
2006a, b; ORO et al., 2008).

2. MÉTODOS
2.1. Población de estudio

El rango de distribución europeo del quebran-
tahuesos abarca los Pirineos, los Alpes, Córcega
y Creta. Al contrario que en otras regiones, la cara
sur de los Pirineos ha sido monitorizada intensiva-
mente dentro del marco del Plan de Recuperación
de la especie en las comunidades autónomas de
el País Vasco, Navarra, Aragón y Cataluña. En
estos lugares se han llevado a cabo programas de
monitorización de las tendencias poblacionales,
parámetros reproductivos, y tasas de superviven-
cia (incluyendo un sub-programa específico de
captura, marcaje y avistamiento). La población
española de quebrantahuesos ha sido sometida a
un seguimiento intensivo desde los años 80, por lo
que se dispone de una base de datos bastante
amplia de productividad (ca. 30 años, 1,028 regis-
tros de apareamientos) y una muestra considera-
ble de aves marcadas individualmente (1987-
2005, 95 individuos; ver abajo para más detalles).
Como mencionamos anteriormente, la población
ha sido gestionada a través de la apertura de
numerosos comederos. Entre 1983 y 2002, 5
comederos grandes (>5000 kg de patas de cor-
dero al año) y 21 pequeños (<3000 kg de patas de
cordero al año) estuvieron en funcionamiento en
un área de 2100 km2. Estos puntos de alimenta-
ción predecibles, donde pueden llegar a congre-
garse hasta 80 aves al comienzo de la primavera,
han fijado individuos no reproductores a la zona,
facilitando un mayor número de avistamientos de
individuos marcados (SESÉ et al., 2005). Además,
al igual que sucede en la mayoría de regiones ibé-
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de no poder ser identificados en caso de perder
alguna de las marcas. Entre 1988 y 2006 los indi-
viduos marcados se buscaron efectuando visitas
a los comederos situados dentro del área de estu-
dio (principalmente comederos grandes) y a los
territorios (SESÉ et al., 2005).

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN
3.1. Densidad poblacional, agregación de coes-pecíficos en comederos y descenso de la pro-ductividad del quebrantahuesos en los Pirineos

Entre 1978 y 2002 la población de quebranta-
huesos de los Pirineos españoles aumentó de 38
a 91 parejas reproductoras (Figura 1a). Durante el
mismo período, la productividad media anual de la
población descendió de 0.8 a 0.37 pollos/pareja
territorial. La variabilidad entre territorios fue la res-
ponsable de gran parte de este descenso. Sin
embargo, esta variabilidad no estuvo relacionada
con la heterogeneidad ambiental en sí misma. El
índice de calidad del hábitat (un índice que se
obtuvo teniendo en cuenta solamente el relieve, la
altitud y la distancia a los pueblos, véase MAR-
GALIDA et al., 2008a) cayó un 13% durante el
período de estudio, mientras que el mismo índice
descendió un 20% al incluir la distancia a la pare-
ja reproductora más próxima (QNND). Por lo tanto,
parece que a pesar de que el aumento poblacio-
nal tuvo como resultado la ocupación de territorios
intrínsicamente más pobres (QHAB) por parte de
algunas parejas, el factor más importante en la
pérdida de calidad del hábitat y, por consiguiente,
en la caída de la productividad fue la proximidad
entre parejas reproductoras de coespecíficos
(QNND; Figura 1b).

Inicialmente, desde 1988 hasta 1993, la pro-
ductividad en los territorios tradicionales (aquellos
ocupados desde al menos 1978) fue más alta y
estable que en los nuevos (aquellos ocupados de
1988 en adelante, cuando la población comenzó
a aumentar). Sin embargo, estas diferencias fue-
ron disminuyendo y acabaron por desaparecer
por completo en los últimos años (1994-2002),
cuando los territorios se homogeneizaron en tér-
minos de productividad (Figura 2a). En concor-
dancia con esto, descubrimos que pese a que la
calidad intrínseca (QHAB) de los territorios tradicio-
nales permaneció relativamente estable en el
tiempo, el aumento en el número de parejas terri-
toriales podría haber determinado un incremento
en la tasa de interacciones intraespecíficas, pro-
vocando de este modo una reducción en el otro
índice de calidad (QNND; Figura 2b).

ricas, las montañas pirenaicas sufren crecientes
niveles de envenenamientos ilegales desde 1990,
factor que constituye la principal causa de morta-
lidad para ésta (MARGALIDA et al., 2008b) y otras
especies en el área de estudio. Por ello, esta
población supone un buen modelo para testar las
consecuencias demográficas de los comederos
por medio del análisis de las tasas de reproduc-
ción y supervivencia, y la proyección de la ten-
dencia poblacional. Además, y pese a que los
individuos suelen desplazarse varios kilómetros
durante la fase de dispersión, el grueso de la frac-
ción no-reproductora está fuertemente ligada a los
comederos de esta zona (MARGALIDA et al.,
2008a). Por desgracia, aunque en la cara norte de
los Pirineos (la población francesa) también se ha
venido realizando un buen seguimiento a lo largo
de los años, no se ha llevado a cabo ningún pro-
grama de captura-marcaje-avistamiento. Por con-
siguiente, nuestro estudio se centró únicamente
en la población española (hasta el momento, en
España no existe constancia de territorios de cría
aislados fuera de los Pirineos). De todos modos,
puesto que esta es la población más grande y
donde los individuos no-reproductores se agru-
pan, los resultados son representativos de la tota-
lidad del núcleo pirenaico.

2.2. Procedimientos generales de campo
Entre 1985 y 2007, desde principios de

noviembre hasta agosto, todos los posibles territo-
rios fueron visitados (2-3 visitas/ temporada de
reproducción) en busca de señales de ocupación
(actividad territorial y/o de cortejo, arre-
glo/construcción de nidos) y para tomar registro
de los parámetros reproductivos (1: éxito, 0: fraca-
so) y del sistema de apareamiento (pareja o trío).
Clasificamos un territorio como ocupado cuando
observamos a una pareja presente criando y/o
exhibiendo un comportamiento territorial. Una
pareja o territorio controlado se consideró como
exitoso en la cría cuando se observó un pollo
volantón durante la última parte de la temporada
de reproducción (véase MARGALIDA et al., 2003
para más detalles).

Además, entre 1987 y 2005, 95 pájaros de dis-
tintas edades (para los detalles, ver abajo) fueron
capturados, marcados con anillas de plástico y
marcas alares, y liberados de forma segura en el
área de estudio (para los detalles sobre los proce-
dimientos de captura y marcaje, véase HEREDIA
& SUNYER, 1989). Cada individuo fue provisto de
dos marcas alares (una por ala), con el mismo
código alfanumérico, para reducir la probabilidad
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Incluso cuando todos los territorios no son
afectados por igual, tanto la distancia a la pareja
coespecífica más cercana como la distancia al
punto de alimentación suplementaria más próximo
tienen efectos negativos sobre la productividad.
Aunque existe cierto grado de variabilidad en sus
respuestas, los territorios cercanos a los puntos de
alimentación suplementaria y su vez próximos a
otros territorios de cría de quebrantahuesos, mos-
traron una productividad inferior a la de otros terri-
torios sometidos a menor presión coespecífica
(Figura 3a y b).

Nuestros resultados sugieren, de acuerdo con
otros estudios realizados también en rapaces terri-
toriales (por ejemplo KRÜGER & LINDSTRÖM,
2001; SERGIO & NEWTON, 2003; CARRETE et al.,
2006c), que la heterogeneidad ambiental juega un
papel clave en la regulación de la población de
quebrantahuesos. Si bien no nos es posible dis-
cernir si la heterogeneidad del hábitat surge como
consecuencia de las diferencias en la adecuación
de los territorios para la reproducción o para la
supervivencia (BREININGER & CARTER, 2003;
LAMBRECHTS et al., 2004; CARRETE et al., 2006),
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Figura 2. Cambios en a) la productividad anual del quebrantahuesos en los Pirineos españoles, y b) la calidad del hábitat (QNND; línea contínua; QHAB; línea de pun-
tos) en los territorios tradicionales (cuadrados) y nuevos (triángulos) durante el período de estudio (1978-2002). Las diferencias significativas en los parámetros se
muestran con símbolos en negro.

Figure 2. Changes in a) annual productivity of bearded vultures in the Spanish Pyrenees, and b) habitat quality (QHAB: solid line; QNND: dashed line) in traditional
(squares) and new territories (triangles) through the study period (1978-2002). Significant differences in parameters are shown as solid symbols.

Figura 1. a) Cambios en el número de parejas reproductoras de quebrantahuesos en los Pirineos españoles durante el período de estudio (1978-2002). b) Relación
entre los cambios en el número de parejas reproductoras de quebrantahuesos en los Pirineos españoles y la calidad del hábitat, medida por medio de una com-
binación de variables ambientales (QHAB; línea de puntos) e incluyendo la distancia a las parejas conespecíficas (QNND; línea contínua).

Figure 1. a) Changes in the number of breeding pairs of bearded vultures in the Spanish Pyrenees during the study period (1978-2002). b) Relationship between
changes in number of breeding pairs of bearded vultures in the Spanish Pyrenees and habitat quality, measured as a combination of habitat variables (QHAB; das-
hed line) and including the distance to conspecific pairs (QNND; solid line).



nuestros resultados muestran como los mecanis-
mos de regulación poblacional no son excluyentes,
y pueden existir situaciones en las que la regula-
ción poblacional no sea consecuencia de interfe-
rencias (distribución libre ideal) o de un uso prefe-
rente del espacio sino de ambas. Es interesante
destacar que los debates tradicionales sobre
denso-dependencia en sistemas territoriales se
basan fundamentalmente en datos obtenidos en
poblaciones en equilibrio demográfico, por lo que
los mecanismos de hacinamiento quedan normal-
mente excluidos. Nuestros datos, tomados duran-

te un período de crecimiento poblacional, mues-
tran que cuando se fomentan situaciones de alta
densidad, incluso en aves territoriales se pueden
detectar efectos combinados de la calidad de
hábitat (distribución despótica ideal) y de meca-
nismos de hacinamiento (distribución libre ideal)
que regulen la población de manera denso-depen-
diente. Además, también mostramos que los indi-
viduos no-reproductores pueden formar una frac-
ción significativa de la población total, y que los
efectos que provocan en los individuos reproduc-
tores como competidores por el acaparamiento de
recursos deben tenerse en cuenta (LÓPEZ-
SEPULCRE & KOKKO, 2005).

Las diferencias de edad podrían plantearse
como hipótesis alternativa para explicar la varia-
ción en la productividad entre territorios (LÓPEZ-
SEPULCRE & KOKKO, 2005), donde los individuos
sin experiencia que ocupan nuevos territorios
aumentan su productividad a lo largo de los años,
y la senilidad conlleva una decadencia progresiva
de la productividad en los territorios tradicionales.
Aunque no nos fue posible comprobar los efectos
de la edad en la reproducción y por tanto no pode-
mos descartarlos, nuestros datos muestran que la
heterogeneidad ambiental y las interferencias des-
empeñan un papel en el descenso de la producti-
vidad, y explican un porcentaje importante de la
variabilidad en los datos. 

Se ha demostrado que la densidad de compe-
tidores coespecíficos afecta negativamente el
tamaño del territorio en varias especies de aves
(véase la revisión en NEWTON, 1998) indepen-
dientemente de la disponibilidad de alimento (por
ejemplo ARCESE & SMITH, 1988; STAMPS, 1990).
Aunque no disponemos de información sobre el
tamaño de las áreas de actividad, ni de su cambio
con la densidad, nuestros resultados apuntan a
que esta población de quebrantahuesos podría
haber sufrido un proceso de compresión territorial
asociado a un aumento en el número de parejas
reproductoras (cerca de un 25% de reducción en
la distancia media a la pareja vecina más próxima
entre 1987 y 2002) (MARGALIDA et al., 2008a).
Esto podría estar afectando la productividad de la
población, tal y como sugieren DONÁZAR et al.,
(2005), quienes muestran que, después de 1991,
el modelo más fiable para predecir la ocupación
de un territorio no incluye la distancia al nido de
quebrantahuesos ocupado más próximo. Es más,
DONÁZAR et al., (1993) no encuentran relación
alguna entre el éxito reproductor y la distancia a
otras parejas reproductoras coespecíficas, lo que
sugiere que la productividad no estaba limitada
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Figura 3. Efectos interactivos de la distancia a la pareja reproductora cones-
pecífica más próxima y la distancia al punto de alimentación grande (a) y
pequeño (b) más cercano en la productividad del quebrantahuesos en las
montañas Pirenaicas españolas.

Figure 3. Interactive effects of distance to the nearest conspecific breeding
pair and distance to the nearest large (a) and small (b) supplementary feeding
point on productivity of bearded vultures in the Spanish Pyrenean Mountains.
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por la actuación de estos mecanismos denso-
dependientes antes de 1991. Las consecuencias
de una compresión territorial han sido exploradas
en otras especies, en las que se ha visto que los
aumentos de densidad vienen acompañados de
una mayor agresividad entre animales territoriales
y de mayores costes asociados a la defensa del
territorio (por ejemplo CALSBEEK & SINERVO,
2002; MOUGEOT et al., 2003; SILLETT et al.,
2004). En estos casos, la contracción de los terri-
torios y las disputas territoriales asociadas a situa-
ciones de densidad elevada afectaron a la repro-
ducción y provocaron costes en la eficacia bioló-
gica de los animales territoriales (GORDON, 1997;
CALSBEEK & SINERVO, 2002; RIDLEY et al.,
2004), igual que en nuestra población de que-
brantahuesos. Sin embargo, observamos que no
todos los territorios se vieron afectados por igual
frente a un aumento en el número de parejas
reproductoras. Los territorios situados en zonas de
alta densidad se volvieron menos productivos y
más impredecibles que aquellos situados lejos de
otras parejas de coespecíficos, lo que indica que
en la presente situación, la proximidad a otras
parejas reproductoras podría ser el factor principal
que promueve la calidad en un territorio, y genera,
hasta cierto grado, heterogeneidad ambiental en
esta población cerrada.

También la proximidad a puntos de alimenta-
ción suplementaria, donde se concentran los indi-
viduos no-reproductores, resultó perjudicial para
la reproducción. En especies con madurez retar-
dada, como es el caso de muchas rapaces de
vida larga, la segregación espacial entre disper-
santes y aves reproductoras es una característica
habitual (NEWTON, 1979). Esto se debe a que la
preparación para la reproducción rige las prefe-
rencias de los reproductores, mientras que el ali-
mento es la fuerza motriz que marca los patrones
de selección de hábitat en los individuos disper-
santes (por ejemplo BUSTAMANTE et al., 1997;
BROWN, 1997; MAÑOSA et al., 1998; HIRZEL et
al., 2005). No obstante, en nuestra área de estu-
dio, la alta disponibilidad de recursos tróficos aso-
ciada a los puntos de alimentación suplementaria
permite que un gran número de quebrantahuesos
no reproductores, que de otra forma estarían ocu-
pando áreas distintas (BROWN, 1997; XIROU-
CHAKIS & NIKOLAKAKIS, 2002; HIRZEL et al.,
2005), conviva dentro de la distribución espacial
de la población reproductora. Al contrario de lo
observado en otras especies sociales, en las que
individuos flotantes y reproductores pueden coe-
xistir en áreas de alta disponibilidad de alimento
(por ejemplo BLANCO & TELLA, 1999; FORERO

et al., 2002), el quebrantahuesos es un ave territo-
rial que defiende un área exclusiva de cría ante
otros coespecíficos o heteroespecíficos (por ejem-
plo MARGALIDA & BERTRAN, 2000; BERTRAN &
MARGALIDA, 2002; MARGALIDA & BERTRAN,
2005). Por consiguiente, una alta concentración
de flotantes en los alrededores de los territorios de
cría – como ocurre cerca de los puntos de alimen-
tación suplementaria – podría incrementar el tiem-
po dedicado a encuentros agonísticos y, en con-
secuencia, reducir el éxito reproductor. Además,
la concentración de individuos de la misma espe-
cie podría suponer una causa de estrés importan-
te que causa cambios tanto fisiológicos como
comportamentales que pueden afectar la dinámi-
ca poblacional (ROTLLANT et al., 1998; CREEL et
al., 2001; ROMERO, 2004).

3.2. Saturación del hábitat y cambios en el siste-ma de emparejamiento en el quebrantahuesos
Tanto la población reproductora de quebran-

tahuesos como la proporción de tríos poliándricos
aumentó entre 1988 y 2002 (Figura 4). Los cam-
bios anuales en el número de territorios de cría se
correlacionaron positivamente con la proporción
de tríos, lo que indica que la saturación progresi-
va de la población podría estar relacionada con
su formación.

Los tríos poliándricos tuvieron tendencia a
aparecer en territorios tradicionales (es decir,
territorios ocupados antes de 1988) donde la pro-
ductividad había sido más alta mientras fueron
ocupados por parejas (productividad estandari-
zada de los territorios tradicionales y de los terri-
torios nuevos: 0.30 ± 1.13 y -0.32 ± 1.41 pollos
volantones por año, respectivamente; Figura 5).
Sin embargo, estos territorios de alta calidad se
volvieron menos productivos al recibir a un tercer
individuo (productividad estandarizada de las
parejas y tríos reproductores en un mismo territo-
rio: 0.63 ± 1.21 y -0.14±1.33 pollos volantones por
año, respectivamente), lo que parece indicar que
su aparición puede estar desencadenando con-
flictos que afectan a la reproducción. De hecho,
después de introducir “territorio” y “año” en los
modelos para controlar por la caída en la produc-
tividad ligada al aumento en la densidad pobla-
cional evidenciada durante el período de estudio
(ver apartado anterior), encontramos que la for-
mación de tríos en algunos territorios provocaba
un descenso de la productividad en toda la
población.

La variación intraespecífica en los sistemas
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de emparejamiento puede venir determinada por
las características ecológicas del entorno (HEG &
VAN TREUREN, 1998) o por conflictos de interés
entre individuos (DAVIES & HARTLEY, 1996). Esto
se ha visto en aves pequeñas de vida corta, nor-
malmente especies que viven en grupos y en las
que es habitual la coexistencia de distintos tipos
de emparejamiento (véanse ejemplos en HATCH-
WELL & KOMDEUR, 2000). Sin embargo, no exis-
ten evidencias sólidas que muestren que en
especies longevas, típicamente monógamas,
puedan producirse cambios relativamente rápi-
dos en sus estrategias reproductivas en relación

a su esperanza de vida (en nuestro caso, 21.4
años para individuos salvajes; BROWN, 1997). En
consecuencia, nuestros resultados muestran que
el quebrantahuesos, una especie de gran tama-
ño, acostumbrada a criar en bajas densidades,
puede cambiar su sistema de apareamiento al
verse sometida a presiones demográficas (Figura
6), incluso cuando ello produce efectos negativos
en los individuos reproductores dominantes, y en
la totalidad de la población. Las medidas de ges-
tión de la especie en el Pirineo español han pri-
mado la fijación de los dispersantes a su pobla-
ción natal (CARRETE et al., 2006a), causando
con esto un gran exceso de individuos y provo-
cando la saturación del hábitat. El quebrantahue-
sos entra a formar parte de la población repro-
ductora bien ocupando un territorio de baja cali-
dad (CARRETE et al., 2006a) o bien “haciendo
cola” en los territorios de alta calidad, a la espera
de que se genere alguna vacante. Por lo tanto, la
formación de tríos podría formar parte de una
estrategia del intruso para mejorar sus perspecti-
vas de eficacia biológica, bien al copular con una
hembra o aumentando la probabilidad de here-
dar un territorio de calidad tras morir –en este
caso- el macho dominante.

Sin embargo, los intrusos no son expulsados
por los dueños (BERTRAN & MARGALIDA, 2002),
quizás porque los tríos surgen como consecuen-
cia de restricciones ecológicas poco comunes
que hacen que la energía invertida en un com-
portamiento agonístico que se ha desarrollado de
forma inusual sea mayor que el coste de aceptar-
los (CLUTTON-BROCK & PARKER, 1995; HAMIL-
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Figura 4. a) Número de territorios de cría (línea contínua) y proporción de trios
(línea de puntos) en la población española de quebrantahuesos.

Figure 4. a) Number of breeding territories (solid line) and proportion of trios
(dashed line) in the Spanish population of bearded vultures. 

Figura 5. Diferencias (media ± s.e.) en el tiempo transcurrido desde la forma-
ción del territorio (puntos negros) y productividad media estandarizada de los
territorios cuando están ocupados por parejas reproductoras (puntos grises)
entre territorios tradicionales y territorios nuevos. 

Figure 5. Differences (mean ± s.e.) in time since territory formation (black dots)
and mean standardized productivity of territories when occupied by breeding
pairs (grey dots) between traditional and new territories.

Figura 6. Número de territorios de cría y proporción de tríos en la población
española de quebrantahuesos (puntos grises) comparado con otras pobla-
ciones (puntos negros).

Figure 6. Number of breeding territories and proportion of trios in the Spanish
population of bearded vultures (grey dots) compared with other populations
(black dots).



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

TON & TABORSKY, 2005). La decisión de algunos
individuos de incorporarse a un trío como subordi-
nados también conlleva un claro impacto negativo
para la población entera. No obstante, puesto que
este comportamiento surge como consecuencia
de restricciones ecológicas, podría revertirse a
través de una gestión adecuada. Por ejemplo, y
pese a que la acción de gestión aplicada fue dis-
tinta y no puede aplicarse directamente a nuestra
especie de estudio, la translocación de individuos
flotantes de Shama de las Seychelles Copsychus
sechellarum, de una isla en que la población se
encontraba saturada, a otra sin ocupar, resultó ser
una estrategia de conservación exitosa, porque se
consiguió que los individuos translocados comen-
zaran a criar (KOKKO & SUTHERLAND, 1998).
Algo parecido cabría esperar si las variables eco-
lógicas y comportamentales expuestas en este
artículo se incorporaran en las acciones directas
de conservación de esta especie amenazada.

3.3. Efecto de los comederos en la superviven-cia de los quebrantahuesos
El mejor modelo de supervivencia obtenido

para esta especie incluye los efectos de la edad
(jóvenes o adultos), el tiempo y la intensidad de
uso de los comederos (modelo 1, Tabla 1).
Curiosamente, la adición de la variable que des-
cribe la intensidad de uso de los comederos mejo-
ró de forma notable los modelos que no incluían
este factor (modelos 7-12, Tabla 1). Sin embargo,
el uso de los comederos disminuyó con la edad,
incluso después de controlar por la variabilidad
individual. Así, la supervivencia fue la misma entre
los individuos de edades comprendidas entre 1 y
4 años (las clases de edad vistas con más fre-
cuencia en los comederos) y permaneció cons-
tante a lo largo del tiempo (0.944 ± 0.012) incluso
después del reciente aumento en el uso ilegal de
venenos. En cambio, la supervivencia de las aves
de más edad (≥ 5años) disminuyó de forma lineal
con el tiempo (Figura 7), con un valor medio de
0.878 (± 0.014). Otros modelos que incluían mayor
número de clases de edad o diferentes combina-
ciones de edad y tiempo, se comportaron peor
(Tabla 1). Por consiguiente, nuestros resultados
avalan la hipótesis de una mejora de las tasas de
supervivencia asociada al uso de comederos. De
hecho, las estimas de supervivencia para las dos
clases principales de edad al comienzo del perío-
do de estudio (1987), cuando el uso ilegal de
veneno no era tan acusado pero los comederos
aún no estaban en funcionamiento, fueron de
0.787 (± 0.018) y 0.961 (± 0.019) en jóvenes (el

grupo de edad que hace uso de los comederos) y
adultos respectivamente.

La teoría ecológica predice que la superviven-
cia en especies longevas debería aumentar de
manera gradual con la edad debido a que 1) los
individuos mejoran en sus habilidades competiti-
vas o pasan de un estilo de vida vagante a uno
más sedentario tras la adquisición de un territorio,
y/o 2) la selección natural elimina progresivamen-
te los individuos de baja calidad (TAVECCHIA et
al., 2001). Incluso cuando los mecanismos subya-
centes pueden ser de gran interés para compren-
der la evolución de las estrategias vitales, resulta
verdaderamente difícil separar correctamente un
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Tabla 1. Modelos de las probabilidades de supervivencia y recaptura del
quebrantahuesos en los Pirineos españoles. El tiempo y la edad (jóvenes o
adultos) fueron introducidos como variables que representaban tanto cam-
bios sin un patrón definido (indicados por una t y una a, respectivamente)
como cambios con tendencia (indicados con una T y una A, respectiva-
mente). Los efectos de los puntos de alimentación en la supervivencia (refe-
ridos como comederos) fueron introducidos como variables individuales.
Los modelos son clasificados de acuerdo con los valores QAICc. np= núme-
ro de parámetros; DEV = desviación de cada modelo; QAICs = valor quasi-
AIC corregido para evitar sesgos en las muestras pequeñas; ΔQAICc = la
diferencia del valor QAICc con respecto al mejor modelo; WQAICc = el peso
de cada modelo con respecto al conjunto de los modelos testados. "·", "*" y
"+" representan constancia media, interacción y efectos aditivos, respectiva-
mente. En negrita, el modelo finalmente seleccionado, con ΔAICc < 4 en
relación al resto de modelos.

1 1_4+5T+AFS A 6 500.251 512.410 0.000 0.849
2 1_4+5+AFS A 5 506.920 517.033 4.623 0.084
3 1_4+5+AFS 1_4+5 5 508.600 518.713 6.303 0.036
4 (1_4+5)T+AFS A 6 507.877 520.036 7.626 0.019
5 A+AFS A 5 511.760 521.874 9.463 0.007
6 1_4+5+AFS 5a 8 506.470 522.744 10.334 0.005
7 1_4+5 A 4 553.113 561.113 48.702 0.000
8 1_4+5T A 5 552.697 562.697 50.287 0.000
9 (1_4+5)T A 5 552.764 562.764 50.354 0.000

10 1_4+5 1_4+5 4 554.948 562.948 50.537 0.000
11 A A 4 556.091 564.091 51.680 0.000
12 1_4+5 5a 7 550.799 564.799 52.388 0.000
13 · A 3 559.284 565.284 52.874 0.000
14 A 1_4+5 4 557.659 565.659 53.248 0.000
15 6a A 8 550.842 566.842 54.432 0.000
16 · 5a 6 556.559 568.559 56.149 0.000
17 5a 5a 10 549.442 569.442 57.032 0.000
18 5a A 7 556.741 570.741 58.331 0.000
19 6a 6a 12 548.337 572.337 59.927 0.000
20 (1_4+5)+t A 22 532.584 576.584 64.174 0.000
21 · · 2 574.115 578.115 65.705 0.000
22 t A 21 536.631 578.631 66.221 0.000
23 t 5a 24 533.811 581.811 69.401 0.000
24 5a+t 5a 28 528.235 584.235 71.825 0.000
25 (1_4)T+5 A 5 574.537 584.537 72.127 0.000
26 1_4+5*t A 18 551.007 588.833 76.423 0.000
27 (1_4+5)*t A 36 517.177 589.177 76.767 0.000
28 5a*t 5a*t 107 431.466 645.466 133.056 0.000
29 5a*t A 82 487.020 651.020 138.610 0.000
30 T 5a*t 94 478.640 666.640 154.230 0.000

Modelo Supervivencia Recaptura np DEV QAICc ΔQAICc WQAICc



mecanismo del otro (TAVECCHIA et al., 2001;
SANZ et al., 2008). Pese a esto, sus consecuen-
cias en la dinámica poblacional son similares: las
tasas de crecimiento poblacional en especies de
larga vida suelen ser altamente sensibles a los
cambios en las tasas de supervivencia adulta, por
lo que la selección natural podría haber minimiza-
do la variación en este parámetro con el fin de
garantizar la estabilidad poblacional (SÆTHER &
BAKKE, 2000). Sin embargo, nuestros resultados
muestran como la supervivencia del quebranta-
huesos cambia de un modo antinatural a lo largo
de la vida de un individuo, ya que los ejemplares
sub-adultos (<5 años de edad) poseen estimas
más elevadas y constantes que los adultos (0.944
y 0.878, respectivamente, Figura 8). Dos aspectos
fundamentales parecen haber sido responsables
directos de este resultado: la apertura de come-
deros (testada directamente por medio de la fre-
cuencia de visitas individuales y por clases de
edad), y el incremento en el uso ilegal de venenos
para el control de depredadores (testado indirec-
tamente a través de la tendencia temporal de la
supervivencia). Es evidente, por tanto, que las
actividades humanas, a través de acciones tanto
bien intencionadas tanto como maliciosas, son
capaces de perturbar las fuerzas evolutivas y pro-
piciar cambios inesperados en los patrones de
supervivencia y, en consecuencia, de la dinámica
demográfica.

3.4. Trayectorias poblacionales bajo diferentesescenarios de gestión: ¿cuáles son los efectosdemográficos de los comederos?
Construimos un modelo poblacional estocásti-

co y prospectivo estructurado por edades (sólo
para hembras) para explorar la dependencia fun-
cional de λ (la tasa de crecimiento poblacional)
sobre las tasas demográficas de la población de
estudio. Este tipo de análisis de perturbación nos
permite identificar posibles blancos de gestión gra-
cias a que las variaciones en los parámetros con
una alta sensibilidad (o elasticidad) producen gran-
des cambios en λ. Además construimos un mode-
lo poblacional estocástico y retrospectivo para
detectar si los parámetros usados en el modelo
prospectivo eran fiables y podían describir con con-
fianza el comportamiento de la población. En él
usamos la misma estructura y el mismo número de
réplicas que en el modelo prospectivo, pero ejecu-
tándolo sobre el período para el que había datos
tomados (20 años), estableciendo el tamaño inicial
de la población como el estimado en 1985 (37 hem-
bras reproductoras).

La combinación actual de parámetros demo-
gráficos de la población española de quebranta-
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Figura 7. Variación en las tasas de supervivencia adulta ( de 5 años para arri-
ba; puntos blancos) y juvenil (de 4 años para abajo; puntos negros) usando los
parámetros obtenidos con el modelo (φ(1_4+5)+T, pA) para tiempo y edad . Se
muestran los valores medios y el intervalo inferior de confianza del 95%, ade-
más de la tendencia lineal negativa de los adultos (línea de puntos) y los jóve-
nes (línea contínua). Las tasas de supervivencia con una estima de 1 son pará-
metros estimables, es decir, años en que todos los individuos sobrevivieron.
Noten que las dos tendencias son paralelas en la escala logit.

Figure 7. Variation in survival rates of adult (> 5y and older; open dots) and
young birds (4y and younger; solid dots) with time and age using the parame-
ters obtained with the model (φ(1_4+5)+T, pA). Mean values and 95% lower con-
fidence intervals are shown, as well as the linear negative trends for adults
(dashed line) and young (solid line). Survival rates estimated as 1 were actually
estimable parameters, i.e. years in which all individuals survived. Note that the
two trends were parallel in the logit scale.

Figura 8. Respuesta de la tasa de crecimiento poblacional (λ) del quebranta-
huesos en España a los cambios en la supervivencia de los ejemplares juve-
niles y adultos. Para cada combinación de 2 parámetros se realizó una simu-
lación poblacional estocástica de 50 años. El plano horizontal muestra la esta-
bilidad poblacional, es decir, el área por encima de ese plano muestra la com-
binación de unos parámetros de supervivencia con un crecimiento positivo. El
punto blanco muestra la combinación de parámetros estimada por los mode-
los de captura-recaptura, mientras que la fecha vertical muestra la supervi-
vencia sub-adulta y adulta mínima requerida para conseguir una tasa de cre-
cimiento poblacional positiva.

Figure 7. Response of population growth rate (λ) of Spanish bearded vultures
to changes in survival of young and adult birds. For each combination of two
parameters, a stochastic population simulation was run over 50 years. The hori-
zontal plane shows the population stability, i.e. the area above that plane indi-
cates the combination of survival parameters with positive growth. The open
dot shows the actual combination of parameters estimated by capture-recap-
ture modelling, while the vertical arrow shows the minimum pre-adult and adult
survival to attain a positive population growth rate.
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huesos (supuesto 1, Tabla 2) dio un λ = 0.961 (±
0.002). Al explorar cómo esta tasa variaba dentro
de un abanico de diferentes combinaciones de
escenarios de supervivencia (el resto de tasas
vitales permanecieron inalteradas al igual que en
los siguientes modelos prospectivos), descubri-
mos que la población aumentaba (λ > 1) única-
mente con valores elevados de supervivencia
adulta (> 0.93, Figura 9). Por el contrario, λ mostró
una baja sensibilidad a los cambios en la supervi-
vencia juvenil (Figura 9).

El análisis retrospectivo reveló que las simu-
laciones realizadas empleando las estimas de
supervivencia actuales (supuesto 1 Tabla 2)
encajan bastante bien con la dinámica observa-
da en la población reproductora (principalmen-
te al final de la serie temporal, Figura 10a), a
pesar de la incertidumbre en las estimas demo-
gráficas del modelo y de la forma en que poten-

cialmente éstas cambiaron con la densidad
poblacional (tanto de forma positiva como
negativa; datos de los autores no publicados).
Las simulaciones retrospectivas realizadas sin
incorporar el efecto positivo de los comederos
en la supervivencia juvenil ni el efecto del vene-
no en las tasas de supervivencia adulta
(supuesto 5, Tabla 2) dieron un número de terri-
torios inferior al observado en la población de
estudio (71 vs. 80 territorios, Figura 10b). Sin
embargo, las tendencias poblacionales fueron
bastante similares en todos los casos (supuesto
1: λ= 0.961, supuesto 5: λ=1.000, véase Figura
10, observada: λ=1.048 ± 0.049) lo que apunta
a que las consecuencias poblacionales de una
reducción progresiva en las tasas de supervi-
vencia adulta podrían haberse visto amortigua-
das por un aumento en las tasas de supervi-
vencia juvenil asociado al uso de comederos.
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ξValor inicial t=1 = 0.961 - *Función densidad-dependiente (PD = densidad poblacional) - §Fuente: Carrete et al., 2006a

Tabla 2. Parámetros de supervivencia y reproducción empleados en las simulaciones Monte Carlo para estimar el riesgo de extinción en los modelos pros-
pectivos del quebrantahuesos en los Pirineos españoles. Entre paréntesis, el error estándar de la estimación.

Supervivencia juvenil 0.944 (0.012) 0.944 (0.012) 0.944 (0.012) 0.787 (0.018) 0.787 (0.018)
Supervivencia adulta 0.878 (0.014) φ(t)·0.264+rad·0.241ξ 0.961 (0.019) 0.878 (0.014) 0.961 (0.019)
Fertilidad§ 0.7359e-0.0056·PD*

Supuesto 1 Supuesto 2 Supuesto 3 Supuesto 4 Supuesto 5
Parámetros Venenos ilegales Sin venenos Venenos ilegales Sin venenos

Presencia de puntos de alimentación suplementaria Ausencia de puntos de alimentación artificial

Figura 9. Respuesta de la tasa de crecimiento poblacional (λ) del quebrantahuesos en España a los cambios en la supervivencia de los ejemplares juveniles y
Analisis retrospectivo de la dinámica de la población española de quebrantahuesos en los Pirineos entre 1985-2007. Las simulaciones se llevaron a cabo usando
las estimas de los valores de a) las tasas de supervivencia actuales, es decir, considerando los efectos del veneno y de los comederos; y b) la supervivencia con
los efectos del veneno pero en ausencia de comederos. Las líneas de puntos muestran el valor medio de las trayectorias estocásticas obtenidas con las simula-
ciones de Monte Carlo, mientras que los puntos blancos muestran los valores máximos y mínimos de cada simulación. Para comparar, mostramos el número de
territorios de cría observado a lo largo del tiempo (línea contínua).

Figure 9. Retrospective analysis of the dynamics of the Spanish population of bearded vultures in the Pyrenees during 1985-2007. Simulations were carried out
using estimated values of (a) actual survival rates, i.e. with the effects of poison and AFS; and (b) survival with poison effects but without AFS. Dashed lines show
the mean value of stochastic trajectories using Monte Carlo simulations, while open dots are the maximum and minimum values of that run. For comparison, we
show the observed number of breeding territories through time (solid lines).



3.4.1. Escenarios de gestión
Uno de los factores ambientales cruciales que

puede afectar gravemente la viabilidad del que-
brantahuesos en el Pirineo es el impacto de los
venenos utilizados de manera ilegal, sobretodo
cuando éstos afectan las tasas de supervivencia
adulta (por ejemplo MARGALIDA et al., 2008b).
Aún cuando la acción de gestión más importante
es su erradicación, es recomendable el uso de
ciertas herramientas, tales como la apertura de
comederos, para mitigar sus efectos. Por ello,
diseñamos posibles escenarios combinando dis-
tintos impactos por uso de venenos y distinta dis-
ponibilidad de comederos a fin de esclarecer sus
posibles efectos en la proyecciones poblacionales
a lo largo del tiempo (véase Tabla 2 para los pará-
metros demográficos usados).

Disponibilidad de comederos. Primero, nos
pusimos en el supuesto de que el uso ilegal de
venenos continúa afectando las tasas de supervi-
vencia de los quebrantahuesos. Para eso, usamos
las tasas de supervivencia de los individuos sub-
adultos y adultos estimadas por nuestro mejor
modelo (supuesto 1, Tabla 2), que eran inferiores a
las que cabría esperar como resultado del efecto
del envenenamiento ilegal. La varianza (una vez
eliminado el error de muestreo) alrededor del valor
medio de la estima de supervivencia, se introdujo
en el modelo para reflejar la variabilidad ambiental
del impacto por veneno, sin autocorrelación tem-
poral (ruido ambiental blanco INCHAUSTI &
HALLEY, 2003).

La mayoría de las fluctuaciones ambientales
contienen fuertes correlaciones en una multitud de
escalas (HALLEY, 1996). En este caso, la dinámi-
ca temporal real de envenenamientos ilegales
(principalmente a largo plazo) se desconoce debi-
do a la falta de datos de campo. Sin embargo, se
espera la aparición de fuertes brotes asociados a
los conflictos humano-depredador-presa (datos
no publicados de los autores). Por consiguiente,
realizamos un segundo grupo de simulaciones
(supuesto 2, Tabla 2) teniendo en cuenta que la
dinámica temporal de los envenenamientos está
sometida a fluctuaciones, tanto a corto como a
largo plazo, con autocorrelación temporal positiva
(ruido ambiental de color, INCHAUSTI & HALLEY,
2003). En este caso usamos la variabilidad tem-
poral real de las probabilidades de supervivencia
Φ para estimar los coeficientes (media a y varian-
za b) de la función Φ (t+1)= Φ (t)·a +rand·b donde t
era el tiempo (en años) y rand una distribución uni-
forme con rango (0,1). El coeficiente a tiene ran-
gos de distribución de (0<a<1) y (-1<a<0) para el

ruido rojo (a largo plazo) y azul (a corto plazo) res-
pectivamente. Los coeficientes de esta función se
estimaron por medio del análisis de series tempo-
rales usando ARIMA (modelo AR(1)). Finalmente,
simulamos el comportamiento de nuestra pobla-
ción al verse sometida a acciones de gestión efi-
caces en la reducción de impacto de los envene-
namientos (supuesto 3 en la Tabla 2), para lo cual
usamos las estimas reales de supervivencia adul-
ta en nuestra área de estudio, excluyendo los
efectos del veneno.

Los tres supuestos contemplados en este
grupo de simulaciones mostraron patrones dis-
tintos asociados a los efectos del veneno en la
supervivencia (Tabla 2). Cuando la supervivencia
adulta desciende a causa del uso ilegal de vene-
nos, y la supervivencia juvenil aumenta gracias al
uso de los comederos (supuestos 1 y 2, Figura
10), las trayectorias poblacionales sufren una
caída a lo largo de los años (supuesto 1: λ =
0.961 ± 0.002; supuesto 2: λ = 0.932 ± 0.002).
No obstante, las probabilidades de extinción en
el primer y segundo supuesto no fueron iguales.
Cuando el impacto del veneno era estocástico,
sin tendencia aparente en el tiempo (supuesto 1
Tabla 2), las probabilidades de extinción fueron
nulas, aunque algunas trayectorias alcanzaron el
umbral de casi-extinción (supuesto 1 Tabla 2,
Figura 10). Por el contrario, el análisis en ARIMA
reveló que el modo en que el uso ilegal de vene-
nos impactaba en nuestra población de que-
brantahuesos (es decir, el color de nuestro ruido
ambiental) dependía del grupo de edad consi-
derado. Por ejemplo, el descenso de la supervi-
vencia en individuos mayores de 4 años durante
el período 1986-2007 (a = 0.264, b = 0.241) mos-
tró una autocorrelación temporal a largo plazo
(es decir, ruido rojo), mientras que para las aves
de hasta 4 años de edad (a = -0.018, b = 0.250)
la supervivencia exhibió una autocorrelación
temporal a corto plazo (ruido azul). Esta autoco-
rrelación temporal en el impacto del veneno, la
situación más realista (supuesto 2 Tabla 2),
aumentó las probabilidades de extinción de la
población entera, alcanzando un valor máximo a
lo largo de un horizonte temporal de 50 años
(pe(t=50)= 1, tiempo medio de extinción: 10.2
años ± 0.28, véase supuesto 2 Tabla 2, Figura
10). Hay que tener en cuenta que en estos dos
supuestos en los que actúa el impacto del vene-
no las trayectorias medias fueron muy similares,
excepto por la mayor variabilidad esperada en
las poblaciones cuando el impacto del veneno
estaba correlacionado en el tiempo (supuesto 2
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Tabla 2, Figura 10). Curiosamente, ambas tra-
yectorias medias fueron relativamente estables
en los primeros años, posiblemente a causa del
efecto amortiguador de los reclutas que generan
las elevadas tasas de supervivencia juvenil. 

El aumento en la tasa de supervivencia adulta,
hasta la esperada cuando el uso ilegal de vene-
nos se aproxima a cero (al comienzo de la serie
temporal, supuesto 3, Tabla 2), unido a una alta
tasa de supervivencia juvenil (sostenida por medio
de los comederos) predijeron un aumento acusa-
do en el número de territorios de cría (λ = 1.014 ±
0.001; supuesto 3 Tabla 2, Figura 10).

Ausencia de comederos. Este grupo de simu-
laciones nos permitió descubrir la utilidad real de

los comederos para mitigar los efectos del uso ile-
gal de venenos en la perduración de la población.
Primero, realizamos simulaciones retrospectivas y
prospectivas de la dinámica poblacional del que-
brantahuesos bajo un supuesto de uso ilegal de
venenos y ausencia de comederos (supuesto 4
Tabla 2) para 1) evaluar la efectividad de los
comederos dada la tendencia observada durante
los últimos 20 años, y 2) evaluar la posible eficacia
de los comederos en las trayectorias esperadas
de la población de estudio. Para este fin, estima-
mos las tasas de supervivencia juvenil fijando el
parámetro beta en la función de probabilidad esti-
mada para la variable “uso de comederos” a 0.
Para las estimas de supervivencia adulta se usa-
ron las estimas obtenidas en nuestro mejor mode-
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Figura 10. Proyecciones poblacionales estocásticas estimadas por medio de simulaciones de Monte Carlo (horizonte temporal de 50 años, 500 iteraciones) para
algunos de los supuestos considerados: (a) valores reales de supervivencia adulta sin una autocorrelación temporal en el uso del veneno, (b) valores reales de
supervivencia adulta con una autocorrelación temporal en el uso del veneno, (c) sin impactos por venenos, asumiendo que la supervivencia juvenil y adulta eran
iguales d) sin impacto por venenos, asumiendo que la supervivencia de juveniles y adultos era la misma (para los detalles, véase el texto). Las líneas representan
los valores medios de las ejecuciones estocásticas por cada unidad de tiempo, mientras que los puntos muestran los valores máximos y mínimos de esas ejecu-
ciones. Las proyecciones se realizaron sobre la densidad de hembras de cualquier edad. Cada gráfica lleva una escala distinta.

Figure 10. Stochastic population projections estimated through Monte Carlo simulations (50y of temporal window, 500 runs) for some of the scenarios considered:
(a) actual values of adult survival without temporal autocorrelation in the use of poison, (b) actual values of adult survival with temporal autocorrelation in the use of
poison, (c) no impact of poison, assuming that young and adult survival were equal, and (d) no impact of poison, assuming that survival of young and adults were
the same t (see text for details). Lines are mean values of the stochastic runs for each time step, while dots shows the maximum and minimum values of those runs.
Projections were carried out on density of females of any age, which have different scales in each graph.



lo de supervivencia (Tabla 1). Después simulamos
un supuesto alternativo sin los efectos del veneno
y en ausencia de comederos. Aquí, las estimas de
supervivencia adulta usadas fueron las obtenidas
al principio del período de estudio, mientras que la
supervivencia juvenil se obtuvo del mismo modo
que para el supuesto anterior de ausencia de
comederos (supuesto 5 Tabla 2).

Las poblaciones afectadas por los efectos
negativos del uso ilegal de venenos en las tasas de
supervivencia, pero no gestionadas con comede-
ros (supuesto 4 Tabla 2), mostraron tasas de creci-
miento poblacional inferiores, y una probabilidad
de extinción en el horizonte temporal de 50 años
ligeramente mayor que su contrapartida más con-
servadora (supuesto 1: λ = 0.961 ± 0.002, pe(t=50)
= 0; supuesto 4: λ = 0.932 ± 0.002, pe(t=50) = 0.05;
Figura 10). Sin embargo, en un escenario sin uso
ilegal de venenos y sin comederos (supuesto 5
Tabla 2) el tamaño poblacional es algo menor, aun-
que bastante estable (supuesto 5: λ = 1.000 ±
0.001; supuesto 3: λ =1.016 ± 0.001).

Las proyecciones poblacionales bajo los
supuestos de envenenamiento ilegal no predijeron
un resultado positivo para el núcleo más impor-
tante de la especie en Europa. Cuando el impac-
to del veneno en la supervivencia adulta era esto-
cástico, las probabilidades de extinción de la
población fueron nulas, pese a que algunas tra-
yectorias si alcanzaron el umbral de la quasi-extin-
ción. Más preocupante fue el hecho de que las
probabilidades de extinción de la población
aumentaron cuando el efecto del envenenamiento
ilegal en la supervivencia adulta siguió una auto-
correlación temporal, el supuesto más probable.
Por otra parte, las proyecciones poblacionales
realizadas sin los efectos del envenenamiento ile-
gal en la supervivencia adulta predijeron mejores
situaciones, con mayores aumentos poblaciona-
les en los supuestos con presencia de comede-
ros, en los que la supervivencia juvenil también
mejora. El supuesto contrario, sin uso ilegal de
venenos y en ausencia de comederos, predijo
tamaños poblacionales ligeramente menores,
pero con trayectorias casi estables. 

En conclusión, la aplicación instintiva de una
importante acción de gestión para reducir los efec-
tos negativos del uso ilegal de venenos, como es
la apertura de comederos, parece no ser tan efec-
tiva como cabría esperar a la hora de salvar pobla-
ciones amenazadas de futuras tendencias negati-
vas. Tal y como ocurre en otras especias longevas,
la supervivencia de individuos adultos es el factor
demográfico clave que contribuye en mayor medi-

da a la tasa de crecimiento poblacional proyecta-
da (por ejemplo, SÆTHER & BAKKE, 2000, Figura
11), por lo que las acciones de gestión deberían
enfocarse a mejorarla. No obstante, al menos a
corto plazo, la presencia de comederos puede
sostener un gran excedente de flotantes que podrí-
an retrasar el declive de la población. Se sabe que
la erradicación del uso ilegal de venenos no es una
tarea fácil ni rápida y, por consiguiente, la adopción
de medidas que concedan más tiempo para la
aplicación de acciones de gestión apropiadas y
efectivas pueden servir como instrumentos útiles
en conservación. En este sentido, es también
importante dedicar esfuerzos a diseñar herramien-
tas adecuadas que permitan reducir el riesgo de
envenenamientos en adultos. Para esto, es nece-
sario realizar estudios experimentales que com-
prueben la eficacia de la instalación de comederos
más pequeños e impredecibles en las proximida-
des de los territorios de cría en mejorar la supervi-
vencia de los adultos, a la vez que se evita la for-
mación de grandes congregaciones de individuos
no adultos en sus alrededores.

Vale la pena destacar que la confianza de los
modelos predictivos depende de la robustez de
las tasas demográficas y del número de paráme-
tros conocidos para cada clase de edad. En nues-
tro caso, disponíamos de estimas fiables de
fecundidad y de supervivencia para cada una. No
obstante, desconocíamos otros parámetros, como
por ejemplo la curva de reclutamiento y su cambio
con las variaciones de densidad (TAVECCHIA et
al., 2007). Por ello, la estructura del modelo se
basó en un equilibrio entre complejidad (dada por
los parámetros demográficos conocidos) y senci-
llez (a causa de los parámetros desconocidos).
Sin embargo, logramos predecir los riesgos de
extinción de la población con bastante grado de
confianza al introducir incertidumbre en las esti-
mas de los parámetros y aleatoriedad en la diná-
mica poblacional (LANDE et al., 2003). Por último,
es importante tener en cuenta que las consecuen-
cias demográficas de los incrementos artificiales
en la supervivencia están limitadas a las incluidas
en nuestros escenarios hipotéticos. Otros aspec-
tos más complejos, como los ligados a los cam-
bios en las presiones selectivas (BLANCO, 2006)
no han sido tenidos en cuenta y pueden ser rele-
vantes. Por ejemplo, es de destacar que una frac-
ción importante de jóvenes que en condiciones
más “naturales” hubiesen perecido (individuos de
baja calidad; TAVECCHIA et al., 2001; SANZ et al.,
2008) pueden estar incorporándose a la pobla-
ción reproductora. En este caso, si únicamente los
individuos que más dependen de los comederos
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son progresivamente seleccionados de manera
positiva, la población puede terminar dependien-
do del alimento aportado de manera suplementa-
ria más de lo que previamente se cree.

3.5. Utilidad de los puntos de alimentaciónsuplementaria para la conservación de pobla-ciones amenazadas
La alimentación suplementaria de aves silves-

tres es una práctica común que puede alterar la
dinámica natural de disponibilidad de alimento y,
por lo tanto, la dinámica de sus poblaciones (para
una revisión completa, véase ROBB et al., 2008).
Quizás en parte por eso mismo, políticos y gesto-
res han descubierto que esta práctica puede ser
una solución única y sencilla a muchos y distintos
retos de conservación de poblaciones amenaza-
das, incluyendo aumentar el éxito reproductor de
algunas poblaciones (e.j. GONZÁLEZ et al.,
2006), aportar alimento seguro en áreas donde los
cadáveres de las reses se tratan con venenos o
están contaminados con drogas veterinarias (e.g.

GILBERT et al., 2007), propiciar la recolonización
de áreas abandonadas (MUNDY et al., 1992) o
ayudar en programas de reintroducción (CHAM-
BERLAIN et al., 2005). Sin embargo, estudios
recientes han demostrado que el aporte suple-
mentario de alimento puede acarrear consecuen-
cias negativas tanto para la población blanco (por
ejemplo, LEMUS et al., 2008; CARRETE et al.,
2006a, b; BLANCO, 2006; BLANCO et al., 2007)
como para otras poblaciones o especies a las que
no va dirigida la acción (para una revisión, véase
ROBB et al., 2008).

Por lo que sabemos, la población española de
quebrantahuesos supone uno de los pocos casos
en los que se han sopesado cuidadosamente
tanto las consecuencias positivas como las nega-
tivas de la creación de puntos de alimentación
suplementaria empleando un enfoque de dinámi-
ca de poblaciones. Estudios recientes han
demostrado que la alimentación suplementaria
puede producir diversos efectos negativos en esta
población, tales como la compresión territorial, la
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Figura 11. Quebrantahuesos de diferentes clases de edad y buitres leonados en un punto de alimentación suplementaria en los Pirineos (Foto: Antoni Margalida).
Figure 11. Bearded vultures of different age classes and griffon vultures in a feeding station of the Pyrenees (Photo: Antoni Margalida).



convivencia entre reproductores y flotantes
(CARRETE et al., 2006a, MARGALIDA et al.,
2008a) y los cambios en el sistema reproductor
(CARRETE et al., 2006b) que conllevan un dete-
rioro en la calidad de los territorios (debido a las
interacciones intraespecíficas) y una reducción en
la productividad de la población (CARRETE et al.,
2006a, b). No obstante, los resultados actuales
respaldan su utilidad como herramientas para
mantener el número de individuos temporalmente
mientras se logran objetivos más complejos como
puede ser la erradicación del uso ilegal de vene-
nos en el campo. Por lo tanto, la existencia de
comederos no debería distraer a los gestores de
su prioridad de dar viabilidad a ésta y otras
muchas especies a largo plazo a través de la erra-
dicación en el uso ilegal de venenos. Teniendo en
cuenta que una de las principales amenazas para
esta población es su restringido rango geográfico,
los comederos podrían servir como una herra-
mienta muy específica para la colonización de
áreas periféricas fuera de los Pirineos. Aunque
esta última posibilidad precisa aún de corrobora-
ción científica, debería considerarse como un
posible aspecto positivo de los comederos para la
conservación de la especie.
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1. INTRODUCTION
Although modern laws in many developed coun-

tries have managed to persuade people to abandon
direct persecution towards predators, the illegal use
of poison or some veterinary drugs as treatment of
livestock are still resulting in devastating effects on
many populations of specialist and facultative sca-
venger predators (e.g., WHITFIELD et al., 2004,
CLUTHBERT et al., 2007, HERNÁNDEZ & MARGALI-
DA, 2008, LEMUS et al., 2008). Indeed, several once-
abundant species such as most Old-World vultures
are currently considered endangered or critically
endangered because of the effects of this unintentio-
nal mortality (see GREEN et al., 2006, CARRETE et
al., 2007). The provision of supplementary food at
artificial feeding stations or “vulture restaurants”
(hereafter AFS), a well established management tool
in the conservation of scavenger populations
(MUNDY et al., 1992), appears to be a potentially
useful solution worldwide. AFS has been frequently
used to facilitate the recolonization of abandoned
areas (MUNDY et al., 1992), or to provide safe food
sources in areas where carcasses are baited with
poisons to control carnivores (e.g., WILBUR et al.,
1974) or livestock has been treated with veterinary
drugs (GILBERT et al., 2007). However, their actual
effects on the demographic parameters of endange-
red populations are still hypothetical, even when the
alteration of the natural dynamics of food supply must
represent a major intervention in avian ecology
(ROBB et al. 2008).

The bearded vulture Gypaetus barbatus is an
endangered species in Europe, and the Spanish
population, restricted to the Southern part of the
Pyrenean Mountains, is its largest stronghold (> 80%
of the European population). Prohibitions on hunting
birds of prey and, more broadly, using poison to con-
trol predators may have greatly influenced the reco-
very of this population, which increased from 40 bre-
eding pairs in the 1980s to ca. 100 breeding pairs in
2007 (Figure 1a). Supplementary feeding through
AFS, the most important management action applied
for the conservation of this species, may have also
been significant in this recuperation. However, evi-
dence of a direct link between the use of AFS and
higher survival rates are merely hypothetical and lack
scientific corroboration. Moreover, their actual rele-
vance for population viability through increments in
the survival rates of non-territorial birds defies the the-
oretical low sensitivity of population growth rates to
this parameter expected among long-lived species
(SÆTHER & BAKKE, 2000). Conversely, AFS could to
be discouraging population expansion outside the
Pyrenean Mountains and can be promoting a pro-

cess of habitat saturation which may trigger negative
population effects on reproductive rates and chan-
ges in the mating system of the species. Thus, the
advantage of a predictable food supply in improving
population viability remains untested while largely
guiding the management of the species and the rest
of the scavenging community.

The aim of this chapter is to compile previous
results on the effects of AFS in the population dyna-
mics of Bearded vultures. To avoid prolonging the
text unnecessarily, we just included the main results
of these papers. Readers interested in further details
are referred to the original papers (CARRETE et al.,
2006a, b; ORO et al., 2008).

2. METHODS
2.1. Study population and general field procedures

The European range of the bearded vultures
covers the Pyrenees, Alps, Corsica and Crete.
Contrary to the other regions, the Southern face of
the Pyrenees has been intensively monitored
within the framework of the Species’ Recovery
Plan in the Autonomous Communities of the
Basque Country, Navarra, Aragón and Catalonia.
Here, programs to monitor population trends, bre-
eding parameters, and survival rates (including a
specific capture-mark-resighting sub-programme)
have been performed. The Spanish bearded vul-
ture population has been closely monitored since
the 1980s, and a relatively large data set on pro-
ductivity (ca. 30 years, 1,028 breeding records)
and individually marked birds (1987-2005, 95 indi-
viduals) are available (see below for further
details). As we previously mentioned, the popula-
tion has been managed by opening many AFS.
From 1983 to 2002, 5 large (> 5,000 kg of lamb
legs per year) and 21 small (< 3,000 kg of lamb
legs per year) AFS were maintained in a 2,100 km2

area. These predictable feeding points, where up
to 80 birds may congregate during early spring,
have fixed non-breeding birds to this area, facilita-
ting an increase in the resighting of marked indivi-
duals (SESÉ et al., 2005, Figure 2). Moreover, as in
most Iberian regions, the Pyrenean Mountains are
suffering increasing levels of illegal poisoning
since 1990, which constitute the main cause of
mortality for this (MARGALIDA et al., 2008b) and
other species in the study area. Thus, this popula-
tion is a good model for testing demographic con-
sequences of AFS through analysis of reproduc-
tion and survival rates and projections of the popu-
lation trend.

Although birds move several kilometres
during the dispersal period, the bulk of the non-
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breeding fraction is largely attached to the AFS just
opened within this range (MARGALIDA et al.,
2008a). Regrettably, while the northern face of the
Pyrenees (the French population) has also been
well monitored through the years, no capture-
mark-resighting programme has been performed.
Thus, our study focused on the Spanish population
alone (no breeding territories scattered outside the
Pyrenees have been recorded in Spain). However,
as this is the largest population, and where non-
breeding birds aggregate, results may be repre-
sentative of the entire Pyrenean core.

During 1985 to 2007, from early November to
August, all known potential territories were visited
(2-3 visits/breeding season) to search for signs of
occupancy (territorial and/or courtship activity,
nest arrangement/building), and to record repro-
ductive parameters (1: success, 0: failure) and
breeding system (pair or trio). We considered a
territory as occupied when a pair was present
breeding and/or showing territorial behaviour. We
considered a controlled pair or territory as suc-
cessfully bred when a fledgling was observed
during the last part of the breeding period (see
MARGALIDA et al., 2003 for further details).

Besides, from 1987 to 2005, 95 birds of diffe-
rent ages (see below for details) were captured,
marked with darvic bands and wing tags and
safely released in the study area (for details on
capture and marking procedures, see HEREDIA
& SUNYER, 1989). Each individual was provided
with two wing tags with the same alphanumeric
code (one per wing) to reduce the probability of
being non-identifiable after losing one mark.
From 1988 to 2006, marked individuals were
searched for by visiting AFS located within the
study area (mainly large AFS) and territories
(SESÉ et al., 2005). Only resighting carried out
during the first period of each year (from early
January to late April) were taken into account to
meet the requisite of capture-recapture modelling
of having longer non-recapturing seasons than
capturing seasons (e.g. LEBRETON et al., 1992,
WILLIAMS et al., 2001).

3. RESULTS AND DISCUSSION
3.1. Density-dependent productivity depressionassociated to AFS

From 1978 to 2002 the bearded vulture popu-
lation in the Spanish Pyrenees increased from 38
to 91 breeding pairs (Figure 1a). During the same
period, the mean annual productivity of the popu-
lation declined from 0.8 to 0.37 young/territorial
pair. Variability among territories was responsible

for a large proportion of this decline. However, this
variability was not related to habitat heterogeneity
per se. Habitat quality index (i.e., an index obtai-
ned by considering only relief, altitude and distan-
ce to villages) dropped by 13% during the study
period, while the same index including distance to
the nearest breeding pair (QNND) declined by
20%. Thus, while the increase in population resul-
ted in some pairs occupying intrinsically poorer
territories (QHAB), proximity between conspecific
breeding pairs (QNND) seemed to be the most
important factor reducing habitat quality and, the-
refore, productivity (Figure 1b).

Productivity in traditional territories (those occu-
pied at least since 1978) was better and more sta-
ble than in new ones (those occupied from 1988
onwards, when the population started to increase)
initially, from 1988 to 1993. However, these differen-
ces lessened and disappeared all together in the
final years (1994-2002), when territories became
more homogeneous in terms of productivity (Figure
3a). Accordingly, we found that although the intrin-
sic quality (QHAB) of traditional territories remained
relatively constant through time, a rise in the num-
ber of breeding pairs may have increased intras-
pecific interactions, thereby reducing the other
quality index (QNND; Figure 3b).

Even when all territories are not equally affec-
ted, the distances to both the nearest conspecific
pair and the nearest supplementary feeding points
have a negative effect on productivity. Although
there is a certain degree of variability in their res-
ponses, territories located near supplementary
feeding points that are also near to other bearded
vultures breeding territories had lower productivity
than territories with less conspecific pressure
(Figure 4a and b).

These evidences suggest that, in accordance
with other studies on territorial raptors (e.g.
KRÜGER & LINDSTRÖM, 2001; SERGIO & NEW-
TON, 2003; CARRETE et al., 2006c), habitat hete-
rogeneity plays a key role in the population regula-
tion of bearded vultures. As the Pyrenean bearded
vultures are not individually marked we cannot tell
whether habitat heterogeneity is a consequence of
sites possessing different suitabilities for reproduc-
tion or for survival (BREININGER & CARTER, 2003;
LAMBRECHTS et al., 2004; CARRETE et al.,
2006). However, our findings that productivity
declined and its variation increased as bearded
vulture populations increased from 38-91 pairs
(during 1987-2002) are new and relevant for both
basic and applied ecology because they show
that population regulation is not simply a result of
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interference (i.e. ideal free distribution) or pre-emp-
tive use of space. Moreover, traditional discussions
on density dependence in territorial systems are
mainly based on data obtained from populations in
demographic equilibrium, where crowding mecha-
nisms are usually precluded. Our data, collected
throughout a period of population growth, show
that when high density situations are encouraged,
demographic density dependence in territorial
birds can occur because of the combined effects
of site quality (ideal despotic distribution) and
crowding mechanisms (ideal free distribution).
Moreover and no less importantly, we also show
that non-breeding birds can make up a significant
fraction of the whole population and that their
effects on breeding individuals as scramble com-
petitors must be taken into account (LÓPEZ-
SEPULCRE & KOKKO, 2005).

Age differences could be proposed as an
alternative hypothesis to explain productivity varia-
tion between territories (FORSLUND & PÄRT,
1995), where inexperience birds occupying new
territories increase their productivity through years
and senescence promotes a progressive decay of
productivity in traditional sites. Even when we were
not able to test age effect on reproduction (bear-
ded vultures are not individually marked), and the-
refore we can not discard it, our data are strong
showing that habitat heterogeneity and interferen-
ce play a role in productivity depression, explai-
ning an important percentage of deviance.

Density of conspecific competitors has been
shown to negatively affect territory size in several
bird species (see review in NEWTON, 1998), inde-
pendently of food availability (e.g. ARCESE &
SMITH, 1988; STAMPS, 1990). Although we have
no information on either home range size or on its
change with density, our results suggest that this
bearded vulture population may have suffered a
process of territorial compression associated with
an increase in the number of breeding pairs
(nearly 25% reduction in the mean nearest neigh-
bor distance between 1987 and 2002 MARGALI-
DA et al., 2008a). This may be affecting the pro-
ductivity of the population, as has been suggested
by DONÁZAR et al. (2005), who found that after
1991 the model best fitted to predicting territory
occupation does not include the distance to the
nearest occupied bearded vulture nest. Moreover,
DONÁZAR et al. (1993) did not find any relations-
hip between breeding success and distance to
conspecific breeding pairs, suggesting that pro-
ductivity was not limited by any density-dependent
mechanism before 1991. Consequences of terri-

tory compression have been explored in other
species, where increases in density are accompa-
nied by increases in aggressive behavior among
territorial animals and in costs associated with terri-
tory defence (e.g. CALSBEEK & SINERVO, 2002;
MOUGEOT et al., 2003; SILLETT et al., 2004). In
these cases, territory shrinkage and territorial dis-
putes associated with high density situations affec-
ted reproduction and had fitness costs for territorial
animals (GORDON, 1997; CALSBEEK & SINER-
VO, 2002; RIDLEY et al., 2004), as in our bearded
vulture population. However, we found that not all
territories were equally affected by increases in the
number of breeding pairs. Territories located at
high density situations became less productive
and more unpredictable than territories located far
away from conspecific pairs, indicating that in the
present situation proximity to other breeding pairs
could be the main factor promoting territory quality
and also, to some extent, habitat heterogeneity in
this closed population.

Proximity to supplementary feeding points
where non-breeding birds congregate was also
detrimental for reproduction. For species with
delayed maturity such as many long-lived raptors,
spatial segregation between dispersing and bree-
ding birds is a common feature (NEWTON, 1979).
This is because preparation for reproduction
governs preferences among breeders, while food
is the main driving force underlying habitat selec-
tion patterns in dispersing birds (e.g. BUSTAMAN-
TE et al., 1997; BROWN, 1997; MAÑOSA et al.,
1998; HIRZEL et al., 2005). In our study area,
however, the high availability of food resources
associated with supplementary feeding points
allows a high number of non-breeding bearded
vultures - which otherwise would be occupying dif-
ferent areas (BROWN, 1997; XIROUCHAKIS &
NIKOLAKAKIS, 2002; HIRZEL et al., 2005)- to coe-
xist within the spatial distribution of the breeding
population. Contrary to the social behavior obser-
ved in other species where floaters and territorial
birds may coexist in areas of high food supply (e.g.
BLANCO & TELLA, 1999; FORERO et al., 2002),
bearded vultures are territorial birds that defend
exclusive breeding areas against both conspeci-
fics and heterospecific birds (e.g. MARGALIDA &
BERTRAN, 2000; BERTRAN & MARGALIDA,
2002; MARGALIDA & BERTRAN, 2005). Thus,
high concentrations of floaters around breeding
territories - as happens near supplementary fee-
ding points - may increase the time being spent in
agonistic encounters and, therefore, reduce bree-
ding success. Moreover, conspecific crowding
can be a significant stressor that may alter gluco-
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corticosteroid release, causing both physiological
and behavioral changes that may affect population
dynamics (ROTLLANT et al., 1998; CREEL et al.,
2001; ROMERO, 2004).

3.2. Changes in the mating system associated tohabitat saturation 
The breeding population of bearded vultures as

well as the proportion of polyandrous trios increa-
sed from 1988 to 2002 (Figure 5). Annual changes
in the number of breeding territories were positively
correlated with the proportion of trios, suggesting
that the progressive saturation of the population
could be related to their formation.

Polyandrous trios tended to appear in traditio-
nal territories (i.e., territories occupied before 1988)
where productivity was higher when occupied by
breeding pairs (standardized productivity of tradi-
tional and new territories: 0.30 ± 1.13 and -0.32 ±
1.41 fledglings per year, respectively (Figure 6).
However, these high-quality territories became less
productive when they received a third individual
(standardized productivity of breeding pairs and
trios within the same territories: 0.63 ± 1.21 and -
0.14±1.33 fledglings per year, respectively), sug-
gesting that the appearance of another adult could
trigger conflicts that affect reproduction among
individuals from the same territory. Accordingly,
after fitting territory and year into models to control
for the density-dependent decay in the productivity
of the population during the study period, we found
that the formation of trios in some territories caused
productivity depression in the whole population.

Intraspecific variation in mating systems may
be determined by ecological features of the envi-
ronment (HEG & VAN TREUREN, 1998) or by con-
flicts of interest between individuals (DAVIES &
HARTLEY, 1996). This has been supported for
small, short-lived birds, usually group-living spe-
cies, and where coexistence of different types of
mate-sharing is common (see examples in
HATCHWELL & KOMDEUR, 2000). However,
there is no solid evidence for long-lived, typically
monogamous species that changes in reproducti-
ve strategies can take place rapidly (Figure 5)
compared to their lifespan (in our case 21.4 years
for wild birds; BROWN, 1997). Here, we have
shown how a large species that used to breed at
low densities can change its mating system when
subjected to demographic pressures (Figure 7),
even when it has negative effects for dominant
breeders and the population as a whole.
Management actions for bearded vultures in

Spain have fixed dispersers into their natal popu-
lation (CARRETE et al., 2006a), resulting in a large
number of surplus birds and habitat saturation.
Bearded vultures entered the breeding pool by
occupying poor-quality territories (CARRETE et
al., 2006a) or by queuing in high-quality territories
to wait until they are available. Therefore, trio for-
mation may be a strategy for intruders to increase
their fitness prospects by mating with a female or
by increasing their likelihood of inheriting a high-
quality territory when the dominant male dies.
Reproductive success of previous owners was
compromised when territories changed to trios,
suggesting that the third individual was costly.

Intruders, however, are not evicted by owners
(BERTRAN & MARGALIDA, 2002), perhaps
because trios arise from uncommon ecological
constraints and thus the energy invested in an
unusually developed agonistic behaviour could be
higher than the costs of accepting them (CLUT-
TON-BROCK & PARKER, 1995; HAMILTON &
TABORSKY, 2005). The decision of some indivi-
duals to get into a trio as a subordinate has also
clear negative consequences for the whole popu-
lation. However, since it appears as a consequen-
ce of ecological constraints, this behaviour could
be reversed through management. Even if the
management action was different and not directly
applicable to our study species, the translocation
of floaters of the endangered Seychelles magpie
robin Copsychus sechellarum from a population-
saturated island to an unoccupied one was a suc-
cessful conservation strategy, since individuals
become breeders (KOKKO & SUTHERLAND,
1998). A similar situation could be expected if eco-
logical and behavioural cues exposed in this
paper are linked to direct conservation actions for
this endangered vulture.

3.3. Use of AFS and consequences for survivalprobabilities 
The best survival model obtained using the

MARK program account for 85% of the weight of
all models, and included the effects of age (young
or adults), time and the intensity of use of AFS on
survival, and of age on recapture rates (model 1,
Table 1). Interestingly, the addition of the indivi-
dual covariate describing the intensity of use of
AFS greatly improved the models without this fac-
tor (models 7-12, Table 1). However, the use of
AFS decreased with bird age, even after contro-
lling for individual variability. Thus, survival was
equal for birds of ages up to 4y old (the age clas-
ses more frequently seen at AFS) and remained
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constant over time (0.944 ± 0.012) even after the
recent increment in the illegal use of poison.
Conversely, survival of older birds (≥ 5y old)
decreased linearly with time (Figure 8), with an
average value of 0.878 (± 0.014). Other models,
including higher number of age classes (results
not shown) or different combinations of age and
time, behaved worse (Table 1). Thus, our results
support the hypothesis of improvement of survival
rates associated with the use of AFS. Indeed, sur-
vival estimates for the two main age-classes at the
beginning of the study period (1987) when the
use of illegal poison was less marked but AFS
were not available, were 0.787 (± 0.018) and
0.961 (± 0.019) for young (the age-class using
AFS) and adults, respectively. 

Ecological theory predicts that survival of long-
lived species should increase gradually with age
because 1) individuals improve their competitive
skills or change from vagrant life-styles to more
sedentary ones after territory acquisition, and/or 2)
natural selection progressively eliminates low qua-
lity individuals (TAVECCHIA et al., 2001). Even
when the underlying mechanisms may be of great
interest in understanding the evolution of life histo-
ries, it is very difficult to correctly separate one
mechanism from another (TAVECCHIA et al., 2001;
SANZ et al., 2008). All in all, consequences for
population dynamics are similar: population
growth rates among long-lived species are expec-
ted to be highly sensitive to changes in adult sur-
vival, so natural selection might have minimized
variation in this parameter to ensure population
stability (SÆTHER & BAKKE, 2000). However, our
results show how survival of bearded vultures
changes through a bird’s lifespan in an unnatural
way, with non-adult birds (< 5y old) having higher
and more constant estimates than adults (0.944
and 0.878, respectively, Figure 8). Two main
aspects seem to have been directly responsible
for this outcome, namely: the opening of AFS
(directly tested through individual and age-speci-
fic frequencies of visits), and the increasing use of
illegal poison to control predators (indirectly tested
through a temporal trend in survival). Thus, human
activities, both through apparently well-intentioned
and malicious actions, can perturb evolutionary
forces promoting unexpected changes in survival
patterns and, therefore, demographic dynamics.

3.4. Population trajectories under different mana-gement scenarios: which are the demographiceffects of AFS?
We built a prospective stochastic age-structu-

red population model (only for females) to explore
the functional dependence of λ (the population
growth rate) on the demographic rates of the study
population. This kind of perturbation analysis allows
us to identify potential management targets becau-
se variations in demographic parameters with high
sensitivity (or elasticity) produce large changes in
λ. We also built a retrospective stochastic popula-
tion model to detect whether parameters used in
the prospective model were reliable and described
with certainty the behaviour of the population. Here,
we used the same structure and number of repli-
cations as that of the prospective model but run
over the period for which data were collected (20
years), setting the initial population size to that esti-
mated in 1985 (i.e. 37 breeding females).
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Table 1. Models of survival and recapture probabilities for bearded vultures
in the Spanish Pyrenees. Time and age (young or adults) were introduced as
covariates, either as changes without precise patterns (noted by t and a, res-
pectively) or changes with a trend (noted by T and A, respectively). Effects
of artificial feeding sites on survival (noted by AFS) were introduced as an
individual covariate. Models are ranked following QAICc values. np =  num-
ber of identifiable parameters; DEV = deviance of each model; QAICc =
corrected quasi-AIC value for avoiding bias in small samples; ΔQAICc = dif-
ference of QAICc value with respect to the best model; WQAICc = weight of
each model with respect to the bulk of models tested. "·", "*"and "+" represent
mean constancy, interaction and additive effects, respectively. In bold, the
final selected model, with ΔAICc < 4 relative to the rest of models.

1 1_4+5T+AFS A 6 500.251 512.410 0.000 0.849
2 1_4+5+AFS A 5 506.920 517.033 4.623 0.084
3 1_4+5+AFS 1_4+5 5 508.600 518.713 6.303 0.036
4 (1_4+5)T+AFS A 6 507.877 520.036 7.626 0.019
5 A+AFS A 5 511.760 521.874 9.463 0.007
6 1_4+5+AFS 5a 8 506.470 522.744 10.334 0.005
7 1_4+5 A 4 553.113 561.113 48.702 0.000
8 1_4+5T A 5 552.697 562.697 50.287 0.000
9 (1_4+5)T A 5 552.764 562.764 50.354 0.000
10 1_4+5 1_4+5 4 554.948 562.948 50.537 0.000
11 A A 4 556.091 564.091 51.680 0.000
12 1_4+5 5a 7 550.799 564.799 52.388 0.000
13 · A 3 559.284 565.284 52.874 0.000
14 A 1_4+5 4 557.659 565.659 53.248 0.000
15 6a A 8 550.842 566.842 54.432 0.000
16 · 5a 6 556.559 568.559 56.149 0.000
17 5a 5a 10 549.442 569.442 57.032 0.000
18 5a A 7 556.741 570.741 58.331 0.000
19 6a 6a 12 548.337 572.337 59.927 0.000
20 (1_4+5)+t A 22 532.584 576.584 64.174 0.000
21 · · 2 574.115 578.115 65.705 0.000
22 t A 21 536.631 578.631 66.221 0.000
23 t 5a 24 533.811 581.811 69.401 0.000
24 5a+t 5a 28 528.235 584.235 71.825 0.000
25 (1_4)T+5 A 5 574.537 584.537 72.127 0.000
26 1_4+5*t A 18 551.007 588.833 76.423 0.000
27 (1_4+5)*t A 36 517.177 589.177 76.767 0.000
28 5a*t 5a*t 107 431.466 645.466 133.056 0.000
29 5a*t A 82 487.020 651.020 138.610 0.000
30 T 5a*t 94 478.640 666.640 154.230 0.000

Model Survival Recapture np DEV QAICc ΔQAICc WQAICc
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The current combination of demographic para-
meters of the Spanish bearded vulture population
(scenario 1, Table 2) gave a λ = 0.961 (± 0.002).
When we explored how this rate changed within a
range of different combinations of survival scena-
rios (all other vital rates remained equal as in further
prospective models), we found that the population
increased (λ > 1) only with very high values of
adult survival (> 0.93, Figure 9). To the contrary, λ
showed low sensitivity to changes in survival of
young (Figure 9).

Retrospective analysis showed that simula-
tions performed using actual survival estimates
(scenario 1 Table 2) fitted quite well with the
observed dynamics of the breeding population
(mainly at the end of the time series, Figure 10a),
despite the uncertainty of the demographic esti-
mates of the model, and the way they potentially
changed with population density (both positively
and negatively; author’s unpubl. data).
Retrospective simulations without the positive
effects of AFS on young survival but no effects of
poison on adult survival rates (scenario 5 Table 2)
yielded a lower number of territories than obser-
ved in the study population (71 vs. 80 territories,
Figure 10b). However, population trends were
quiet similar in all cases (scenario 1: λ= 0.961,
scenario 5: λ=1.000, see Figure 10, observed:
λ=1.048 ± 0.049) suggesting that population
consequences of the progressive reduction in
adult survival rates could have been buffered by
increments in young survival rates associated
with the use of AFS.

3.4.1. Management scenarios
One of the crucial environmental factors

potentially severely affecting the viability of bear-
ded vultures in the Pyrenees is the impact of ille-
gal poisoning, mainly when it affects adult survival
rates (e.g. MARGALIDA et al., 2008b). Even when
the most important management action is to era-
dicate its use, the employment of certain tools
such as the opening of AFS to mitigate its effects

was encouraged. Thus, we modelled potential
scenarios combining different impacts of poison
and AFS availability to disentangle their potential
effects on population projections over time (see
Table 2 for demographic parameters used).

Availability of AFS
We first envisaged that the illegal use of poi-

son continues affecting survival rates of vultures.
Thus, we used the survival rates of pre-adult and
adult birds estimated by our best selected model
(scenario 1 in Table 1I), which were lower than
expected likely due to the effect of illegal poison.
The variance (once eliminated the variance from
sampling error) around the mean value of the sur-
vival estimate was introduced in the model to
reflect the environmental stochasticity of the poi-
son impact, with no temporal autocorrelation
(white environmental noise, INCHAUSTI &
HALLEY, 2003).

Most environmental fluctuations contain strong
correlations at a multitude of scales (HALLEY,
1996). In this case, the actual temporal dynamics
of illegal poisoning (mainly in the long-term) is unk-
nown owing to the lack of field data available.
However, strong eruptions associated with human-
predator-prey conflicts are expected (author
unpubl. data). Thus, we performed a second set of
simulations (scenario 2, Table 1I) considering that
the temporal dynamics of poisoning are domina-
ted by fluctuations, both short and long-term, with
positive temporal autocorrelation (coloured envi-
ronmental noise, INCHAUSTI & HALLEY, 2003).
Here, we used the actual temporal variability of
survival probabilities Φ to estimate the coefficients
(mean a and variance b) of the function Φ (t+1)= Φ
(t)·a +rand·b where t was the time (in years), and
rand was a uniform distribution with range (0,1).
The coefficient a has distribution ranges of
(0<a<1) and (-1<a<0) for red (long-term) and blue
(short-term) noise, respectively. Coefficients of this
function were estimated by time series analysis
using ARIMA (model AR(1)). Finally, we simulated
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ξ Initial value t=1 = 0.961 - *Density-dependence function (PD = population density) - §Source: Carrete et al., 2006a
Table 2. Survival and reproductive parameters used in Monte Carlo simulations for estimating extinction risk in prospective models for the bearded vulture in the
Spanish Pyrenees. In brackets, SE of the estimates.

Young survival 0.944 (0.012) 0.944 (0.012) 0.944 (0.012) 0.787 (0.018) 0.787 (0.018)
Adult survival 0.878 (0.014) φ(t)·0.264+rad·0.241ξ 0.961 (0.019) 0.878 (0.014) 0.961 (0.019)
Fertility§ 0.7359e-0.0056·PD*

Scenario 1 Scenario 2 Scenario 3 Scenario 4 Scenario 5
Parameters Poisoning No poisoning Poisoning No poisoning

Artificial Feeding Sites No Artificial Feeding Sites



the behaviour of our population under effective
management actions reducing the impact of poi-
soning (scenario 3 in Table 1I), using actual adult
survival estimates obtained in our study area but
without poison effects.

The three scenarios considered within this
group of simulations showed different patterns
associated with the effects of poison on survival
(Table 1I). When survival of adults decreases
because of the illegal use of poison and survival
of young increases due to their use of AFS (sce-
narios 1 and 2, Figure 11), population trajectories
decreased over years (scenario 1: λ = 0.961 ±
0.002; scenario 2: λ = 0.932 ± 0.002). However,
extinction probabilities were not equal in the first
and the second scenarios. When the impact of
poison was stochastic with no clear trend over
time (scenario 1 Table 2), probabilities of extinc-
tion were nil, although some trajectories attained
the quasi-extinction threshold (scenario 1 Table 2,
Figure 10). Conversely, ARIMA analysis indicated
that the way in which illegal poisoning impacted
our bearded vulture population (i.e., the colour of
the environmental noise) depended on the age-
class considered. For instance, the decrease of
survival among birds older than 4y old during
1986-2007 (a = 0.264, b = 0.241) showed a long-
term temporal autocorrelation (i.e., red noise),
whereas for birds up to 4y old (a = -0.018, b =
0.250) survival exhibited a short-term temporal
autocorrelation (i.e., blue noise). This temporal
autocorrelation in the impact of poison, the most
realistic situation (scenario 2 Table 2), increased
the extinction probabilities of the whole popula-
tion, with a maximum value over a time horizon of
50 years (pe(t=50)= 1, mean extinction time: 10.2
years ± 0.28, see scenario 2 Table 2, Figure 10).
Note that for these two poison-impacted scena-
rios the mean trajectories were quite similar,
except for the largest variability expected in popu-
lation trajectories when the impact of poison was
temporally correlated (scenario 2 Table 2, Figure
10). Interestingly, both mean trajectories were
relatively stable in early years, probably due to the
buffer capacity of recruits resulting from very high
young survival.

Increments in the survival rate of adult birds
up to that expected when the illegal use of poison
was near nil (at the beginning of the time series,
scenario 3 Table 1) combined with a high survival
rate of young (maintained through AFS) predicted
a marked increment in the number of breeding
territories (λ = 1.014 ± 0.001; scenario 3 Table 2,
Figure 11).

No availability of AFS
This group of simulations allowed us to disen-

tangle the actual usefulness of AFS to mitigate the
effects of illegal poison on population persistence.
First, we ran retrospective and prospective simu-
lations of the population dynamics of bearded vul-
tures in a scenario of use of illegal poison and no
availability of AFS (scenario 4 Table 2) to 1)
assess the effectiveness of AFS given their obser-
ved trend during the last 20 years, and 2) evalua-
te the potential effectiveness of AFS on the expec-
ted trajectories of the study population. For these
purposes, we estimated survival rates of young by
fixing the beta parameter in the likelihood function
estimated for the covariate “use of AFS” to 0.
Survival estimates for adults was that estimated
through our best CMR model (Table 1). Then, we
simulated an alternative scenario in which there
were no poison effects and AFS were not availa-
ble. Here, survival estimates of adults were those
obtained at the beginning of the study period
while survival of young was obtained as in the pre-
vious scenario of no AFS (scenario 5 Table 2).

Populations suffering from negative effects of
illegal poisoning on survival rates but not mana-
ged with AFS (scenario 4 Table 2) showed a
lower population growth rate and a slightly higher
probability of extinction in the time horizon of 50y
than its most conservative counterpart (scenario
1: λ = 0.961 ± 0.002, pe(t=50) = 0; scenario 4: λ
= 0.932 ± 0.002, pe(t=50) = 0.05; Figure 10).
However, in a scenario of no use of illegal poiso-
ning and no AFS (scenario 5 Table 2), population
numbers are somewhat lower although still rather
stable (scenario 5: λ = 1.000 ± 0.001; scenario 3:
λ =1.016 ± 0.001).

Population projections under scenarios of ille-
gal poisoning did not forecast a positive outcome
for the most important European core of this spe-
cies. When the impact of poison on adult survival
was stochastic, probabilities of extinction for the
population were nil, although some trajectories
achieved the quasi-extinction threshold. Of even
greater concern, extinction probabilities for the
population increased when the effect of illegal
poisoning on adult survival followed a temporal
autocorrelation, the most probable scenario.
Conversely, population projections run with survi-
val of adults not affected by illegal poisoning pre-
dicted better situations, with larger population
increments in scenarios of maintenance of AFS,
when survival rates of young birds are also impro-
ved. The counter-scenario, no use of illegal poi-
soning and no availability of AFS, predicts slightly
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lower population sizes but with near stable tra-
jectories. Consequently, an important manage-
ment action intuitively used to reduce the negati-
ve effects of illegal poisoning such as the ope-
ning of AFS as appear to be not as effective as
expected in saving threatened populations from
future negative trends. As in many other long-
lived species, survival of adults is the key demo-
graphic parameter contributing most to the pro-
jected population growth rate (e.g. SÆTHER &
BAKKE, 2000, Figure 12), and management
actions should be directed to improve it.
However, in the short term, AFS can maintain a
large floater surplus that may delay population
decline. It is understood that the eradication of
the illegal use of poison is neither easy nor time
efficient, and hence measures taken to allow
more time for the application of proper and more
effective management actions can be a useful
instrument for conservation. Thus, efforts to
determine adequate tools to reduce poisoning
risk among adults are important as well. In this
sense, experimental work is needed to test the
effectiveness of smaller, less predictable AFS
located near breeding territories to enhance adult
survival while avoiding large aggregations of
non-adult birds in their surrounding.

It is worth noting that the reliability of predicti-
ve models depends on the robustness of demo-
graphic rates and the number of known parame-
ters for each age class. In our case, survival esti-
mates by age classes and fecundity were availa-
ble and reliable. Nevertheless, some parameters
were unknown, mainly the recruitment curve and
how it changed with variations in density (TAVEC-
CHIA et al., 2007). Thus, the structure of the
model was a compromise between complexity
(due to known demographic patterns such as
age-dependent survival or density-dependent
fecundity), and simplicity (due to the unknown
parameters such as percentage of breeders at
each age-class). However, several goals to ensu-
re the maximum reliability at predictive power of
extinction risk were achieved in our modelling by
incorporating uncertainty in parameter estimates
and stochasticity in population dynamics (LANDE
et al., 2003). Finally, it is important to note that
demographic consequences of artificial incre-
ments in survival are limited to those included in
our hypothetical scenarios. Complex aspects lin-
ked to alterations in natural selection pressures
should also be taken into account (BLANCO,
2006) since a large proportion of young, that in
more “natural” situations would have died (low

quality individuals; TAVECCHIA et al., 2001; SANZ
et al., 2008), are now potentially recruited into the
breeding population. Moreover, if only AFS-main-
tained birds are progressively selected, popula-
tion can become more dependent on human-sup-
plied food than previously thought.

3.5. Usefulness of artificial feeding sites for theconservation of endangered populations
Supplementary feeding to wild birds is a

widespread practice that may alter the natural
dynamics of food supply, representing a major
intervention in avian ecology. Indeed, supple-
mentary feeding has the potential to change
long-term population dynamics and distribution
ranges of many species (for a revision see ROBB
et al., 2008). Therefore, policy makers and mana-
gers have found in supplementary feeding
actions a common, straightforward solution to
many different conservation challenges of endan-
gered populations, including increasing breeding
success (e.g. GONZÁLEZ et al., 2006), providing
safe food in areas were carcasses are poisoned
or contaminated with veterinary drugs (e.g. GIL-
BERT et al., 2007), promoting the recolonization
of abandoned areas (MUNDY et al., 1992) and
aiding in reintroduction programs (Chamberlain
et al., 2005). However, recent works have shown
that supplementary feeding can have negative
effects for both target (e.g. LEMUS et al., 2008;
CARRETE et al., 2006a, b; BLANCO, 2006;
BLANCO et al., 2007) and non-target populations
(for a revision, see ROBB et al., 2008), bringing
into question their potential benefits for commu-
nity and population dynamics.

To our knowledge, the Spanish population of
bearded vultures represents one of the few cases
for which both positive and negative outcomes of
artificial feeding sites have being carefully weig-
hed using a population dynamics approach.
Recent studies have shown that supplementary
feeding can have several negative effects on this
population such as territory compression and
coexistence between breeders and floaters
(CARRETE et al., 2006a, MARGALIDA et al.,
2008a), and changes in the mating system
(CARRETE et al., 2006b) reducing territory quality
(because of intraspecific interactions) and popu-
lation productivity (CARRETE et al., 2006a, b).
Present results, however, support their usefulness
as temporal tools to maintain individuals while
more complex objectives such as the eradication
of illegal poisoning from the field are achieved.
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However, the maintenance of AFS should not dis-
tract managers from prioritizing the long-term via-
bility of this and many other species by eradica-
ting illegal poison use. Taking into account that
one of the main threats for this population is its
restricted geographic range, AFS can be used as
a very specific tool for the recovery of the popu-
lation in peripheral areas, to promote the coloni-
zation of suitable unoccupied areas outside the
Pyrenees. Although beyond the scope of this
paper and awaiting scientific support, this latter
possibility should be considered a potential posi-
tive aspect of AFS on species conservation.
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Importancia de los muladares en la conservación
del alimoche Neophron percnopterus en España

Relevance of vulture restaurants for the conservation
of the Egyptian vulture Neophron percnopterus in Spain

RESUMEN
Los muladares han constituido una fuente importante de alimento para las aves carroñeras a lo largo de siglos. Sin embargo, existen pocos

estudios que examinen su eficacia en la conservación de dichas especies. En este trabajo analizamos el papel de los muladares en la distri-
bución y parámetros reproductores de la nutrida población de alimoche Neophron percnopterus que ocupa el Valle medio del Ebro, la cual ha
visto reducido el número de parejas reproductoras a la mitad entre 1979 y 2005. La cercanía a muladares no tuvo ningún efecto sobre la extin-
ción o no de los territorios reproductores de esta especie en el marco de un fuerte declive poblacional. Sin embargo, sí que tuvo un claro efec-
to positivo sobre el éxito reproductor y la persistencia en el tiempo de los dormideros comunales de la especie, los cuales contribuyen indi-
rectamente a la persistencia de los territorios. Por lo tanto, además de modelar la distribución espacial de los individuos no reproductores y de
aumentar el número de descendientes de los reproductores, los muladares estarían influyendo de forma indirecta en el patrón de ocupación
del espacio de la población reproductora. A pesar de que aún se desconocen muchos de los aspectos que determinan cómo la presencia de
estos puntos de alimentación afecta a la estructura espacial y a los parámetros poblacionales de las especies carroñeras, nuestro trabajo sugie-
re que efectivamente pueden jugar un papel positivo e importante en la conservación de estas aves. No obstante, la gestión actual de mula-
dares debe ir integrada en planes de manejo más amplios, donde en ningún caso deben ocupar un papel único ni prioritario.

ABSTRACT
Over the last centuries, muladares have been a major source of food for scavenging birds. However, there are few studies that assess

the relationship between their existence and scavenging bird’s conservation. In this study we analyse the role that muladares play in the
dense Egyptian vulture Neophron percnopterus population from the mid Ebro Valley, which number of breeding pairs has been reduced by
half between 1979 and 2005. The proximity to muladares had no effect on the long term persistence of the territories of this vulture within the
framework of a sharp population decline. However, it had a clear positive effect on its breeding success and on the persistence in time of
the species’ communal roosts, which indirectly contribute to the persistence of its territories. Therefore, in addition to its influence in the spa-
tial distribution of non-breeding birds, and on the breeding success, muladares are indirectly influencing the spatial pattern of territory occu-
pation in these birds. While we are still unaware of many aspects that determine how the presence of these feeding points affect the spatial
structure and population parameters in scavenging species, our results suggest that effectively, they may have a relevant and positive effect
on its conservation. However, actual muladares management must be integrated in wider management plans, where they never should be
the only or main action.

LABURPENA
Hondakindegiak elikagaien iturri garrantzitsuak izan dira, mendeetan zehar, hegazti sarraskijaleentzat. Hala eta guztiz ere, gutxi dira hon-

dakindegien presentziaren eta aipatutako espezieen kontserbazioaren arteko harremana aztergai izan dituzten lanak. Lan honetan honda-
kindegiek Ebro ibaiaren erdiko Haranean bizi den sai zuriaren Neophron percnopterus populazio oparoan izandako eragina aztertuko dugu,
ugaltzeko moduko bikoteak alde honetan erdira murriztu baitira 1979 eta 2005 bitartean. Hondakindegien gertutasunak ez zuen inolako era-
ginik izan populazioaren gainbehera nabaria bizi zuen espezie hau ugaltzeko lurraldeen desagertzean edo ez desagertzean. Aitzitik, ondo-
rio positibo agerikoa izan zuen espeziea ugaltzeko eta denboran irauteko bizileku komunaletan, hauek, zeharka bada ere, lurraldeei eusten
lagundu baitute. Beraz, ugaltzen ez diren izakien banaketa espaziala antolatzeaz eta ugaltzaileen ondorengoen kopurua emendatzeaz gai-
nera, hondakindegiek zeharkako eragina lukete populazio ugaltzailearen espazioa okupatzeko ereduan. Elikatzeko puntu hauek espezie
sarraskijaleen populazioen parametroetan eta egitura espazialean duten eragina zehazteko alderdi asko eta asko artean ezezagun badira
ere, gure lanak iradokitzen du eragin positibo eta garrantzitsua izan dezaketela hegazti hauek kontserbatzeko garaian. Hala eta guztiz ere,
plan zabalago baten baitara bildu beharra dago hondakindegien egungo kudeaketa, eta plan zabalago horretan beti ere egongo da beste
aukera batzuen mende, inoiz ere ez da lehenetsiko.
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1. INTRODUCCIÓN
Algunos autores han vinculado la aparición de las

distintas especies de buitres a la expansión y diver-
sificación de los grandes mamíferos, especialmente
los ungulados durante el Eoceno y el Mioceno (hace
entre 55-20 millones de años) (MUNDY et al., 1992).
En cualquier caso, al menos en un tiempo evolutivo
reciente, la distribución geográfica de gran parte de
las especies de aves carroñeras ha venido determi-
nada en buena medida por la presencia y abundan-
cia de ungulados silvestres (MUNDY et al., 1992), o
más recientemente de ungulados domésticos
(DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et al., 1997). En
Europa, el progresivo incremento de la población
humana con sus actividades asociadas provocó la
rarefacción y extinción de gran parte de estos ungu-
lados silvestres, de forma que hacia finales del siglo
XIX estaban ausentes de amplias áreas del conti-
nente (ver por ej. para España ALADOS, 1985;
CARRANZA, 2007). Sin embargo, esta expansión
humana trajo aparejado un incremento considerable
en la abundancia de ungulados domésticos ligados
a la ganadería y al transporte de mercancías (bueyes

y mulas), por lo que es muy probable que la disponi-
bilidad de carroñas en los campos europeos siguie-
ra siendo elevada. Si bien es cierto que de forma
natural la disponibilidad de carroña puede ser más o
menos predecible en algunas situaciones concretas
(por ejemplo, las migraciones de grandes mamíferos
en las sabanas africanas; MUNDY et al., 1992), lo
más habitual es que su disposición sea aleatoria y
por lo tanto, impredecible. La presencia de animales
domésticos en los pueblos y su entorno, así como en
España, la aparición de los denominados muladares
(área cercana al pueblo o a los corrales y parideras
donde todo tipo de animales domésticos muertos
quedaban a disposición de las aves carroñeras;
Figura 1) debe haber alterado esta situación al incre-
mentar la predictibilidad de las carroñas. Es decir, es
muy posible que la transformación agroganadera de
los campos europeos haya cambiado más la distri-
bución espacial de la carroña, que su abundancia. 

A lo largo del siglo XX, tanto en Europa como en
distintas zonas de África, se produjo un marcado
declive en las poblaciones de aves carroñeras debi-
do fundamentalmente a la persecución humana
(véase MUNDY et al., 1992; DONÁZAR, 1993;
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Figura 1. Un alimoche aterriza en un muladar donde ya se encuentra más de un centenar de buitres leonados. Los muladares han sido tradicionalmente explota-
dos por todas las especies carroñeras que habitan la Península Ibérica. (Foto: Juan Carlos Ascaso).

Figure 1. An Egyptian vulture lands in a muladar where there is already more than a hundred Eurasian griffon vultures. Muladares have been a traditional food sour-
ce for all the scavenging species inhabiting the Iberian Peninsula. (Photo: Juan Carlos Ascaso).



En este capítulo resumiremos cuáles son las evi-
dencias que apoyan la importancia de estos puntos
de alimentación en la gestión encaminada a la con-
servación del alimoche Neophron percnopterus, una
de las cuatro especies de buitres que habitan la
Península Ibérica. Esta especie es la más pequeña
dentro de los buitres europeos, es longeva, monóga-
ma, territorial y tiene madurez sexual retardada
(DONÁZAR, 1993). En la Península Ibérica, al igual
que en el resto de la Europa continental, la especie
es migradora, pasando la primavera y el verano en
Europa (época de cría) y migrando en Otoño hacia
sus zonas de invernada en el Sahel (Mauritania y
zonas aledañas de Mali y Senegal; BENÍTEZ et al.,
2004; GRANDE et al., 2009). Si bien en gran parte de
los estudios de dieta sobre la especie los restos de
ganado fueron la presa principal, se ha sugerido que
es el buitre europeo que menos depende de las
carroñas de ganado doméstico ya que gracias a su
oportunismo es capaz de utilizar multitud de fuentes
alternativas de alimento, incluyendo distintas propor-
ciones de aves, mamíferos, reptiles, anfibios, insec-
tos y excrementos (DONÁZAR, 1993; MUNDY et al.,
1992). Sin embargo, algunos autores han sugerido
que la presencia de pequeños muladares podría ser
fundamental para garantizar la conservación de esta
especie en determinadas zonas (TELLA, 1993). 

A pesar de ser una especie eminentemente terri-
torial, pueden hallarse concentraciones de alimo-
ches de más de 200 individuos en determinadas
zonas de alimentación o en dormideros comunales
(Figura 2). Los dormideros suelen estar asociados a
fuentes predecibles de alimento tales como basu-
reros o muladares (DONÁZAR et al., 1996) y pare-
cen jugar un papel importante en la persistencia
temporal de los territorios (CARRETE et al., 2007;
GRANDE, 2006). En general la mayor parte de los
individuos que se agregan en estos dormideros son
no reproductores, aunque es habitual que también
los frecuenten los individuos adultos de parejas
territoriales más o menos cercanas (DONÁZAR et
al., 1996). 

En las últimas décadas la población de alimoche
ha disminuido de forma importante en gran parte de
su área de distribución (BIRDLIFE, 2008; CARRETE
et al., 2007). En España, donde se encuentra la
mayor población reproductora y no reproductora de
esta especie en Europa, el declive se estima en torno
a un 25 % de las parejas reproductoras en tan solo
una década (DEL MORAL & MARTÍ, 2002). De
acuerdo con el análisis a escala nacional de los fac-
tores de extinción que podrían estar afectando a esta
especie en España, este declive parece haber sido
provocado principalmente por el uso ilegal de vene-

CARRETE et al., 2007). Además, en gran parte de
Europa occidental tuvo lugar de forma paralela una
intensificación de la ganadería, con una progresiva
estabulación del ganado mientras que, a la vez, las
disposiciones sanitarias restringían severamente el
abandono de animales muertos en el campo
(DONÁZAR et al., 1997; TELLA, 2001a). Teniendo en
cuenta que, de acuerdo a los estudios de alimenta-
ción, los restos de ganado doméstico eran una parte
fundamental de la dieta de las aves carroñeras, no
sólo en Europa, sino también en determinadas zonas
de África, Asia y Norteamérica, no sorprende que
surgiera una seria preocupación sobre el futuro de
estas especies (BROWN, 1991; DONÁZAR, 1993;
MUNDY et al., 1992; SNYDER & SNYDER, 2005). En
este marco, la creación de comederos controlados,
emulando a los muladares tradicionales, se contem-
pló como una herramienta clave de gestión de las
aves carroñeras. Por una parte, se suministraba ali-
mento en un medio en el que progresivamente los
recursos "naturales" eran cada vez más escasos y,
por otro, estas fuentes de alimento eran "seguras" y
reducían el riesgo de envenenamiento de las aves
(MUNDY et al., 1992; DONÁZAR, 1993; SNYDER &
SNYDER, 2005; PIPER, 2006). Como consecuencia
de todo ello, prácticamente en todos los países y
zonas donde se ha abordado la elaboración de
estrategias de conservación dirigidas a las aves
carroñeras, una de las medidas estrella y en muchos
casos la única, ha sido la creación de comederos
(TERRASSE, 1985; PIPER, 2006).

Si bien se presupone que estos comederos tie-
nen efectos positivos sobre las especies carroñeras,
son muy escasos los trabajos en los que se ha ana-
lizado la contribución real de dichos comederos o de
los muladares tradicionales, a la conservación de las
poblaciones de aves a las que estaban destinadas
(HOUSTON, 2006; PIPER, 2006; ORO et al., 2008).
De hecho, se sabe muy poco todavía acerca de los
efectos que tienen las diversas formas de alimenta-
ción suplementaria sobre las poblaciones de aves
(ROBB et al., 2008). Mucha menos atención se ha
prestado todavía a los posibles efectos negativos
que puede tener la alimentación suplementaria,
como pueden ser las alteraciones de la acción de la
selección natural al incrementarse la supervivencia
de individuos que en condiciones naturales morirían,
cambios en la proporción de sexos, la estructuración
espacial de las poblaciones, los patrones de movi-
miento dispersivo o de alimentación de los individuos
y, por supuesto, la ingesta de productos tóxicos aso-
ciados a las explotaciones ganaderas modernas
(TELLA, 2001b; BLANCO, 2006, BLANCO et al.,
2007; CARRETE et al., 2006).
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no para la persecución de depredadores, aunque la
degradación progresiva del medio natural con una
reducción en la diversidad y un incremento de la
fragmentación del hábitat, así como la situación
relativa de los territorios con respecto a los dormi-
deros comunales y a otros territorios de la especie
habrían modulado la probabilidad de recoloniza-
ción o de abandono definitivo de dichos territorios
(CARRETE et al., 2007). Si bien los análisis a gran
escala son importantes para determinar factores
generales que pueden estar afectando a una espe-
cie, pueden diluir el efecto de algunos factores que
actúan a escala regional. Además, algunas varia-
bles pueden tener distinto grado de resolución en
las distintas regiones de forma que su efecto real
puede ser subestimado. Este podría ser el caso de
los muladares, cuya presencia no tuvo ningún efec-
to sobre la extinción en dicho análisis pero cuya
resolución en algunas regiones fue deficiente
(CARRETE et al., 2007).

En este capítulo analizaremos en primer lugar el
papel que ha jugado una importante y bien conocida
red de muladares en la persistencia a largo plazo de
los territorios de cría en el Valle del Ebro, una región en
la que la población de alimoches ha sido estudiada de
forma intensiva en las últimas décadas. En un segun-
do paso, analizaremos el efecto que han tenido dichos
puntos de alimentación sobre la reproducción en dicha
población y por último, comentaremos el papel que
juegan dichos muladares en la persistencia en el tiem-
po de los dormideros comunales de la especie.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
2.1. Seguimiento de la población

El área de estudio abarca una superficie aproxi-
mada de 19.000 km2 del tramo medio del Valle del
Ebro (noreste de España; Figura 3). La población de
alimoche que cría en esta área ha sido estudiada
entre 1979 y 2005. Cada año se realizaron un míni-
mo de tres visitas a todos los territorios conocidos
con el fin de detectar la ocupación por adultos
reproductores, verificar la incubación, registrar la
productividad (nº de pollos volantones) y proceder,
en su caso, al anillamiento de los pollos. Un territorio
fue considerado como ocupado si en alguna de las
visitas se observaron aves adultas mostrando com-
portamiento reproductivo o algún nido arreglado. Se
consideraron como territorios extintos (o vacíos)
aquellos en los que, habiendo existido alimoches
asentados en años anteriores, no se detectaron indi-
cios de ocupación y cría. Además se intentaron
localizar todos los dormideros comunales de la
especie en el área de estudio y regiones vecinas así
como las fuentes de alimento de las que dependían.

258

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

JUAN MANUEL GRANDE, MARTINA CARRETE, OLGA CEBALLOS, JOSÉ LUIS TELLA & JOSÉ ANTONIO DONÁZAR

Figura 3. Tramo medio del Valle del Ebro. Las estrellas indican la situación
aproximada de todos lo nidos que han sido ocupados alguna vez en nuestra
área de estudio durante el periodo 1979-2005.

Figure 3. Mean Ebro Valley. Stars indicate the approximate situation of all the
territories that have been occupied in our study area at least once during the
period 1979-2005.

Figura 2. Grupo de alimoches alimentándose en un muladar del Pirineo. Las
agregaciones de alimoches, tanto inmaduros como adultos no son raras en
determinados muladares y dormideros comunales. (Foto: Jordi Bas).

Figure 2. Group of Egyptian vultures feeding in a muladar in the Pyrenees.
Gatherings of immature and adult Egyptian vultures are common in some
muladares and communal roosts. (Photo: Jordi Bas).



2.2. Información referente a los muladares
Si bien nos referiremos a ellos genéricamente

como muladares, dentro de los puntos de alimen-
tación disponibles para las aves carroñeras inclui-
remos además de muladares de granjas y pue-
blos (que son la mayoría), basureros y comederos
específicos para carroñeras. Los datos sobre
localización de los muladares en nuestra área de
estudio hasta finales de la década de los 90, pro-
vienen de información propia, de aquella propor-
cionada por otros ornitólogos y naturalistas de la
zona y de los inventarios de las Administraciones
(TELLA, 1993; PELAYO & SAMPIETRO, 1994
inédito). Los muladares conocidos para el periodo
2000-2005 se han inventariado además a partir de
un informe inédito del Gobierno de Aragón (FCQ-
DGA inédito). En muchos casos desconocemos la
fecha exacta en que estos muladares empezaron
a estar activos o fueron clausurados. Por lo tanto,
a excepción de los casos en que contamos con
dicha información, hemos considerado que todos
los puntos de alimentación detectados estaban
activos en la década de los 80 (previamente a la
irrupción de la Enfermedad Hemorrágica del
Conejo -ver análisis estadístico-). En total hemos
contabilizado 255 muladares en Navarra y Aragón
donde presumiblemente las aves carroñeras podí-
an alimentarse durante la década de los 80; de
ellos utilizaremos en los análisis los 138 que se
hallan a menos de 30 km de alguno de los nidos
objeto de estudio en el Valle del Ebro. Este radio
es aproximadamente la máxima distancia de
forrajeo de los individuos reproductores en la zona
de estudio (datos propios). Para el periodo poste-
rior a 1990 hemos contabilizado un total de 203
muladares de los cuales 102 se hallaban a menos
de 30 Km de los territorios de alimoche. Los mula-
dares fueron categorizados como “grandes”,
cuando los aportes fueron abundantes, regulares
y atraían a un elevado número de aves carroñeras
(por ejemplo presencia frecuente de grupos de
alimoche, buitre leonado Gyps fulvus, milano
negro Milvus migrans, milano real Milvus milvus, o
cuervo) Corvus corax o como “pequeños” cuando
estos aportes eran escasos, poco frecuentes y
explotados por un número reducido de aves
carroñeras (individuos de parejas reproductoras
de alimoche, cuervo o milano negro cercanas, y
de forma esporádica por algún otro individuo).

2.3. Análisis estadísticos
En este trabajo se resumen los análisis y resul-

tados concernientes al efecto de los muladares

sobre la persistencia de dormideros comunales y
territorios reproductores del alimoche, así como
sobre su influencia en la productividad (éxito
reproductor) de dichos territorios. Detalles sobre
éste y otros efectos vienen recogidos en una
memoria de Tesis Doctoral inédita (GRANDE,
2006). De cara a los análisis de probabilidad de
extinción y del éxito reproductor consideramos
dos periodos de tiempo, uno previo a la irrupción
de la EHC (hasta 1988) y otro posterior (1989-
2005). La irrupción de la EHC a finales de los 80
diezmó en un lapso de tiempo muy corto (meses)
las poblaciones ibéricas de conejo silvestre
Oryctolagus cuniculus (VILLAFUERTE et al.,
1995). La drástica reducción de las poblaciones
de conejo provocó, por una parte, un marcado
cambio en la disponibilidad de alimento para
muchas aves de presa (FERNÁNDEZ, 1993;
MARTÍNEZ & ZUBEROGOITIA, 2001; GRANDE,
2006). Por otra parte se produjo un incremento
exponencial del uso ilegal de veneno para el con-
trol de depredadores (VILLAFUERTE et al., 1998).
Todo ello condujo a un cambio de escenario entre
los periodos anterior y posterior a la irrupción de la
EHC, que potencialmente podría afectar tanto a
los factores que determinaron el patrón de extin-
ción de territorios, como a los que modulan el éxito
reproductor en el alimoche (GRANDE, 2006).

El efecto de la presencia de muladares sobre
la probabilidad de extinción de los territorios fue
descrito matemáticamente mediante el uso de
Modelos Lineales Generalizados, usando la fun-
ción de enlace logística (0: territorio ocupado, 1:
territorio extinto) y distribución de error binomial
(GLM; MCCULLAGH & NELDER, 1989). El efecto
de los muladares sobre la productividad se analizó
mediante Modelos Lineales Generalizados Mixtos
(GLMM; MCCULLOCH & SEARLE, 2000), ya que
permiten incluir en el análisis factores aleatorios
(como el año) para corregir, en parte, la no inde-
pendencia de los datos. Para este último análisis
se utilizó la función de enlace logarítmica y la dis-
tribución del error de Poisson, siendo la variable
respuesta la productividad (0, 1 o 2 pollos). En
ambos casos el modelado se realizó por pasos
hacia delante.

Las variables incluidas en los análisis vienen
recogidas en GRANDE (2006) y por lo tanto única-
mente describiremos aquí las relativas a los puntos
de alimentación. Estas variables explicativas
empleadas fueron la distancia al muladar más cer-
cano, el número de muladares en un radio de 30
km y el número de muladares en un radio de ocho
kilómetros (tamaño del área de campeo habitual;
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CEBALLOS & DONÁZAR, 1988; datos propios
inéditos). Modelamos las tres variables utilizando:
a) todos los muladares, b) sólo los muladares
pequeños o c) sólo los grandes (ver arriba).
GRANDE (2006) sólo incluyó en sus análisis la dis-
tancia al muladar más cercano y no el número total
de muladares en torno a los territorios, por lo tanto
hemos añadido estas variables al análisis multiva-
riante para comprobar si alteraban los resultados. 

Los valores que toma una variable en lugares
próximos pueden ser más similares entre sí que lo
que cabría esperar en un conjunto de observacio-
nes al azar debido a la autocorrelación espacial
(LEGENDRE, 1993).  Por ello se corrigió este efec-
to en los procesos de extinción y en el éxito repro-
ductor, incluyendo en cada caso un polinomio de
la forma b1x + b2y + b3x2 + b4xy + b5y2 + b6x3 + b7x2y
+ b8xy2 + b9y3, que describe la estructura espacial
de los datos en función de las coordenadas geo-
gráficas (x e y) de los territorios.

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN
3.1. Extinción de territorios

Entre 1979 y 2005 la población de alimoche
del Valle del Ebro se redujo  en algo más de un
50%, pasando de 194 territorios ocupados a 94
(GRANDE, 2006). Este declive fue moderado
durante los años 80 (1.59 % de reducción anual
entre 1979 y 1988), acelerándose desde finales de
dicha década a partir de la irrupción de la EHC
(2.67 % de reducción anual entre 1989 y 2005). Ni
la distancia al muladar más cercano ni el número
de muladares en el entorno de los territorios expli-
caron la probabilidad de extinción en ninguno de
los dos periodos de tiempo.  La probabilidad de
extinción se vio relacionada  negativamente con la
extensión de vegetación natural en torno a los
territorios y positivamente con la distancia a los
dormideros comunales durante el primer periodo
(previo a la EHC).  Durante el segundo periodo la
relación fue positiva con el uso de venenos, aisla-
miento de los territorios, y distancia a núcleos
humanos y negativa con la productividad primaria
(GRANDE, 2006).

3.2. Éxito reproductor
La proximidad a un muladar influyó positiva-

mente en la productividad del alimoche en el Valle
del Ebro (Figura 4). Su efecto fue significativo tanto
antes (F1,169 = 5.52, P = 0.02) como después de la
llegada de la EHC (F1,985 = 5.60, P = 0.018), aún
controlando como se hizo por otros efectos que

simultáneamente afectaron al número de pollos
volados, como fueron la densidad de territorios en
el primer periodo, o, durante el segundo periodo,
la tasa de ocupación, la susceptibilidad a la
depredación, y la incidencia del uso ilegal de
venenos (GRANDE, 2006).

3.3. Persistencia de los dormideros comunales
A lo largo del periodo de estudio (1979-2005)

se localizaron un total de 30 dormideros comuna-
les de la especie en Aragón, Navarra y zonas ale-
dañas de Guadalajara y Soria (Tabla 1). Todos los
dormideros estaban asociados a una o unas
pocas fuentes estables de alimento, principalmen-
te muladares y basureros (29 de 30 casos, ver
Tabla 1), aunque a partir de 2004 se observaron
alimoches alimentándose también en plantas de
tratamiento de residuos animales destinados a la
fabricación de compost. Tres dormideros depen-
dían en mayor o menor medida de presas salva-
jes, mayoritariamente conejos silvestres (Tabla 1).
En 2007, tras la desaparición de las fuentes de ali-
mento de las que dependían, ya fueran estas
naturales o de origen antrópico, al menos diez (un
33.3%) de los dormideros habían desaparecido
totalmente o quedaron reducidos a individuos ais-
lados (Tabla 1). 

4. DISCUSIÓN
Nuestros resultados sugieren que la presencia

de una importante y bien conocida red de mulada-
res no es por sí misma suficiente para garantizar la
persistencia a largo plazo de los territorios de ali-
moche en el Valle del Ebro, confirmando los resul-
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Figura 4. Productividad (número de pollos volados por evento reproductor
Media ± 2 * Error estandar) de los territorios de alimoche del valle del Ebro en
relación a la distancia al muladar más cercano en el periodo 1979-2005. 

Figure 4. Productivity (number of fledged chicks per breeding attempt; Mean
± 2 * Standard Error) of the Egyptian vulture territories from the Ebro Valley in
relation to the distance to the nearest muladar, in the period 1979-2005. 



tados obtenidos a escala nacional. Sin embargo, sí
que tuvo un claro efecto positivo sobre el éxito
reproductor de esta población. Además, como ha
quedado demostrado de forma repetida en las últi-
mas décadas, la persistencia en el tiempo de los
dormideros comunales de esta especie parece
depender en la mayoría de los casos de la pre-
sencia de alimento abundante y predecible, princi-
palmente de origen antrópico (muladares y basu-
reros; TELLA, 1993; DONÁZAR et al., 1996). 

4.1. Persistencia de territorios
El principal objetivo normalmente esgrimido

para la creación de comederos para aves carro-
ñeras es paliar la falta de recursos tróficos y, en
casos particulares, reducir los riesgos de muerte
de los individuos, minimizando su exposición a
potenciales riesgos como el veneno, productos
tóxicos, o el campeo por áreas hostiles al propor-

cionar alimento “seguro” (PIPER, 2006). Este últi-
mo objetivo se basa en que al disponer de puntos
con alimento predecible, las aves carroñeras
modificarían su comportamiento de forrajeo limi-
tándose en gran medida a alimentarse en dichos
lugares. Varios son los proyectos de conservación
de buitres en los que el principal objetivo del esta-
blecimiento de programas de alimentación suple-
mentaria fue proporcionar fuentes seguras de ali-
mento (MUNDY et al., 1992; PIPER, 2006; ORO et
al., 2008; AZMANIS et al., 2009). Sin embargo, la
eficacia real de los muladares como modificado-
res de los hábitos de alimentación en aves carro-
ñeras ha sido muy poco estudiado (HOUSTON,
2006; PIPER, 2006). Tan sólo conocemos un caso
en que se ha analizado experimentalmente el
efecto de dichas medidas (GILBERT et al., 2007).
En este caso los autores observaron cómo la cre-
ación de un comedero en las cercanías de una
colonia de Buitre de espalda blanca oriental (Gyps
bengalensis) redujo el área de forrajeo de los bui-
tres y la mortalidad por efecto del diclofenaco (fár-
maco de uso veterinario tóxico para las aves
carroñeras), frenándose el declive de la colonia.
Sin embargo, no consiguió detener dicho declive
totalmente ya que los buitres seguían alimentán-
dose fuera del comedero, especialmente tras la
época de cría. Éste, sin duda, no es un caso ais-
lado, así al menos en  dos trabajos en que se ana-
lizó el uso del espacio en colonias de buitre negro
(Aegypius monachus) se observó que, a pesar de
contar con comederos en las inmediaciones de
las colonias, los adultos reproductores realizaban
a menudo vuelos de varias decenas de kilómetros
en búsqueda de alimento (CARRETE &
DONÁZAR, 2005; VASILAKIS et al., 2006). Si bien
nuestro estudio no fue diseñado para detectar
cambios en la búsqueda de alimento del alimo-
che, los resultados indican que la presencia  de
una importante red de muladares no eliminó el
riesgo de envenenamiento de los alimoches del
Valle del Ebro, de lo que se deduce que, inde-
pendientemente de la presencia de puntos con
alimento predecible, estas aves siguieron utilizan-
do fuentes no seguras de alimento. De igual
manera, la existencia de una red de comederos y
basureros no ha impedido el continuo declive de
muchas de las poblaciones de aves carroñeras de
los Balcanes (AZMANIS et al., 2009). Por último, si
bien la presencia de comederos específicos pare-
ce haber protegido a los individuos inmaduros de
quebrantahuesos Gypaetus barbatus del efecto
del veneno, dicho efecto no se extendió a los indi-
viduos territoriales de la especie (ORO et al.,
2008). En definitiva, existen importantes eviden-
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Tabla 1. Dormideros comunales de alimoche en el Noreste de la Península
Ibérica. Se indica si están en la zona de estudio (ZE) o no, la fuente de ali-
mento principal de la que dependían (M = muladar, B = basurero, S = pre-
sas salvajes), el estado legal de dicha fuente (L = legal, I = ilegal) y si esta-
ban activos en 2007 (A) o no (N).

Carcastillo Navarra Sí M L A
Valfondo Navarra Sí S I A
Arbayún Navarra No B/M L/L A
Sangüesa Navarra No B/M L/L A
Urroz Navarra No B L N
Góngora Navarra No B L A
Las Casas Huesca Sí M I N
Pueyo de Fañanás Huesca Sí M I N
Loporzano Huesca Sí M I N
Ola Huesca Sí M I N
S. Julián Banzo Huesca Sí M I
Vadiello Huesca No M A
Peñalba Huesca Sí M ------------ N
Naval Huesca No M L/I A
Ansó Huesca No M L N
Berdún Huesca No B L A
Escalona Huesca No M I A*
Solipueyo Huesca No M I A*
Montañana-Colls Huesca No B L A*
Aínsa Huesca No B L A*
Torres de Ésera Huesca No M I A
Leciñena Zaragoza Sí M I N
Ejea de los Caballeros Zaragoza Sí B/M L/I A
Sierra de Monte Alto Zaragoza Sí B/M
Retuerta de Pina Zaragoza Sí B/S L N
Peñaflor Zaragoza Sí S/M I N
La Cultía Teruel Sí M I A**
Monreal del Campo Teruel No M I A**
Noviercas Soria No M L A
Molina de Aragón Guadalajara No M L A*

Dormidero Provincia ZE F. Alim. Estado legal Año 2007

* Activo al menos hasta 2006 ** Activo al menos hasta 2004.
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cias que indican que, si bien la existencia de ali-
mento predecible puede modificar algo el com-
portamiento de forrajeo de las aves carroñeras, es
muy raro que éstas limiten su alimentación a
dichos puntos. Así, en situaciones en las que el
principal factor de riesgo para dichas aves es la
persecución (ya sea esta directa o indirecta),
como parece ser el caso en gran parte de su área
de distribución (al menos en lo que respecta a
Europa y África; MUNDY et al., 1992; RONDEAU &
THIOLLAY, 2004; CARRETE et al., 2007; ORO et
al., 2008; AZMANIS et al., 2009), la implementa-
ción de comederos, por si misma, es sin duda una
medida insuficiente para garantizar la conserva-
ción de estas especies. Por lo tanto, los esfuerzos
de conservación, normalmente limitados por la
disponibilidad de recursos, deberían enfocarse de
forma prioritaria a controlar los factores de morta-
lidad, utilizando los comederos únicamente como
un complemento de dichas medidas pero nunca
como medida principal o única.

4.2. Éxito reproductor
El éxito reproductor de una especie depende

de multitud de variables, como son la calidad de
los progenitores y del área de cría, las relaciones
con otras especies y la variación de distintos fac-
tores ambientales, así como de fenómenos más
complejos ligados a la estructura social de la espe-
cie (NEWTON, 1979). Como ya se ha mencionado,
el alimoche puede mostrar una dieta extremada-

mente diversa, por lo que cabría esperar que al
modelar el éxito reproductor se hubieran incorpo-
rado a los modelos de modo significativo otras
variables como la productividad primaria (correla-
cionada positivamente con el éxito reproductor) o
variables ligadas a la heterogeneidad ambiental de
los territorios. De hecho, es muy probable que
estos factores estén reflejados, en parte, en el efec-
to positivo de la frecuencia de ocupación del terri-
torio reproductor sobre su productividad ya que la
persistencia de los territorios en el tiempo estuvo
relacionada con factores ambientales y de presión
humana (GRANDE, 2006). Es destacable que la
única variable ligada a la disponibilidad de recur-
sos tróficos que quedó incluida directamente en
los modelos de éxito reproductor fue la distancia a
los muladares, lo que indica que la disponibilidad
de alimento cercano y predecible es de gran
importancia para esta especie durante el periodo
reproductor. El alimoche transporta las cebas al
nido con el pico, lo que limita el tamaño de dichas
cebas y hace necesario incrementar su frecuencia
(DONÁZAR, 1993). Esto implica que la cercanía a
una fuente predecible de alimento incrementa
notablemente la eficiencia energética del compor-
tamiento de alimentación en esta especie, siendo
una gran ventaja a la hora de garantizar el aporte
regular necesario para sacar adelante los pollos
(Figura 5). El efecto positivo de la cercanía de fuen-
tes estables y predecibles de alimento a las pare-
jas de alimoche ha sido puesto ya de manifiesto en
otras zonas, aunque nunca a una escala geográfi-
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Figura 5. Un adulto reproductor se alimenta en un muladar cercano a su territorio. La cercanía a muladares parece jugar un papel muy importante en el éxito repro-
ductor del alimoche en el Valle del Ebro. (Huesca; Foto: José Manuel Aguilera-FAB). 

Figure 5. A breeding adult forage at a muladar close to its territory. The proximity to muladares seems to play an important role in the Egyptian vulture breeding suc-
cess in the Ebro Valley. ( Photo: José Manuel Aguilera-FAB).



ca tan amplia como la del presente estudio (ver por
ej. LIBERATORI & PENTERIANI, 2001). Según
HOUSTON (2006), los buitres en general tienden a
reducir el gasto energético al mínimo ya que esto
les permite optimizar la explotación de las particu-
lares fuentes de alimento de las que dependen,
por lo que sería esperable que estos resultados
sean generalizables a la gran mayoría de las espe-
cies de este grupo, aunque es muy poca la infor-
mación disponible al respecto. Curiosamente, en la
especie más cercana filogenéticamente al alimo-
che, el quebrantahuesos, la presencia de come-
deros de gran tamaño parece tener un efecto
negativo sobre la productividad de las parejas terri-
toriales debido a que provocan un incremento en la
densidad de territorios de cría y la presencia cons-
tante de un número elevado de inmaduros en
dichos comederos, lo que multiplicaría los fenóme-
nos de interferencia en la reproducción (CARRETE
et al., 2006).

El alimoche, como ocurre en gran parte de
las aves carroñeras y a diferencia del quebranta-
huesos, es una especie netamente social cuan-
do se alimenta, por lo que no es de extrañar que
en este trabajo no hayamos detectado efectos
similares de los grandes comederos. En cualquier
caso, los resultados arriba reseñados para el que-
brantahuesos, claramente indican la necesidad de
tener en cuenta las características particulares de
las especies a las que están enfocados los come-
deros antes de ponerlos en funcionamiento, así
como la necesidad de monitorear de forma perió-
dica el efecto que estos comederos están teniendo
sobre las distintas especies que habitan en sus
inmediaciones.

4.3. Dormideros comunales
Varias son las hipótesis que han intentado

explicar la función que tienen los dormideros
comunales de aves; una reducción en los costes
asociados a la termorregulación, la reducción del
riesgo de depredación, un incremento en la efi-
ciencia a la hora de buscar alimento, y más
recientemente la existencia de ventajas a la hora
de conseguir pareja o territorio (BEAUCHAMP,
1999; BLANCO & TELLA, 1999). Parece eviden-
te que los dormideros de alimoche podrían res-
ponder más probablemente al efecto contempla-
do en las dos últimas. Sin embargo, teniendo en
cuenta que al menos en la Península Ibérica
estos dormideros se encuentran asociados a
fuentes relativamente predecibles y constantes
de alimento (DONÁZAR et al., 1996; ver arriba),
la tercera hipótesis perdería fuerza. Aunque no

existen pruebas concluyentes que apoyen la
idea de que los dormideros comunales sirven en
esta especie como centro de interacción social
que facilite la formación de parejas, su existencia
parece tener un claro efecto positivo en la per-
sistencia en el tiempo de los territorios reproduc-
tores circundantes (CARRETE et al., 2007; ver
arriba). La presencia de un elevado número de
individuos en las cercanías de estos puntos faci-
litaría la recolonización de territorios o el empare-
jamiento de individuos territoriales solitarios, lo
cual tendría a largo plazo una fuerte repercusión
sobre la distribución espacial de la especie. Por
otra parte, los alimoches muestran un complejo
comportamiento social tanto al alimentarse como
al descansar, lo que sin duda debe llevar apare-
jado un complejo sistema de jerarquías tal y
como se ha descrito en otras especies similares
(DONÁZAR & FEIJÓO, 2002). La introducción de
los individuos juveniles en este entramado social
debe requerir de un aprendizaje progresivo. Así,
la incorporación de estos individuos a los dormi-
deros donde pueden interaccionar con ejempla-
res de distintas edades debería facilitarles dicho
aprendizaje, además de por supuesto facilitarles
la búsqueda de alimento en los primeros esta-
dios de su vida, lo que probablemente incremen-
taría sus probabilidades de supervivencia a corto
y medio plazo. De este modo, los dormideros
podrían desempeñar una doble función, de faci-
litación trófica en los más jóvenes y reproductiva
años más tarde, como se ha demostrado en la
chova piquirroja Pyrrhocorax pyrrhocorax, una
especie con  estructuración social similar (BLAN-
CO & TELLA, 1999).

Si bien es cierto que la existencia de los dor-
mideros debe venir en cierta medida determina-
da por la población reproductora y no reproduc-
tora existente en un área, su persistencia en el
tiempo, independientemente de cuál sea el ori-
gen de su formación o su función social, depen-
de en gran medida de la presencia de fuentes
predecibles y abundantes de alimento. Resulta
por lo tanto evidente la necesidad de garantizar
el mantenimiento de dichas fuentes de alimenta-
ción si se pretende conservar los dormideros.
Más aún, la creación de muladares en zonas
adecuadas y con población reproductora cerca-
na puede ayudar  a la aparición de dormideros
en dichas zonas, como se ha puesto de mani-
fiesto recientemente en Andalucía (BENÍTEZ et
al., 2009). La población de Cádiz y Málaga se
encuentra en cierta medida aislada del resto de
la población Ibérica por la depresión del
Guadalquivir (ver Figura 1 en CARRETE et al.,
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2007). Hasta la creación de un muladar en el
Parque de los Alcornocales (Cádiz) en el año
2007, la presencia de inmaduros nacidos en el
área era accidental y poco frecuente. De hecho,
casi todas las lecturas de individuos inmaduros
nacidos y marcados en estas zonas se daban en
el muladar asociado al dormidero del Valle de la
Alcudia en Ciudad Real, situado a más de 200
Km de distancia. La creación del muladar gadi-
tano ha desencadenado la fijación de un peque-
ño dormidero donde regularmente se puede
observar agregaciones de individuos nacidos en
el área. Esta actuación, por lo tanto, podría redu-
cir la probabilidad de extinción de dicha pobla-
ción al atraer y fijar un componente de la pobla-
ción no reproductora (GRANDE, 2006; CARRETE
et al., 2007), y confirmaría el valor que pueden
llegar a tener determinados muladares como
garantes de la viabilidad futura de las poblacio-
nes de esta carroñera. 

4.4. Conclusiones
En la actualidad la mayoría de las poblacio-

nes de aves rapaces europeas se encuentran
sometidas a distintos grados de perturbación y/o
manejo por parte del hombre. A pesar de que se
han conseguido notables éxitos en la conserva-
ción de muchas de estas poblaciones, la mayo-
ría de las medidas de gestión se siguen aplican-
do en función de criterios carentes de una rigu-
rosa base científica (HOUSTON, 2006; BLANCO,
2006). La creación de comederos para aves
carroñeras podría llegar a ser una medida
imprescindible de conservación si la legislación
sanitaria continúa reduciendo la disponibilidad
de carroñas de origen doméstico para estas
aves (TELLA, 2001a). Por desgracia, todavía se
dispone de poca información para diseñar la dis-
posición y las características adecuadas que
deben tener estos comederos de cara a maximi-
zar los efectos positivos que queremos conse-
guir sobre una especie determinada, y a la vez
reducir los posibles perjuicios que se pudieran
causar a otras especies (ver sin embargo
MERETSKY & MANNAN, 1999; CORTÉS-AVI-
ZANDA et al., 2009). También siguen siendo
escasos los trabajos en los que se analiza cuan-
titativamente el efecto que dichos comederos tie-
nen en el patrón espacial de movimiento, la
supervivencia o el éxito reproductor de las espe-
cies carroñeras a las que están destinados (ver
sin embargo SARRAZIN et al., 1994; PIPER et al.,
1999; CARRETE et al., 2006; GILBERT et al.,
2007; ORO et al., 2008). Este trabajo contribuye

a clarificar la relevancia que pueden llegar a
tener los muladares en la determinación del éxito
reproductor y la distribución espacial de los indi-
viduos no reproductores de alimoche, lo que indi-
ca que una gestión adecuada de los muladares
puede jugar un papel muy importante en su con-
servación. Sin embargo, también ha puesto de
manifiesto su ineficacia para detener el declive
de una población sometida a una elevada perse-
cución indirecta, y por lo tanto la necesidad de
integrar la creación y/o mantenimiento de los
muladares como complemento en una estrategia
de conservación más amplia, pero cuyo eje prin-
cipal debe ser, hoy por hoy, la lucha contra el uso
ilegal de veneno. En cualquier caso, la escasez
de trabajos que evalúan de forma adecuada las
múltiples influencias de los muladares sobre las
poblaciones de aves carroñeras, especialmente
la casi ausencia de aproximaciones experimen-
tales, apunta la necesidad de continuar profundi-
zando en estas líneas de investigación de cara a
maximizar la efectividad de los muladares como
herramienta de gestión para la conservación de
este grupo de aves.
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1. INTRODUCTION
Some authors have linked the emergence of the

different species of vultures to the expansion and
diversification of large mammals, especially ungula-
tes during the Eocene and Miocene (between 55
and 20 million years ago) (MUNDY et al., 1992). In
recent evolutionary time, the geographical distribu-
tion of most scavenger bird species has largely
been determined by the presence and abundance
of wild ungulates (MUNDY et al., 1992) or, more
recently, of domestic ungulates (DONÁZAR, 1993;
DONÁZAR et al., 1997). In Europe, the gradual
increase in human population along with their activi-
ties led to a drastic reduction in density and even
extinction of many wild ungulates, so that by the end
of the nineteenth century, wild ungulates were
absent from large areas of the continent (see e.g. for
Spain ALADOS, 1985; CARRANZA, 2007).
However, alongside the human expansion there was
a considerable increase in the abundance of
domestic ungulates associated with livestock and
the transportation of goods (oxen and mules), thus
carrion availability in the European fields probably
stayed high. While the availability of natural forms of
carrion may be more or less predictable in certain
situations (for example, the migration of large mam-
mals on the African savannah; MUNDY et al., 1992),
its distribution is usually random and therefore
unpredictable. The presence of domestic animals in
towns and their surrounding areas, as well as in
Spain, the spreading of muladares (area near villa-
ges or farms where all kinds of dead domestic ani-
mals were left at the disposal of scavenger birds;
Figure 1), must have changed this, increasing the
predictability of carrion occurrence. So, human
expansion likely had a greater effect on spatial dis-
tribution of carrion in the European fields than it did
on carrion abundance.

Throughout the twentieth century, in both Europe
and various parts of Africa, there was a marked decli-
ne in scavenger bird populations due primarily to
human persecution (see e.g. MUNDY et al., 1992;
DONÁZAR, 1993; CARRETE et al., 2007). Moreover,
in much of Western Europe there was a parallel inten-
sification of cattle raising practices, with a gradual
enclosure of livestock in stables, while at the same
time sanitary disposal severely restricted the aban-
donment of dead animals in the field (TELLA , 1993;
DONÁZAR et al., 1997; TELLA, 2001a). Considering
that, according to diet studies, the remains of domes-
ticated livestock were a vital part of the diet of sca-
venger birds, not just in Europe but also in certain
areas of Africa, Asia and North America, it is natural
that there was serious concern about the future of

these species (BROWN, 1991; DONÁZAR, 1993;
MUNDY et al., 1992; SNYDER & SNYDER, 2005). In
this context, the creation of controlled feeding places
(vulture restaurants), emulating the role of traditional
muladares, was seen as a key tool for managing sca-
venger birds. On the one hand, food was supplied in
an environment where “natural” food was becoming
increasingly scarce and, on the other, these food
sources were "safe" and reduced the risk of poisoning
of birds (MUNDY et al., 1992; DONÁZAR, 1993;
SNYDER & SNYDER, 2005; PIPER, 2006). Since
then, in virtually all countries and areas where con-
servation strategies for scavenger birds have been
addressed, one of the stellar measures, and in many
cases the only measure, has been the creation of vul-
ture restaurants (TERRASSE, 1985; PIPER, 2006).

While it is assumed that vulture restaurants have
positive effects on scavenger species, very few stu-
dies have analysed the actual contribution of these
feeding areas or of the traditional muladares, to the
conservation of scavenger bird populations for which
they were intended (HOUSTON, 2006; PIPER 2006,
ORO et al., 2008). In fact, the effects of various forms
of supplementary feeding on bird populations are still
not well understood (ROBB et al., 2008). Even less
attention has been given to the possible adverse
effects of supplementary feeding (HOUSTON, 2006).
Among such negative effects could be a reduction in
pressure of natural selection resulting in increased
survival of individuals that would otherwise die in
natural conditions, or alteration of sex ratios, popula-
tions spatial structure, dispersal patterns, feeding
strategies, nutrition of individuals and, of course,
ingestion of toxins associated with modern farming
(TELLA, 2001B; BLANCO, 2006; BLANCO et al.,
2007; CARRETE et al., 2006).

In this chapter we will summarize the evidence
supporting the importance of vulture restaurants to
management aimed at the conservation of the
Egyptian vulture Neophron percnopterus, one of the
four species of vultures that inhabit the Iberian
Peninsula. This is the smallest of the European vultu-
res; it is long-lived, monogamous, territorial, and has
delayed sexual maturity (DONÁZAR, 1993). In the
Iberian Peninsula, as in the rest of continental Europe,
the species is migratory, spending spring and sum-
mer in Europe (breeding season) and migrating in the
fall toward its winter territories in the Sahel (Mauritania
and neighbouring regions of Mali and Senegal;
BENÍTEZ et al., 2004; GRANDE et al., 2009).
Although cattle remains were the main prey in many
of the studies on the species diet, it has been sug-
gested that this vulture is the least dependent on
carrion of domestic cattle because, thanks to its
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opportunism, it is capable of utilizing a variety of alter-
native food sources, including different proportions of
birds, mammals, reptiles, amphibians, insects and
excrement (DONÁZAR, 1993; MUNDY et al., 1992).
Nevertheless, some authors have suggested that the
presence of small muladares may be essential to
ensure the conservation of this species in certain
areas (TELLA, 1993). 

In spite of its being a largely territorial species,
concentrations of 200 Egyptian vultures can be found
in certain feeding areas or in communal roosts
(Figure 2). The communal roosts of this species are
usually associated with predictable sources of food
such as garbage dumps or muladares (DONÁZAR et
al., 1996) and they seem to play an important role in
the persistence over time of the territories (CARRETE
et al., 2007; GRANDE 2006). In general most indivi-
duals that congregate in these roosts are not bree-
ders, although some individual adults from nearby
pairs also frequent them.

In recent decades Egyptian vulture populations
have declined significantly in many regions of its distri-
bution range (BIRDLIFE, 2008; CARRETE et al., 2007).
In Spain, where the largest European breeding and
non-breeding populations of this species are found,
the decline is estimated at around 25% of breeding
pairs in just one decade (DEL MORAL & MARTÍ,
2002). According to a national scale analysis of the
possible extinction factors affecting the Egyptian vultu-
re population Spanish, this decline appears to have
been caused principally by the illegal use of poison
directed at predators, although the gradual degrada-
tion of the natural environment with a reduction in diver-
sity and an increase in habitat fragmentation, as well as
the relative position of territories with regard to com-
munal roosts and other territories of the species, would
have determined the probability of re-colonization or
definitive abandonment of these territories (CARRETE
et al., 2007). Although large-scale analyses are impor-
tant to set the general factors that may be affecting a
species, they can dilute the effect of some factors
acting at a regional scale. Besides, some variables
may have a different quality resolution in the different
regions so that their real effect can be overlooked. This
could be the case of the muladares, a variable that
was not included in the resulting models at a national
scale but which had poor resolution in some of the
regions (CARRETE et al., 2007).

In this chapter we will first analyse the role played
by an important and well known network of mulada-
res in the long-term persistence of breeding territories
in an Egyptian vulture population that has been inten-
sively monitored in recent decades. Then we will
analyse the effect of these feeding stations on repro-

duction in the population and finally, we will discuss
their role in the long term persistence of the commu-
nal roosts.

2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Monitoring of the population
The study area covers a surface of approximately
19.000 km2 in the Mid Ebro Valley (north-eastern
Spain; Figure 3). The Egyptian vulture population
that breeds in this area was studied between 1979
and 2005. Each year a minimum of three visits to
all the known territories were carried out in order to
assess if they were occupied by breeding adults,
to verify incubation, and to record productivity
(number of fledglings) and band the nestlings
(when appropriate). A territory was considered
occupied if, during the visit, adult birds showing
reproductive behaviour were observed or if any
nest with signs of occupancy was found. We con-
sidered a territory unoccupied if it had been occu-
pied by Egyptian vultures previously but did not
show evidence of occupation and/or breeding in
the current year. In addition, attempts were made
to locate all communal roosting areas in the study
area and in neighbouring regions, as well as the
food sources on which they depended.

2.2. Information regarding vulture restaurants
Although we refer to them generically as mula-

dares throughout the manuscript, besides the pro-
perly said muladares from farms and towns (making
up the majority), we included rubbish dumps and
vulture restaurants as feeding points available for
scavenger birds. Until the end of the 1990s, the
information on the localization of the muladares in
our study area comes from our own data, from data
obtained by other ornithologists and naturalists wor-
king in the area, and from the inventories from the
regional Administrations (TELLA,1993; PELAYO &
SAMPIETRO,1994 unpublished). For the period bet-
ween 2000 and 2005 this information was comple-
ted on the basis of the reports from the Government
of Aragon (FCG-DGA; unpublished). In many cases
we are not aware of the exact date on which these
muladares initially became active or when they were
closed down. Therefore, with the exception of the
cases in which we do have this information, we
assume that the muladares have been active since
the 1980s (prior to the outbreak of Rabbit
Haemorrhagic Disease – see statistical analysis). In
all, we recorded 255 muladares in Navarra and
Aragon where scavenger birds were presumably
able to feed during the 1980s, and a total of 203
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muldares for the period after 1990. For the analyses
we used data only from muladares that were found
at a distance of less than 30 kilometres from the clo-
sest Egyptian vulture nest (138 from the 1980s and
102 for the period after 1990) because this radius is
the approximate maximum foraging distance of
reproductive individuals in the study area (own
data). The muladares were categorized as “large”
when carcass additions were abundant, regular,
and attracted a large number of scavenger birds
(for example, those with frequent presence of
groups of Egyptian vultures, griffon vultures Gyps
fulvus, common ravens, Corvus corax, black kites,
Milvus migrans or red kites milvus milvus); or as
“small”, when carcass additions were limited, infre-
quent, and were exploited by a small number of
scavenger birds (individuals from neighbouring bre-
eding pairs of Egyptian vultures, common ravens, or
black kites, or sporadically by other individuals).

2.3. Statistical Analysis
In this paper, we summarize the analyses and

results concerning the effect of muladares on the
persistence of Egyptian vulture communal roosts
and reproductive territories as well as on the pro-
ductivity (breeding success) of these territories.
The details of these and other effects are collected
from an unpublished PhD thesis (GRANDE, 2006).
In order to perform the analyses on probability of
extinction and breeding success we considered
two periods, the first previous to the outbreak of
Rabbit Hemorrhagic Disease (RHD) (before 1988)
and the second after these dates (1989-2005). The
outbreak of RHD at the end of the 1980s decima-
ted the Iberian populations of wild rabbit
Oryctolagus cuniculus in a very short period
(months) (VILLAFUERTE et al., 1995). The drastic
reduction of the rabbit population provoked, on the
one hand, a marked change in the availability of
food for many birds of prey (e.g., FERNÁNDEZ,
1993; MARTÍNEZ & ZUBEROGOITIA, 2001;
GRANDE, 2006). On the other, it produced an
exponential increase of the illegal use of poison to
control predators (VILLAFUERTE et al., 1998). All of
this led to a change of scenario between before
and after RHD irruption, that potentially could affect
the factors that determine both the pattern of terri-
tory extinction as well as the reproductive success
of Egyptian vulture territories (GRANDE, 2006). 

The effect of the presence of muladares on the
probability of extinction of the territories was des-
cribed mathematically by the use of Generalized
Linear Models using the logistic function (0: terri-
tory occupied, 1: territory extinct) and the binomial

distribution (GLM; MCCULLAGH & NELDER,
1989). The effect of the muladares on productivity
was analysed using Generalized Linear Mixed
Models (GLMM; MCCULLOCH & SEARLE, 2000),
which permit the inclusion in the analysis of ran-
dom factors (such as the year) to correct, in part,
for the lack of independence of the data. For this
last analysis the logarithmic function was used with
the Poisson distribution. Productivity was the res-
ponse variable (0, 1, or 2 nestlings). In both cases
the modelling was step-forward. 

The variables considered in the analyses are
described in GRANDE (2006), hence we will only
describe here the variables related to the mulada-
res. These variables were the distance to the clo-
sest muladar, the number of muladares within a
radius of 30 kilometres, and the number of mula-
dares within a radius of 8 kilometres (the average
size of the home range; CEBALLOS & DONÁZAR,
1988; authors, unpublished data). We modelled
these three variables using data from: a) all the
muladares, b) only the small muladares, or c) only
the large muladares (see above). GRANDE (2006)
only included in his analyses the distance to the
closest muladar and not the number of muladares
around the territories, therefore we have added
these variables to the multivariate analyses to
determine if they alter the results. 

Due to spatial autocorrelation, values of varia-
bles for neighbouring sites may be more similar
than they would be for a random set of observa-
tions (LEGENDRE, 1993). To correct for this effect
in the processes of extinction and breeding suc-
cess, we included in each model a polynomial of
the form b1x + b2y + b3x2 + b4xy + b5y2 + b6x3 + b7x2y
+ b8xy2 + b9y3, which describes the spatial structu-
re of the data as a function of the geographical
coordinates (x and y) of the territories.

3. RESULTS
3.1. Patterns of territory extinction

Between 1979 and 2005 the population of
Egyptian vultures in the Ebro Valley was reduced
by more than 50%, dropping from 194 occupied
territories to 94 (GRANDE, 2006). The decline was
relatively moderated during the 1980s (1.59 %
annual reduction between 1979 and 1988), acce-
lerating at the end of this decade coinciding with
the outbreak of RHD (2.67 % annual reduction bet-
ween 1989 and 2005). Neither the distance to the
nearest muladar nor the number of muladares in
the sorroundings of the territory could explain the
probability of extinction in either of these two
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periods of time. In the first period, the likelihood of
extinction was negatively related to the area occu-
pied by natural vegetation around the territories
and positively with the distance to the nearest
communal roost. During the second period, a posi-
tive relationship existed between probability of
extinction and the use of poison, the isolation of the
territories, and the distance from human popula-
tions and a negative relation with the primary pro-
ductivity (GRANDE, 2006).

3.2. Breeding Success 
The distance to the closest muladar had a

positive influence on the reproductive success of
the Egyptian vulture in the Ebro Valley (Figure 4).
Its effect was as significant before (F1,169= 5.52,
P=0.02) as after the appearance of RHD
(F1,985=5.60, P=0.018), even when controlling for
other effects which simultaneously affected the
number of fledglings, including territorial density in
the first period, and, during the second period, the
rate of occupation, the susceptibility to predation,
and the frequency of illegal use of poison (GRAN-
DE, 2006). 

3.3. Persistence of the communal roosts 
Between 1979 and 2005 we located a total of

30 Egyptian vulture communal roosts in Aragon,
Navarra and neighbour areas of Guadalajara and
Soria (Table 1). All the roosts were associated with
one or a few stable food sources, primarily mula-
dares and rubbish dumps (29 of 30 cases, see
Table 1), although from 2004 onwards, Egyptian
vultures have also been observed feeding at com-
post treatment plants that used animal remains.
Three roosts depended in some measure on wild
prey, mainly Wild rabbits (Table 1). By 2007 after
the loss of natural and/or anthropogenic food sour-
ces upon which they depended, at least ten
(approximately 33.3%) of these roosts have totally
disappeared or were reduced to isolated indivi-
duals (Table 1).

4. DISCUSSION
Our results suggest that the presence of a net-

work of muladares is not, by itself, enough to gua-
rantee the long-term persistence of Egyptian vultu-
re territories in the Ebro Valley. Nevertheless, there
was a clear positive effect of these muladares on
the reproductive success of this population.
Additionally, as has been demonstrated repea-
tedly over the last decades, the persistence of

communal roosts of this species seems to depend
on the presence of abundant and predictable food
sources, primarily of anthropogenic origin (mula-
dares and garbage dumps; TELLA, 1993;
DONÁZAR et al., 1996).

4.1. Persistence of territories 
The main objective usually put forth for the cre-

ation of scavenger bird restaurants is to compen-
sate for the lack of trophic resources, and, in cer-
tain cases, to decrease the risk of individual death
by reducing potential risks such as ingestion of
poisoned baits, ingestion of toxic products, or fora-
ging through hostile areas by providing “secure”
food (PIPER, 2006). The basis of this objective is
that when provided with sites with predictable
food, scavenger birds will modify their foraging
behaviour, limiting their feeding almost entirely to
these places. Nevertheless, the role of muladares
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Table I. Egyptian vulture comunal roosts in the Northwestern Iberian
Peninsula.  We show if the roost was located (yes) or not (no) in the study
area (ZE), the main food source (M=vulture restaurant or muladar; B=rubbish
dump, S=wild prey), the legal status of the food resource ((L=legal, I=illegal)
and if this places were active (A) or not (N) during 2007. 

Carcastillo Navarra Yes M L A
Valfondo Navarra Yes S I A
Arbayún Navarra No B/M L/L A
Sangüesa Navarra No B/M L/L A
Urroz Navarra No B L N
Góngora Navarra No B L A
Las Casas Huesca Yes M I N
Pueyo de Fañanás Huesca Yes M I N
Loporzano Huesca Yes M I N
Ola Huesca Yes M I N
S. Julián Banzo Huesca Yes M I
Vadiello Huesca No M A
Peñalba Huesca Yes M ------------ N
Naval Huesca No M L/I A
Ansó Huesca No M L N
Berdún Huesca No B L A
Escalona Huesca No M I A*
Solipueyo Huesca No M I A*
Montañana-Colls Huesca No B L A*
Aínsa Huesca No B L A*
Torres de Ésera Huesca No M I A
Leciñena Zaragoza Yes M I N
Ejea de los Caballeros Zaragoza Yes B/M L/I A
Sierra de Monte Alto Zaragoza Yes B/M
Retuerta de Pina Zaragoza Yes B/S L N
Peñaflor Zaragoza Yes S/M I N
La Cultía Teruel Yes M I A**
Monreal del Campo Teruel No M I A**
Noviercas Soria No M L A
Molina de Aragón Guadalajara No M L A*

Roost Province ZE F. Source Legal status Year 2007

* Active at least until 2006; ** Active at least until 2004.



as modifiers of the feeding habits of scavenger
birds is virtually unknown (HOUSTON, 2006;
PIPER, 2006). There have been various vulture
conservation projects in which the principal objec-
tive in establishing programs of supplementary
feeding has been the provision of secure food
sources (MUNDY et al., 1992; PIPER, 2006; ORO
et al., 2008; AZMANIS et al., 2009). However, there
is only one experimental analysis of the effect of
such measures (GILBERT et al., 2007). In this
study the authors report that the creation of a vul-
ture restaurant in the vicinity of a colony of Asian
white-backed vultures Gyps bengalensis reduced
the foraging area of the birds and the mortality
resulting from diclofenac ingestion (a veterinary
drug toxic for scavenger birds), slowing the colon-
y’s decline. Nevertheless, it did not succeed in
totally ending the decline since the vultures conti-
nued to feed outside the vulture restaurant, espe-
cially after the breeding season. This, undoubtedly,
is not an isolated case. In at least two studies
analysing the use of space by cinereous vultures
(Aegypius monachus) around their colonies,
reproductive adults, despite having vulture restau-
rants in the vicinity of the colony, often flew several
tens of kilometres in search of food (CARRETE &
DONÁZAR, 2005; VASILAKIS et al., 2006).
Although our study was not designed to detect
changes in the vulture’s foraging behaviour, the
results indicate that the presence of an important
network of muladares did not eliminate the risk of
poisoning for the Egyptian vultures in the Ebro
Valley, from which we deduce that, independently
of the presence of predictable feeding sites, these
birds continued utilizing insecure sources of food.
Similarly, the existence of a network of vulture res-
taurants and garbage dumps has not impeded the
continuing decline of many of the populations of
scavenger birds of the Balkans (AZMANIS et al.,
2009). Lastly, although the presence of specific
vulture restaurants appears to have protected indi-
vidual immature bearded vultures (Gypaetus bar-
batus) from the effects of the illegal poison use,
such an effect did not extend to the territorial indi-
viduals of this species (ORO et al., 2008). In con-
clusion, important evidences indicate that
although the existence of predictable food sources
can partially modify the foraging behaviour of sca-
venger birds, it is very unlikely that the birds limit
their feeding to these sites. Therefore, in situations
in which the principal risk factor for these birds is
human persecution (direct or indirect), as seems to
be largely the case in their distribution range
(MUNDY et al., 1992; RONDEAU & THIOLLAY,
2004; CARRETE et al., 2007; ORO et al., 2008,

AZMANIS et al., 2009), the implementation of vul-
ture restaurants is without a doubt an insufficient
measure to guarantee the conservation of the spe-
cies. For that reason, conservation efforts, which
are usually limited by the availability of resources,
should focus primarily on controlling the factors of
mortality, using the vulture restaurants only to com-
plement such measures, but never as a single or
principal measure.

4.2. Breeding success
The successful breeding of a species

depends upon multiple variables, such as the qua-
lity of the parents and the breeding area, interac-
tions with other species, and the variations of diffe-
rent environmental factors, as well as of other more
complex phenomena related to the social structu-
re of the species (NEWTON, 1979). Because of the
wide diet spectrum of the Egyptian vulture we
would expect that, during the modelling of repro-
ductive success, other variables, such as primary
productivity (positively correlated with reproducti-
ve success) or variables tied to the environmental
heterogeneity of the territories would have been
incorporated to the final model. In fact, it is very
likely that these factors are reflected, in part, by the
positive effect of frequency of occupation of the
territories as the long-term persistence of territories
was related to environmental factors and human
pressure (GRANDE, 2006). However, it is notable
that the only variable tied to the availability of nutri-
tional resources which continued to be included in
the models of breeding success was the distance
to the muladares, which indicates that the availabi-
lity of nearby and predictable food is of great
importance for the species during reproduction.
The Egyptian vulture transports the food items to
the nest with its beak, which limits the size of the
items that it can takes and makes it necessary to
increase the feeding frequency (DONÁZAR,
1993). This implies that a close predictable source
of food noticeably increases the energetic effi-
ciency in the feeding behaviour of this species,
making it easier to guarantee the regular feeding
support necessary to successfully raise the nes-
tlings (Figure 5). The positive effect of the proximity
of feeding points for pairs of Egyptian vultures has
been found in other areas, although never on such
a great geographic scale as in the present study
(see, for example, LIBERATORI & PENTERIANI,
2001). According to HOUSTON (2006), vultures in
general tend to reduce to a minimum their energy
expenditure, since this allows them to optimise the
exploitation of the particular food sources on which
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they depend. Accordingly, these results should be
expected to be widespread for the great majority
of the species in this group. However, there is very
little information available in this regard. It is inte-
resting to note that in the species that is phyloge-
netically closest to the Egyptian vulture, the bear-
ded vulture, the presence of large vulture restau-
rants seems to have a negative effect on the bree-
ding success of territorial pairs. This would be
owed to an increase in the density of breeding
territories and the constant presence of an eleva-
ted number of immature birds in these feeding sta-
tions, which would in turn increase the phenome-
na of interference in reproduction (CARRETE et al.,
2006). As largely occurs in scavenger birds, and
differing from the bearded vulture, the Egyptian
vulture is a species that is highly social when it
feeds, and it should be noted that in this study we
have not found similar effects of the large vulture
restaurants. In any case, the above results regar-
ding the bearded vulture clearly indicate the need
to take into account the specific characteristics of
the species for which the vulture restaurants are
focused on before being established. It is also
necessary to periodically monitor the effect that
feeding stations are having on the different spe-
cies that inhabit in their surroundings.

4.3. Communal roosts
Several hypotheses have been proposed to

explain the role of avian communal roosts: a reduc-
tion in the costs associated with thermal regulation,
the reduction of predation risk, an increase in effi-
ciency when searching for food, and more recently,
the existence of advantages when obtaining a part-
ner or territory (BEAUCHAMP, 1999; BLANCO &
TELLA, 1999). It seems clear that the only hypothe-
ses that are actually applicable to the Egyptian vul-
ture are the last two. However, keeping in mind that,
at least in the Iberian Peninsula, these communal
roosts are associated with relatively predictable
and consistent sources of food (DONÁZAR et al.,
1996; see above), the third hypothesis would also
lose validity. Although there is no conclusive proof
supporting the idea that communal roosts serve as
a centre of social interaction facilitating the forma-
tion of breeding pairs, their presence seems to
have a clear and positive effect on the long term
persistence of breading territories in their sorroun-
dings (CARRETE et al., 2007; see above). The pre-
sence of a large number of individuals in the vicinity
of these roosts should facilitate the re-colonization
of the territories or the pairing of solitary individuals,
having, in the long run, a great repercussion on the

spatial distribution of the population. On the other
hand, the Egyptian vultures exhibit complex social
behaviour while feeding as well as at rest, which, as
occurs in other similar species, undoubtedly would
entail a complex system of hierarchies (DONÁZAR
& FEIJÓO, 2002). The access of juvenile indivi-
duals to this complex social network should be pro-
bably based on progressive learning. That way,
their incorporation into the communal roosts where
they can interact with birds of different ages should
provide this learning, in addition to facilitating the
search of food during the early stages of life. This
would probably increase their likelihood of survival
in the short and medium term. In this way, the roosts
would play a double role, by increasing the feeding
efficiency of younger birds as well as facilitating
mating for older birds, as has been shown in other
species with similar social structures (BLANCO &
TELLA, 1999).

While it is probable that the existence of com-
munal roosts in a determined area is determined by
the reproductive and non-reproductive populations
existing in that area, their persistence over time,
independently of their origins or social function,
depends largely on the existence of predictable
and abundant food sources. It is therefore neces-
sary to guarantee the maintenance of such food
resources in order to secure the long-term mainte-
nance of the communal roosts and their functions.
Furthermore, the creation of muladares in suitable
areas with nearby reproductive populations can
contribute to the consolidation of roosts in such
areas, as has been recently found in Andalusia
(BENÍTEZ et al., 2009). The population of Cadiz
and Malaga is, in certain measure, isolated from the
rest of the Iberian population by the Guadalquivir
Valley (see Figure 1 in CARRETE et al., 2007). Until
the creation of a muladar in the Park of the
Alcornocales (Cádiz) in 2007, the presence of
immature birds born in the area was fortuitous and
infrequent. In fact, almost all resightings of immatu-
re individuals born and tagged in these areas were
in the muladar and associated roost in Alcudia
Valley, Ciudad Real, located more than 200 kilome-
tres away. The creation of the muladar in Cadiz has
triggered the appearance of a small roost where
now it is possible to regularly observe groups of
individuals born in the neighbour breeding areas.
This action, therefore, could reduce the probability
of extinction of this population by attracting to the
area a non-reproductive component of that popula-
tion (GRANDE, 2006; CARRETE et al., 2007). This
could confirm the value that certain muladares can
have as guarantors of the future viability of the
Egyptian vulture populations.
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4.4. Conclusions
At present, most of the populations of birds of

prey in Europe have been subjected to various
degrees of disturbance and/or human manage-
ment. Despite the notable successes in the con-
servation of many of these populations, most con-
servation measures continue to be applied using
personal criteria and lacking a rigorous scientific
basis (HOUSTON, 2006; BLANCO, 2006). The cre-
ation of feeding stations for scavenger birds could
come to be an essential conservation tool if public
health measures continue to reduce the availability
of carrion of domestic origin for these birds (TELLA,
2001a). Unfortunately, there is still little information
upon which to base the design of the feeding sta-
tions in order to maximize the positive effects that
we would like to achieve for a specific species, and
simultaneously to reduce the possible negative
side-effects for other species (see however
MERETSKY & MANNAN, 1999, CORTÉS-AVIZAN-
DA et al., 2009). It is also rare to find studies that
quantitatively analyse the effects of such feeding
stations on the spatial patterns of movement, survi-
val, or reproductive success of the scavenger bird
species for which these vulture restaurants are
intended (see however SARRAZIN et al., 1994;
PIPER et al., 1999; CARRETE et al., 2006; GILBERT
et al., 2007; ORO et al., 2008). Our study helps to
clarify the relevance that muladares can have in
determining the reproductive success and spatial
distribution of non-reproductive populations of the
Egyptian vulture. We show that adequate manage-
ment of the muladares can play an important role in
their conservation. However, we also demonstrate
their inefficiency in stopping the decline of a popu-
lation that is subjected to a high level of indirect per-
secution. Thus, the creation of muladares must be
complemented with strong additional conservation
strategies whose central theme should be the day-
to-day struggle against the illegal use of poison. In
any case, the scarcity of studies that adequately
evaluate the multiple influences of the muladares
on the populations of scavenger birds, in particular
the near absence of experimental approaches,
points to the need to continue in-depth investiga-
tions along these lines to maximize the effective-
ness of the muladares as management tools for the
conservation of scavenger birds of prey.
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Efectos de la creación de un muladar en la conservación de una pobla-
ción de alimoche Neophron percnopterus en Andalucía (Sur de España)

Effects of the creation of a vulture restaurant for the conservation of an
Egyptian vulture Neophron percnopterus population in Andalucía (Southern Spain)

RESUMEN
Los muladares son una herramienta de gestión globalmente utilizada en numerosos proyectos de conservación. Sin embargo, recientemente

se han puesto de manifiesto algunos efectos negativos sobre las poblaciones de aves necrófagas mientras que existe poca información sobre sus
repercusiones poblacionales positivas. En el presente capítulo describimos el seguimiento de un muladar creado en 2007 y dirigido prioritariamente
a la conservación (fijación de individuos inmaduros) de una población local de alimoche Neophron percnopterus existente en las provincias de
Cádiz-Málaga (Andalucía; sur de la Península Ibérica). Esta región es, además, de especial interés para la migración de toda la población de ali-
moches del oeste de Europa. Entre 2007 y 2008 se realizaron 1933 censos y se detectaron alimoches en el 41% de ellos, con un máximo de 40
aves observadas simultáneamente. Además se observaron 15 alimoches marcados, provenientes de la población andaluza local y de otras regio-
nes de Iberia y sur de Francia. La formación de un dormidero fue inmediata a la creación del muladar. Se consiguió fijar permanentemente grupos
de no reproductores, con máximos de 15 individuos en 2007 y 39 en 2008. Además de la especie objeto de estudio también se detectaron hasta
nueve especies de aves necrófagas con máximos detectados para buitre leonado (68.9% de los censos con contacto positivo y máximo de 450
individuos observados simultáneamente). A través de este estudio, se pone de manifiesto que la creación de muladares en determinadas condi-
ciones representa una herramienta eficaz para la conservación del alimoche puesto que promueve la fijación de individuos flotantes, lo que incre-
mentaría la probabilidad de persistencia de las poblaciones reproductoras locales.

ABSTRACT
Supplementary feeding station, the so-called “vulture restaurants” are a global management tool used in numerous recovery projects; never-

theless, some negative effects on  avian scavengers  populations have recently been described but scarce information exists on the positive reper-
cussions of supplementary feeding. In the present chapter we describe the monitoring of a vulture restaurant created in 2007 primarily directed at
the conservation (by means of the attraction of immature individuals) of local populations of  Egyptian vulture Neophron percnopterus in the pro-
vinces of Cádiz-Málaga (Andalucía; southern Iberian Peninsula). This region is also of particular interest for the migration of the population of
Egyptian vultures of Western Europe. Egyptian vultures were observed in 41% of 1933 counts conducted between 2007 and 2008, with a maximum
of 40 birds observed simultaneously. In addition, there were observations of 15 tagged Egyptian vultures originating from the local population of
Andalucía and other regions of Iberia and southern France. The formation of a communal roost immediately followed the creation of the vulture res-
taurant. With maximums of 15 individuals in 2007 and 39 in 2008. In addition we observed other nine species of avian scavengers The griffon vul-
ture was the most common species (68.9% of the censuses and a maximum of 450 individuals observed simultaneously). This study demonstrated
that under certain conditions, the creation of vulture restaurants represents an efficient tool for the conservation of the Egyptian vulture since it pro-
motes the retention of floating individuals which, in turn, increases the likelihood of the persistence of local breeding populations.

LABURPENA
Kontserbazio proiektu ugaritan orokorki baliatzen den kudeaketa tresna dira hondakindegiak. Hala eta guztiz ere, hegazti hilikijaleen popula-

zioetan ondorio negatibo batzuk eragiten dituztela geratu da agerian berriki. Kapitulu honetan 2007an sortutako hondakindegi baten gaineko jarrai-
pena deskribatzen dugu. Hondakindegi honek Cadiz-Malaga herrialdeetan (Andaluzia; Iberiar Penintsularen hegoaldea) bizi den tokiko sai zuria-
ren Neophron percnopterus populazio bat kontserbatzea (heldu gabeko izakiak sendotzea) du xede nagusi. Eskualde hau interes berezikoa da
Europaren mendebaldeko sai zurien populazio osoaren migrazioarentzat. 2007 eta 2008 bitartean 1933 errolda osatu ziren, eta haietatik %41ean
sai zuriak hauteman ziren; gehienez ere 40 hegazti aztertu ziren aldi berean. Gainera, lehendik markatutako 15 sai zuri ikusi ahal izan ziren, denak
Andaluziako tokiko populaziotik eta Iberia eta Frantzia hegoaldeko beste eskualde batzuetatik iritsiak. Hondakindegia sortu eta gutxira bizitoki bat
antolatu zen. Ez ugaltzaileen taldeak modu iraunkorrean finkatzea lortu zen, gehienez ere 15 izaki 2007an eta 39 izaki 2008an. Azterketaren xede
den espezieaz gainera, beste bederatzi hegazti hilikijaleen espezie hauteman ziren, horietan sarrien eta nagusi sai arrea (errolden %68,9 eta gehie-
nez ere 450 sai aldi berean ikusirik). Azterketa honek agerian uzten du hondakindegien sorrera, egoera jakin batzuetan, tresna eraginkorra dela sai
zuria kontserbatzeko, izaki mugikorrak finkatzea errazten duelako eta horrek bertako populazioaren bizirauteko aukera emendatzen duelako.
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1. INTRODUCCIÓN
Los muladares, también llamados puntos de ali-

mentación suplementaria, se han considerado
desde hace décadas como una herramienta de
gestión fundamental para lograr la conservación de
las poblaciones de aves necrófagas (BIJLEVELD,
1974; HOUSTON, 1987; PIPER, 2006).
Teóricamente, se ha supuesto que estos emplaza-
mientos aportan una serie de beneficios para la
conservación de las especies objeto de interés:
incremento de la disponibilidad del alimento, reduc-
ción de los riesgos de envenenamiento y persecu-
ción e incremento de la disponibilidad de micronu-
trientes (calcio) (PIPER, 2006). Entre las especies
manejadas mediante alimentación suplementaria
se encuentran el cóndor de California Gymnogyps
californianus en el oeste de América, el buitre real
Sacorramphus papa en Belize, el buitre de El Cabo
Gyps coprotheres y el quebrantahuesos Gypaetus
barbatus en el sur de África (WILBUR & JACKSON,
1983; HOUSTON, 1987; BROWN, 1990; MUNDY et
al., 1992). En Eurasia los puntos de alimentación
suplementaria se han dirigido principalmente a la
gestión de poblaciones de quebrantahuesos, ali-
moche Neophron percnopterus, buitre leonado
Gyps fulvus y buitre negro Aegypius monachus
(DONÁZAR, 1993; SESÉ et al., 2005). También se
han comenzado a utilizar para la recuperación de
las críticamente amenazadas poblaciones de bui-
tres asiáticos (GILBERT et al., 2007). 

No obstante, la efectividad de los muladares en
la conservación de las aves carroñeras esta siendo
vivamente discutida (PIPER, 2006). Se ha apuntado
que la existencia de estos puntos puede llegar a
incrementar las interacciones a nivel intra o interes-
pecifico desencadenando procesos de densode-
pendencia negativa o predación directa o indirecta
(véase CARRETE et al., 2006 a,b; CORTÉS-AVI-
ZANDA et al., 2009 a,b; ORO et al., 2008 y referen-
cias en ellos). Además, en relación a la gestión de
las carroñas que en ellos se vierte se han descrito
riesgos asociados a la adquisición y transmisión de
patógenos (BLANCO et al., 2007; LEMUS et al.,
2008 y referencias en ellos).

Es evidente, por el contrario, que los muladares
también desempeñan un papel fundamental en la
conservación de poblaciones amenazadas. En el
caso del alimoche, los muladares y los dormideros
comunales a ellos asociados agregan a la pobla-
ción no reproductora (DONÁZAR et al., 1996 a,b) y
determinan que sea mayor la probabilidad de
recambio de las bajas producidas entre la fracción
reproductora de las poblaciones cercanas. De este

modo, incrementan la probabilidad de persistencia
de los territorios y, consecuentemente, la viabilidad
de las poblaciones (GRANDE, 2006; GRANDE et
al., 2009). En el caso del quebrantahuesos, los
muladares contribuyen a incrementar la superviven-
cia preadulta y a ralentizar el declive poblacional
frente al efecto de la mortalidad no natural por
veneno y otras causas (CARRETE et al., 2006 a,b;
ORO et al., 2008).

El objetivo de este trabajo es describir una expe-
riencia de creación de un muladar dirigido al alimo-
che, una de las especies carroñeras considerada
en peligro de extinción a nivel global (BIRDLIFE
INTERNATIONAL, 2004; 2006), y en una zona de
especial interés estratégico para la especie como
es Andalucía (sur de la Península Ibérica). Estudios
previos (J.R. BENÍTEZ, inédito) habían demostrado
que los alimoches de Andalucía se asientan mayo-
ritariamente en regiones del centro de la Península
Ibérica como el Valle de Alcudia en Ciudad Real,
asociándose a fuentes de alimentación predecible
y grandes dormideros (ver Figura1). En este esce-
nario, la creación de un muladar en la región de
Cádiz tenía por objeto reducir la potencial tasa de
emigración tratando de “fijar” los ejemplares naci-
dos en el área de estudio para favorecer de este
modo la viabilidad de la población. Aquí describi-
mos el uso y aprovechamiento que han realizado
los alimoches de este muladar a lo largo de dos
años, incluyendo los periodos de migración, así
como la formación de dormideros comunales. Se
prestó especial atención al uso del muladar en fun-
ción de la edad de los individuos.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
2.1. Especie, área y poblaciones objeto de estudio

El alimoche es la más pequeña de las rapaces
carroñeras europeas y una de las más oportunis-
tas, pues se alimenta tanto de carroñas como de
basuras domésticas, excrementos, insectos y hue-
vos, llegando incluso a cazar pequeños animales
(CRAMP & SIMMONS, 1980; DONÁZAR, 1993). La
llegada de las aves en migración prenupcial tiene
lugar en febrero-marzo y la partida hacia África en
migración postnupcial a lo largo de agosto y sep-
tiembre. Como otras especies de buitres, el alimo-
che tiende a ser social en los lugares donde existe
una alta disponibilidad de alimento. Como conse-
cuencia de ambos factores, gregarismo y abun-
dancia de alimento, la especie forma dormideros
comunales que pueden reunir un número muy ele-
vado de aves, principalmente no reproductoras
(TELLA, 1991; DONÁZAR et al., 1996b). 
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tesis de que Alcudia puede estar funcionando
como sumidero de la población andaluza y ha
planteado la necesidad de crear muladares en
Andalucía que pudieran revertir esta situación.

2.2. Creación y mantenimiento del muladar
El muladar “El Picacho”, gestionado por la

“Red Andaluza  de Comederos para Aves
Carroñeras” (RACAC), está situado en el Parque
Natural de Los Alcornocales, provincia de
Cádiz, (Figura 1). Se localiza en la zona de tran-
sición entre las primeras sierras al oeste del
Parque Natural y la campiña de Medina Sidonia,
caracterizada por montes de escasa altitud
dedicados a la agricultura de secano y a la
ganadería extensiva. Para la selección del
emplazamiento se consideraron determinadas
variables como topografía, distancia a los territo-
rios de cría, probabilidad de que fueran visita-
dos por ejemplares no reproductores, presencia
de muladares tradicionales y disponibilidad de
recursos ganaderos en el entorno y ausencia de
infraestructuras peligrosas para las aves, como
tendidos eléctricos o parques eólicos.

Desde el año 2007 se comenzó a gestionar
este muladar con aportes diarios de restos de
mataderos (unos 250 kg, fundamentalmente de
huesos, cabezas de porcino y vísceras) asegu-
rándose así la disponibilidad de carroña de
manera constante. Los aportes se realizaron pre-
ferentemente en horas vespertinas, cuando los
buitres leonados no se muestran generalmente
activos en la búsqueda de carroñas. En relación
a la discusión abierta actualmente respecto al
contenido de antibióticos en las reses aportadas
a los muladares (ver LEMUS et al., 2008, es nece-
sario resaltar que todo los aportes realizados en
el muladar, al provenir de vías destinadas a con-
sumo humano, tenían garantías de no estar afec-
tados por un uso abusivo de estas sustancias.

2.3. Seguimiento del uso del muladar por avescarroñeras
Para detectar el uso y aprovechamiento de

las aves se realizaron censos en los que se reco-
gía además de datos referentes al propio censo
otros como: a) fecha; b) hora de inicio y final de
las observaciones, c) disponibilidad de carroñas
frescas (kg), d) porcentaje de las carroñas con-
sumido por las aves. Cualquier otro tipo de cir-
cunstancia (presencia de personas, vehículos,
carnívoros, etc.) también fue considerada. Las
observaciones se realizaron a una distancia míni-

En el pasado, el alimoche fue un ave relativa-
mente común en toda Andalucía y así lo atesti-
guan los relatos de ornitólogos y cazadores que lo
citan como abundante, especialmente en las
serranías de Cádiz y Málaga (CHAPMAN &
BUCK, 1910). Desde entonces, la especie se ha
enrarecido enormemente disminuyendo su área
de distribución actual y su abundancia, con decli-
ves que han llegado al 40% en una sola década
para la población reproductora de Cádiz
(BENÍTEZ et al., 2001). Las causas de la disminu-
ción están asociadas a altas tasas de mortalidad
adulta no natural producidas por envenenamien-
tos, electrocuciones y colisiones con aerogenera-
dores (DONÁZAR et al., 2003; DONÁZAR et al.,
2008). En 2008 el número de territorios reproduc-
tores en Andalucía apenas supera la treintena,
repartidos en tres núcleos. El mayor de ellos, con
25 parejas se encuentra en las sierras de Cádiz y
Málaga.  Quedan escasas parejas aisladas en las
Sierras de Cazorla, Segura y Las Villas y en Sierra
Morena (BENÍTEZ et al., 2004 a, ver Figura1). La
especie ha sido clasificada como “En peligro críti-
co” en el Libro Rojo de Andalucía. 

No existían en años recientes dormideros
comunales ni áreas de concentración de indivi-
duos no reproductores en Andalucía. Los dormi-
deros más cercanos se encontraban en el Valle de
Alcudia (BENÍTEZ et al., 2004 a,b; JAMAR &
ARREDONDO, 2007), al sur de la provincia de
Ciudad Real (Figura 1) donde los alimoches se reu-
nían en el entorno de un muladar formando dos
dormideros comunales con hasta 50-100 indivi-
duos en los meses estivales. Este muladar del Valle
de Alcudia y sus dormideros asociados son de
gran importancia para los alimoches no reproduc-
tores andaluces como lo demuestra que de un total
de siete ejemplares anillados en Andalucía entre
2000 y 2006 y localizados vivos con posterioridad,
cinco (>70%) hayan sido avistados en el muladar
y/o dormideros del Valle de Alcudia (DONÁZAR et
al., 2003; BENÍTEZ & ÁVILA, 2008 inédito). El caso
más llamativo es el de una hembra nacida en el
año 2000 en un territorio de la Serranía de Ronda
(Málaga) que fue localizada por primera vez en
Alcudia (a unos 220 kilómetros de su territorio
natal) como ave inmadura en 2003. Posteriormente
en 2006 es localizada regentando un territorio de
cría en Sierra Morena de Córdoba, a unos 40 kiló-
metros de Alcudia, y a unos 210 kilómetros de su
territorio natal. Este patrón no es el habitualmente
observado en esta especie ya que la dispersión
natal media se estima en 36 km (GRANDE, 2006).
Esta observación, aunque aislada, reforzaría la
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ma de 300 m para evitar interferir en el compor-
tamiento de las aves. La óptica utilizada fueron
telescopios de 20-60 x.

Para determinar la presencia de especies y el
aprovechamiento de los aportes se realizaron cen-
sos desde el amanecer y posteriormente cada 30
minutos hasta última hora de la tarde, anotando las
especies y número de ejemplares presentes en el
muladar y su entorno (radio de 200 m). Se registró
la proporción de individuos  que se encontraban
comiendo de las carroñas. Para ello se distinguió
entre aves que “comían” (estaban comiendo o tení-
an acceso inmediato a la comida) o “no comían”
(se encontraban apartados de la zona de alimen-
tación). Además, siempre que se pudo se procuró
determinar la edad de los alimoches presentes,
distinguiéndose cuatro clases de edad en función
del plumaje: joven del año (primer plumaje), juvenil
(segundo plumaje), inmaduro (tercer y cuarto plu-
maje) y adulto (quinto plumaje y sucesivos).

3. RESULTADOS
Durante el periodo de estudio (entre el 1 de

mayo de 2007 y el 30 de septiembre de 2008) se
realizaron 231 aportes diarios de despieces de

cerdo, totalizando 66550 kg (media 250 kg, rango
100-600 kg). Además, se contabilizó la entrada de
reses aportadas por el personal de la Red
Andaluza de Comederos de Aves Carroñeras,
estimando dicha entrada en 24620 kg (71 caba-
llos, 19 terneros, 2 burros, 2 corzos y 1 gamo).

El número total de censos realizados fue de
1933 en 241 días. Las especies de aves identifi-
cadas alimentándose en el muladar fueron nueve
(Tabla 1); alimoche, buitre leonado, milano negro
Milvus migrans, cuervo Corvus corax, buitre mote-
ado Gyps rueppellii, buitre negro, cernícalo
común Falco tinnunculus, águila real Aquila
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Figura 1. Mapa del área de estudio. Los cuadros rojo y negro representan respectivamente los muladares de Cádiz (este estudio) y Valle de Alcudia. Los territorios
reproductores de alimoche existentes en 2008 en Andalucía se han representado con círculos; negros en el caso de los territorios cuyos pollos anillados han sido
vistos (leídas sus anillas) en el muladar de Cádiz y blancos en los territorios donde se han incorporado como reproductores aves anilladas en el área de estudio.

Figure 1. Map of the study area.  The red and black squares represent, respectively, the muladares of Cádiz (this study) and the Valley of Alcudia.  The Egyptian
vulture’s reproductive territories existing in 2008 in Andalucía are depicted with circles; black circles in the case of territories where banded chicks have been seen
(readings of the bands) in the muladar in Cádiz, and white circles in the territories where banded birds have been incorporated in the area of study as breeders.

Tabla 1. Número y frecuencia de contactos con las especies de aves carro-
ñeras censadas en el muladar durante el periodo de estudio.

Alimoche (Neophron percnopterus) 2661 2,6
Buitre leonado (Gyps fulvus) 96223 95,5
Milano negro (Milvus migrans) 1380 1,3
Cuervo (Corvus corax) 375 0,3
Buitre moteado (Gyps rueppellii) 15 0
Buitre negro (Aegypius monachus) 41 0
Cernícalo vulgar (Falco tinnunculus) 23 0
Águila real (Aquila chrysaetos) 3 0
Águila imperial (Aquila adalberti) 27 0

ESPECIE N F (%)



chrysaetos y águila imperial ibérica Aquila adal-
berti. El buitre leonado fue la especie que más visi-
tó el muladar, del total de censos realizados, en
1332 (68.9%) se observaron individuos de esta
especie (media=72, rango=1-450).

Se observaron alimoches en 795  censos
(41.1% del total) (media=3, rango=1-40) (ver
Tabla 2). Durante el estudio se detectaron quince
alimoches marcados. La lectura de sus anillas
permitió determinar que nueve habían sido mar-
cados como pollos en nidos de Andalucía, tres en
Segovia, dos en el País Vasco y uno en la
Provenza francesa. Se observó un claro patrón
temporal en el uso del muladar en relación a la
edad de los individuos. Así, el máximo número de
juveniles e inmaduros fue detectado durante un
censo de la segunda quincena de abril (34 inma-
duros) y otro de la primera quincena de mayo (17
juveniles) de 2008. En estas mismas fechas tam-
bién se censó el máximo de adultos comiendo
simultáneamente (n = 6). A partir de julio, y en los
dos años de estudio, el número de alimoches que
visitaban el muladar descendió durante el verano
hasta que en septiembre incrementó de nuevo
debido principalmente a la aparición de aves en
migración. El número máximo de jóvenes del año
se detectó en la primera quincena de septiembre
de 2008, observándose hasta 4 aves alimentán-
dose simultáneamente (ver Figura 2). 

Desde el inicio del estudio, en mayo de 2007,
se observó el establecimiento de un dormidero
comunal de alimoches en un grupo de alcorno-
ques Quercus suber situados a menos de 1 km al
noroeste del muladar. En el año 2007,  el número
máximo de alimoches detectados en este dormi-
dero fue de 15 ejemplares durante la segunda
quincena de mayo. En 2008 el número máximo de
ejemplares fue de 39 en la segunda quincena de
abril (ver Figura 2). Los máximos de aves coinci-
dieron con los periodos en que se registró el mayor
número de ejemplares presentes en el muladar.

4. DISCUSIÓN
Nuestros resultados sugieren que la creación

de muladares puede ser una excelente herra-
mienta de manejo para la fijación de dormideros
comunales de alimoche, de individuos divagan-
tes nacidos en la zona y, probablemente, a largo
plazo, para la conservación de poblaciones loca-
les de esta especie globalmente amenazada.
Estos resultados se inscriben en el escenario
encontrado en otras regiones de la Península
Ibérica donde ha quedado demostrado que la
existencia de estos dormideros podría estar favo-
reciendo el reemplazo de los individuos territoria-
les y la recolonización de territorios abandona-
dos (TELLA, 1991; DONÁZAR et al., 1996b;
MARGALIDA & BOUDET, 2003; GRANDE, 2006).

Los patrones detectados de visitas al mula-
dar responden claramente a la fenología propia
de las poblaciones ibéricas de la especie, fun-
damentalmente en lo relativo a migraciones pre y
post-nupciales. Así, el alto número de juveniles e
inmaduros censados en los meses de abril,
mayo y junio (702 en 2007 y 1418 en 2008) se
corresponde con los meses de llegada y asenta-
miento de estas aves en la Península Ibérica
puesto que se conoce que los alimoches inma-
duros realizan la migración prenupcial con bas-
tante retraso con respecto a los ejemplares adul-
tos reproductores. De la misma manera, la dismi-
nución del número de individuos no reproducto-
res que se observa a partir de julio puede ser
debida a que las aves de esta edad inician ya en
esa época la migración postnupcial (BERNIS,
1980). Con la conclusión de la temporada repro-
ductora, a finales de agosto y mes de septiembre
se detecta la presencia de jóvenes del año (19
contactos en los censos de 2007 y 71 en los de
2008); hecho que coincide con el final del perio-
do de dependencia y el inicio de la migración
hacia las áreas de invernada (DONÁZAR &
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Figura 2. Número máximo de alimoches de cada clase de edad censados por
quincenas en el muladar.  Se muestra también el número máximo de alimoches
censados por quincena en el dormidero.

Figure 2. Maximum number of Egyptian vultures of each age classification coun-
ted by two-week periods in the muladar.  Also depicted is the maximum number
of Egyptian vultures counted by two-week periods in the communal roost.

Tabla 2. Número y frecuencia de contactos, considerando clases de edad, de
los alimoches censados en el muladar durante el periodo de estudio.

EDAD N F (%) N F (%) N F (%)
Joven (1er plumaje) 19 1,9 71 4,1 90 3,3
Juvenil (2º plumaje) 444 45,8 448 26,4 892 33.5
Inmaduro (3er y 4º plumaje) 353 36,4 696 41,1 1049 39,4
Adulto (5º plumaje) 152 15,7 478 28,2 630 23,6

2007 2008 TOTAL
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CEBALLOS, 1990). La presencia de individuos
adultos ha sido prácticamente constante a lo
largo de todo el periodo de estudio. Esto sugiere
que la disponibilidad continua de recursos trófi-
cos podría redundar en un mayor éxito repro-
ductor de las parejas del entorno (3 territorios en
un radio de 10 km) aunque el poco tiempo que
lleva en funcionamiento el muladar hace que aún
sea pronto para analizar este posible efecto. En
general, las variaciones temporales en las pro-
porciones de edades en el muladar se ajustan a
lo ya descrito para dormideros controlados en
otras regiones de Iberia (ver DONÁZAR et al.,
1996 b; BENÍTEZ et al., 2004 b). La mayor dife-
rencia estriba en que en Andalucía detectamos
una mayor proporción de juveniles e inmaduros y

una fenología más temprana que en otras regio-
nes como el Valle del Ebro y en la comarca de
Alcudia (DONÁZAR et al., 1996 b; JAMAR &
ARREDONDO, 2007; BENÍTEZ & ÁVILA, 2008
inédito). Este hecho, junto con el patrón estacio-
nal, podría indicar dos fenómenos: por una parte
que a nivel de la población ibérica, los inmadu-
ros tienden a concentrarse en mayor número y
más tiempo en las regiones del sur y, por otro
lado, no independientemente de ello, que el
muladar del Picacho es un atractor importantísi-
mo para aves inmaduras que cruzan la penínsu-
la en ambos sentidos. La existencia de recursos
tróficos casi permanentes provocaría el asenta-
miento temporal de las aves, sobre todo durante
la migración prenupcial.

En síntesis, con este trabajo queda demos-
trado que los muladares pueden ser una herra-
mienta muy eficaz para la conservación de algu-
nas especies y poblaciones como ocurre con el
alimoche en Andalucía. Es de esperar que la
continuidad de este tipo de actuaciones se refle-
je de alguna manera sobre la población repro-
ductora local en el futuro. El marcaje de ejempla-
res que se ha planificado para los próximos años
y la continuidad en el seguimiento del uso de
este punto de alimentación suplementaria ayu-
dará a valorar el grado de eficacia que tiene este
muladar sobre la conservación de las poblacio-
nes de alimoche del sur de la Península Ibérica. 
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Figura 3. Foto del Muladar “El Picacho” en la provincia de Cádiz (arriba) con
varios ejemplares de buitre leonado y alimoche alimentándose  y (abajo) ali-
moche inmaduro (tercer plumaje) sobrevolando las instalaciones. Fotos:
Manuel de la Riva.

Figure 3. Photograph of the “El Picacho” Muladar in the Province of Cádiz
(above) with several griffon vultures and Egyptian vultures feeding, and (below)
immature (third plumage) Egyptian vulture flying above the installations.  Photo:
Manuel de la Riva.
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Effects of the creation of a vulture restaurant for the 
conservation of an Egyptian vulture Neophron

percnopterus population in Andalucía (Southern Spain)
JOSÉ RAMÓN BENÍTEZ, AINARA CORTÉS-AVIZANDA, ENRIQUE ÁVILA & RUBÉN GARCÍA



1. INTRODUCTION
The vulture restaurants, also known as supplemen-

tary feeding stations, have been considered for deca-
des to be a key management tool for achieving the
conservation of scavenger bird populations (BIJLE-
VELD, 1974; HOUSTON, 1987; PIPER, 2006).
Theoretically, it is assumed that these sites provide a
number of benefits for the conservation of the target
species: the increase of food availability, reduction of
the risk of poisoning and persecution, and an increase
in the availability of micronutrients (calcium) (PIPER,
2006). Among the species managed by supplemen-
tary feeding are the California Condor Gymnogyps
californianus in the Western North America, the King
Vulture Sacorramphus papa in Belize, and the Cape
Vulture Gyps coprotheres and bearded vulture
Gypaetus barbatus in Southern Africa (WILBUR &
JACKSON, 1983; HOUSTON, 1987; BROWN, 1990;
MUNDY et al., 1992).  In Eurasia, the supplementary
feeding stations have mainly targeted populations of
bearded vultures, Egyptian vultures Neophron perc-
nopterus, griffon vultures Gyps fulvus and cinereous
vultures Aegypius monachus (DONÁZAR, 1993; SESÉ
et al., 2005). The supplementary feeding stations are
now also being used for the recovery of the critically
endangered Asian vulture populations (GILBERT et al.,
2007). 

Despite this, the effectiveness of the vulture restau-
rants on the conservation of scavenger birds is being
strongly challenged (PIPER, 2006).  It has been noted
that the existence of these stations can lead to increa-
sed interactions at the intra- or interspecific levels, trig-
gering negative density dependent processes (see
CARRETE et al., 2006 a,b; ORO et al., 2008) and
favouring an increase in the predation pressure exer-
ted by facultative scavengers on mammal and avian
populations living in the vicinity (CORTÉS-AVIZANDA
et al., 2009 a,b; SELVA & CORTÉS-AVIZANDA, 2009
and references therein).  Furthermore, risks associated
with the acquisition and transmission of pathogens
have been described with regard to the management
of the supplied carrion (BLANCO et al., 2007; LEMUS
et al., 2008 and references therein).

On the contrary, it is evident that the vulture restau-
rants also play a key role in the conservation of threa-
tened populations. In the case of the Egyptian vulture,
feeding stations and communal roosts are closely
associated (DONÁZAR et al., 1996 a,b) and lead to a
greater probability of replacement of losses among the
reproductive segment of nearby populations.   In this
manner the probability of persistence of the territories,
and consequently the population viability, are increa-
sed (GRANDE, 2006; GRANDE et al., 2009).  In the

case of the bearded vulture, the supplementary fee-
ding contributes to increased sub-adult survival and to
slowing the decline of the population in light of the
effect of unnatural mortality by poisoning and other
causes (CARRETE et al., 2006 a,b; ORO et al., 2008).

The aim of this study is to describe the process and
consequences of the creation of a vulture restaurant
targeting the Egyptian vulture, a scavenger species
considered to be globally endangered (BIRDLIFE
INTERNATIONAL, 2004; 2006) and in an area of parti-
cular strategic interest to the species as is Andalucía
(southern Iberian Peninsula).  Previous studies (J.R.
Benítez, unpublished) had shown that the Egyptian
vultures of Andalucía abandon their natal region to
establish in the central areas of the Iberian Peninsula,
such as the Valley of Alcudia in Ciudad Real where
there are large communal roosts and predictable food
sources (see Figure 1).

In this scenario, the creation of a vulture restaurant
in the region of Cádiz had as its goal the reduction of
the potential rate of emigration, attempting to "fix" indi-
viduals born within the study area in order to promote
the viability of the population.  Here, we describe the
use of this feeding station by Egyptian vultures over a
period of two years, including the migration periods
and the formation of communal roosts.  Special atten-
tion was given to the use of the place according to the
age of individuals.

2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Species, area and populations studied

The Egyptian vulture is the smallest of the
European scavenger birds of prey and one of the
most opportunistic; it feeds on carrion was well as
domestic garbage, excrement, insects and eggs,
and even hunts small animals (CRAMP &
SIMMONS, 1980; DONÁZAR, 1993).  The prenup-
tial migration begins in February-March; the birds
move toward Africa (postnuptial migration) through
August-September.  As is the case with other vultu-
res, the Egyptian vulture tends to be social in pla-
ces with a high availability of food.   As a conse-
quence of this gregariousness and abundance of
food, the species forms communal roosts where
large number of principally non-breeding birds can
congregate (TELLA, 1991; DONÁZAR et al.,
1996b).

In the past, the Egyptian vulture was a relatively
common bird across Andalucía, as is evidenced by
the accounts of ornithologists and hunters who list
it as abundant, especially in the mountains of Cádiz
and Málaga (CHAPMAN & BUCK, 1910). Since
then, the species has become rarer, significantly
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reducing its current area of distribution and its
population density, with declines of the reproducti-
ve population in Cádiz having reached 40% in just
one decade (BENÍTEZ et al., 2001).  The causes of
the decline are associated with unnaturally high
rates of adult mortality produced by poisoning,
electrocution and collisions with wind turbines
(DONÁZAR, et al., 2003; DONÁZAR, et al., 2008).
In 2008 the number of breeding territories in
Andalucía was barely over 30, divided into three
clusters. The largest of these, with 25 pairs, was
found in the mountains of Cádiz and Málaga. There
remained a few isolated pairs in the Sierras de
Cazorla, Segura and Las Villas and in Sierra
Morena (BENÍTEZ et al., 2004 a, see Figure1). The
species has been listed as "critically endangered"
in the Red Book of Andalucía.

Communal roosts with aggregations of non-
breeding individuals do not exist in Andalucía.  The
closest communal roosts are found in the Alcudia
valley (BENÍTEZ et al., 2004 a,b; JAMAR & ARRE-
DONDO, 2007), to the south of the Ciudad Real
Province (Figure1). Here, the Egyptian vultures
gather around a vulture restaurant forming two
communal roosts with 50 to 100 individuals during
the summer months.  This place is of great impor-
tance to the non-breeding Andalusian Egyptian
vultures: from a total of seven individuals banded
in Andalucía between 2000 and 2006 and subse-
quently found alive, five (>70%) have been sighted
in the Alcudia valley. (DONÁZAR et al., 2003;
BENÍTEZ & ÁVILA, 2008, unpublished).  The most
striking case is that of a female born in 2000 in a
territory of the Serranía de Ronda (Málaga). She
was found the first time (being immature) in 2003
in Alcudia (about 220 kilometers from the home
territory)  Later, in 2006, the bird was found bree-
ding in Sierra Morena de Córdoba, about 40 kilo-
meters from Alcudia and some 210 kilometers from
its natal territory.  This pattern of natal dispersal is
uncommon because the average distance betwe-
en the natal territory and the first breeding place
was estimated to be 36 kilometers in other popula-
tions (GRANDE, 2006).  This observation, although
isolated, would reinforce the theory that the attrac-
tiveness of Alcudia may be depleting the
Andalusian population and raises the need for the
creation of vulture restaurants in Andalucía that
could reverse the situation.

2.2. Creation and maintenance of the muladar
The muladar “El Picacho”, managed by the

“Red Andaluza de Comederos para Aves
Carroñeras” (RACAC), is located in the National

Park of the Alcornocales, Cádiz Province (Figure
1).  It is found in the transition zone between the
first mountain ranges to the west of the Natural
Park and the open country of Medina Sidonia, cha-
racterized by low mountains dedicated to unirriga-
ted agriculture and extensive livestock breeding.
The selection of the site involved the evaluation of
a set of variables such as topography, distance to
the breeding territories, probability of visits by non-
breeders, presence of traditional feeding stations,
availability of livestock carcasses in the area, and
the absence of infrastructure dangerous to birds,
such as power lines or wind farms.

The management of this vulture restaurant
began in 2007 with daily additions of slaughter-
house remains (about 250 kilograms, largely
bones, pig heads and viscera), in this way assu-
ring the constant availability of carrion. The addi-
tions were made preferently during the evening,
when the griffon vultures are not actively searching
for food. This maximizes the probability that the
food was available to smaller scavenger species.
In reference to the current discussion about the
content of antibiotics in livestock carcasses (see
LEMUS et al., 2009), it is necessary to emphasize
that all additions to the vulture restaurants, coming
from channels intended for human consumption,
are guaranteed to be unaffected by misuse of
these substances. 

2.3. Monitoring the use of the muladar by scaven-ger birds
In order to monitor the birds’ use of the vulture

restaurant, censuses were conducted recording: a)
date; b) start and end time of observations; c) avai-
lability of fresh carrion (kilograms); and d) percenta-
ge consumed by birds. Any other type of circums-
tance (presence of people, vehicles, carnivores,
etc.) was also considered. Observations were made
from a minimum distance of 300 meters in order to
avoid interfering with the behavior of the birds.  

To determine the presence of species and their
use of additions to the vulture restaurant, censuses
were made every 30 minutes, from dawn to dusk.  In
each occasion, we recorded the species and the
number of individuals present in the vulture restau-
rant and its surroundings (radius of 200 meters).
The proportion of individuals observed feeding from
the carrion was recorded. A distinction was made
between birds that were “eating” (they ate or had
immediate access to the food) or were “not eating”
(they were found separated from the feeding area).
Additionally, whenever possible, the age of the
Egyptian vultures was determined considering the
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following four categories: yearling (first plumage),
juvenile (second plumage), immature (third and
fourth plumage), and adult (fifth and successive
plumages).

3. RESULTS
During the study period (between May 1, 2007

and September 30, 2008) we recorded 231 daily
additions of hog remains totaling 66,550 kilograms
(daily mean: 250 kg, range: 100-600 kg).
Additionally, there were provided 95 entire carcas-
ses (71 horses, 19 calves, 2 donkeys, 2 deer and
1 fallow deer) totaling 24,620 kg.

We conducted 1,933 censuses in 241 days.
Nine species of scavenger birds were detected:
Egyptian vulture, griffon vulture, black kite Milvus
migrans, common raven Corvus corax,
Rueppell’s Griffon Gyps rueppellii, cinereous vul-
ture, common kestrel Falco tinunculus, golden
eagle Aquila chrysaetos, and Iberian imperial
eagle Aquila adalberti (Table 1). The griffon vultu-
re was the most common species; individuals of
this species were observed in 1,332 censuses
(68.9 % of the total) with a mean per count of 72
individuals (range=1-450).

Egyptian vultures were observed in 795
(41.1%) of the censuses (mean number of indivi-
duals=3, range=1-40) (see Table 2). During the
study 15 banded Egyptian vultures were obser-
ved.  Nine had been tagged as chicks in nests of
Cadiz-Malaga (Andalucía), three in Segovia (cen-
tral Spain), two in Bizkaia (northern Spain) and one
in Provence (southern France). There was a clear
seasonal pattern in the use of the vulture restaurant
relative to the age of the individuals. The maximum
number of non-adult  birds (up to 34 immature)
was observed during censuses carried out in
April-May. During this period we also observed the
maximum number of adult individuals (n = 6). The
number of Egyptian vultures decreased during the
summer (from July onwards), increasing again in

September due primarily to the appearance of
migrating birds.  The maximum number of year-
lings (4 birds observed simultaneously) was
observed during the first two weeks of September
2008 (see Figure 2).

From the beginning of this study in May 2007,
we observed the establishment of a communal
roost of Egyptian vultures in a group of cork oaks
Quercus suber located less than one kilometer nor-
theast of the vulture restaurant. The maximum num-
ber of Egyptian vultures observed in this communal
roost was 15 individuals, seen during the last two
weeks of May. In 2008, the maximum number of
individuals was 39 in the second two weeks of April
(see Figure 2).  The maximum number of birds in
the communal roost coincided with the periods
during which the greatest activity and the greatest
number of individuals was recorded in the muladar.

4. DISCUSSION
Our results suggest that the creation of vulture

restaurants can be an adequate management tool
to favour the apparition of communal roosts of
Egyptian vultures and to maximize the probability
of recruitment of birds native to the area. Over the
end, the supplementary feeding would enhance
the viability of local populations of this globally
endangered species. In fact, in other regions of the
Iberian Peninsula it has been demonstrated that
the existence of these communal roosts is favoring
the replacement of territorial individuals and the re-
colonization of abandoned territories (TELLA,
1991; DONÁZAR et al., 1996 b; MARGALIDA &
BOUDET, 2003; GRANDE, 2006).

The age-specific patterns of visits to the vultu-
re restaurant relate clearly to the  phenology of the
Iberian populations, basically relative to pre- and
post-nuptial migrations. In this way, the high num-
ber of juvenile and immature birds counted in the
months of April, May and June (702 in 2007 and
1418 in 2008), corresponds with the dates of the
arrival and settlement of these birds in the Iberian
Peninsula since it is known that immature Egyptian
vultures migrate pre-nuptially with substantial
delay relative to breeding adult individuals (which

Table 1. Number and frequency of contacts with the different species of sca-
venger birds counted in the muladar during the period of study.

Egyptian vulture (Neophron percnopterus) 2661 2,6
Griffon vulture (Gyps fulvus) 96223 95,5
Black kite (Milvus migrans) 1380 1,3
Common Raven (Corvus corax) 375 0,3
Ruppell’s griffon vulture (Gyps rueppellii) 15 0
Cinereous vulture (Aegypius monachus) 41 0
Common Kestrel (Falco tinnunculus) 23 0
Golden eagle (Aquila chrysaetos) 3 0
Spanish imperial eagle (Aquila adalberti) 27 0

SPECIES N F (%)

Table 2. Number and frequency of contacts, considering the age classifications,
of the Egyptian vultures counted in the muladar during the period of study.

AGE N F (%) N F (%) N F (%)
Young (1st plumage) 19 1,9 71 4,1 90 3,3
Juvenile (2nd plumage) 444 45,8 448 26,4 892 33.5
Immature (3rd and 4th plumage) 353 36,4 696 41,1 1049 39,4
Adult (5th plumage) 152 15,7 478 28,2 630 23,6

2007 2008 TOTAL
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arrive in February-March). Similarly, the decrease
in the number of immature birds observed from
July onwards may be due to the beginning of the
post-nuptial migration of the non-adult fraction of
the population (BERNIS, 1980). Toward the end of
the reproductive season, at the end of August and
during the month of September, we detected the
presence of yearlings (birds born during the pre-
vious breeding season), coinciding with the end of
the dependence period and the independization
process and the migration to wintering areas
(DONÁZAR & CEBALLOS, 1990).  The presence
of adult individuals has been practically constant
throughout the duration of the study period.  This
suggests that the permanent availability of trophic
resources may contribute to improve the repro-
ductive success of those pairs living in the vicinity
of the feeding station.  In our study area there are
three territories in a radius of 10 km but due to the
brief time that the vulture restaurant has been ope-
rational it is still early for an analysis of this possi-
ble effect.  In general, the temporal variations in the
proportions of individuals within the various age
categories agree to those patterns described for
the communal roosts monitored in other regions of
Iberia (see DONÁZAR et al., 1996 b; BENÍTEZ et
al., 2004 b).  The major difference stems from the
fact that in Andalucía we observed a greater pro-
portion of juveniles and immature birds, and an
earlier phenology than in other regions such as the
Ebro Valley and Alcudia (DONÁZAR et al., 1996 b;
JAMAR & ARREDONDO, 2007; BENÍTEZ &
ÁVILA, 2008 unpublished).  This fact, in conjunc-
tion with the seasonal pattern could be indicative
of two phenomena:  on the one hand, that with
regard to the Iberian population, the immature
birds tend to concentrate in larger number and for
longer periods of time in the southern regions of
the Iberian peninsula; on the other hand, not inde-
pendent of this, that the Picacho vulture restaurant
is an extremely important attractor for migrating
immature birds. It is confirmed by the sightings of

banded individuals born in regions of central and
Northern Spain and Southern France.    

In summary, this study has demonstrated that,
despite the fact that vulture restaurants can have
negative effects on the populations of scavenger
birds (CARRETE et al., 2006 a,b; LEMUS et al.,
2008), they can be a very efficient tool in the con-
servation of some species and populations, as
occurs with the Egyptian vulture in Andalucía.  It is
expected that these positive effects  will, in some
form, be reflected in the viability of the local bree-
ding population in the future.  The tagging of indi-
viduals planned for the coming years, and the
monitoring of their use of the feeding stations, will
help in the evaluation of the degree of effective-
ness of this vulture restaurant on the conservation
of the population of Egyptian vultures in the sou-
thern Iberian Peninsula.  
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Factores que determinan la presencia
del buitre negro Aegypius monachus en las carroñas 
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1. INTRODUCCIÓN
El buitre negro Aegypius monachus tiene una

población de 1845 parejas en el cuadrante surocci-
dental de España y en la isla de Mallorca (DE LA
PUENTE et al., 2007), alcanzado una porcentaje del
98% de la población existente en Europa (MORENO-
OPO, 2007). Se alimenta de un amplio espectro de

cadáveres, siendo los de conejos Oryctolagus cuni-
culus, ovejas Ovis aries y ungulados silvestres los
más representados en los numerosos trabajos de
dieta publicados (GARZÓN, 1974; HIRALDO, 1976;
SEO/BIRDLIFE, 1997; GUZMÁN & JIMÉNEZ, 1998;
MOLEÓN et al., 2001; COSTILLO, 2005; véase revi-
sión en CORBACHO et al., 2007). También en rela-
ción a la dieta, se ha comprobado la variación en su
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Factores que determinan la presencia del
buitre negro Aegypius monachus en las carroñas

Factors that determine the presence of the cinereous
vulture Aegypius monachus at carcasses

RESUMEN
Se estudian los factores que determinan la presencia del buitre negro Aegypius monachus en distintos tipos de carroñas, con el objeti-

vo de conocer cuáles son los aspectos más importantes para la gestión de la alimentación dirigida de la especie. Se han realizado obser-
vaciones de consumo de 134 carroñas y subproductos aportados en el entorno de áreas con importantes colonias de buitre negro, en las
regiones de Castilla-La Mancha y Extremadura. El número de buitres negros que acude a alimentarse a las carroñas aumenta con una mayor
cantidad de biomasa y cuando el tipo de carroña se presenta dispersa o con despojos de tamaño mediano y pequeño. La proporción de
buitres negros y leonados resulta más positiva para el primero cuando el número de trozos es mayor. El tiempo transcurrido hasta que los
buitres negros inician el consumo de la carroña depende del volumen aportado, del número de trozos y del tipo de formato. Los buitres
negros muestran preferencia por partes sueltas musculares de tamaño mediano y de pequeñas piltrafas periféricas.

ABSTRACT
This chapter examines the factors that determine the presence of the cinereous vulture Aegypius monachus at different types of carcas-

ses, in order to find out which aspects are of greatest importance for the management of this species’ food. Observations were made of the
consumption of 134 carcasses and by-products left out in areas with large cinereous vulture colonies in the autonomous communities of
Castilla-La Mancha and Extremadura. The greater the biomass of the carcass, the more cinereous vultures come to feed. This vulture spe-
cies also prefers the carrion to be scattered and to be made up of small or medium-sized remains.  When there is a large number of remains,
the proportion of cinereous vultures is higher in relation to griffon vultures numbers. The time that elapses before the cinereous vultures begin
to consume a carcass depends on the carcass volume delivered, the number of pieces it is divided up into and the format type. Cinereous
vultures prefer individual, medium-sized muscular pieces and small peripheral scraps of meat, tendon etc.

LABURPENA
Hainbat sarraski motatan Aegypius monachus sai beltzaren presentzia mugatzen duten faktoreak aztertu dira, espezie horren lagundu-

tako elikaduraren kudeaketarako alderdirik inportanteenak zeintzuk diren jakiteko. 134 sarraskiren eta azpiprodukturen kontsumoa aztertu da
sai beltz kolonia asko dauden lekuetan, hau da, Gaztela-Mantxan eta Extremaduran. Sarraskia jatera datozen sai beltz kopurua handitu egi-
ten da biomasa kopurua handiagoa denean eta sarraskia sakabanatuta dagoenean edota hondakinak ertainak eta txikiak direnean. Sai belt-
zen eta arreen proportzioa positiboagoa da lehenarentzat zati kopurua handiagoa denenean. Sai beltzek sarraskia jaten hasi aurretik igaro-
tako denbora bolumenaren, zati kopuruaren eta formatu motaren baitan dago. Sai beltzek nahiago izaten dituzte muskuluko zati aske ertai-
nak eta haragi puska periferiko txikiak.
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composición a lo largo de los últimos 30 años, al
mismo tiempo que lo han hecho las abundancias de
sus presas potenciales (disminución de conejo y
aumento de ungulados cinegéticos, CORBACHO et
al., 2007; COSTILLO et al., 2007a). Ello ha permitido
evaluar espacial y temporalmente la plasticidad y
modulación existente en su alimentación (COSTILLO
et al., 2007b). 

La aparición de la encefalopatía espongiforme
bovina motivó la puesta en marcha de medidas de
control sanitario que han provocado la reducción de la
disponibilidad de carroñas de origen ganadero en el
período 2004-2009 en España, debido a la recogida y
destrucción de una importante proporción de cadáve-
res de las cabañas bovina, ovina y caprina y la clausu-
ra de muladares asociados a explotaciones intensivas
(CAMIÑA & MONTELÍO, 2004; MORENO-OPO et al.,
2007; GARCÍA DE FRANCISCO & MORENO-OPO,
2009). Ello ha supuesto afecciones negativas sobre las
poblaciones de algunas especies de aves necrófagas,
reflejadas en un aumento de la tasa de ingresos de
juveniles desnutridos en centros de recuperación
(680% en el período 2002-2006), en un aumento del
número de noticias o registros de ataques a ganado
vivo (de 40 en 2000 a más de 300 en 2007), en una
reducción de la productividad en distintas colonias de
cría de buitre leonado y buitre negro (SEO/BIRDLIFE,
2007; MINISTERIO DE MEDIO AMBIENTE Y MEDIO
RURAL Y MARINO, 2008) y en efectos relacionados
con la dependencia de fuentes fijas y predecibles de
alimento (CARRETE et al., 2006; MARGALIDA et al.,
2007; LEMUS et al., 2008; DE LA PUENTE et al., 2008). 

En el caso del buitre negro, algunas de las princi-
pales amenazas provienen de la escasez y baja cali-
dad del alimento (SÁNCHEZ, 2004; GONZÁLEZ &
MORENO-OPO, 2008; HERNÁNDEZ & MARGALIDA,
2008). Por ello, la aplicación de medidas adecuadas
que optimicen la alimentación, en los casos en que
ésta se muestre como un factor limitante, puede cons-
tituir una herramienta efectiva de conservación dirigida.

El presente trabajo tiene como objetivo reconocer
de forma preliminar las pautas más favorables de apor-
te controlado de alimento para el buitre negro. Nuestro
objetivo es describir algunos de los factores que deter-
minan la presencia de buitres negros en las carroñas,
así como el consumo preferencial de distintos formatos
de subproductos existentes en ellas.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
2.1. Área de estudio

El trabajo de campo de presencia de buitres
negros en carroñas se desarrolló en seis Zonas de
Especial Protección de Aves (ZEPA, Figura 1)

situadas en las regiones de Extremadura y
Castilla-La Mancha (oeste y centro de España). Se
trata de áreas montañosas de perfiles ondulados
correspondientes a las Sierras Centrales de
Extremadura, Montes de Toledo, Montes occiden-
tales de Ciudad Real y Sierra Morena. Los aportes
estudiados fueron depositados en las inmediacio-
nes de seis colonias de cría de la especie, entre
las que se encuentran las cuatro con mayor pobla-
ción en España: Sierra de San Pedro (336 pare-
jas), Monfragüe (287 parejas), Cabañeros (165
parejas) y Umbría de Alcudia (129 parejas, DE LA
PUENTE et al., 2007).

2.2. Toma de datos y variables empleadas
El período de seguimiento se prolongó desde

diciembre de 2003 hasta diciembre de 2006. Se
monitorizaron 134 aportes distintos, distribuidos de
forma homogénea entre los distintos meses y años.
Los restos se depositaron en 67 localizaciones dis-
tintas pertenecientes a 13 fincas privadas. Éstas
fueron lo más aleatorias posibles y en ningún caso
determinadas por la presencia de muladares valla-
dos. El tipo de aporte de las carroñas fue controla-
do por los observadores, de forma que se pudie-
ron determinar a priori sus características. Así, ha
sido posible asignar el formato de los tipos de res-
tos suministrados a unas categorías concretas
(Tabla 1). Las especies que han sido suministradas
como carroña para el estudio son las presentes en
las áreas de trabajo y son objeto de aprovecha-
miento económico en la zona (Tabla 2). Las obser-
vaciones del consumo se han llevado a cabo a una
distancia mayor a 500 m al punto de depósito, con
buena visibilidad de la zona de la carroña, asegu-
rando la ausencia de molestias a las aves
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Figura 1. Zonas de Especial Protección de Aves (ZEPA) en las que se ha rea-
lizado el seguimiento del consumo de carroñas por el buitre negro.

Figure 1. Special Protection Areas for Birds (SPA) in which the consumption of
carcasses by the cinereous vulture was monitored.



tos de los que se alimentaron: 1) todo tipo de res-
tos disponibles en la carroña, 2) trozos musculares
extraídos de un cadáver entero, 3) trozos muscula-
res independientes de tamaño medio (200-5000 g
aprox.), 4) vísceras en un cadáver entero, 5) vísce-
ras dispersas alrededor de un cadáver, y 6) peque-
ñas piltrafas periféricas.

2.3. Análisis de datos
Para conocer los patrones de aparición del

buitre negro en función de las variables indepen-
dientes, se usaron modelos lineales generales
(GLM), con la ayuda del programa informático
STATGRAPHICS Plus 5.1 (STATPOINT TECHNO-
LOGIES, INC. 2000) De esta forma, se intentó
explicar el grado de significación de cada una de
las variables (Tabla 1) en relación a los parámetros
respuesta. Las variables independientes fueron
tanto continuas (número de kilos, distancia del
aporte al nido más próximo de buitre negro,
cobertura de arbolado y número de trozos distin-
tos en el aporte) como categóricas (formato, mes
e intervalo horario del aporte), y los parámetros
respuesta correspondieron a factores continuos.
Las variables independientes fueron selecciona-
das en función de distintos aspectos relevantes de
la biología de alimentación del buitre negro; así, se
agruparon en variables relativas a la tipología del
aporte (biomasa, formato y número de trozos), el
periodo del aporte (mes del año y horario de apor-
te) y las características de hábitat (cobertura de
arbolado) y proximidad a núcleos de cría (distan-
cia a nido). Se realizó un modelo para cada uno
de los parámetros respuesta en el que, inicial-
mente, se cotejó el grado de significación del
modelo en conjunto para, a continuación, evaluar
la significación estadística de cada una de las
variables pronosticadas. Por último, para cada
uno de los cinco GLM realizados, se analizó el
porcentaje de variabilidad de los parámetros res-

(GONZÁLEZ et al., 2006a) y empleando material
óptico (telescopios terrestres de 20-60 x). El segui-
miento comenzó tras el depósito de carroña y se
prolongó hasta su consumo total o durante dos jor-
nadas diurnas. 

Se han considerado cinco parámetros res-
puesta para evaluar la presencia del buitre negro
en las carroñas estudiadas en función de las
características de éstas: 1) número total de buitres
negros contabilizados alimentándose en cada
carroña, 2) edades de los buitres negros alimen-
tándose en cada carroña –juveniles: aves en su pri-
mer y segundo año calendario, subadultos: aves
en su tercer y cuarto año calendario, y adultos:
aves de cinco o más años de edad (DE LA PUEN-
TE & ELORRIAGA, 2006)-, 3) proporción entre el
número de buitres negros y buitres leonados Gyps
fulvus en cada aporte, 4) tiempo (en minutos)
transcurrido entre el depósito de carroña y el inicio
de la ingesta por el primer buitre negro, y 5) dura-
ción (en minutos) de la ingesta de biomasa por
ejemplares de buitre negro.

Por otro lado, se realizó un conteo de las obser-
vaciones de buitres negros alimentándose de dis-
tintos formatos de carroña, anotando el tipo de res-
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Tabla 1. Variables independientes consideradas para el análisis de presencia de buitre negro en carroñas.

Formato 1 Aporte dispuesto como cadáver/s entero/s
2 Aporte dispuesto como cadáver/s entero/s y despojos amontonados
3 Aporte dispuesto como cadáver/s entero/s y despojos dispersos (radio hasta 50 m)
4 Aporte dispuesto en despojos amontonados
5 Aporte dispuesto en despojos dispersos (radio hasta 50 m)

Mes Cada uno de los 12 meses Mes en el que se realiza el aporte y su observación 
Hora Intervalos impares de 2 horas Hora (h) en que se realiza el aporte de la carroña
Nº kilos Peso (kg) aproximado del aporte  
Distancia a nido Distancia (m) del punto de aporte al nido más próximo ocupado por la especie
Cobertura de arbolado Porcentaje (%) de superficie cubierta por arbolado en un radio de 500 m al centro 

del aporte
Nº de trozos Número de trozos/unidades de carne distintos existentes en el aporte

Variable Categorías Descripción

Tabla 2. Especies correspondientes a los subproductos suministrados a los
aportes objeto del presente estudio, tanto en forma de cadáver entero como
en distintas partes. Se muestra el número de carroñas estudiadas en las que
se ha aportado la especie y el número de cadáveres o de restos de cadá-
veres distintos suministrados en el total de carroñas analizadas, así como
sus porcentajes relativos.

Ciervo Cervus elaphus 99 60,0 2945 89,9
Oveja Ovis aries 26 15,7 113 3,4
Jabalí Sus scrofa 22 13,3 178 5,4
Cerdo Sus scrofa dom. 1 0,6 1 0,1
Gamo Dama dama 4 2,4 21 0,6
Muflón Ovis musimon 10 6,0 14 0,4
Vaca Bos taurus 1 0,6 1 0,1
Zorro Vulpes vulpes 2 1,2 2 0,1

Especie %%
Nº de carroñas enque se aporta

Nº de cadávereso restos de cadáverdiferentes aportados
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puesta que explicaban las variables consideradas
(estadístico R2 ajustado).  Las frecuencias obteni-
das en la observación del tipo de categorías del
que se alimentaban los buitres negros fueron ana-
lizadas mediante el test de Chi-cuadrado.

3. RESULTADOS
En las 134 carroñas analizadas se contabiliza-

ron un total de 3136 buitres negros y 10610 buitres
leonados. El número medio de buitres negros
observados por carroña fue de 23.40 ± 52.25 indi-
viduos (rango 0-400, n = 134). El tiempo medio
transcurrido desde el aporte hasta la ingesta fue
de 236.64 ± 134.42 min (rango 10-780, n = 79). La
duración media del tiempo presente en la carroña
fue de 165.18  ± 113.68 min (rango 12-606, n =
78). La proporción de buitres negros vs buitres leo-
nados presentes en las carroñas fue de 1.29 ± 0.75
(rango 0-6.19, n = 95).

Los resultados de los análisis GLM resultaron
significativos para el número total de buitres negros
que acude a las carroñas (F = 17,34, g.l. = 18,114,
p = 0,0001, R2 ajustada= 79,74%), dependiendo
de la biomasa aportada y el formato de los restos,
de forma que a mayor número de kilos mayor es la
abundancia de buitres (Figura 2) y prefiriendo res-
tos de menor tamaño tanto concentrados como
dispersos (Figura 2). Además, la proporción de
buitres negros respecto a buitres leonados en las
carroñas estudiadas (R2 ajustada= 7,06%) está
positivamente relacionada con el número de trozos
distintos en que se dispone la carroña (Figura 2). El
tiempo que tardan los buitres negros en iniciar el
consumo de carroña desde su depósito (R2 ajusta-
da=15,40%) depende inversamente del número
de kg y proporcionalmente del número de trozos
depositados (Figura 2). 

En cuanto a los análisis de inferencia, ninguna
de las variables independientes (hora de aporte,
formato, número de trozos, mes, distancia a nido
ocupado, número de kg aportados y cobertura
vegetal) resultó ser significativa, con un nivel de
significación del 95%, para explicar la proporción
de buitres negros no adultos y adultos presentes o
el tiempo que permanecen los buitres negros ali-
mentándose. 

Por otro lado, el análisis comparativo de las fre-
cuencias de los tipos de restos de los que se ali-
mentan los buitres negros en las carroñas ha mos-
trado diferencias significativas (χ2= 30,96, g.l. = 5,
p = 0,004, n = 99). Se observa que los buitres
negros se alimentan en mayor proporción de tro-
zos musculares de tamaño medio y de pequeños

restos y despojos periféricos al centro de la carro-
ña, siendo escasas las observaciones de ejempla-
res consumiendo vísceras, tanto en los propios
cadáveres como alrededor de éstos. 

4. DISCUSIÓN
Se ha obtenido un promedio de unos 23 buitres

negros por carroña estudiada, valores superiores a
los dados en las escasas referencias publicadas al
respecto (DONÁZAR, 1993). El promedio de las
proporciones obtenidas en cada carroña entre el
número de buitres negros y buitres leonados es de
1,3, mientras que la proporción entre el número
total de ejemplares censados en todo el trabajo se
reduce a 0,3 buitres negros por cada buitre leona-
do. Se trata de una ratio favorable para el buitre
negro, en comparación con la proporción existen-
te entre las poblaciones de ambas especies que
habitan en la Península Ibérica (DEL MORAL &
MARTÍ, 2000; DE LA PUENTE et al., 2007), causa-
das presumiblemente por haberse realizado el
estudio en las inmediaciones de núcleos poblacio-
nales importantes para el buitre negro, con la con-
siguiente mayor probabilidad de hallar ejemplares
alimentándose (CARRETE & DONÁZAR, 2005), así
como por la escasez de parejas reproductoras de
buitre leonado en el área de estudio. 

La cantidad de biomasa aportada tiene rela-
ción directa con el número total de buitres negros
congregados e inversa con el tiempo que éstos tar-
dan en iniciar el consumo. La media de tiempo de
aparición en las carroñas de otras especies de
necrófagas distintas al buitre negro (214 minutos)
ha sido superior a la expuesta en otros trabajos
ibéricos (DONÁZAR, 1993). Las especies que han
acudido en primer lugar a alimentarse han sido
milanos negros Milvus migrans y cuervos Corvus
corax, tal y como exponen otros trabajos previos, lo
que sugiere que puedan existir procesos facilitato-
rios intragremiales (DONÁZAR, 1993). El formato
de suministro del alimento ha determinado tanto el
tiempo de acceso como la abundancia de buitres
negros. De este modo, cuando se disponen restos
dispersos de mediano y pequeño tamaño se incre-
menta la presencia del buitre negro respecto a los
depósitos de grandes cantidades en un mismo
punto. Este aspecto puede tener relación con la
selección ejercida del tipo de resto a consumir, de
modo que la especie se vería favorecida en el con-
sumo de piezas de mediano tamaño y de relativa
dureza, debido a la adaptación morfológica de las
partes del cuerpo que intervienen en la adquisición
del alimento (DONÁZAR, 1993). 
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La selección del tipo de alimento resultante en el
presente proyecto ha sido similar a los estudios pre-
vios realizados (KÖNIG, 1983). En general, el buitre
negro se alimenta de trozos duros o semiduros
(músculos, tendones, pieles) de pequeño y media-

no tamaño, preferiblemente dispersos y no concen-
trados en un punto único de aporte. En conclusión,
la alimentación del buitre negro se ve favorecida por
aportes de carroña con abundante biomasa dis-
puesta en trozos de pequeño y mediano tamaño y
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Figura 2. Relaciones significativas entre parámetros respuesta y variables independientes estudiadas. a) número total de buitres negros en relación a la biomasa
aportada. b) gráfico de medias del número de buitres negros presentes en las carroñas en función del formato en que éstas se disponen (1 cadáver/es entero/s,
2) cadáver/es entero/s y despojos amontonados, 3) cadáver/es entero/s y despojos dispersos, 4) despojos amontonados y 5) despojos dispersos). c) proporción
de buitres negros respecto a buitres leonados y el número de trozos en que se dispone la carroña. d) tiempo que tardan en acudir los buitres negros a alimentar-
se de la carroña en relación a la biomasa dispuesta. e) gráfico de medias de la relación entre el tiempo que tardan en acudir los buitres negros a alimentarse de
la carroña y el formato en que ésta se dispone (véase tipología de formatos en b). f) tiempo que tardan en iniciar el consumo de carroña los buitres negros y el
número de trozos existente.

Figure 2. Significant relations between the response parameters and independent variables studied. a) total number of cinereous vultures in relation to the biomass
delivered. b) graph of the average numbers of cinereous vultures present at carcasses in accordance with the format in which they were provided [1) whole car-
cass(es), 2) piled up carcass(es) and remains, 3) whole carcass(es) and scattered remains, 4) piled up remains and 5) scattered remains]. c) Percentage of cine-
reous vultures in comparison with that of griffon vultures and the number of pieces the carcasses is broken up into. d) The time the cinereous vultures take to come
in to feed on the carcass in relation to the biomass delivered. e) graph of the average values of the relation between the time the cinereous vultures take to feed on
the carcass and the format in which the carcass is presented [see format typology in b)]. f) time the cinereous vultures take to start to eat the carcass and the num-
ber of pieces it is divided up into.
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de forma dispersa y no concentrada en el mismo
punto. A mayor número de trozos distintos se alcan-
zará una mayor proporción de buitres negros res-
pecto a buitres leonados. Los restos y porciones de
músculos y tejidos semiduros de tamaño medio y
los pequeños trozos esparcidos son los que de
forma más eficaz consume la especie. No obstante,
y a pesar de las conclusiones extraídas, se consi-
dera necesario ampliar el estudio en función de
otros factores que podrían tener influencia en la pre-
sencia de buitres negros en carroñas, relativos a su
abundancia relativa en el área de estudio, la fenolo-
gía o la localización geográfica.

La gestión de la alimentación en las rapaces
necrófagas amenazadas se presenta como uno de
los retos de conservación más importantes en un
futuro próximo. Para otras especies En peligro de
Extinción (MINISTERIO DE AGRICULTURA, PESCA
Y ALIMENTACIÓN, 1990, GONZÁLEZ et al., 2006b;
LÓPEZ-BAO et al., 2008; ORO et al., 2008), el mane-
jo de la alimentación se ha revelado como favorece-
dor de la supervivencia juvenil y del incremento de
tasas reproductivas. En cualquier caso, estas accio-
nes han de ponerse en práctica teniendo en cuenta
la totalidad de aspectos biológicos que pueden
influir en la dinámica poblacional y el estado de
salud de las aves (CARRETE & DONÁZAR, 2005;
COSTILLO, 2005; CARRETE et al., 2006), así como
en la relación existente con otras especies y las
necesidades de éstas (CEBALLOS & DONÁZAR,
1990; CARRETE et al., 2007; MARGALIDA et al.,
2007; CORTÉS-AVIZANDA et al., 2008). 
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Factors that determine the presence of the
cinereous vulture Aegypius monachus at carcasses

RUBÉN MORENO-OPO, JOSÉ GUZMÁN, MANUEL MARTÍN, ÁNGEL ARREDONDO, FRANCISCO GUIL, CARLOS SORIA & RAFAEL HIGUERO



1. INTRODUCTION
The cinereous vulture Aegypius monachus has a

population of 1,845 pairs in SW Spain and Mallorca
island (DE LA PUENTE et al., 2007), which accounts
for up to 98% of the species’ entire European popula-
tion (MORENO-OPO, 2007). This bird’s diet includes a
wide range of carcasses, with the European rabbit
(Oryctolagus cuniculus), sheep (Ovis aries) and wild
ungulates being those most frequently recorded in
studies of this species’ diet published to date
(GARZÓN, 1974; HIRALDO, 1976; SEO/BIRDLIFE,
1997; GUZMÁN & JIMÉNEZ, 1998; MOLEÓN et al.,
2001; COSTILLO, 2005; see CORBACHO et al.,
2007). Moreover, it appears that the composition of
the cinereous vulture’s diet has varied over the last 30
years, in parallel with the variation in the abundance of
its potential prey (decrease in the size of rabbit popu-
lations and increase in the number of ungulates rea-
red for hunting purposes, CORBACHO et al., 2007;
COSTILLO et al., 2007a). This has enabled the plasti-
city and modulation of their diet to be assessed spa-
tially and temporally (COSTILLO et al., 2007b). 

The appearance of bovine spongiform encepha-
lopathy (BSE) led to the implementation of public
health regulations, which resulted in a reduction in the
availability of livestock carcasses during the period
2004-2009 in Spain. This was due to the removal and
destruction of a large percentage of carcasses of
cows, sheep and goats and the closure of muladares
[designated carcass dumps] associated with intensi-
vely-bred livestock exploitations (CAMIÑA &
MONTELÍO, 2004; MORENO-OPO et al., 2007;
GARCÍA DE FRANCISCO & MORENO-OPO, 2009).
This has had a negative impact on the populations of
some necrophagous bird species, which has been
reflected in the increase in the number of malnouris-
hed young birds being taken to wildlife recovery cen-
tres (680% in the period 2002-2006), an increase in
the number of reports of or complaints about attacks
by vultures on livestock (from 40 in 2000 to over 300
in 2007), a reduction in the productivity of different
griffon and cinereous vulture breeding colonies
(SEO/BIRDLIFE, 2007; MINISTERIO DE MEDIO
AMBIENTE Y MEDIO RURAL Y MARINO [MINISTRY
OF THE ENVIRONMENT, AND RURAL AND MARINE
AFFAIRS], 2008) and the birds’ dependence on pre-
dictable and fixed sources of food (CARRETE et al.,
2006; MARGALIDA et al., 2007; LEMUS et al., 2008;
DE LA PUENTE et al., 2008). 

Some of the main threats facing the cinereous vul-
ture originate in the scarcity and poor quality of its
food (SÁNCHEZ, 2004; GONZÁLEZ & MORENO-
OPO, 2008; HERNÁNDEZ & MARGALIDA, 2008).
Therefore, the application of suitable measures to

optimise this species’ feeding, in cases where food
appears to be a limiting factor, may be an effective
targeted conservation tool.

This chapter aims to provide a preliminary assess-
ment of the best ways to provide food for the cinere-
ous vulture in a controlled manner. Our objective is to
describe some of the factors that determine the pre-
sence of cinereous vultures at carcasses, as well as
the preferential consumption of different types of car-
cass by-products.

2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Study Area
The fieldwork on the presence of cinereous vultu-
res at carcasses was carried out in six Zonas de
Especial Protección de Aves (ZEPA) [Special
Protection Areas for Birds (SPA)] (Figure 1) in the
autonomous communities of Extremadura and
Castilla-La Mancha (western and central Spain).
These are areas with rolling hills and mountains
and include the Sierras Centrales de Extremadura,
Montes de Toledo, the Montes Occidentales de
Ciudad Real and Sierra Morena. In this study, the
carcasses were delivered in the proximity of six
cinereous vulture breeding colonies, which include
the four largest colonies of this species in Spain:
Sierra de San Pedro (336 pairs), Monfragüe (287
pairs), Cabañeros (165 pairs) and Umbría de
Alcudia (129 pairs, DE LA PUENTE et al., 2007).

2.2. Data collection and variables used
The monitoring period began in December 2003

and ended in December 2006. A total of 134 diffe-
rent carcasses delivered were monitored, distributed
evenly over the different months and years. The
remains were delivered to a total of 67 different loca-
tions, which corresponded to 13 different private
estates. The feeding sites were chosen as randomly
as possible and were in no case determined by the
presence of fenced-in muladares. The type of car-
cass delivered to the birds was monitored by the
observers, so that its characteristics could be deter-
mined in advance. It was thus possible to assign the
format of the type of remains provided to a specific
category (Table 1). The prey species used as carrion
for this study are found in the study areas and are
also reared for economic purposes there (Table 2).
Observations of the vultures eating were carried out
at a distance of over 500 m from the feeding site, with
good visibility of the carrion area, ensuring the birds
would be disturbed as little as possible (GONZÁLEZ
et al., 2006a) and using optical equipment (20-60x
land telescopes). The monitoring started after the
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carcass was delivered and lasted for two days or
until it had been totally consumed. 

Five response parameters were considered in
order to assess the presence of the cinereous vultu-
re at the carcasses studied, in accordance with the
characteristics of the latter: 1) the total number of
cinereous vultures feeding at each carcass 2) the
ages of the cinereous vultures feeding at each car-
cass - juveniles: birds in their first and second calen-
dar year, subadults: birds in the third and fourth
calendar year, and adults: birds five years’ old and
over (DE LA PUENTE & ELORRIAGA, 2006)-, 3) the
ratio between the number of cinereous vultures and
griffon vultures Gyps fulvus at each carcass delive-
red 4) the time (in minutes) that elapsed between
the carcass being deposited and the moment when
the first cinereous vulture started to eat it , and 5)
moreover, the observations of cinereous vultures
feeding at the different carcass format types were
counted, and the type of remains on which they
were feeding was noted: 1) all kinds of carcass
remains, 2) muscular parts extracted from a whole
carcass, 3) average-sized, individual muscular
remains (weighing approx. 200-5,000 g), 4) the
entrails in a whole carcass, 5) entrails scattered

around a carcass, and 6) small peripheral scraps of
meat, tendons etc.

2.3. Data analysis
In order to find out the cinereous vulture’s appe-

arance patterns in accordance with independent
variables, general linear models (GLM) were used,
with the help of a computer program, STATGRA-
PHICS Plus 5.1 (STATPOINT TECHNOLOGIES,
INC. 2000) Thus, an attempt was made to explain
the degree of significance of each of the variables
(Table 1) with regard to the response parameters.
The independent variables were both continuous
(number of kilos, distance from the feeding site to
the nearest cinereous vulture nest, tree cover and
number of different pieces of food for each carcass
delivered) and categorical (format, month and time
interval of the carcass delivered), and the response
parameters corresponded to the continuous fac-
tors. The independent variables were selected in
accordance with the different important aspects of
the cinereous vulture’s feeding biology; thus, they
were grouped into variables connected with the
typology of the food provided (biomass, format and
number of pieces), the period when the food was
provided (month of the year and time of feeding),
and the characteristics of the habitat (tree cover)
and the proximity to breeding nuclei (distance to
nest). A model was created for each of the respon-
se parameters in which, initially, the degree of signi-
ficance of the model on a whole was compared, so
that later the statistical significance of each of the
predicted variables could be assessed. Finally, for
each of the five GLM carried out, the percentage of
variability of the response parameters that explai-
ned the variables considered was analysed (adjus-
ted R2 statistic).  The frequencies obtained in the
observation of the type of categories fed on by the
cinereous vulture were analysed using the Chi-
squared test.
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Table 1. Independent variables considered for the analysis of the presence of the cinereous vulture at carcasses.

Format 1 Carcass(es) delivered whole
2 Carcass(es) delivered whole with piled up entrails
3 Carcass(es) delivered whole with scattered entrails (radius of up to 50 m)
4 Carcass delivered in the form of piled up entrails
5 Carcass delivered in the form of scattered entrails (radius of up to 50 m)

Month Each of 12 months Month when the carcass was delivered and observed
Time Every 2 hours at odd intervals Time (T) when the carrion was delivered
No. kilos Approximate weight (kg) of the delivered carcass 
Distance from nest Distance (m) from the place the carcass was delivered to the nearest nest occupied by the species
Tree cover Percentage (%) of the land with tree cover in a 500-m radius around the place where the carcass 

was delivered
No. of pieces Number of separate pieces/units the carcass delivered was divided up into

Variable Categories Description

Table 2. Species corresponding to the animal by-products delivered in this
study; both in the form of whole carcasses and in carcasses divided up into
several pieces. This table shows the number of carcasses studied in which
the species and the number of carcasses or remains of different carcasses
are known out of the total of carcasses analysed, as well as their relative
percentages.

Red deer Cervus elaphus 99 60.0 2,945 89.9
Sheep Ovis aries 26 15.7 113 3.4
Wild boar Sus scrofa 22 13.3 178 5.4
Pig Sus scrofa dom. 1 0.6 1 0.1
Fallow deer Dama dama 4 2.4 21 0.6
European mouflon Ovis musimon 10 6.0 14 0.4
Cow Bos taurus 1 0.6 1 0.1
Fox Vulpes vulpes 2 1.2 2 0.1

Species %%
No. of  carcassesdelivered

No. of different carcasses or remains delivered
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3. RESULTS
Of the 134 carcasses analysed, a total of 3,136

cinereous vultures and 10,610 griffon vultures were
recorded. The number of cinereous vultures obser-
ved per carcass was 23.40 ± 52.25 individuals
(range 0-400, n = 134). The average time that elap-
sed from the time the carcass was delivered until the
moment it was eaten was 236.64 ± 134.42 min
(range 10-780, n = 79). The average time the birds
spent at the carcass was 165.18  ± 113.68 min
(range 12-606, n = 78). The percentage of cinere-
ous vultures vs griffon vultures at the carcasses was
1.29 ± 0.75 (range 0-6.19, n = 95).

The results of the GLM analyses were signifi-
cant for the total number of cinereous vultures that
came to feed at the carcasses (F = 17.34, d.f. =
18.114, p = 0.0001, adjusted R2 = 79.74%),
depending on the biomass provided and the for-
mat of the remains. Thus, the more the food weig-
hed, the greater the number of vultures recorded
(Figure 2), and the birds preferred smaller remains,
regardless of whether the latter were concentrated
in one place or whether they were scattered
(Figure 2). Moreover, the percentage of cinereous
vultures compared with the griffon vultures studied
(adjusted R2 = 7.06%) is positively related to the
number of separate pieces the carcass is made
up of (Figure 2). The time the cinereous vultures
take to start to eat the carcass after it has been
delivered (adjusted R2 =15.40%) is inversely
dependent on the number of kilos it weighs, and
proportionally on the number of pieces delivered
to the birds (Figure 2). 

As for the interference analysis, none of the
independent variables (time the carcass was
delivered, format, number of pieces, month, dis-
tance from occupied nest, number of kilos deli-
vered and plant cover) was significant – with a
level of significance of 95% – in explaining the
percentage of non-adult cinereous vultures pre-
sent or the time that the cinereous vultures remai-
ned feeding at the carcass. 

Moreover, the comparative analysis of the fre-
quency of the different types of remains on which
the cinereous vultures fed at the carcasses revea-
led significant differences (χ2= 30.96, d.f. = 5, p =
0.004, n = 99). It can be seen that cinereous vultu-
res feed more frequency on medium-sized mus-
cular pieces and small remains and peripheral
scraps of meat, tendons etc. at the centre of the
carcass, with observations of individuals eating
entrails being rare, both at the carcasses and in
the surrounding areas.

4. DISCUSSION
An average of 23 cinereous vultures were recor-

ded per carcass studied, which constitutes values
higher than those recorded in the few references
published on this subject (DONÁZAR 1993). The
average ratio obtained at each carcass between the
number of cinereous vultures and griffon vultures
was 1.3, whilst the ratio between the total number of
individuals recorded in the whole study was limited
to 0.3 cinereous vultures per griffon vulture. This is a
favourable ratio for the cinereous vulture, in compa-
rison with the ratio recorded between the popula-
tions of both of these species that live in the Iberian
Peninsula (DEL MORAL & MARTÍ, 2000; DE LA
PUENTE et al., 2007), presumably because the
study was carried out near to large cinereous vultu-
re population nuclei, which meant that it was more
likely that individuals of this species would be found
feeding at the carcasses (CARRETE & DONÁZAR,
2005), and also because of the scarcity of griffon
vulture breeding pairs in the study area. 

The quantity of biomass fed correlated directly
with the total number of cinereous vultures that
congregated and inversely with the time that elap-
sed before they started to eat. The average time
that it took for avian necrophagous species other
than the cinereous vulture to arrive at the carcas-
ses (214 minutes) was longer than the times recor-
ded in other Iberian studies (DONÁZAR, 1993).
The species that arrived first to feed on the car-
casses were the black kite Milvus migrans and the
common raven Corvus corax, as also shown in
past studies, which suggests the possible presen-
ce of intraguild facilitatory processes (DONÁZAR,
1993). The format used to supply the food deter-
mined both the access time and the number of
cinereous vultures present. Thus, when scattered,
small or medium-sized remains were available, the
presence of the cinereous vulture was higher than
when large quantities of carrion were delivered to
the same feeding station. This aspect may be rela-
ted to the cinereous vulture’s dietary preferences.
It prefers to eat medium-sized, relatively tough pie-
ces of carrion, due to the morphological adapta-
tion of the parts of its body that are used to obtain
food (DONÁZAR, 1993). 

The type of food selected in this project was
similar to that chosen in previous projects (KÖNIG,
1983). In general, the cinereous vulture feeds on
small or medium-sized, tough or relatively tough pie-
ces (muscles, tendons, skins) and prefers them to
be scattered and not concentrated in one place. To
sum up, the cinereous vulture benefits from being
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delivered carcasses with significant biomass, bro-
ken up into small and medium-sized pieces that are
scattered and not concentrated in one place. The
larger the number of separate pieces of carrion
delivered, the higher the percentage of cinereous
vultures that will be fed in comparison with the
number of griffon vultures. The relatively tough,
medium-sized remains and pieces of muscle and
tissue, and the small, scattered pieces are those
that the cinereous vulture eats most efficiently.
However, despite these conclusions, it appears
that the study should be extended to encompass
other factors that may have an influence on the
presence of cinereous vultures at carcasses, with
regards their relative abundance in the study area,
their phenology and geographical location.

The management of the feeding of threatened
necrophagous raptors is one of the greatest cha-
llenges facing conservationists. For other species
listed as being En peligro de Extinción [In danger
of extinction] (MINISTERIO DE AGRICULTURA,
PESCA Y ALIMENTACIÓN [MINISTRY OF AGRI-
CULTURE, FOOD AND FISHERIES], 1990,
GONZÁLEZ et al., 2006b; LÓPEZ-BAO et al.,
2008; ORO et al., 2008), the management of food
has been shown to benefit juvenile survival and
increase breeding rates. In any case, these
actions should be implemented, bearing in mind
all the biological aspects that may have an impact
on the birds’ population dynamics and state of
health (CARRETE & DONÁZAR, 2005; COSTILLO,
2005; CARRETE et al., 2006), as well as their rela-

tionship with other species and the requirements of
the latter (CEBALLOS & DONÁZAR, 1990;
CARRETE et al., 2007; MARGALIDA et al., 2007;
CORTÉS-AVIZANDA et al., 2008). 
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El papel de los ungulados silvestres como
recurso para la comunidad de vertebrados carroñeros

MIGUEL BLÁZQUEZ-ÁLVAREZ & JOSÉ ANTONIO SÁNCHEZ-ZAPATA



1. INTRODUCCIÓN
La regulación de poblaciones silvestres es un pro-

ceso fundamental relacionado con la mayoría de los
fenómenos ecológicos (MURDOCH, 1994). El conoci-
miento de los mecanismos que operan en la regula-
ción demográfica es una característica difícil de abor-
dar pero básica para el entendimiento de muchos
procesos ecológicos. En este sentido, la demografía
espacial y temporal de los grandes herbívoros ha

sido estudiada en numerosas regiones a lo largo del
planeta (SAETHER, 1997; OWEN-SMITH et al., 2005).
Factores como: fuente de alimento, calidad del hábi-
tat, clima, enfermedades y parásitos, depredación,
competencia interespecífica, actividades humanas,
densidad poblacional o incluso factores intrínsecos
como la estructura de edades y sexos, pueden expli-
car la variabilidad demográfica observada a lo largo
de los años entre las poblaciones de ungulados
(GAILLLARD et al., 1998; MYSTERUD et al., 2002;
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The role of wild ungulates as a resource for the community of vertebrate scavengers

RESUMEN
Durante las últimas décadas, las poblaciones de ungulados silvestres han experimentado un notable aumento tanto en área de distribución

como en número de individuos en España. Esta tendencia se constata a partir de las estadísticas de caza, de los mapas de distribución y de la
revisión de los trabajos publicados sobre poblaciones de ungulados. De este modo, las carroñas de ungulados silvestres se encuentran cada vez
más disponibles en los ecosistemas ibéricos, y pueden constituir una importante fuente de alimento para los vertebrados carroñeros. De hecho,
evaluamos el uso de las carroñas procedentes de caza mayor (descastes, caza selectiva) en cuatro áreas de la Península Ibérica. Observamos
que el uso de las carroñas es muy eficiente y que casi todas ellas son eliminadas por vertebrados carroñeros, incluso en hábitats donde están
ausentes los carroñeros especialistas (buitres). No obstante, la presencia de especialistas y la riqueza de la comunidad de vertebrados influyen
sobre la eficacia del consumo de las carroñas. Se discuten estos resultados en el contexto de la disponibilidad espacio-temporal de las carroñas
y la conservación de los carroñeros. 

ABSTRACT
In recent decades, the wild ungulates populations have experienced a notable increase in distribution area as well as in the number of

individuals in Spain. This trend is based on hunting statistics, distribution maps and published works about ungulate populations. In this way,
the carcasses of wild ungulates are becoming gradually more available in the Iberian ecosystems, and may constitute an important food
source of feeding for the vertebrate scavengers. We evaluate the use of carcasses from big game hunting (cullings, selective hunting) in four
areas of the Iberian Peninsula. We observe that the use of carcasses is very efficient and that almost all of them are eliminated by vertebra-
te scavengers, including in habitats where the specialist scavengers (vultures) are absent. However, the presence of specialists and the rich-
ness of the vertebrate community influence the efficiency of the consumption of the carcasses. These results are discussed in the context of
the spatio-temporal availability of the carcasses and the conservation of vertebrate scavengers.

LABURPENA
Azken hamarraldietan apodun basatien populazioek nabarmen egin dute gora Espainian, nola banaketa eremuan hala izakien kopuruan. Joera

hori ehizari buruzko estatistika, banaketa mapa eta apodunen populazioei buruz argitaratutako lanen berrikuspenekin egiaztatua izan da. Beraz,
apodun basatien sarraskiak gero eta eskuragarriago daude ekosistema iberiarretan, eta elikagai iturri garrantzitsuak izan daitezke ornodun sarras-
kijaleentzat. Izan ere, ehiza larritik (ehiza selektiboa, akabatzeko ehiza) etorritako sarraskien erabilera aztertu dugu Iberiar Penintsulako lau eremu-
tan. Sarraskien erabilera oso eraginkorra dela ikusten dugu, ornodun sarraskijaleek ia dena jaten dutela, baita sarraskijale espezialistak (saiak) ez
dauden habitatetan ere. Hala eta guztiz ere, espezialisten presentziak eta ornodunen komunitatearen aberastasunak zuzeneko eragina dute sarras-
kien kontsumoaren eraginkortasunean. Emaitza hauek sarraskien eskuragarritasunaren (espazioan eta denboran) eta sarraskijaleen kontserba-
zioaren testuinguruan aztertzen dira. 
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COULSON et al., 2004). En última instancia, se mani-
fiesta que la dinámica poblacional de ungulados en
ausencia de depredadores está fuertemente influen-
ciada por la combinación entre variabilidad ambiental
(estocasticidad ambiental) y el tamaño de la pobla-
ción (regulación denso-dependiente) (SAETHER,
1997).

Los cadáveres de grandes herbívoros son utiliza-
dos por una multitud de vertebrados carroñeros,
depredadores generalistas, artrópodos, bacterias y
hongos descomponedores (DEVAULT et al., 2003).
En última instancia, los vertebrados carroñeros jue-
gan un papel importante en la eliminación de cuerpos
potencialmente infecciosos (BLOUNT et al., 2003). 

La cantidad de carroña disponible procedente de
ungulados silvestres puede depender de las diferen-
tes causas de mortandad de ungulados silvestres
(depredación, epidemias, muertes naturales, caza
deportiva) y de su ubicación en el medio (accesibili-
dad) (DEVAULT et al., 2003). La distribución de los
cadáveres en el espacio y en el tiempo depende tam-
bién de las causas de mortalidad y por ello las espe-
cies consumidoras deben desarrollar diferentes
estrategias para detectar y explotar este recurso.

Los ungulados silvestres tanto autóctonos como
reintroducidos han visto aumentar tanto su tamaño de
población como el área de distribución en la
Península Ibérica durante las últimas décadas. A
pesar de ello, hasta la fecha no existen estudios que
evalúen su papel como una fuente de alimento para
los vertebrados carroñeros, frecuentemente asocia-
dos a la disponibilidad de carroñas procedentes de la
ganadería extensiva y de muladares (DONÁZAR,
1993).

En este escenario pretendemos abordar los
siguientes objetivos, (i) revisar la distribución y ten-
dencia poblacional de los ungulados silvestres en
España, (ii) evaluar el aprovechamiento de las carro-
ñas procedentes de la caza mayor por parte de los
vertebrados y (iii) discutir la variabilidad espacio-tem-
poral en la disponibilidad de carroñas y sus implica-
ciones en la conservación de los vertebrados.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
2.1. Tendencia poblacional de ungulados sil-vestres en la península

Los datos relativos al número de piezas cobra-
das de caza mayor en el territorio español se han
extraído de la información aportada por el
Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación y
disponible desde 1985 hasta 2003 (anuarios esta-
dística agroalimentaria) y para el 2005 (anuario
estadístico forestal) por el Ministerio de Medio

Ambiente. El número de piezas cobradas está
recogido para cada una de las provincias de la
península ibérica (n = 50), eliminando las comuni-
dades insulares. Para evaluar la evolución tempo-
ral de las poblaciones de ungulados se conside-
raron todas las especies que se encuentran suje-
tas, en mayor o menor medida, a manejo cinegé-
tico (ciervo Cervus elaphus, corzo Capreolus
capreolus, rebeco Rupicapra pyrenaica, jabalí Sus
scrofa, gamo Dama dama, muflón Ovis musimon,
cabra montés Capra pyrenaica, arrui Ammotragus
lervia). Estas especies cinegéticas coinciden con
todas las especies de ungulados silvestres pre-
sentes en España, a excepción de la ganadería en
régimen extensivo o de semilibertad. 

Las estadísticas de caza pueden considerar-
se como una medida para la descripción de las
poblaciones de ungulados ya que los espacios
con actividad cinegética ocupan el 70-75% del
territorio español (REGHAB, 2002). Para obtener
una estima fiable de la población de ungulados
se dividió la cantidad de piezas cobradas por el
número de licencias de caza concedidas en cada
provincia y para cada año (CATTADORI et al.,
2003; VIRGÓS et al., 2007; MOLEÓN et al., 2008)
ya que el esfuerzo de caza puede afectar al
número de ungulados cazados (CATTADORI et
al., 2003). Cuando la densidad de especies cine-
géticas es baja se tiende a reducir el cupo permi-
tido de caza, subestimando el tamaño de la
población. Por el contrario cuando las densida-
des son altas se tiende a aumentar el cupo per-
mitido de caza, sobreestimando el tamaño de la
población (VIRGÓS et al., 2007).

La información relativa a la distribución de ungu-
lados silvestres en la Península ibérica ha sido facili-
tada por la Sociedad Española para y Conservación
el Estudio de Mamíferos (SECEM) a partir de bases
de datos de presencia en las cuadrículas UTM
10x10km codificadas por el Instituto Geográfico
Español. Para la elaboración de la cartografía de
distribución se empleó el software Arc Gis. 

2.2. Aprovechamiento de carroña por parte dela comunidad de especies carroñeras
Se monitorizó el consumo de los restos de un

total de 140 cadáveres de ungulados silvestres
abandonados tras el lance de la caza en cuatro
sistemas de montaña a lo largo de la geografía
española: Reserva Andaluza de Caza en el
Parque Natural de Cazorla, Segura y las Villas (n =
58), Valle de Arán (n = 20), Parque Regional de
Sierra Espuña (n = 42) y Parque Nacional de
Sierra Nevada (n = 20). 
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de miles de ciervos y corzos, miles de cabras,
gamos, rebecos, muflones y cientos de arruís
(Anuario de estadística forestal 2005 MMA,
Dirección General para la Biodiversidad). Por
comunidades destacan Castilla la Mancha (26.1%),
Extremadura (13.1%) y Andalucía (12.1%).

Considerando la superficie ocupada por las
especies cinegéticas (según atlas de mamíferos),
las provincias de Toledo, Gerona, Sevilla y Ciudad
Real presentan mayor densidad de captura (3.3,
1.8, 1.7 y 1.7 piezas abatidas/km2, respectivamen-
te), mientras que Murcia y Almería presentan los
valores más bajos con 0.03 y 0. 06 piezas abati-
das/km2, respectivamente.

Por otra parte, el esfuerzo cinegético no se
encuentra homogéneamente repartido en la penín-
sula. En términos absolutos, Andalucía, Castilla
León y Castilla la Mancha, registran el mayor núme-
ro de licencias de caza emitidas (27.3, 14.9 y
14.0%, respectivamente). Sin embargo, en relación
a su superficie, el  País Vasco, Andalucía y la
Comunidad Valenciana presentarían una mayor
densidad de cazadores (6.15, 3.19 y 3.0 escope-
tas/km2 respectivamente), mientras que Asturias y
Murcia tendrían las menores densidades de caza-
dores (0.5 y 0.8 escopetas/km2, respectivamente).

La distribución de las poblaciones de ungula-
dos silvestres a lo largo de la península ibérica se
ha visto ampliada en los últimos seis años (Atlas de
los mamíferos de la península) (Figura 2). La expan-
sión se ha producido fundamentalmente en el norte
de Extremadura y sur de Castilla León (Sierra de
Gredos, Batuecas, Monfragüe…) así como en la
mitad occidental de la comunidad manchega coin-
cidiendo con los Montes de Toledo. La diferencia en
la distribución entre años ha podido deberse a una
falta de citas recogidas en el primer atlas publica-
do. Sin embargo, la tendencia indica una rápida
expansión a lo largo de estas áreas. En la actuali-
dad, las áreas de mayor riqueza de grandes herbí-

La densidad de ungulados en estos sistemas
permite una actividad cinegética intensa. Para la
localización de los cadáveres se contó con la cola-
boración de la guardería de caza en cada uno de
los parajes. El seguimiento del consumo de carroña
se llevó a cabo bien mediante cámaras de foto-tram-
peo equipadas con sensor de movimiento (Bushnell
Trail. Scout 2.1 MP) (n = 118) o bien mediante obser-
vación directa  e indirecta a través de la detección
de excrementos, huellas y otras señales (n = 22).
Las cámaras se colocaron en el lugar donde la
pieza fue abatida.  Las cámaras se programaron
con una cadencia de disparo máxima de un foto-
grama cada 2 minutos, si se continuaba detectando
movimiento. Cada carroña fue visitada periódica-
mente con un tiempo medio transcurrido de 2.61
días (rango 1- 7 días) entre revisiones. La mayoría
de las carroñas monitorizadas derivaron de la activi-
dad cinegética, bien con fines deportivos o bien
descastes sistemáticos (n = 123). Sin embargo,
también se monitorizaron carroñas procedentes de
muertes naturales (n = 3), accidentes de tráfico (n =
3), furtivismo (n = 2) o bien se aportaron restos de
matadero tras simular el lance cinegético (n = 10).

Se emplearon dos medidas para caracterizar
el uso de las carroñas por parte de distintas espe-
cies: a) el porcentaje de carroñas aprovechadas
por cada especie de carroñero registrada y b) su
frecuencia de uso. Ésta se definió como la media
del porcentaje de fotogramas positivos en cada
carroña (SELVA, 2004). Es decir, ∑(pij/pj)/Nt,
donde pj es el número de fotos registrados en la
carroña j y pij es el número de fotos del carroñero
i detectado en la carroña j, Nt es el número total de
carroñas muestreadas. 

3. RESULTADOS
3.1. Tendencia poblacional de ungulados sil-vestres en la Península Ibérica

El número total de ungulados silvestres abati-
dos en España ha ido aumentando en las últimas
décadas. Mientras que en los años ochenta no se
llegaba a los 60.000, a partir del presente siglo se
sobrepasa la cifra de 200.000 individuos cazados
(Figura 1). Se observa una elevada tasa de creci-
miento interanual (6,7%) para el conjunto de piezas
abatidas. Todas las comunidades autónomas mos-
traron una tasa de captura anual promedio positiva
para el conjunto de especies cinegéticas. 

Sin embargo, el esfuerzo cinegético no ha
variado considerablemente a lo largo de los últimos
20 años. En la actualidad se abaten anualmente del
orden de cientos de miles de jabalíes, de decenas
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Figura 1. Variación temporal de las capturas de ungulados silvestres en
España (fuente: INE; MMA).

Figure 1. Time variation of the captures of wild ungulates in Spain (source:
INE, MMA). 
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voros las encontramos en los principales núcleos
montañosos de la península; Pirineos, Montes de
Toledo, Sierra Morena, Sistema Central, Cordillera
Cantábrica, Sierras Subbéticas y Serranía de
Cuenca) (Figura 2). Las provincias que presentan
una mayor diversidad de ungulados son Cáceres,
Ciudad real, Toledo, Jaén, Asturias y las limítrofes
con Francia.

3.2. Aprovechamiento de carroña por parte dela comunidad de especies carroñeras
Se registraron un total de 14790 fotogramas, de

las que se pudo identificar a algún consumidor en
8699 fotografías. Un mínimo de 12 especies de
aves y cinco de mamíferos aprovecharon las carro-
ñas de ungulados silvestres. Las especies de carro-
ñeros que más usaron este recurso variaron entre
los distintos lugares muestreados. Sin embargo,
entre los consumidores de actividad diurna, desta-
caron el buitre leonado Gyps fulvus, el águila real
Aquila chrysaetos y el cuervo Corvus corax, que
usaron un alto porcentaje de las carroñas disponi-
bles. Entre los mamíferos, el zorro Vulpes vulpes y
el jabalí estuvieron presentes en todos los sistemas
muestreados y aprovecharon un alto porcentaje de
las carroñas (Tabla 1).

La mayoría de las carroñas fueron visitadas por
al menos dos o tres especies distintas (Figura 3).
Sólo en un 3% de las carroñas muestreadas no se
registró ningún consumidor vertebrado. La eficacia

en el consumo, calculada como el tiempo transcu-
rrido desde el lance de caza hasta la completa eli-
minación de la carroña, estuvo relacionada con la
riqueza de especies consumidoras y con la pre-
sencia de carroñeros obligados como el buitre leo-
nado (Figura 4).

4. DISCUSIÓN
4.1. Tendencia poblacional de ungulados sil-vestres en la Península Ibérica

La distribución actual en la península ibérica de
los ungulados silvestres, es reflejo de una expan-
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Figura 2. Riqueza de especies de ungulados silvestres en cuadrículas UTM de 10*10 km en  2002 (izquierda) y 2008 (derecha) (fuente: SECEM).
Figure 2. Richness of wild ungulates species in UTM grids of 10*10 km in 2002 (left) and 2008 (right) (source: SECEM).

Figura 3. Relación entre el número de carroñas y el número de especies de
vertebrados que las utilizan.

Figure 3. Relation between the number of carcasses and the number of ver-
tebrate species that use them.



sión natural que viene ocurriendo desde las últimas
décadas, unido a numerosas reintroducciones con
fines cinegéticos. Este notable crecimiento de las
poblaciones silvestres se viene documentando
desde hace algunas décadas (TELLERÍA & SÁEZ-
ROYUELA, 2008). 

De manera general, las áreas de distribución
de mayor diversidad de ungulados coinciden con
los principales sistemas montañosos de la penín-
sula (Pirineos, Cazorla, Sierra Morena, Cordillera
Cantábrica, Sistema Central, Montes de Toledo,
Serranía de Cuenca) que a su vez son importan-
tes lugares de nidificación de las poblaciones de
aves carroñeras más amenazadas. Ante esta
situación, el número de piezas abatidas de caza

mayor casi se ha triplicado en los últimos diez
años (anuarios estadísticos de caza). Resulta fácil
asociar este incremento al aumento en la valoriza-
ción de la actividad, al prestigio que otorgan los
trofeos conseguidos o al aumento de la afición
deportiva entre amplios colectivos sociales. El
cupo permitido de caza debería tender a aumen-
tar cuando aumentan las densidades de especies
cinegéticas y con ello la cantidad de licencias
emitidas (CATTADORI et al., 2003). Sin embargo,
la evolución del número de licencias registradas
en el conjunto de España no ha sufrido cambios
importantes en los últimos 20 años. 

Las causas de los incrementos de área de dis-
tribución y población de los ungulados son varias.
Así por ejemplo, la tendencia demográfica del jaba-
lí en las últimas décadas, muestra un fuerte incre-
mento, en paralelo con el aumento de su área de
distribución. La expansión del jabalí se ha manifes-
tado en el contexto europeo durante el siglo pasa-
do recolonizando amplias zonas europeas como
Finlandia, Suecia e Inglaterra (ERKINARO et al.,
1982; MARSAN et al., 1995). En la península ibéri-
ca, la expansión se inició a partir de los sesenta
viéndose intensificada en la última década (NORES
et al., 1995; ROSELL 2001). Este efecto se ha evi-
denciando en distintas poblaciones de la península
ibérica (SÁEZ-ROYUELA & TELLERÍA, 1986;
LÉRANOZ & CASTIÉN, 1996) manifestando que
durante la primera mitad del siglo XX el jabalí era un
animal realmente escaso. La expansión del jabalí (y
probablemente del resto de ungulados) se atribuye
a cambios socio-económicos que han derivado a
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Tabla 1. Número de fotografías en las que se han podido identificar los consumidores de las carroñas en las cuatro áreas de estudio.

Buitre leonado (Gyps fulvus) 0 0.00 96 4.91 939 22.34 406 35.65
Águila real (Aquila chrysaetos) 192 15.87 677 34.63 209 4.97 65 5.71
Cuervo (Covus corax) 1 0.08 119 6.09 379 9.02 468 41.09
Urraca (Pica pica) 110 9.09 58 2.97 6 0.14 0 0.00
Arredajo (Garrulus glandarius) 67 5.54 0 0.00 2 0.05 1 0.09
Corneja (Corvus corone) 0 0.00 0 0.00 140 3.33 26 2.28
Quebrantahuesos (Gypaetus barbatus) 0 0.00 0 0.00 1 0.02 1 0.09
Buitre negro (Aegypius monachus) 0 0.00 0 0.00 2 0.05 0 0.00
Milano real (Milvus milvus) 0 0.00 0 0.00 0 0.00 63 5.53
Milano negro (Milvus migrans) 0 0.00 0 0.00 4 0.10 0 0.00
Azor (Accipiter gentilis) 6 0.50 0 0.00 0 0.00 0 0.00
Ratonero (Buteo buteo) 0 0.00 0 0.00 0 0.00 8 0.70
Zorro (Vulpes vulpes) 512 42.31 832 42.56 1489 35.42 118 10.36
Jabalí (Sus scrofa) 310 25.62 115 5.88 976 23.22 26 2.28
Perro (Canis familiares) 39 3.22 91 4.65 61 1.45 0 0.00
Garduña/Marta (Martes spp) 0 0.00 8 0.41 5 0.12 4 0.35
Tejón (Meles meles) 0 0.00 0 0.00 0 0.00 2 0.18
Nº fotografías con carroñeros 1210 100 1955 100 4204 100 1139 100

Número de fotografías n fotos % fotos n fotos % fotos n fotos % fotos n fotos % fotos
Sierra nevada Sierra Espuña Cazorla Valle de Aran 

Figura 4. Relación entre el tiempo de consumo y la riqueza de vertebrados
carroñeros. Como se puede observar, en los hábitats con mayor riqueza de
especies y presencia de carroñeros especialistas el consumo es más eficiente.

Figure 4. Relation between the time and consumption and the richness of
scavenger vertebrates. As can be observed, in habitats with more abundan-
ce of the species and presence of specialist scavengers the consumption is
more efficient.
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un progresivo despoblamiento rural y al abandono
de actividades tradicionales (TELLERÍA & SÁEZ-
ROYUELA, 2008). Sin embargo, en otros países
como Polonia y Suiza la expansión del jabalí se
achaca a un aumento de las superficies agrícolas
(especialmente campos de maíz) y a una disminu-
ción del número de inviernos fríos (FRUZINSKI,
1995; NEET, 1995). Aunque la mortalidad asociada
a la depredación pueda contribuir a frenar el creci-
miento poblacional del jabalí, es la caza mayor la
responsable de la alta tasa de renovación de las
poblaciones (GAILLARD et al., 1998). Esta causa
de mortalidad se ha descrito como la más relevan-
te, afectando anualmente entre el 30 y el 40% del
efectivo poblacional en la mayoría de poblaciones
ibéricas (ver revisión ROSELL, 1998). Por otra parte,
las fuertes sequías podrían contribuir a una elevada
mortalidad de jóvenes en ambientes mediterráneos
(MASSEI et al., 1997),  mientras que en climas con-
tinentales son los inviernos fríos los que pueden
provocar una mayor mortalidad.

Las densidades de cabra montés Capra pyre-
naica, por su parte, han mostrado una recupera-
ción gradual desde que cesaran los brotes epidé-
micos de sarna en las poblaciones afectadas. Se
recatalogó la categoría de amenaza de la especie
pasando de “rara” en el libro rojo de vertebrados
(BLANCO, 1998) a la categoría “de preocupación
menor”, excepto para la subespecie C.p. victoriae
catalogada como “vulnerable” (UICN, 2004). Los
núcleos con mayor densidad de la especie se loca-
lizan en los sistemas montañosos de la Sierra de
Gredos, el Maestrazgo y Sierra Nevada (PÉREZ,
2002). Un proceso similar han seguido las pobla-

ciones de rebecos Rupicapra pyrenaica, cuya
recuperación en las últimas décadas ha sido nota-
ble, ocupando la mayor parte de los Pirineos y de
la Cordillera Cantábrica (BLANCO, 1998). Esta
expansión natural ha estado apoyada por proyec-
tos de reintroducción y reforzamiento. 

La población de corzo Capreolus capreolus y
ciervo Cervus elaphus, por su parte, experimentaron
una marcada expansión durante los años 80, colo-
nizando áreas agrícolas periféricas donde hasta la
fecha era desconocido (VIRGÓS & TELLERÍA,
1998; TELLERÍA & SÁEZ-ROYUELA, 2008; SÁEZ-
ROYUELA & TELLERÍA, 1986).  Este crecimiento se
pudo ver favorecido, por cambios socioeconómicos
que suponen el abandono de los usos tradicionales
del suelo, principalmente agricultura y ganadería
extensiva (ARAGÓN et al., 1995).

Las especies introducidas también han amplia-
do de forma considerable su área de distribución.
Por ejemplo, desde que la introducción del muflón
Ovis musimon tuviera lugar en España a principios
de los años 50 en la Sierra de Cazorla se ha produ-
cido una notable proliferación de la especie. Si
bien, la demanda cinegética, determinada por la
calidad de su trofeo, ha facilitado que esta especie
aparezca en numerosos enclaves de nuestro país.
Durante los años 70 se realizaron numerosas intro-
ducciones a partir de ejemplares de El Hosquillo
(Cuenca) y Navas de San Pedro (Jaén), observán-
dose en la actualidad una progresiva expansión de
la especie (SANTIAGO-MORENO, 2004). De forma
casi paralela, se ha observado una rápida expan-
sión del arrui desde que a principios de los 70 se
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Tabla 2. Frecuencia de uso (ver texto) de las carroñas de ungulados en cuatro áreas geográficas de la Península Ibérica.

Buitre leonado (Gyps fulvus) 0.0 0.0 4.5 1.5 59.0 33.1 70.8 26.5
Águila real (Aquila chrysaetos) 41.0 22.3 63.1 35.2 33.2 34.5 24.9 26.6
Cuervo (Covus corax) 2.7 - 65.6 37.0 18.7 19.1 36.9 28.4
Urraca (Pica pica) 34.9 34.9 43.4 15.6 20.7 - 0.0 0.0
Arredajo (Garrulus glandarius) 45.8 50.8 0.0 0.0 2.8 3.5 2.0 -
Corneja (Corvus corone) 0.0 0.0 0.0 0.0 18.1 15.7 9.9 11.1
Quebrantahuesos (Gypaetus barbatus) 0.0 0.0 0.0 0.0 2.6 - 3.8 -
Buitre negro (Aegypius monachus) 0.0 0.0 0.0 0.0 8.0 - 0.0 0.0
Milano real (Milvus milvus) 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 17.6 4.8
Milano negro (Milvus migrans) 0.0 0.0 0.0 0.0 9.1 - 0.0 0.0
Azor (Accipiter gentilis) 16.2 - 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Ratonero (Buteo buteo) 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 6.3 6.1
Zorro (Vulpes vulpes) 53.3 35.8 45.2 39.9 38.2 31.6 36.4 41.2
Jabalí (Sus scrofa) 59.3 44.4 40.9 38.9 45.6 33.0 45.5 52.5
Perro (Canis familiares) 44.6 15.3 44.7 43.1 18.5 11.6 0.0 0.0
Garduña/Marta (Martes spp) 0.0 0.0 4.4 1.0 3.9 3.9 10.5 -
Tejón (Meles meles) 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.6 -

Frecuencia de uso media sd media sd media sd media sd
Sierra Nevada (n=20) Sierra Espuña (n=29) Cazorla (n=51) Valle de Aran (n=18) 



introdujera con fines cinegéticos en el Parque
Regional de Sierra Espuña (Murcia). Cada año se
reciben nuevas citas de avistamientos de arrui en
sectores andaluces y extremeños (CASSINELLO et
al., 2004). Probablemente, la distribución de la
especie reflejada en los atlas de distribución sea
menor que la real debido a su alta natalidad y capa-
cidad de colonización de nuevos ambientes (CAS-
SINELLO et al., 2004).

4.2. Aprovechamiento de carroña por parte dela comunidad de especies carroñeras 
La carroña procedente de la actividad cinegé-

tica es un recurso ampliamente utilizado por dis-
tintas especies de vertebrados carroñeros.
Encontramos un gremio de carroñeros claramente
diferenciado entre consumidores diurnos (domi-
nado por aves) y consumidores nocturnos (domi-
nados por mamíferos). La composición de espe-
cies que aprovechan las carroñas depende del
área de estudio. En sistemas donde las especies
de carroñeros obligados crían, o se encuentran
presentes (Cazorla, Valle de Arán), son los buitres
leonados los que se beneficiaron de una mayor
proporción de las carcasas. Mientras tanto, en las
sierras con ausencia de buitres (Espuña, Sierra
Nevada), las águilas reales hicieron uso de una
importante proporción de los cadáveres disponi-
bles. Entre los consumidores de actividad noctur-
na, destacaron el zorro y el jabalí.

La relación entre eficacia de consumo y rique-
za de especies fue patente y podría estar relacio-
nada con la existencia de carroñeros especializa-
dos como el buitre leonado, apoyando la hipótesis
del muestreo (NAEEM et al., 1999). La conserva-
ción de comunidades ricas en depredadores y
especialistas favorecería por tanto la eficacia de
los ecosistemas en la regulación de procesos eco-
lógicos como el flujo de materia. 

4.3. Variabilidad espacio-temporal de la aparición decarroñas y sus posibles implicaciones ecológicas
La distribución espacial y temporal de un

recurso trófico, como es la carroña, es un aspecto
a considerar a la hora de evaluar el aprovecha-
miento por parte de la comunidad de carroñeros
(WILMERS et al., 2003; SELVA & FORTUNA, 2007;
CORTÉS-AVIZANDA et al., 2008). Así, la respues-
ta de las distintas especies de consumidores varía
frente a diferentes regimenes de distribución
espacio-temporal del recurso. Además, se pone
de manifiesto que la estructura de las comunida-

des puede verse afectada por la aparición de pul-
sos de carroña (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2008).
En sistemas naturales, las carroñas se distribuirían
de manera relativamente impredecible y los verte-
brados carroñeros deben desarrollar habilidades
para poder detectar y explotar el recurso. En este
sentido, según la causa de mortalidad de ungula-
dos podemos encontrarnos con diferentes esce-
narios de disponibilidad de cadáveres de ungula-
dos silvestres. 

Comparando las principales causas de mor-
tandad de ungulados encontramos diferentes
regimenes de dispersión espacio-temporal
(Figura 5). 

1. Depredación. La depredación suministra carro-
ña de manera altamente dispersa tanto en el
espacio como en el tiempo (MERIGGI & LOVA-
RI, 1996; WILLMERS et al., 2003; SELVA, 2005).
En la península, la mayoría de estas carroñas
tendrían una disposición regional asociada al
área de distribución de grandes depredadores
(mitad norte peninsular; NORES et al., 2008). En
el caso de lobos Canis lupus, el intervalo de
tiempo entre capturas depende del tamaño de
la presa y oscila en un rango de 1 y 3.7 días
para distintos tamaños de grupos (OKARMA,
1995; JEDREZEJEWSKI et al., 2002). Por tanto,
la frecuencia de suministro de carroña podría
ser relativamente constante en el tiempo con
una disposición cuasi regular en el espacio.  

2. Mortalidad natural. La frecuencia de mortalidad
natural, asociada a accidentes, inanición o
enfermedades, se suele distribuir más concen-
trada a lo largo del año. Mientras que, en latitu-
des nórdicas los inviernos rigurosos podrían
identificarse como un periodo de alta mortali-
dad, en ambientes mediterráneos, las sequías
prologadas pueden identificarse como un fac-
tor del que derive una elevada mortalidad natu-
ral (MASSEI, 1997). En cualquier caso, la pérdi-
da de efectivos poblacionales presenta una
marcada estacionalidad, que podría explicar
las fluctuaciones de las poblaciones de ungula-
dos silvestres (SAETHER, 1997). Por tanto, una
mayor disponibilidad de carroñas para los ver-
tebrados carroñeros podría coincidir con el
período de baja densidad de recursos alternati-
vos (SELVA, 2005).  

3. Descastes y caza deportiva. La caza deportiva
y los descastes selectivos, en general, se con-
centran en unos meses a lo largo del año, cuan-
do la fenología reproductiva de la especie per-
mite la actividad (WILLMERS et al., 2003).
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Dependiendo de la modalidad de caza, los
cadáveres se encontrarían generalmente dis-
persos (descastes, caza selectiva) o agrega-
dos, asociados a osarios en el caso de las mon-
terías que se suelen celebrar en el Centro y Sur
de España (GÓMEZ, 1991).

4. Pulsos asociados a epidemias. Los pulsos aso-
ciados a enfermedades infecciosas como la
sarna (ROSSI et al., 1995; FERNÁNDEZ-MORÁN
et al., 1997; LEÓN-VIZCAÍNO et al., 1999;
GONZÁLEZ-CANDELA et al., 2004) generan ele-
vadas mortandades de ungulados silvestres, con
frecuencia a gran escala espacial (103 km2),
separadas entre sí por largos intervalos de tiem-
po. Estas epidemias pueden tener efectos impor-
tantes sobre las poblaciones, especialmente de
depredadores generalistas que pueden respon-
der funcional y numéricamente a estos pulsos de
recursos (OSTFELD & KEESING, 2000). 

En general, las implicaciones ecológicas de la
distribución de carroñas en los procesos naturales
han sido muy poco documentadas. Algunos auto-
res señalan diferentes respuestas de las especies
carroñeras frente a la dispersión espacio-temporal
del recurso. Por ejemplo, WILLMERS et al., (2003)
señalan la importancia de la dispersión del recurso
en la composición de especies consumidoras en el
P.N. de Yellowstone. Las carroñas procedentes de
la depredación por lobos aparecieron de manera

más dispersa y fueron aprovechadas principalmen-
te por especies localmente dominantes (i.e. coyo-
tes Canis latrans). En cambio, las carroñas deriva-
das de la caza se distribuyeron más agregada-
mente y fueron usadas por especies de alto radio
de alimentación menos competitivas (i.e.  pigargos
Haliaeetus leucocephalus y cuervos). En Sierra
Espuña (Murcia), se observó que existen diferentes
patrones espaciales y temporales de uso de carro-
ña entre cuervos y águilas reales. Mientras que los
cuervos seleccionaron las carroñas más agregadas
en invierno, las águilas optaron por las más disper-
sas. Por tanto, la segregación en el espacio y en el
tiempo en el uso de carroña puede tratarse de un
mecanismo que permite la coexistencia de espe-
cies potencialmente competidoras (BLÁZQUEZ et
al., 2009). Sin embargo, el enorme espectro de
especies consumidoras, tanto generalistas como
obligadas, junto con la variabilidad de ambientes
dificulta extraer generalidades en los patrones de
uso en relación a la variabilidad en la de disponibi-
lidad de carroña. 

Por todo lo anterior, son necesarias futuras líneas
de investigación encaminadas a evaluar el efecto de
la dispersión del recurso. En el contexto nacional,
esta necesidad se acentúa debido a la fuerte mani-
pulación artificial que sufre la distribución del recur-
so. Los muladares tradicionales han estado siempre
asociados a la actividad ganadera y cinegética.
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Figura 5. Relación entre la agregación temporal y espacial de las carroñas en función de las causas de mortalidad de los ungulados (izquierda) y la disponibili-
dad temporal del recurso (derecha).

Figure 5. Spatio-temporal patterns of aggregation of carcasses in relation to the causes of death of wild ungulates (left) and the temporal availability of carcasses
subject to different sources of culling and natural deaths (right). 



Había muchos y la frecuencia y la cantidad con la
que se realizaban los aportes de carroña era varia-
ble. Sin embargo, los nuevos y estrictos requisitos
para la regulación de un muladar limitan el número
de muladares y favorece que en estos muladares se
concentren  grandes cantidades de carroña, que se
aporta con una frecuencia elevada. Por tanto, esta
enorme concentración de alimento, en el espacio y
en el tiempo, puede tener consecuencias ecológicas
importantes, de las que hoy por hoy conocemos
poco (SÁNCHEZ-ZAPATA et al., 2008).

De acuerdo con las estadísticas de caza se
estima una cantidad de carroña elevada en el con-
junto de España. Sin embargo, no toda esta canti-
dad se encuentra disponible para la comunidad de
especies carroñeras. La localización en el medio,
las fuertes medidas restrictivas de eliminación de
cadáveres (ley de Sanidad Animal) y los hábitos
culturales inherentes a la propia actividad cinegéti-
ca son algunos de los factores que restan a la can-
tidad de carroña disponible. Los resultados indican
una amplia comunidad de vertebrados que se
benefician del recurso incluso en sistemas con
ausencia de especies especialistas, lo que podría
indicar que la ubicación en el entorno no debe ser
un factor que restrinja el uso por parte de vertebra-
dos aunque podría ser determinante para dilucidar
la composición de especies consumidoras. 

Nuestros resultados indican que las carroñas
procedentes de la caza mayor son un recurso
explotado de forma muy eficiente por las comuni-
dades de vertebrados. La eficiencia es mayor en
los ecosistemas más ricos en especies y donde
habitan carroñeros especializados. Se trata ade-
más de un recurso importante en términos de bio-
masa, con patrones de disponibilidad espacial y
temporal que se asemejan a los de ecosistemas
poco alterados (HOUSTON, 1979). Su disponibili-
dad ha aumentado considerablemente en las últi-
mas décadas, y lo continúa haciendo mientras
aumenta el área de distribución y el tamaño de las
poblaciones de ungulados. Además, supone un
recurso “limpio” libre de compuestos tóxicos.
Resulta por tanto aconsejable que los cadáveres de
los ungulados silvestres permanezcan en el campo
y sigan siendo una fuente de alimento para los
carroñeros, y se deben evitar conflictos (como la
retirada de cadáveres) derivados de una aplicación
de criterios de salud humana a la gestión de los
ecosistemas (GORTÁZAR et al., 2006; SÁNCHEZ-
ZAPATA et al., 2008). A medio plazo sería también
de gran interés evaluar la capacidad de los ungu-
lados silvestres para mantener poblaciones viables
de carroñeros obligados.
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1. INTRODUCTION
The control of wild populations is a fundamental pro-

cess related to the majority of the ecological phenome-
non (MURDOCH, 1994). The knowledge of the mecha-
nisms that operate in the demographic control is a diffi-
cult characteristic to approach but essential for the
understanding of many ecological processes. In this
sense, the spatial and temporal demography of the
large herbivores has been studied in numerous regions
throughout the planet (SAETHER, 1997; OWEN-SMITH
et al., 2005). Factors such as feeding source, quality of
habitat, climate, illnesses and parasites, predation,
interspecies competition, human activities, population
density or even intrinsic factors such as the structure of
ages and sexes, may explain the demographic variabi-
lity observed throughout the years between the ungula-
te populations (GAILLLARD et al., 1998; MYSTERUD et
al., 2002; COULSON et al., 2004). Lastly, it is shown that
the population dynamic of ungulates in the absence of
predators is strongly influenced by the combination
between environmental variability (environmental sto-
chasticity) and the size of the population (dense-
dependent control) (SAETHER, 1997).

The carcasses of large herbivores are used by a
multitude of vertebrate scavengers, general predators,
arthropods, bacteria and decomposing fungus
(DEVAULT et al., 2003). Lastly, the vertebrate scaven-
gers play an important role in the elimination of poten-
tially infectious bodies (BLOUNT et al., 2003). The
quantity of carcasses available from wild ungulates
may depend on the different causes of death of the wild
ungulates (predation, epidemics, natural deaths, sports
hunting) and its location in the environment (accessibi-
lity) (DEVAULT et al., 2003). The distribution of the car-
casses in space and time also depends on the causes
of death and with this, the consumer species should
develop different strategies to detect and use this
resource.

The indigenous as well as reintroduced wild ungu-
lates have seen an increase in population size as well
as in distribution area in the Iberian Peninsula in recent
decades. Despite this, until now there have been no
studies that evaluate their role as a source of feeding for
vertebrate scavengers, frequently associated to the
availability of carcasses from extensive livestock and
from dumpsites (DONÁZAR, 1993).

In this scenario, we are trying to approach the follo-
wing objectives, (i) revise the distribution and popula-
tion trend of the wild ungulates in Spain, (ii) evaluate the
use of the carcasses from big game hunting by the ver-
tebrates and (iii) discuss the spatio-temporal variability
in the availability of carcasses and their implications in
the conservation of vertebrates.

2. MATERIALS AND METHODS
2.1. Population trends of wild ungulates in theIberian Peninsula

The data relative to the number of individuals
hunted from big game hunting in the Spanish terri-
tory was taken from information provided by the
Ministry of Agriculture, Fisheries and Food and
available from 1985 to 2003 (annual agri-supply
statistics) and for 2005 (annual forestry statistics)
by the Ministry of Environment. The number of indi-
viduals hunted is collected for each one of the pro-
vinces in the Iberian Peninsula (n = 50), eliminating
the island communities. In order to evaluate the
temporal evolution of the ungulate populations all
the species that are linked, to a greater or lesser
extent, to cynegetics management (deer, roe deer,
chamois, wild boar, fallow deer, mouflon, mountain
goat, barbary sheep) were considered. These
cynegetic species coincide with all the wild ungu-
late species present in Spain, with the exception of
livestock in extensive or semi-freedom.

The hunting statistics may be considered as a
measurement for the description of the ungulate
populations as the spaces which cynegetic activity
occupy 70-75% of the Spanish territory (REGHAB,
2002). In order to obtain a reliable estimate of the
ungulates population, the quantity of individuals
hunted was divided by the number of hunting
licences granted in each province and for each
year  (CATTADORI et al., 2003; VIRGÓS et al.,
2007; MOLEÓN et al., 2008) as the hunting effort
may affect the number of ungulates hunted (CAT-
TADORI et al., 2003). When the density of cynege-
tic species is low it tends to reduce the permitted
hunting quota, underestimating the size of the
population. On the contrary, when the densities are
high it tends to increase the permitted hunting
quota, overestimating the size of the population
(VIRGÓS et al., 2007).

The information relative to the distribution of
wild ungulates in the Iberian Peninsula was provi-
ded by the Spanish Association for the
Conservation and Study of Mammals (SECEM)
from databases of presence in the UTM 10x10 km
grids codified by the Spanish Geographical
Institute. The software Arc Gis was used for the
preparation of the distribution cartography.

2.2. Use of carcasses by the community of sca-venger species
The consumption of the remains of a total of 140

carcasses of wild ungulates abandoned after a hun-
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ting event in four mountain systems throughout
Spain: Andalusian Hunting Reserve in the Cazorla
Natural Park, Segura and las Villas (n = 58), Arán
Valley (n = 20), regional Park of Sierra Espuña (n =
42) and National Park of Sierra Nevada (n = 20).

The density of ungulates in these systems
allows intense cynegetic activity. In order to locate
the carcasses, the collaboration of the hunting
guard of each location was adopted. The monito-
ring of the consumption of carcasses was carried
out by using photo-trap cameras equipped with a
movement sensor (Bushnell Trail. Scout 2.1 MP) (n
= 118) or by direct and indirect observation by
means of the detection of excrements, footprints
and other signs (n = 22). The cameras are placed
in the place where the killing took place. The came-
ras were programmed with a maximum photo sho-
oting rhythm of every 2 minutes, if movement con-
tinued to be detected. Each carcass was visited
periodically, an average of every 2.61 days (range
1-7 days) between revisions. The majority of car-
casses monitored came from the cynegetic activity,
either for sporting purposes or systematic culling
purposes (n = 123). However, carcasses from natu-
ral causes (n = 3), traffic accidents (n = 3), poa-
ching (n = 2) were also monitored or remains were
brought from the abattoir after simulating the cyne-
getic event (n = 10).

Two measures were used to characterize the
use of carcasses by different species: a) the per-
centage of carcasses used by each scavenger
species registered and b) its frequency of use. This
was defined as the measurement of the percenta-
ge of positive photo shots in each carcass. That is,
∑(pij/pj)/Nt , where pj is the number of photos regis-
tered in the carcass j and pij is the number of pho-
tos of the scavenger detected in the carcass j and
Nt is the total number of carcasses sampled.

3. RESULTS
3.1. Population trend of wild ungulates in theIberian Peninsula

The total number of wild ungulates killed in Spain
has been increasing in recent decades. While in the
eighties the number did not reach 60,000, starting
from the present century the figure exceeds 200,000
individuals hunted (Figure 1). An elevated figure of
interannual growth is observed (6,7%) for the group
of individuals killed. All of the autonomous communi-
ties showed an average positive annual capture rate
for the group of cynegetic species.

However, the cynegetic effort has not varied con-
siderably in the last 20 years. At present hundreds of

thousands of wild boar, tens of thousands of deer
and roe deer, thousands of goats, fallow deer, cha-
mois, mouflons and hundreds of Barbary sheep are
hunted  (Annual forestry statistics 2005 MMA,
General Management for Biodiversity). By area,
Castilla la Mancha (26.1%), Extremadura (13.1%)
and Andalucia (12.1%) stand out. 

Considering the area occupied by the cynegetic
species (according to mammals atlas), the provin-
ces of Toledo, Girona, Seville and Ciudad Real pre-
sent a higher density of capture (3.3, 1.8, 1.7 and 1.7
individuals killed/km2, respectively), while Murcia and
Almeria present lower values with 0.03 and 0.06 indi-
viduals killed/km2, respectively.

On the other hand, the cynegetic effort is not
homogeneously distributed in the peninsula. In
absolute terms, Andalucia, Castilla Leon and Castilla
la Mancha, register the highest number of hunting
licences issued (27.3, 14.9 and 14.0%, respectively).
However, in relation to the surface area, the Basque
Country, Andalucia and the Valencian Community
would present a higher density of hunters (6.15, 3.19
and 3.0 guns/km2 respectively), while Asturias and
Murcia would have the lowest densities of hunters
(0.5 and 0.8 guns/km2, respectively).The distribution
of wild ungulate populations throughout the Iberian
peninsula has increased in the last six years (mam-
mals atlas of the peninsula) (Figure 2). The expan-
sion has been produced fundamentally in the north
of Extremadura and the south of Castilla Leon (Sierra
de Gredos, Batuecas, Monfragaüe…) as well as in
the western part of the Manchegan community coin-
ciding with the Toledo Mountains. The difference in
the distribution between years may have been due
to a lack of data collected in the first atlas published.
However, the trend indicates a rapid expansion
throughout these areas. At present, the richest areas
of large herbivores are found in the main mountain
nuclei of the peninsula: the Pyrenees, Toledo
Mountains, Sierra Morena, Central System,
Cantabrian Mountain Range, Sierra Subbeticas and
the Cuenca Mountain range) (Figure 2). The provin-
ces that have the most diversity of ungulates are
Cáceres, Ciudad Real, Toledo, Jaén, Asturias and
the French border areas.

3.2.Use of carcasses by the community of sca-venger species
A total of 14790 photo shoots were registered,

from which a consumer could be identified in 8699
photos. A minimum of 12 species of birds and five
mammals used the carcasses of wild ungulates. The
scavenger species that used this resource the most
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varied between the different places shown.
However, amongst the consumers of daily activity
that used a high percentage of the carcasses
available, the Eurasian griffon Gyps fulvus, gol-
den eagle Aquila chrysaetos and the raven,
Corvus corax stood out. Amongst the mammals,
the fox Vulpes vulpes and wild boar were present
in all the systems sampled and used a high per-
centage of the carcasses (Table 1).

The majority of carcasses were visited by at least
two or three different species (Figure 3). Only in 3%
of the carcasses sampled, there was no vertebrate
consumer registered. The efficiency in the con-
sumption, calculated with the time that had passed
since the hunting event until the complete elimination
of the carcass, was related with the richness of the
consumer species and with the presence of obliged
scavengers such as the Eurasian griffon (Figure 4).

4. DISCUSSION
4.1. Population trend of wild ungulates in theIberian Peninsula

The present distribution in the Iberian Peninsula
of the wild ungulates is a reflection of a natural
expansion that has been happening in recent deca-
des, related to numerous reintroductions with cyne-
getic aims. This notable growth of the wild population
has been documented for some decades
(TELLERÍA & SÁEZ-ROYUELA, 2008). 

In the general sense, the most diverse distribu-
tion areas of ungulates coincide with the main moun-

tain systems of the peninsula (Pyrenees, Cazorla,
Sierra Morena, Cordillera Cantábrica, Sistema
Central, Toledo Mountains, Cuenca Mountain range)
that are all important nesting places of the most thre-
atened scavenger bird populations. In view of this
situation, the number of individuals killed in big game
hunting has almost tripled in the last ten years
(annual hunting statistics). It is easy to associate this
increase to the increase in the evaluation of the acti-
vity, to the prestige that the trophies achieved are
awarded or to the increase of the sporting interest
amongst a wide range of social groups. The quota
allowed should tend to increase when the densities
of cynegetic species increase and with this the
quantity of licences issued (CATTADORI et al.,
2003). However, the evolution of the number of licen-
ces registered in all of Spain has not experienced
important changes in the last 20 years. 

There are various causes for the increases in the
distribution area and population of the ungulates. For
example, the demographic trend of the wild boar in
recent decades shows a strong increase, in parallel
with the increase of its distribution area. The expan-
sion of the wild boar has been shown in the
European context in the last century, by recolonizing
extensive European areas such as Finland, Sweden
and England (ERKINARO et al., 1982; MARSAN et
al., 1995). In the Iberian peninsula, the expansion
started in the sixties and was seen to intensify in the
last decade (NORES et al., 1995; ROSELL, 2001).
This effect has been proven in different populations
of the Iberian peninsula (SÁEZ-ROYUELA &
TELLERÍA 1986; LÉRANOZ & CASTIÉN, 1996) sho-

Table 1. Number of photographs in which consumers of the carcasses have been identified in the 4 areas of study.

Griffon vulture (Gyps fulvus) 0 0.00 96 4.91 939 22.34 406 35.65
Golden eagle (Aquila chrysaetos) 192 15.87 677 34.63 209 4.97 65 5.71
Common raven (Covus corax) 1 0.08 119 6.09 379 9.02 468 41.09
Magpie (Pica pica) 110 9.09 58 2.97 6 0.14 0 0.00
Eurasian Jay (Garrulus glandarius) 67 5.54 0 0.00 2 0.05 1 0.09
Carrion crow (Corvus corone) 0 0.00 0 0.00 140 3.33 26 2.28
Bearded vulture (Gypaetus barbatus) 0 0.00 0 0.00 1 0.02 1 0.09
Cinereous vulture (Aegypius monachus) 0 0.00 0 0.00 2 0.05 0 0.00
Red kite (Milvus milvus) 0 0.00 0 0.00 0 0.00 63 5.53
Black kite (Milvus migrans) 0 0.00 0 0.00 4 0.10 0 0.00
Goshawk (Accipiter gentilis) 6 0.50 0 0.00 0 0.00 0 0.00
Buzzard (Buteo buteo) 0 0.00 0 0.00 0 0.00 8 0.70
Fox (Vulpes vulpes) 512 42.31 832 42.56 1489 35.42 118 10.36
Wild boar (Sus scrofa) 310 25.62 115 5.88 976 23.22 26 2.28
Dog (Canis familiares) 39 3.22 91 4.65 61 1.45 0 0.00
Marten (Martes spp) 0 0.00 8 0.41 5 0.12 4 0.35
Badger (Meles meles) 0 0.00 0 0.00 0 0.00 2 0.18
No. of photos with scavengers 1210 100 1955 100 4204 100 1139 100

Number of photographs n fotos % fotos n fotos % fotos n fotos % fotos n fotos % fotos
Sierra Nevada Sierra Espuña Cazorla Valle de Aran 



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

wing that during the first half of the 20th century the
wild board was a very scarce animal. The expansion
of the wild boar (and probably of the rest of the ungu-
lates) is attributed to socio-economic changes that
have come from a progressive rural depopulation
and the abandonment of traditional activities
(TELLERÍA & SÁEZ-ROYUELA, 2008). However, in
other countries such as Poland and Switzerland the
expansion of the wild boar is attributed to an increa-
se in the agricultural land areas (especially corn
fields) and to a decrease in the number of cold win-
ters (FRUZINSKI, 1995; NEET, 1995). Although mor-
tality associated to predation may contribute to stop-
ping the population growth of the wild boar, it is the
big game hunting that is responsible for the high rate
of renewal of the populations (GAILLARD et al.,
1998). This cause of mortality has been described
as the most relevant, annually affecting between
30% and 40% of the effective population in the majo-
rity of Iberian populations (see revision in ROSELL,
1998). On the other hand, strong droughts could
contribute to a higher mortality of young in
Mediterranean climates (MASSEI et al., 1997) – while
in continental climates the cold winters may provoke
a higher mortality.

The densities of mountain goat have shown a
gradual recuperation since the epidemic outbreaks
of mange stopped in the affected populations. The
threatened category of the species was reclassified
from “rare” according to the red book of vertebrates
(BLANCO, 1998) to the category “of lesser con-
cern”, except for the subspecies C.p. victoriae clas-
sified as “vulnerable” (UICN, 2004). The nuclei with
the highest density of the species are placed in the

mountainous areas of the Sierra de Gredos, the
Maestrazgo and Sierra Nevada (PÉREZ, 2002). A
similar process has followed the chamois popula-
tions, whose recuperation in recent decades has
been notable, occupying most of the Pyrenees and
the Cantabrian Mountains (BLANCO, 1998). This
natural expansion has been supported by reintro-
duction and reinforcement projects. The roe deer
population and deer, experienced a marked expan-
sion during the 90s, colonizing peripheral agricultu-
ral areas which were unknown until now  (VIRGÓS &
TELLERÍA, 1998; TELLERÍA & SÁEZ-ROYUELA,
2008; SÁEZ-ROYUELA & TELLERÍA, 1986).  This
growth may be favoured by socioeconomic chan-
ges that involved the abandonment of traditional
uses of the land, mainly agriculture and extensive
livestock (ARAGÓN et al., 1995).

The introduced species have also extended their
distribution area considerably. For example, since
the introduction of the mouflon took place in Spain at
the beginning of the 50s in the Sierra de Cazorla, a
notable proliferation of the species has occurred. 

Even though, the cynegetic demand, determi-
ned by the quality of its trophy, has facilitated the
appearance of this species in numerous enclaves of
our country. During the 70s, numerous introductions
were carried out by using individuals from El
Hosquilo (Cuenca) and Navas de San Pedro (Jaén),
a progressive expansion of the species being
observed at present  (SANTIAGO-MORENO, 2004).
Almost simultaneously, a rapid expansion of the bar-
bary sheep has been observed since it was intro-
duced in the 70s for cynegetic purposes in the
Regional Park of Sierra Espuña (Murcia). Every year
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Table 2. Frequency of use (see text) of the carcasses of ungulates in four geographic areas of the Iberian Peninsula. 

Griffon vulture (Gyps fulvus) 0.0 0.0 4.5 1.5 59.0 33.1 70.8 26.5
Golden eagle (Aquila chrysaetos) 41.0 22.3 63.1 35.2 33.2 34.5 24.9 26.6
Common raven (Covus corax) 2.7 - 65.6 37.0 18.7 19.1 36.9 28.4
Magpie (Pica pica) 34.9 34.9 43.4 15.6 20.7 - 0.0 0.0
Eurasian Jay (Garrulus glandarius) 45.8 50.8 0.0 0.0 2.8 3.5 2.0 -
Carrion crow (Corvus corone) 0.0 0.0 0.0 0.0 18.1 15.7 9.9 11.1
Bearded vulture (Gypaetus barbatus) 0.0 0.0 0.0 0.0 2.6 - 3.8 -
Cinereous vulture (Aegypius monachus) 0.0 0.0 0.0 0.0 8.0 - 0.0 0.0
Red kite (Milvus milvus) 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 17.6 4.8
Black kite (Milvus migrans) 0.0 0.0 0.0 0.0 9.1 - 0.0 0.0
Goshawk (Accipiter gentilis) 16.2 - 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
Buzzard (Buteo buteo) 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 6.3 6.1
Fox (Vulpes vulpes) 53.3 35.8 45.2 39.9 38.2 31.6 36.4 41.2
Wild boar (Sus scrofa) 59.3 44.4 40.9 38.9 45.6 33.0 45.5 52.5
Dog (Canis familiaris) 44.6 15.3 44.7 43.1 18.5 11.6 0.0 0.0
Marten (Martes spp) 0.0 0.0 4.4 1.0 3.9 3.9 10.5 -
Badger (Meles meles) 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.6 -

Frequency of use mean sd mean sd mean sd mean sd
Sierra nevada (n=20) Sierra Espuña (n=29) Cazorla (n=51) Valle de Aran (n=18) 



new figures of visits from Barbary sheep are recei-
ved in areas of Andalucia and Extremadura (CAS-
SINELLO et al., 2004). Probably, the distribution of
the species reflected in the distribution atlas is less
that the real one due to its high birth rate and colo-
nization capacity of new environments (CASSINE-
LLO et al., 2004). 

4.2. Use of carcasses by community of scaven-ger species
Carcasses coming from cynegetic activity is a

widely used resource by different species of sca-
venger vertebrates. We find a union of scavengers
clearly differentiated between daytime consumers
(dominated by birds) and night time consumers
(dominated by mammals). The composition of spe-
cies that use the carcasses depends on the area of
study. In systems where the obliged scavenger
species breed, or are present (Cazorla, Aran
Valley), the Eurasian griffons benefited from the
higest proportion of carcasses. While in mountain
ranges where there is an absence of vultures
(Espuña, Sierra Nevada), the golden eagle made
use of an important proportion of available carcas-
ses. Amongst the night time consumers, the pre-
sence of the fox and wild boar stood out.

The relation between efficiency of consumption
and richness of species was clear and could be
related with the existence of specialized scaven-
gers such as the Eurasian griffon, supporting the
sample hypothesis (NAEEM et al., 1999). The con-
servation of rich communities in predators and spe-
cialists would therefore favour the efficiency of
ecosystems in the regulation of ecological proces-
ses such as the flow of matter.

4.3. Spatio-temporal variability of the appearance ofcarcasses and their possible ecological implications
The spatial and temporal distribution of tro-

phic resources, such as the carcass, is an aspect
to consider when it comes to evaluating the use
by the scavengers’ community (WILMERS et al.,
2003; SELVA & FORTUNA, 2007; CORTÉS-AVI-
ZANDA et al., 2008). Therefore, the response of
the different species varied with different spatio-
temporal distribution systems of the resource.
Moreover, it has been shown that the structure of
the communities may be affected by the appea-
rance of carcass pulses (CORTÉS-AVIZANDA et
al., 2008).  In natural systems, the carcasses
would be distributed in a relatively unpredictable
manner and the scavenger vertebrates should
develop abilities to be able to detect and exploit

the resource. In this sense, according to the
cause of death of ungulates we may find oursel-
ves with different scenarios of availability of wild
ungulates carcasses.

By comparing the main causes of mortality of
ungulates we find different spatio-temporal dis-
persion systems (Figure 5).

1. Predation. Predation supplies carcasses in a
highly disperse manner in space as well as in
time  (MERIGGI & LOVARI, 1996; WILLMERS,
et al. 2003; SELVA, 2005). In the peninsula, the
majority of these carcasses would have a
regional availability associated to the distribu-
tion area of large predators (mid north penin-
sular; NORES et al., 2008). In the case of wol-
ves Canis Lupus, the time interval between
captures depends on the size of the prey and
ranges from 1 to 3.7 days for different group
sizes (OKARMA, 1995; JEDREZEJEWSKI et
al., 2002). Therefore, the supply frequency of
carcass could be relatively constant in time
with an almost regular availability in space.

2. Natural death. The frequency of natural death,
associated to accidents, starvation or illnes-
ses, is usually distributed  in a more concen-
trated manner throughout the year. While in
Nordic latitudes the rigorous winters may be
identified with a period of high mortality, in the
Mediterranean, the prolonged droughts may
be identified as a factor from which a high rate
of natural mortality comes (MASSEI, 1997). In
any case, the loss of population numbers pre-
sents a marked seasonability that may explain
the fluctuations of the populations of wild ungu-
lates (SAETHER, 1997). Therefore, wide availa-
bility of carcasses for the scavenger vertebra-
tes may coincide with the period of low density
of alternative resources (SELVA, 2005).

3. Culling and sports hunting. Hunting and selec-
tive culling, in general, is concentrated in some
months throughout the year, when the repro-
ductive phenology of the species allows the
activity (WILLMERS et al., 2003). Depending
on the method of hunting, the carcasses would
generally be dispersed (cullings, selective
hunting) or aggregated, associated to ossua-
ries in the case of hunting practices that are
celebrated in the Centre and South of Spain
(GÓMEZ, 1991).

4. Pulses associated to epidemics. The pulses
associated to infectious diseases such as the
mange  (ROSSI et al., 1995; FERNÁNDEZ-
MORÁN et al., 1997; LEÓN-VIZCAÍNO et al.,
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1999; GONZÁLEZ-CANDELA et al., 2004)
generate high death rates of wild ungulates,
with a large spatial scale frequency  (103 km2),
separated by long intervals of time. These epide-
mics may have important effects on the populations,
especially of general predators that may respond
functionally and numerically to these resource pul-
ses (OSTFELD & KEESING, 2000). 

In general, the ecological implications of the
distribution of carcasses in the natural processes
have not been widely documented. Some authors
show different responses of scavenger species to
the spatio-temporal dispersion of the resources.
For example, WILLMERS et al., (2003) shows the
importance of the dispersion of the resource in the
composition of consumer species in the
Yellowstone National Park. The carcasses from
predation by wolves appeared in a more disper-
sed manner and were mainly used by locally domi-
nant species (e.g. coyotes Canis latrans).

Meanwhile, the carcasses that come from hun-
ting were distributed more aggregately and were
used by less competitive species from a high fee-
ding radius (e.g. bald eagles Haliaeetus leucoce-
phalus and ravens). In Sierra Espuña (Murcia), it
was observed that there were different spatio-tem-
poral patterns of use of carcasses amongst crows
and golden eagles. While the crows selected the
more aggregated carcasses in winter, the eagles
opted for the more disperse carcasses. Therefore,
the segregation in space and time in the use of
carcasses may be treated by a mechanism that
allows the coexistence of potentially competitive
species. (BLÁZQUEZ et al., 2009). However, the
enormous spectrum of consumer species, the
generalist as well as the specialist species, toge-
ther with the variability of environments makes it
difficult to extract generalisations in the patterns of
use in relation to the variability in the availability of
carcasses.

Based on the aforementioned, future lines of
investigation aimed at evaluating the effect of the
dispersion of the resource are necessary. In the
national context, this necessity is accentuated due
to the strong artificial manipulation that the distri-
bution of the resource suffers. The traditional
dumpsites have always been associated to lives-
tock and cynegetic activity. There were a lot, and
the frequency and quantity with which the contri-
bution of carcasses was made were variable.
However, the new and strict requirements for the
regulation of a dumpsite limit the number of sites
and means that these dumpsites have large quan-
tities of carcasses that are provided frequently.

Therefore, this enormous concentration of supply,
in space and time, may have important ecological
consequences, of which nowadays we know very
little (SÁNCHEZ-ZAPATA et al., 2008).

In accordance with the hunting statistics, an
elevated quantity of carcass is estimated in all of
Spain. However, not all of this quantity is available
for the community of scavenger species. The
location in the environment, the strong restrictive
means of elimination of carcasses (Animal Health
law) and the cultural habits inherent to the cyne-
getic activity itself are some of the factors that total
the quantity of carcass available. The results indi-
cated a wide community of vertebrates that bene-
fit from the resource including systems with no
specialist species, which may indicate that the
location should not be a factor that restricts the
use by vertebrates although it may be a deciding
factor for explaining the composition of consumer
species.

Our results indicate that the cases from big
game hunting are a resource that is used very effi-
ciently by the vertebrate communities. The effi-
ciency is higher in ecosystems where the species
is more abundant and where there are specialized
scavengers. It is also an important resource in
terms of biomass, with spatial and temporal avai-
lability that are similar to unchanged ecosystems
(HOUSTON, 1979). Its availability has increased
considerably in recent decades, and continues to
do so as long as the distribution area and size of
ungulate populations continue to increase.
Moreover, this means a “clean” resource free of
toxic components. It is therefore advisable that the
carcasses of wild ungulates remain in the country-
side and continue to be a feeding source for sca-
vengers, and conflicts should be avoided (such
as removing the carcasses) derived from an
application of criteria of human health to the
management of ecosystems (GORTÁZAR et al.,
2006; SÁNCHEZ-ZAPATA et al., 2008). In the mid
term it would also be of great interest to evaluate
the capacity of the wild ungulates in order to main-
tain viable populations of obliged scavengers.
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El papel de la predecibilidad de los recursos
tróficos en la estructura de los gremios de carroñeros

The role of trophic resource predictability in the structure of scavenger guilds

RESUMEN
Las aves carroñeras son clásicos ejemplos de grupos de especies interdependientes que forman gremios capaces de explotar un recurso (las

carroñas) distribuído de forma impredecible en el espacio y en el tiempo. Aparentemente, en los gremios de carroñeros del Viejo Mundo el repar-
to del recurso se realiza de manera ordenada, sobre la base de diferencias interespecíficas a nivel eco-morfológico. Sin embargo, cuando se exa-
minan los patrones de comportamiento de las especies, la estructura del gremio es poco aparente y se pone de manifiesto el papel que la abun-
dancia local, la organización social y el tamaño corporal pueden jugar a la hora de establecer el acceso al recurso.  La humanización del medio
ha tornado las carroñas en recursos cada vez más predecibles, llegando al extremo de crear muladares, puntos donde la disponibilidad de ali-
mento es prácticamente constante. Los efectos de estos cambios en la estructura y funcionamiento de los gremios es desconocido. Aquí realiza-
mos una pequeña revision de algunos trabajos llevados a cabo en ambientes diferentes del Viejo y Nuevo Mundo que indican que cuando los
recursos se tornan predecibles puede haber variaciones sustanciales en la distribución y grado de sociabilidad de las especies y, por tanto, en la
accesibilidad al alimento. De este modo, la acumulación de carroñas en unos pocos puntos provoca grandes concentraciones de aves necrófa-
gas, que no son habituales en otras regiones con condiciones más naturales, donde las carroñas de ungulados aparecen de forma más aleatoria.
Junto con ello, la predecibilidad del recurso favorece que éste sea acaparado por pocas especies, usualmente de gran tamaño, agresivas y muy
sociales, lo que puede llegar a privar a otras aves carroñeras del alimento. La creación de grandes muladares es una estrategia poco adecuada
para el mantenimiento de gremios de carroñeros bien estructurados. Es preferible favorecer la dependencia de estas aves de carroñas de cadá-
veres de ungulados provenientes de ganadería extensiva, cuya distribución en la naturaleza es más aleatoria en el espacio y en el tiempo. 

ABSTRACT
Scavenger birds are classic examples of groups of interdependent species that form guilds capable of utilizing resources that are unpredicta-

ble in space and time. It seems that in the Old World scavenger guilds, the allocation of resources is carried out in an orderly manner on the basis
of eco-morphological differences between species. When behavior is considered, inter-specific relationships appear less structured and the roles
played by local abundance, social organization and body size become apparent during the establishment of access to resources. The increasing
humanization of the environment has allowed scavengers to turn to resources that are more predictable, reaching an extreme in the vulture restau-
rants (muladares) where the availability of food is almost constant. The effect of these changes on the structure and function of the guilds is unk-
nown. Here, we conduct a review of some of the research carried out in different environments of the Old and New Worlds that show that when
resources become predictable, there can be substantial changes in the distribution and degree of sociability of species and in the probability of
access to food. In this way, the accumulation of resources in few locations can result in large concentrations of scavenger birds not common in
regions with more natural conditions where ungulate carrion appear randomly. In addition, the predictability of the food allows it to be monopolized
by a few, usually large, aggressive and highly social species. This can result in the exclusion of other smaller scavengers from food access. The
creation of large vulture restaurants is an inadequate strategy for the maintenance of well-structured scavenger guilds. It is preferable to foster
dependence of scavenger birds on ungulate carcasses from extensive farming, with a more random distribution in space and time.

LABURPENA
Espazioan eta denboran ezin aurreikusteko moduan banatutako baliabide bat ustiatzen duten taldeak osatzen dituzten elkarren mendeko espe-

zieen adibide klasikoak dira hegazti sarraskijaleak. Mundu Zaharreko sarraskijaleen taldeen artean, itxuraz, modu ordenatuan egiten da baliabide-
en banaketa, espezieen alde ekomorfologikoak aintzat harturik. Portaerari erreparatuz gero, barne harreman zehatzak ez dira hain egituraturik agert-
zen, eta agerian geratzen da tokiko ugaritasunak, antolakuntza sozialak eta gorputzaren neurriak joka dezaketen papera baliabidera iristeko orduan.
Esan gabe doa, egoera horretan funtsezko egitekoa betetzen du elikagaia zein den aurreikusteko erraztasunak. Gizakiak ingurua okupatu ahala,
sarraskiak gero eta errazago aurreikus daitezkeen baliabideak dira, hondakindegiak izateraino iritsi gara, eta horietan elikagaiak ia une oro daude
eskuragarri. Ez dugu aldaketa horiek izaki taldeon egituran eta funtzionamenduan duten eragina ezagutzen. Lerrootan Mundu Zahar eta Berriko
giro desberdinetan egindako lan batzuk aztertzen ditugu labur-labur; horien arabera, baliabideak aurreikusteko modukoak direnean, nola espezieen
banaketan eta taldekoitasunean hala baliabidera iristeko zailtasun mailan, funtsezko aldaketak gerta litezke. Gisa honetan, baliabideak leku gutxi
batzuetan metaturik, hegazti sarraskijaleen kontzentrazio handiak gerta litezke, eredu naturalagoak baliatzen dituzten beste eskualdeetan ez beza-
la, azken horietan nekez aurreikus baitaiteke non azal litezkeen apodunen sarraskiak. Gainera, aurreikusteko moduko elikagaia izanik, espezie gutxi
batzuek guztiaz jabetzea faboratzen da, eta horiek, oro har, handiak izan ohi dira, oldarkorrak eta taldekoitasun handikoak, eta beste sarraskijale
batzuk elikagaietara sarrera izatea eragotzi dezakete. Hondakindegi handien sorrera ez da estrategia egokia ondo egituratutako sarraskijaleen tal-
deei eusteko. Hobe da hegazti horiek abelazkuntza estentsibotik etorritako apodunen hondakinez baliatu behar izatea, hondakin horiek nola espa-
zioan hala denboran ausaz banatzen baitira naturan barrena.
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1. INTRODUCCIÓN
Las asociaciones espaciales, funcionales o taxo-

nómicas dentro de las tramas alimenticias suelen
definir las comunidades. Dentro de las asociaciones
locales de taxones, las especies pueden ser com-
partimentalizadas en unidades ecológicas más
reducidas, normalmente llamadas “gremios” y que
suelen definirse como grupos de especies que utili-
zan recursos similares; por ello, las interacciones
son más fuertes dentro de los gremios que entre
ellos (véanse las revisiones de ROOT, 1967; JAKSIC,
1981; SCHLUTER & RICKLEFS, 1993; BLONDEL,
2003). Desde los estudios pioneros de LACK (1944),
los ecológos han considerado que la competencia
tiene una importancia primordial en la estructuración
de las comunidades, y que especies íntimamente
relacionadas dentro de un mismo gremio pueden
coexistir compartiendo los recursos limitados
mediante rasgos comportamentales, ecológicos o
morfológicos  divergentes (véanse las revisiones de
SEIFERT, 1984; SCHLUTER & RICKLEFS, 1993;
BRANTINGHAM, 1998). 

Las carroñas son recursos escasos y pulsados
que se distribuyen de forma desigual en el espacio,
y que requieren de adaptaciones especiales para
ser localizadas. Una vez descubiertas, son necesa-
rias otro tipo habilidades para rasgar las pieles
duras, sobretodo las de los grandes mamíferos. Sin
embargo, una vez que el cadáver queda abierto, la
gran cantidad de alimento disponible permite que
se beneficien un alto número de individuos (HOUS-
TON, 1973). Las carroñas, por lo tanto, ofrecen unas
condiciones únicas para la investigación, ya que
permiten estudiar la evolución de especies coexis-
tentes que explotan un recurso alimenticio pulsado.
La especialización en hábitos carroñeros parece
haber evolucionado hace al menos 50 millones de
años, durante el Cenozoico. Aunque existen distin-
tos grupos de aves que han desarrollado la capaci-
dad de comportarse como carroñeros facultativos
(Falconidae, Corvidae, Ciconidae) (HERTEL, 1994),
sólo los buitres muestran estrategias vitales basadas
en la explotación obligada de carroñas (HOUSTON,
1973; 1974).  

Las evidencias que sustentan la idea de la com-
petición como factor principal en la estructuración
de los gremios de buitres en el Viejo Mundo están
basadas en estudios comportamentales y ecomor-
fológicos (ALTWELL, 1963; KRUUK, 1967; KÖNIG,
1974; 1976; ALVAREZ et al., 1976; GRUBH, 1978;
MUNDY et al., 1992).  La concurrencia de varias
especies de buitres en los cadáveres de grandes
mamíferos en  África del este y en otras regiones

indujo a CODY (1974) a afirmar que parecían haber
desarrollado formas de coordinarse en el uso colec-
tivo de la carroña. Podrían existir tres patrones dis-
tintos en el uso de recursos, posiblemente correla-
cionados con las diferencias en la morfología de los
cráneos (KÖNIG, 1983; HERTEL, 1994). Los “engu-
llidores” son las especies que se alimentan de los
tejidos más blandos y de las vísceras (Gyps spp).
Las especies “desgarradoras” (Torgos, Aegypius,
Sarcogyps, Trigonoceps) explotan principalmente la
piel, los tendones, la carne adherida a los huesos, y
trozos grandes de carne alrededor del cadáver. Los
“comedores de sobras” (Neophron y Necrosyrtes)
se alimentan de los trozos pequeños en los alrede-
dores de la carroña. Además de estos grupos, el
quebrantahuesos Gypaetus barbatus posee hábitos
alimenticios muy especializados, y aprovecha los
huesos de los vertebrados de pequeño y mediano
tamaño (MARGALIDA et al., 2009).

Los cambios biogeográficos en la composición
de estos gremios parecen seguir un proceso orde-
nado (HIRALDO, 1980). De este modo, son más
ricos (hasta siete especies viviendo en simpatría) en
aquellas regiones del mundo como India o este de
África donde la disponibilidad de carroñas de ungu-
lados salvajes es (o ha sido, desde el punto de vista
evolutivo) mayor. Conforme esta riqueza disminuye
hacia el circunmediterráneo, centro de Asia y
Sudáfrica los gremios se empobrecen de modo
“ordenado” de modo que cada uno de los grupos
anteriormente citados queda reducido a un único
representante (Tabla 1). Así, en el Mediterráneo y
Oriente Medio el gremio lo constituyen sólo cuatro
especies: buitre leonado, buitre negro, alimoche y
quebrantahuesos.

No obstante, la mayor parte de las evidencias a
favor de una estructura “ordenada” dentro de los
gremios de carroñeros provienen de aproximacio-
nes eco-morfológicas las cuales son normalmente
independientes de las condiciones ecológicas a
corto plazo, tales como la disponibilidad de alimen-
to y la estación (WIENS, 1977; WIENS & ROTEN-
BERRY, 1979). Por otra parte, los aspectos compor-
tamentales son esenciales a la hora de describir los
gremios ya que identifican el papel funcional de
cada especie, que no tiene porqué estar necesaria-
mente predeterminado por su morfología (SLATKIN,
1980).  Precisamente estas aproximaciones com-
portamentales están proporcionando crecientes evi-
dencias que los gremios, al menos en algunos luga-
res son una suma de oportunistas que no han des-
arrollado estrategias específicas para un eficiente
consumo del cadáver por ejemplo a través de espe-
cialización y/o de procesos de facilitación
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poral del recursos en los patrones de explotación del
alimento por los gremios de carroñeros.  Se exami-
narán tres trabajos realizados con gremios tanto del
Viejo como del Nuevo Mundo y que muestran las res-
puestas de especies con estrategias vitales diferen-
tes ante los cambios espaciales (incluso a escala
transcontinental) en la disponibilidad y predecibili-
dad de los recursos alimenticios. En particular y
dado que en ambos gremios existen carroñeros
estrictos muy dominantes (Gyps en el viejo Mundo,
Coragyps atratus en las Américas; ver abajo) puede
plantearse la hipótesis de que estas especies, bajo
determinadas condiciones impuestas por la humani-
zación del medio (concentración de alimento) pue-
den acaparar el recurso y afectar negativamente al
rendimiento obtenido por los demás taxones (carro-
ñeros facultativos). Este efecto se vería además
potenciado por el hecho de que las poblaciones de
especies dominantes se encuentran en expansión,
mientras que las de las especies subordinadas
sufren mayores grados de amenaza (ver abajo).

2. LA APARICIÓN DE FUENTES DE ALIMENTOPREDECIBLES CAUSA UNA DESESTRUCTURA-CIÓN ESPACIAL DE GREMIOS EN EL NUEVOMUNDO: JOTES VS CÓNDORES ANDINOS 
La Patagonia argentina alberga un gremio de

carroñeros relativamente simple donde concurren
tres especies de Cathartidae: el cóndor andino
Vultur gryphus, el jote de cabeza roja Cathartes
aura y el jote de cabeza negra Coragyps atratus.
Esta última especie (Figura 1) se le puede consi-
derar, en términos evolutivos, una “recién llegada”
a la región puesto que no parece que se exten-
diera al sur del río de la Plata antes de la conquis-
ta europea (véase DARWIN 1839, y citas recogi-
das acerca de las observaciones de F. DE
AZARA). El jote de cabeza negra habría ocupado
la Patagonia favorecido por la expansión humana

(HERNÁNDEZ et al., 1987; HIRALDO et al., 1991a;
TRAVAINI et al., 1998)

Claramente, la presencia y abundancia de una
especie determinará las probabilidades de que otra
acceda al alimento por lo que, independientemente
de que los gremios de carroñeros presenten o no
reparto ordenado del recurso, buitres alimoches y
otros carroñeros facultativos pueden ser considera-
dos “especies con fuerte interacción” (SOULÉ et al.,
2005) que comparten hasta que finaliza un recurso
pulsado (esto es, que es abundante pero que se
encuentra disponible solamente durante un periodo
de tiempo determinado, SELVA & CORTÉS-AVIZAN-
DA, 2009). No obstante la actividad humana ha cam-
biado históricamente el escenario: al ser sustituidos
los ungulados salvajes por especies domésticas que
se distribuyen contagiosamente en el espacio (corra-
les, majadas) el recurso pulsado se pasa a una cons-
tante en el espacio y en el tiempo y aparece el “mula-
dar”; el resultado es que la predecibilidad del ali-
mento en el espacio y en el tiempo se torna muy alta.
Este es el escenario que se reproduce en numerosos
planes de gestión de especies carroñeras, que se
basan en la alimentación suplementaria a través del
estabecimiento de muladares con los que se preten-
de mejorar la viabilidad de poblaciones amenazadas
(PIPER, 1996; GILBERT et al., 2007). En la Unión
Europea esta situación de concentración de recur-
sos se ha agudizado de modo extremo debido a que
las disposiciones sanitarias comunitarias han deter-
minado la retirada masiva de la naturaleza de carro-
ñas provenientes de explotaciones ganaderas pro-
vocando la concentración de los escasos recursos
restantes en unos pocos puntos (comederos de bui-
tres) sometidos a una estricta gestión (GARCIA &
MORENO-OPO et al., 2009).

El objetivo de este capítulo es explorar, sobre la
base de la información existente, qué efectos puede
tener estos cambios en la distribución espacio-tem-
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Tabla 1. Composición de los gremios de carroñeros en cinco regiones del Viejo Mundo en relación al consumo de las diferentes partes del cadáver. En base a Hiraldo (1979). 

Recientemente, se ha propuesto la división de G. indicus en G. indicus y G. tenuirostris, de acuerdo con Rasmussen & Parry (2001); ambas especies serían parapátricas o alopátricas.

África oriental Gyps ruepellii Torgos tracheliotus Necrosyrtes monachus Gypaetus barbatus
Gyps africanus Trigonoceps occipitalis Neophron percnopterus

África del sur Gyps coprotheres Torgos tracheliotus Necrosyrtes monachus Gypaetus barbatus
Gyps africanus Trigonoceps occipitalis Neophron percnopterus

India Gyps fulvus Sarcogyps calvus Neophron percnopterus Gypaetus barbatus
Gyps indicus*
Gyps bengalensis

Asia central Gyps fulvus Aegypius monachus Neophron percnopterus Gypaetus barbatus
Gyps himalayensis

Mediterráneo Gyps fulvus Aegypius monachus Neophron percnopterus Gypaetus barbatus

Masas de carne Carne y piel, grandes Pequeños trozos Huesosy vísceras trozos de carne de carne en torno en torno al cadáver al cadáver
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que determina la aparición de recursos muy abun-
dantes y agregados (fundamentalmente basure-
ros), similares en su distribución espacio-temporal a
aquellos (mortandades masivas de vertebrados)
que la especie explota en áreas naturales tropica-
les, de donde parece ser originario y donde tam-
bién se expande aprovechando la humanización
del territorio (HOUSTON, 1988; SCHLEE, 2000). 

Las concentraciones de jotes de cabeza negra
en basureros de la Patagonia pueden llegar a ser
localmente muy importantes. En el área de Junín de
los Andes (provincia del Neuquén) varios cientos
de individuos se reúnen en el vertedero municipal y
en las áreas inmediatas, pero de allí se mueven en
un amplio radio de acción que les lleva a decenas
de kilómetros. De esta manera los jotes son sus-
ceptibles de entrar en competencia directa con el
cóndor andino, una especie que todavía mantiene
en la región poblaciones que se pueden considerar
importantes (varios centenares de individuos; LAM-
BERTUCCI, 2007) (Figura 1).  

Entre 1991 y 2006 equipos de investigación de
la Estación Biológica de Doñana y la Universidad
de Bariloche llevaron  a cabo estudios basados en
la observación de los patrones de explotación de
carroñas de ungulados de tamaño medio (ovejas)
por el gremio de carroñeros de esta región. Los
resultados (CARRETE et al., en prensa) revelaron
que jotes de cabeza negra y cóndores no estaban

especializados en el consumo de ninguna de las
partes del cadáver y, por lo tanto, eran capaces de
aprovechar en su totalidad la carroña, sin la concu-
rrencia necesaria del resto de integrantes del gre-
mio. Estos resultados apoyaron la idea de los auto-
res de que no existe un gremio estructurado en la
Patagonia, sino que lo que se observa es un
sumatorio de oportunistas entre los que no apare-
cen procesos facilitatorios pero entre los que sí
existe una fuerte competencia (ver también TRA-
VAINI et al., 1998). A partir de este escenario se
planteaba entonces otra cuestión: ¿pueden los
cóndores andinos, escasos y amenazados ser
desplazados por los jotes de cabeza negra, más
sociales y abundantes? O bien, ¿existen mecanis-
mos de segregación a nivel espacio-temporal,
que caracterizan a binomios de especies que
explotan recursos similares? (BEGON et al., 2006).
Además, dado que los cóndores andinos mues-
tran un dimorfismo sexual muy acusado (los
machos son un 30% mayores que las hembras)
cabe esperar que éstas sean más afectadas que
los machos por las interacciones interespecíficas.
Dado además que las hembras de cóndor explo-
tan áreas de llanura más que los machos
(DONÁZAR et al., 1999), precisamente allí donde
los jotes de cabeza negra son más abundantes,
estos patrones pueden mostrar variaciones espa-
ciales acusadas, pudiendo acentuarse en áreas
en progresiva humanización.
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Figura 1. Jotes de cabeza negra Coragyps atratus consumiendo una carroña de oveja en la Patagonia argentina junto a un carancho Polyborus plancus. Al fondo
se encuentra un macho de cóndor de los Andes Vultur gryphus. (Foto: Hector Garrido).

Figure 1. Black vultures Coragyps atratus consuming a sheep carcass in Patagonia, Argentina near a Crested Caracara Polyborus plancus. In the background
is a male Andean condor Vultur gryphus. (Photo: Hector Garrido).



Para tratar de dar respuesta a estas cuestiones
se analizaron los datos obtenidos en la observación
de los procesos de consumición por el gremio de
carroñeros de 32 cadáveres de ovejas colocados
en dos hábitats contrastados: montañas con esca-
sa población humana y llanuras cercanas a núcle-
os de población y vías de comunicación. Los resul-
tados mostraron que cóndores y jotes de cabeza

negra tendieron a segregarse espacialmente: los
primeros abundaron más en áreas abruptas y los
segundos en zonas llanas.  Los modelos obtenidos
de las secuencias de observación mostraron que
los jotes, aunque no llegaban a excluir totalmente a
los cóndores de las carroñas llegaban a ser un serio
competidor para aquellos, especialmente en las
áreas humanizadas (Figura 2). Además, esta com-
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Figura 2. Cambios en la probabilidad de llegar a una carroña (arriba) y en el numero de individuos (abajo) de cóndores andinos machos y hembras en función
del incremento en el número de jotes de cabeza negra. Se distinguen efectos en montañas (línea punteada) y llanuras (línea continua).  Nótese que el efecto de
la abundancia de competidores es mucho más acusado en áreas de llanura. Basado en Carrete et al., (en prensa).

Figure 2. Changes in male and female Andean condors arriving (a) and feeding (b) at carcasses located in mountains (dashed lines) and plains (solid lines),
as a consequence of the increment in the number of black vultures.  Significance of model parameters is shown for each case. Note that the effect of competi-
tors is more pronounced in plain areas. Basad on Carrete et al., (in press).
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petencia puede dar lugar a asimetrías intraespecífi-
cas ligadas al sexo: en los cóndores, las hembras
se verían más afectadas al ser excluídas de las
carroñas en aquellas áreas (llanuras) donde bus-
can preferentemente el alimento. 

3. PREDECIBILIDAD Y ABUNDANCIA DE ALIMENTOCOMO DETERMINANTES DE LA AGREGABILIDADINTRA E INTERESPECÍFICA EN CARROÑEROSFACULTATIVOS: UNA APROXIMACIÓN TRANSCON-TINENTAL 
La sociabilidad en los consumidores asociada

a la agregación espacial de recursos es un fenó-
meno bien conocido en ecología (BEGON et al.,
2006) y los carroñeros, sean especialistas o facul-
tativos no son una excepción a este respecto
(SELVA & CORTÉS-AVIZANDA, 2009a; en prensa).
En Europa, numerosas especies de carroñeros
facultativos como milanos, cuervos y alimoches
forman grandes agrupaciones en puntos de ali-
mentación como basureros y muladares; a menu-
do incluso, aparecen dormideros comunales liga-
dos a estos enclaves (DONÁZAR et al., 1996a).
Resulta sin embargo poco conocida la flexibilidad
intraespecífica en estas estrategias de sociabilidad
y si esta tendencia al agrupamiento es adaptativa
o bien, el resultado de una situación impuesta por
la humanización y alteración del medio que daría
lugar a una distribución espacial de los recursos

(en este caso carroñas) agregada en pocos pun-
tos (muladares).

Estas cuestiones se abordaron  en un estudio
comparativo acerca de la distribución espacial de
recursos, distribución de carroñeros y solapamien-
to de su dieta en biomas europeos y africanos
(CORTÉS-AVIZANDA et al., en preparación). Se
escogieron al alimoche Neophron  percnopterus y
al milano negro Milvus migrans como especies
objeto de estudio; ambas forman parte del mismo
gremio, explotan similares recursos (pequeñas y
medianas carroñas y restos de basureros) y tienen
poblaciones migratorias transaharianas lo que les
lleva a que los mismos individuos se enfrenten en
ambos continentes a ambientes muy diferentes en
cuanto a distribución y abundancia de alimento
(Figuras 3 y 4). 

Las observaciones llevadas a cabo en puntos
fijos de observación situados en el valle del Ebro y
Pirineo occidental (norte de España) y en el Sahel
de Mauritania, Malí y Senegal revelan que en Áfri-
ca la abundancia y diversidad de ganado en régi-
men extensivo era mucho mayor que en Europa.
Así en el Sahel aparecían rebaños de dromeda-
rios, cabras, ovejas, asnos, caballos y cebúes
mientras que en Europa sólo se detectaron reba-
ños importantes de ovejas. En cuanto a los carro-
ñeros, en África solamente se detectaron concen-
traciones importantes de milano negro (hasta 300
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Figura 3. Grupo de alimoches, cigüeñas blancas y cuervos en un basurero. En Europa, debido a la escasez global de alimento, los carroñeros facultativos se reú-
nen en grandes números en puntos donde el alimento es predecible, como basureros y muladares. (Foto: Alfonso Senosiain).

Figure 3 Group of Egyptian vultures, white storks and common ravens in a garbage dump. In Europe, due to the global scarcity of food, the facultative sca-
vengers gather in large numbers in locations where there is predictable food, such as garbage dumps and muladares. (Photo: Alfonso Senosiain).



individuos) en los mataderos de las ciudades
mientras que los alimoches no visitaban estos
puntos. Por el contrario en Europa, alimoches y
milanos negros se concentraban en grandes gru-
pos en muladares y basureros (máximos de 80 y
200 individuos respectivamente). La distribución
de ambas especies en el resto del territorio mos-
tró también variaciones entre continentes. En
Europa alimoches y milanos negros aparecían sig-
nificativamente agrupados en las cercanías de
puntos predecibles de alimento mientras que en
África la distribución era regular e independiente
de este factor. Finalmente, la dieta, evaluada
mediante isótopos estables (δ15N) en plumas de
aves capturadas en el campo y pieles deposita-
das en museos mostró que en África, alimoches y
milanos negros presentaban una dieta segregada,
estando aquellos situados en una posición más
“alta” a nivel trófico. Por el contrario, en Europa
ambas especies presentaban un solapamiento
trófico total lo que revela que están explotando
similares recursos. 

De este estudio los autores dedujeron que las
concentraciones de carroñeros facultativos que se
encuentran en muladares y basureros de Europa
están provocados por la escasez de otro alimento
en las áreas vecinas. Cuando el alimento (carro-
ñas de ganado) es muy abundante las especies
no forman grandes grupos y se distribuyen homo-
géneamente en el espacio donde, además, explo-
tan recursos diferentes. Además, esta situación

puede verse favorecida por el hecho de que en el
Sahel el gremio de carroñeros carece de especies
del género Gyps que podrían competir ventajosa-
mente con las especies objeto de estudio y forzar
su concurrencia en áreas subóptimas.
Consecuentemente, los mismos individuos y
poblaciones muestran una importante plasticidad
en su grado de sociabilidad. Desde el punto de
vista de conservación puede deducirse que lo
que se observa en Europa, grandes grupos en
muladares y basureros, puede reflejar una situa-
ción subóptima y tener consecuencias no desea-
bles para los individuos que allí acuden debido a
la existencia de fuertes tensiones intra e interes-
pecíficas (CORTÉS-AVIZANDA 2006).

4. ¿ES POSIBLE OPTIMIZAR EL DISEÑO DELMULADAR PARA FAVORECER A ESPECIES ESCA-SAS  Y SUBORDINADAS DENTRO DEL GREMIO? 
Aunque es aceptado que los gremios de carro-

ñeras del viejo mundo se encuentran estructurados
sobre la base de un reparto ordenado del cadáver
(ver arriba) es por otra parte conocido que el acce-
so a los recursos en un escenario de competición
es muy dependiente de la composición y tamaño
de los grupos de especies que acuden a explotar-
lo (MÖNKKÖNEN et al., 2004). De este modo, en el
caso de los carroñeros ibéricos, podría predecirse
que la especie más abundante y dominante, el bui-
tre leonado, acapararía totalmente el recurso en
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Figura 4. Alimoche en el Sahel mauritano. En África la disponibilidad de alimento no es limitante, por ello los carroñeros se distribuyen homogéneamente en el
espacio. (Foto: José Ramón Benítez).

Figure 4 Egyptian vulture in the Mauritanian Sahel. In Africa, the availability of food is not limiting and as a result, scavengers distribute themselves homogene-
ously in the space. (Photo: José Ramón Benítez).
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muladares cuando se concentra en grupos de cen-
tenares de individuos (Figura 5).  

En un contexto de cambios legislativos en la
Unión Europea (MORENO-OPO et al., 2009) que
imponen directa o indirectamente el manteni-
miento de sólo unos pocos muladares, la posibi-
lidad de que estos puntos de alimentación no
cumplan una función de conservación adecuada
para las poblaciones de especies más amena-
zadas, que son precisamente carroñeros faculta-
tivos de mediano y pequeño tamaño (alimoche,
milano real; ver BIRDLIFE INTERNATIONAL,
2004; 2006) debe ser tenida muy en cuenta.  Se
plantean, por lo tanto, acuciantes interrogantes
de cara a la creación y mantenimiento de mula-
dares para la conservación. Se hace necesario
conocer si las características del muladar pue-
den ser manipuladas y manejadas eficientemen-
te de cara a favorecer a las especies escasas y
poco competitivas dentro del gremio.

Con este objetivo se llevó a cabo un trabajo
en 2004-2005 en una región de ca. 10.000 km2 de
las provincias de Navarra, Huesca y Zaragoza, a
caballo entre el valle del Ebro y el Pirineo occi-

dental (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2006). En este
territorio existían en 2004 diecisiete muladares
que fueron regularmente controlados durante dos
estaciones (invierno y verano) que mostraban
gremios de composición diferente en razón de la
presencia o ausencia de carroñeros migradores.
Los muladares eran suministrados con cantida-
des variables de carroña, pero fundamentalmen-
te con ovejas y cerdos. La región alberga pobla-
ciones reproductoras muy importantes de aves
carroñeras que en 2004 se cifraban en 2400
parejas de buitre leonado Gyps fulvus, 380 de ali-
moche, ocho de quebrantahuesos y varios cien-
tos de milanos reales, milanos negros y cuervos
Corvus corax. Todas estas especies, excepto el
quebrantahuesos, se congregaban en dormide-
ros comunales que reunían centenares y en el
caso del milano real en invierno, millares de indi-
viduos (DEL MORAL & MARTÍ, 2001; 2002; C.
FERNÁNDEZ, com. pers.; DONÁZAR et al.,
1996a, MARGALIDA & HEREDIA, 2005; VIÑUELA
et al., 1999; GOROSTI, 2007; CAMPIÓN, 2004). 

La frecuencia de aparición (% de visitas con
contacto) de las especies objeto de estudio en los
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Figura 5. Grupo de buitres leonados en un muladar. Los puntos de alimentación favorecen la concentración de cientos de individuos. (Foto: Alfonso Senosiain).
Figure 5 Group of griffon vultures in a muladar.  The feeding stations favor the concentration of hundreds of individuals. (Photo: Alfonso Senosiain).



muladares presentó fuertes variaciones. En invier-
no, todos los muladares fueron frecuentados por
buitre leonado y milano real, seguidos por cuervo
(80% de los muladares) y quebrantahuesos
(27%). El número de individuos (evaluado como la
mediana) presentes en cada muladar osciló entre
3-109 (buitre leonado) y 1-8 (milano real).  Los
quebrantahuesos observados fueron casi siempre
(>90% de los casos) individuos aislados adultos.
Durante el verano, buitre leonado y milano negro
fueron detectados en el 87% de los muladares,
seguidos por cuervos (62%) y milanos reales y ali-
moches (56%). El buitre leonado fue nuevamente
el más abundante en todos los muladares (media-
na: 2-61), muy por encima de milanos negros (1-
18), cuervos (1-7), alimoches (1-5) y milanos rea-
les (1-2). Las tendencias estacionales más acusa-
das se manifestaron en cuervos y milanos reales:
en ambas especies la frecuencia de visitas y la
mediana del número de ejemplares fue mayor en
invierno (Pruebas de los rangos de Wilcoxon, en
todos los casos p < 0.05). Para el buitre leonado y
el quebrantahuesos no se detectaron diferencias
entre ambas estaciones. 

En un segundo paso, y sobre la base de los
censos obtenidos en cada visita pudo observarse
que cuando el número de buitres leonados era
muy alto las especies de menor tamaño desapa-
recían del muladar (Figura 6). Un análisis median-
te Modelos Lineares Generalizados Mixtos (GLIM-
MIX) en los que se consideró al muladar como
variable aleatoria demostró que en invierno las
especies tienden a agregarse significativamente
en muladares en los mismos momentos a excep-
ción del milano real que los visita en horas en que
no hay buitres leonados alimentándose. En verano
las especies no se agregan con buitre leonado.
Estos resultados revelan que la estructura del gre-
mio es muy lábil y dependiente de las condiciones
ambientales. Si éstas no son muy limitantes (en
verano) las especies de pequeño tamaño y los
buitres leonados aparecen de forma independien-
te lo que revela ausencia de procesos facilitatorios
o competencia directa.  En invierno, por el contra-
rio, las especies se ven obligadas a competir pero
muestran también mecanismos de segregación
temporal (véase BEGON et al., 2006).   

Finalmente, se trató de determinar cuáles eran
las características del muladar que favorecían la
presencia de cada una de las especies y la diver-
sidad del gremio. Para ello se tuvieron en cuenta
las características de los aportes (tamaño y canti-
dad de carroña) a la ubicación del muladar res-
pecto al hábitat y fisiografía del entorno y su grado

de humanización. Los Modelos Lineares
Generalizados (GLMs) obtenidos no mostraron
tendencias muy consistentes en cuanto al efecto
del tipo y cantidad del aporte y en cuanto a la
influencia del grado de humanización del entorno.
Todas las especies eran capaces de explotar
cualquier clase de alimento y en cualquier entorno
por muy humanizado que éste estuviera, contra-
riamente a lo observado en otras regiones euro-
peas donde los carroñeros parecen estar más
perseguidos (GAVASHELISHVILI & MCGRADY,
2006). Las diferencias encontradas parecieron
responder a cambios espacio-temporales en la
distribución y abundancia de las especies de
modo que, por ejemplo, milanos reales y cuervos
aparecían preferentemente en llanuras durante el
invierno y en montaña en verano. Por su parte, los
buitres leonados en verano explotaban preferente-
mente grandes muladares de llanura probable-
mente debido a la concentración en el valle del
Ebro de gran número de aves inmaduras en esta
estación (véase también CAMIÑA & MONTELÍO,
2006). El milano real y el quebrantahuesos se
revelaron más exigentes. En época reproductora
los primeros usaron preferentemente los mulada-
res situados en áreas de media altitud con pre-
sencia de cursos fluviales, que resulta ser el tipo
de paisaje más favorable desde el punto de vista
de las exigencias de aves reproductoras en bús-
queda de alimento (CAMPIÓN, 2004). El caso
más llamativo fue el del quebrantahuesos: muy
condicionado por el ambiente, las aves (siempre
adultas) sólo utilizaron muladares cercanos a terri-
torios de cría y situados en áreas abiertas y pen-
dientes acusadas.

5. DISCUSIÓN Y COMENTARIOS FINALES
Tras ser considerados tradicionalmente como

entidades “estables” desde el punto de vista fun-
cional y evolutivo, varios estudios recientes sobre
gremios de carroñeros muestran que su estructura
y funcionamiento (incluyendo relaciones interespe-
cíficas y reparto del recurso) es extremadamente
lábil y probablemente también el resultado de
aspectos no-competitivos tales como interacciones
con el medio abiótico, una distribución no-aleatoria
de los recursos, y procesos históricos (GILPIN &
DIAMOND, 1984; SCHLUTER & RICKLEFS, 1993).
A menudo, el consumo de la carroña se traduce en
un aprovechamiento oportunista por una sucesión
de carroñeros facultativos (véase Introducción). En
el caso de aquellos gremios en que el reparto del
recurso y los procesos facilitatorios son aparente-
mente más claros, como es el caso de los protago-
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nizados por los buitres del “Viejo Mundo”, es evi-
dente también que la funcionalidad se puede hallar
sujeta a cambios mediados por el ambiente y la
propia abundancia relativa de las especies (HIRAL-

DO et al., 1991b; MÖNKKÖNEN et al., 2004). Los
“especialistas”, estrictamente carroñeros, como
son jotes de cabeza negra (en menor medida, cón-
dores) en Sudamérica y buitres leonados en deter-
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Figura 6. Número de individuos presentes de cada especie objeto de estudio en relación al número de buitres leonados presentes en ese mismo momento.  Cada
punto representa una observación en un muladar.  Las dos graficas superiores representan observaciones de invierno; las cuatro inferiores: verano.

Figure 6 Number of individuals present of each species in the study relative to the number of griffon vultures present at the same time. Each dot represents an
observation in a muladar. The two upper graphs represent observations in winter; the four lower graphs represent observations in summer.



minadas regiones de Europa son también especies
comparativamente muy abundantes y además,
sociales, por lo que gracias a su tamaño de grupo
dominan a cualquier otro carroñero que acuda al
mismo punto de alimentación. La consecuencia
obvia es la monopolización del recurso y un menor
rendimiento, cuando no nulo, para el resto de
especies del gremio; desde otras aves carroñeras
a mamíferos e incluso invertebrados.

En este escenario, todas aquellas circunstan-
cias que favorezcan la concentración de especia-
listas potenciarán esta cadena de efectos.  La exis-
tencia de muladares hace predecible en el espa-
cio y en el tiempo un alimento que en condiciones
naturales tiene una distribución aleatoria. Ello,
unido a la escasez de carroñas en ambientes más
naturales, puede determinar la agregación del gre-
mio en estos puntos. Paralelamente se producirá
un incremento del tamaño de grupo de buitres leo-
nado y la total exclusión de los carroñeros faculta-
tivos, algunos de ellos seriamente amenazados,
como el milano real y el alimoche. Debe remarcar-
se, además, que los resultados de los estudios
descritos aquí se obtuvieron en 2005 y 2006, antes
de que el cierre de muladares en el norte de Iberia
hubiera sido llevado a cabo totalmente (lo que se
produjo a partir de 2008) por lo que las situación en
el campo debe haber pivotado aun más si cabe
hacia el extremo de la distribuciones mostradas en
la Figura 7, redundando en una acaparación de
recursos por la especie de mayor tamaño, más
abundante, más social y más agresiva. De hecho,
un estudio llevado a cabo en el valle del Ebro ha
mostrado que, durante los años en que se fueron
cerrando los muladares (2005-2008), la frecuencia
de pequeñas carroñas (conejo silvestre, carnívo-
ros) y de basura en la dieta del buitre leonado se
ha incrementado significativamente, produciéndo-
se una solapación progresiva con la dieta del ali-
moche (DONÁZAR et al., en preparación) que no
mostró variaciones en el mismo periodo. Ello nue-
vamente indica que  las dos especies pueden
estar viéndose forzadas a compartir los mismos
lugares de alimentación y las mismas presas lo
que puede resultar negativo para el alimoche,
dada su condición de subordinado cuando el bui-
tre leonado está presente.

Es evidente que las acciones futuras deben ir
encaminadas a revertir la tendencia actual hacia la
concentración de cadáveres en pocos lugares o
muladares.  En este sentido debe implementarse la
legislación existente para poder crear “muladares
de granja” de manera que a los propietarios de
pequeñas explotaciones les sea permitido aban-

donar los cadáveres en las inmediaciones de su
explotación, siempre que reúnan condiciones sani-
tarias adecuadas para poder ser consumidas por
los carroñeros (BLANCO et al., 2006, 2009; LEMUS
et al., 2008; LEMUS & BLANCO 2009).  Tal tipo de
medidas ya se encuentran operativas en otros paí-
ses europeos como Francia y suponen, a nivel
ecológico, un cierto retorno hacia la impredecibili-
dad en el espacio y en el tiempo, una situación
que, al fin y al cabo, es más similar a la que histó-
ricamente ha existido en países mediterráneos
donde la existencia de las aves carroñeras ha esta-
do asociada durante siglos a las prácticas
agro/ganaderas tradicionales  (DONÁZAR et al.,
1996b; MARGALIDA et al., 2007).
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The role of trophic resource predictability
in the structure of scavenger guilds

JOSÉ A. DONÁZAR, AINARA CORTÉS-AVIZANDA & MARTINA CARRETE



1. INTRODUCTION
Spatial, functional, or taxonomic associations

within food webs usually define communities. Within
local associations of potentially interacting taxa, spe-
cies may be compartmentalized into smaller ecologi-
cal units, often called “guilds” that are usually defined
as groups of species utilizing similar resources in
similar ways. Thus, interactions are stronger within
guilds than between them (see reviews of ROOT,
1967; JAKSIC, 1981; SCHLUTER & RICKLEFS, 1993;
BLONDEL, 2003). Since LACK’s pioneer studies
(1944), ecologists have regarded competition to be
of prime importance in structuring communities and
have noted that closely related species in a feeding
guild can coexist by sharing limited resources
through divergent behavioral, ecological, or morpho-
logical traits (SEIFERT, 1984; SCHLUTER & RIC-
KLEFS, 1993; BRANTINGHAM, 1998). 

Carrion are rare, discrete resources that are une-
qually distributed in space and require special skills to
locate. Once discovered, further skills are needed to
open tough skins, especially those of large mammals.
Once the carcass is open, however, the extensive
amount of food allows large numbers of individuals to
benefit (HOUSTON, 1973). Carcasses thus provide
unique research conditions that permit the study of
the potential evolution of coexisting species that are
exploiting a discrete food resource. Specialization in
scavenging habits seems to have evolved at least 50
million years ago during the Cenozoic Era. Although
facultative scavenging has developed in different
avian groups (Falconidae, Corvidae, Ciconidae)
(HERTEL, 1994), only vultures are “true” scavengers,
showing life-history strategies based on the obligate
exploitation of carcasses (HOUSTON, 1973; 1974).  

Evidence supporting competition as the main fac-
tor structuring Old World vulture guilds is based on
behavioral and eco-morphological research (ALT-
WELL, 1963; KRUUK, 1967; KÖNIG, 1974, 1976;
ALVAREZ et al. 1976; GRUBH, 1978, MUNDY et al.,
1992).  The co-occurrence of several vulture species
at large mammal carcasses in East Africa and other
regions led CODY (1974) to state that they appear to
have evolved ways of coordinating their common use
of carrion. Three different patterns of resource use
could coexist, which might correlate with differences
in skull morphology (KÖNIG, 1983; HERTEL, 1994).
“Gulpers” (Gyps spp) are species feeding on softer
muscles and viscera whereas “Ripper” (Torgos,
Aegypius, Sarcogyps, Trigonoceps) consume mainly
skin, tendons, and flesh adhering to bones and large
pieces of meat around the cadaver. Finally,
“Scrappers” (Neophron and Necrosyrtes) feed on

small pieces from around the kill. In addition to these
groups, the bearded vulture, Gypaetus barbatus, has
very specialized food habits, consuming bones of
small and medium-sized vertebrates (MARGALIDA et
al., 2009).

Bio-geographic changes in the composition of
these guilds appear to follow an orderly process
(HIRALDO, 1980). They are richer (up to seven spe-
cies coexisting concordantly) in regions of the world
such as India and East Africa where the availability of
wild ungulate carrion is (or has been, from the evolu-
tionary point of view) greater. As the richness in the
unulate communities decreases toward the outskirts
of the Mediterranean, Central Asia and South Africa,
the guilds become impoverished in an non-random
way so that each group mentioned above is reduced
to a single representative (Table 1). Thus, in the
Mediterranean and the Middle East the guild is com-
posed of only four species: griffon vulture, black vul-
ture, Egyptian vulture and bearded vulture.

Nevertheless, the majority of the evidence favoring
an “organized” structure within the scavenger guilds
comes from eco-morphological approximations that are
usually independent of short-term ecological conditions
such as food supply and season (WIENS, 1977; WIENS
& ROTENBERRY, 1979).  On the other hand, behavio-
ral aspects are essential in describing guilds because
they identify functional roles of these species that are
not necessarily predetermined by morphology (SLAT-
KIN, 1980).  It is precisely these behavioral approxima-
tions that are providing growing evidence that the
guilds, at least in some locations, are the sum of oppor-
tunists that have not developed specific strategies for
efficient consumption of carcasses through, for exam-
ple, specialization and/or facilitation processes (HER-
NANDEZ et al., 1987; HIRALDO et al., 1991 a; TRAVAI-
NI et al., 1998).

The presence and abundance of a species will
determine the probability that another will access the
food so that, independently of whether or not the sca-
venger guilds display orderly distribution of the resour-
ces, Egyptian vultures and other facultative scavengers
can be considered “strongly interacting species”
(SOULÉ et al., 2005), sharing an intermittent resource
(available during a determined period of time, SELVA &
CORTÉS-AVIZANDA, 2009), in greater or lesser mea-
sure until it is finished. Nonetheless, human activity has
historically changed the scene: as wild ungulates are
replaced by domestic species with contiguous spatial
distribution (corrals, pens), the intermittent resource
becomes a constant in space and time and the mula-
dar (carcass dump) appears.  The result is that the pre-
dictability of food in space and time becomes very
high. This scenario is reproduced in many manage-
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ment strategies aimed to recover endangered popula-
tions of scavengers through supplementary feeding
and the creation of vulture restaurants (PIPER, 1996;
GILBERT et al., 2007). During the last decade, in the
European Union, the concentration of resources in a
few vulture restaurants has been exacerbated because
sanitary laws forbid the abandonment of livestock car-
casses in the field (MORENO-OPO et al., 2009).  

The goal of this chapter is to explore, on the basis
of existing information, what effects these changes in
the spatial-temporal distribution of resources can
have on the patterns of consumption of food by sca-
venger guilds.  We will examine three studies con-
ducted on Old and New World guilds that demonstra-
te the response of species with different life strategies
in the face of spatial changes (inclusively on a trans-
continental scale) in the availability and predictability
of resources. Given that in both guilds there exist obli-
gate, social, and very dominant scavenger species
(Gyps in the Old World, Coragyps atratus in the New
World; see below), it is possible to pose the hypothe-
sis that these species, under certain conditions impo-
sed by increasing humanization of the environment
(concentration of food) can monopolize the resource
and negatively affect the yield obtained by other taxa
(facultative scavengers). This effect would also be
heightened by the fact that the populations of domi-
nant species are expanding while the subordinate
species suffer greater degrees of threat (see below).

2. THE APPEARANCE OF PREDICTABLE FOODSOURCES CAUSE A SPATIAL DECONSTRUC-TION OF GUILDS IN THE NEW WORLD: BLACKVULTURES VS. ANDEAN CONDORS
The Argentine Patagonia houses a relatively

simple scavenger guild where three species of
Cathartidae converge: the Andean condor Vultur
gryphus, the Turkey vulture Cathartes aura and the
black vulture Coragyps atratus. This last species

(Figure 1) can be considered, a “recent arrival” in
the region, in evolutionary terms, since is does not
appear that it spread south of the Rio de la Plata
before the European conquest (see DARWIN,
1839 and references collected about the observa-
tions of F. DE AZARA). The black vulture would
have inhabited Patagonia following human expan-
sion resulting in the appearance of abundant
resources and predictable resources (primarily
garbage dumps and livestock exploitations), simi-
lar in their spatial-temporal distribution to those
used by the species in the original distribution
areas in the Neotropics (HOUSTON, 1988;
SCHLEE, 2000).

Concentrations of black vultures in garbage
dumps in Patagonia can become locally important.
In the area of Junín de los Andes (province of
Neuquén) several hundred individuals gather in the
municipal dump and the immediate surrounding
areas; from there they move in an ample radius of
action of tens of kilometers.  In this way, the black
vultures are able to become directly competitive
with the Andean condor, a species that continues
to maintain regional population sizes that can be
considered important (several hundred individuals;
LAMBERTUCCI, 2007) (Figure 1).

Between 1991 and 2006 investigative teams
from the Biological Station of Doñana and the
University of Bariloche carried out studies based
on the observation of the patterns of utilization of
medium sized ungulate carrion (sheep) by the
scavenger guild of this region. The results
(CARRETE et al., in press) revealed that black vul-
tures and Andean condors were not specialized in
the consumption of any portion of the carcass and,
therefore, were able to consume an entire resour-
ce without co-beaurrence from the other scaven-
gers. These results support the idea of the authors
that a structured guild does not exist in Patagonia,
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Table 1. Scavenger guild composition in five Old-World regions in relation to consumption patterns of different carcass parts.  Based on Hiraldo (1979).

Recently, it has been proposed to split Gyps indicus into G. indicus and G. tenuirostris following Rasmussen & Parry (2001). The two species would be parapatric or allopatric.

Eastern Africa Gyps ruepellii Torgos tracheliotus Necrosyrtes monachus Gypaetus barbatus
Gyps africanus Trigonoceps occipitalis Neophron percnopterus

Southern Africa Gyps coprotheres Torgos tracheliotus Necrosyrtes monachus Gypaetus barbatus
Gyps africanus Trigonoceps occipitalis Neophron percnopterus

India Gyps fulvus Sarcogyps calvus Neophron percnopterus Gypaetus barbatus
Gyps indicus*
Gyps bengalensis

Central Asia Gyps fulvus Aegypius monachus Neophron percnopterus Gypaetus barbatus
Gyps himalayensis

Mediterranean Gyps fulvus Aegypius monachus Neophron percnopterus Gypaetus barbatus

Flesh and Flesh and skin, large Small pieces of  Bonesviscera pieces of flesh flesh around around the carcass the carcass
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but what can be seen is a summation of opportu-
nists among which facilitating processes do not
appear (see also TRAVAINI et al., 1998). This sce-
nario leads to another question: Can the scarce
and endangered Andean condors be displaced
by the more social and abundant black vultures?
Or rather, are there segregation mechanisms on a
spatial-temporal level that characterize pairs of
species that exploit similar resources (BEGON et
al., 2006)? In addition, given that the Andean
Condors exhibit a pronounced sexual dimorphism
(males are some 30% larger than females), it can
be expected that the females would be more affec-
ted by inter-specific interactions.  Given also that
the female Condors use the plain areas more than
the males (DONÁZAR et al., 1999), precisely
where the black vultures are more abundant, these
patterns can show marked spatial variations that
can become more pronounced in areas of pro-
gressive human encroachment.

In order to try to answer these questions analy-
ses were conducted based on data obtained from
observation of the consumption process by the
guild of scavengers of 32 sheep carcasses placed
in two contrasting habitats:  mountains, with spar-
se human population and plains near population
centers and communication routes. The results
show that Condors and black vultures tend to
segregate themselves spatially: the first are more
abundant in steep areas and the second in level
zones. The models obtained from the observation
sequences show that the black vultures became a
serious problem for Condors, especially in areas
affected by human use (Figure 2), although they
did not succeed in totally excluding them from
carrion.  In addition, this competition can give way
to intra-specific asymmetries linked to gender: in
the Condors, the females would be more affected
by being excluded from the carrion in areas
(plains) where they prefer to search for food.

3. PREDICTABILITY AND ABUNDANCE OF FOODAS DETERMINANTS OF THE INTRA AND INTER-SPECIFIC ABILITY TO FORM AGGREGATES INRANDOM SCAVENGERS: A TRANSCONTINEN-TAL APPROXIMATION
The sociability of the consumer associated

with spatial aggregation of resources is a well-
known phenomenon in ecology (BEGON, et al.,
2006) and scavengers, be they specialists, or
facultative, are not exceptions in this case (SELVA
& CORTÉS-AVIZANDA, 2009). In Europe, nume-
rous species of facultative scavengers, such as
kites, Ravens and Egyptian vultures, form large

groupings at feeding areas such as dumps and
vulture restaurants; often, communal roosts appe-
ar which are tied to these enclaves (DONÁZAR et
al., 1996a). However, it is not well understood
what the flexibility among species is for these
socialization strategies, or whether the tendency
toward grouping is adaptive, or an undesirable
result of humanization and habitat alteration cau-
sing the distribution of resources (in this case
carrion) to be limited to a few locations.

These questions were raised in a comparative
study about the spatial distribution of resources,
distribution of scavengers and overlap of their diet
in Mediterranean and Sahelian biomes (CORTÉS-
AVIZANDA et al., in preparation). The Egyptian
vulture Neophron percnopterus and the black kite
Milvus migrans were selected as the species for
study; both are part of the same guild, exploit
similar resources (small and medium sized
carrion and remains from garbage dumps) and
have trans-Saharan migratory populations, which
results in the same individuals encountering each
other on both continents in surroundings that are
very different from one another in terms of distri-
bution and abundance of food (Figures 3 & 4).

The observations carried out at fixed observa-
tion points located in the Ebro Valley and western
Pyrenees (northern Spain) and in the Sahel of
Mauritania, Malí and Senegal revealed that in
Africa, the abundance and diversity of livestock in
the diet was much greater than in Europe. In this
manner, herds of dromedaries, goats, sheep, don-
keys, horses and zebus appeared in Sahel, while
in Europe only significant flocks of sheep were
noted. As for the scavengers in Africa, important
congregations of black kites (up to 300 indivi-
duals) were found in city slaughterhouses while
the Egyptian vultures did not frequent these sites.
On the contrary, in Europe, Egyptian vultures and
black kites were concentrated in large groups in
vulture restaurants and garbage dumps (maxi-
mums of 80 and 200 individuals respectively). The
distribution of both species in the rest of the terri-
tory also showed variations between continents.
In Europe, Egyptian vultures and black kites
appear significantly grouped in the proximity of
predictable feeding sites while in Africa the distri-
bution was even and independent of this factor.
Finally, the diet, evaluated by means of stable iso-
topes (δ15N) on feathers of birds that were captu-
red in the field and on skins from museums, sho-
wed that in Africa, Egyptian vultures and black
kites differ in their trophic position, exhibiting a
segregated diet. On the contrary, in Europe, both
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species showed complete trophic overlap, using
similar resources.

From this study, the authors conclude that the
concentrations of facultative scavengers found in
muladares and garbage dumps in Europe are
caused by the scarcity of other food in neighbo-
ring areas.  When food (livestock carrion) is abun-
dant, the species do not form large groups and
are distributed homogeneously in the space
where they also utilize different resources. In addi-
tion, this situation is supported by the fact that in
the Mauritanian Sahel, the scavenger guild lacks
species from the Gyps genus that might be able
to compete advantageously with the smaller
body-size species provoking their relegation to
sub-optimal areas. Consequently, the same indivi-
duals and populations exhibit an important flexibi-
lity in their degree of sociability. From the pers-
pective of conservation, it can be concluded that
what is seen in Europe, i.e., large groups in mula-
dares and dumps, can be a reflection of a less
than optimal situation and can have undesirable
consequences for individuals that go there
because of the strong intra- and inter-specific ten-
sion (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2006)

4. IS IT POSSIBLE TO OPTIMIZE THE DESIGN OF AVULTURE RESTAURANT TO FAVOR ENDANGEREDAND DEPENDENT SPECIES WITHIN THE GUILD?
Although it is accepted that the Old World

scavenger guilds are structured on the basis of
an ordered distribution of carcasses (see above),
it is also known that the access to resources in a
competitive setting depends significantly on the
composition and size of the groups of species
that come to use it (MÖNKKÖNEN et al., 2004).
In this way, in the case of the Iberian scavenger
birds, it could be predicted that the most abun-
dant and dominant species, the griffon vulture,
when concentrated in groups of hundreds of indi-
viduals, would monopolize the resources in the
vulture restaurants (Figure 6). 

In the context of legislative changes in the
European Union (GARCIA & MORENO-OPO et
al., 2009) that, either directly or indirectly, impose
maintenance of only a few muladares or vulture
restaurants, the possibility must be taken into
account that these feeding stations are not in
compliance with adequate conservation func-
tions for the most threatened populations, which
are specifically, small and medium sized scaven-
gers (Egyptian vulture, red kite Milvus milvus; see
BIRDLIFE INTERNATIONAL, 2004, 2006).

Therefore, urgent questions are raised about
what lies ahead for the creation and maintenance
of vulture restaurants for conservation. It is neces-
sary to know if the characteristics of the feeding
place can be efficiently modified in order to
favour the species in the guild that is scarce and
less competitive.

With this objective, a study was carried out in
2004-2005 in a region of approximately 10,000
km2 in the provinces of Navarra, Huesca and
Zaragoza, between the Ebro Valley and the wes-
tern Pyrenees (Northern Spain)(CORTÉS-AVI-
ZANDA et al., 2006). In this territory, in 2004,
there were 17 vulture restaurants that were regu-
larly managed during two seasons (winter and
summer). Guilds were found that differed in com-
position as a result of the presence or absence of
migratory scavengers. The feeding stations were
supplied with varied quantities of carrion, but pri-
marily with sheep and swine. The region holds
very significant scavenger bird populations that,
in 2004, numbered 2,400 pairs of griffon vultures
Gyps fulvus, 380 of Egyptian vultures, 8 of bear-
ded vultures, and several hundreds of red kites,
black kites, and common ravens Corvus corax.
All of these species, except for the bearded vul-
tures, congregated in communal roosts of hun-
dreds, and in the case of the red kite in winter
thousands, of individuals (DEL MORAL & MARTÍ,
2001, 2002; C. FERNÁNDEZ, pers. comm.;
DONÁZAR et al., 1996a; MARGALIDA & HERE-
DIA, 2005; VIÑUELA et al., 1999; GOROSTI,
2007; CAMPION, 2004).

The frequency of sightings (% of visits with
contact) of the study species in the vulture res-
taurants demonstrated significant variations.  In
the winter, all of the feeding places (100%) were
frequented by griffon vultures and red kites, follo-
wed by common ravens (80%) and bearded vul-
tures (27%). The number of individuals (assessed
as the median) present at each place fluctuated
between 3-109 (griffon vulture) and 1-8 (Red
Kite). The observed bearded vultures (>90%)
were almost always isolated adult individuals.
During the summer, griffon vultures and black
kites were detected in 87% of the feeding sta-
tions, followed by common ravens (62%), and red
kites and Egyptian vultures (56%). The griffon vul-
ture was once again the most numerous in all the
vulture restaurants (median: 2-61), far greater
than the black kites (1-18), common ravens (1-7),
Egyptian vultures (1-5), and red kites (1-2). The
most marked seasonal trends were manifested in
common ravens and red kites: in both species
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the frequency of visits and the median number of
individuals was greater in winter (in all cases p <
0.05). For the griffon vulture and the bearded vul-
ture seasonal differences were not detected. 

In a second visit and based on the census
obtained in each visit, it was determined that
when the number of griffon vultures was very
high, the smaller sized species disappeared from
the feeding station (Figure 6). An analysis using
Generalized Linear Mixed Models (GLIMMIX) in
which the locality was considered as a random
variable, demonstrated that in winter the species
tend to significantly aggregate in vulture restau-
rants, with the exception of the red kites which
only visited these places during that hours (in the
afternoon) when griffon vultures are not there. In
the summer the species do not mix with the grif-
fon vultures. These results indicate that the struc-
ture of the guild is very precarious and depen-
dent upon environmental conditions.  If the con-
ditions are not too limiting (in the summer) the
small sized species and the griffon vultures appe-
ar independently, which suggests an absence of
facilitatory processes or direct competition. On
the other hand, in the winter the species are for-
ced to compete, but also demonstrate mecha-
nisms of temporal segregation (see BEGON et
al., 2006).

Finally, there was an attempt to determine
which features of the muladar favored the pre-
sence of each one of the species and the diver-
sity of the guild. For this, the characteristics of the
contributions (size and quantity of the carrion) to
the location of the vulture restaurants with refe-
rence to the habitat and physiography of the envi-
ronment as well as its degree of humanization
were taken into account. The Generalized Linear
Models (GLMs) did not show consistent tenden-
cies with regard to the effect of the type and
quantity of the carcass supply or with regard to
the influence of the degree of humanization of the
environment. All of the species were capable of
utilizing any type of food in any environment
regardless of humanization. This last result is
contrary to what has been observed in other
European regions where the scavenger birds
seem to undergo greater levels of persecution
(GAVASHELISHVILI & McGRADY, 2006).  The dif-
ferences appear to respond to spatial-temporal
changes in the distribution and abundance of the
species such that, for example, red kites and
ravens were found more frequently in the plains in
winter and the mountains in summer. In summer,
the griffon vultures preferred to take advantage of

the large feeding stations in the plains, probably
due to the concentration of a large number of
immature birds in the Ebro Valley during this sea-
son (see also CAMIÑA & MONTELÍO, 2006). The
red kites and the bearded vultures were more
demanding. During the reproductive period, the
first preferred to use the vulture restaurants in
areas of medium altitude in the vicinity of rivers, a
landscape that is more favorable from the point of
view of the needs of reproductive foraging birds
(CAMPIÓN, 2004). The most striking case was
that of the bearded vulture: conditioned by its
environment, it only used those feeding stations
near the breeding territories and located in rug-
ged and open areas.

5. DISCUSSION AND CONCLUDING REMARKS
After being traditionally considered as “stable”

entities from the functional and evolutionary point
of view, several recent studies about scavenger
guilds demonstrate that their structure and func-
tion (including interspecific relationships and dis-
tribution of resources) is extremely fragile and pro-
bably also the result of non-competitive aspects
such as interactions with the abiotic environment,
non-random resource distribution, and historical
processes (GILPIN & DIAMOND, 1984; SCHLU-
TER & RICKLEFS, 1993). Frequently, the con-
sumption of carrion becomes an opportunistic
use by a succession of facultative scavengers
(see Introduction). In the case of those guilds in
which the distribution of resources and facilitating
processes are apparently more clear, as is the
case of those represented by the “Old World” vul-
tures, it is also evident that functionality is subject
to changes caused by the environment and the
relative abundace of the species (HIRALDO et al.,
1991b; MÖNKKÖNEN et al., 2004). The “specia-
lists”, strictly scavengers such as black vultures
(and to a lesser extent, Andean Condors) in South
America, and griffon vultures in certain regions of
Europe, are also species that are locally abundant
as well as social and dominate any other scaven-
ger. The obvious consequence is the monopoliza-
tion of resources and a smaller if not absent
supply for the rest of the species in the guild,
including other scavenger birds, mammals, and
invertebrates.

In this setting, all of the circumstances favou-
ring the concentration of specialists promote this
chain of events. The existence of vulture restau-
rants makes food predictable in the space and
time whereas, under natural conditions, it would
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have been randomly distributed. This, along with
the scarcity of carrion in more natural environ-
ments, can determine the aggregation of guilds in
these locations. At the same time, an increment in
the size of the group of griffon vultures will result,
and the total exclusion of the facultative scaven-
gers, some of which are seriously threatened,
such as the red kite and the Egyptian vulture.
Additionally, it should be emphasized that the
results of the studies described here were obtai-
ned in 2005 and 2006, before the closing of the
vulture restaurants in northern Iberia was almost
totally completed (which happened at the begin-
ning of 2008), so that the situation in the field has
to have changed even more, if possible to the
extreme of the distributions shown in Figure 7. In
fact, a study carried out in the Ebro valley (nor-
thern Spain) between 2005 and 2008, when most
of the muladares and vulture restaurants were
been closed, demonstrated that the frequency of
small carcasses (carnivores, wild rabbit) and gar-
bage in the diet of the griffon vulture increased
significantly. It determined a progressive overlap
with the diet of the Egyptian vulture which did not
show variations during the same period
(DONÁZAR et al., in preparation). These results
again show that the progressive scarcity and con-
centration of carcasses in a few places is forcing
the two species to share the same places ad food
resources which may result detrimental for the
subordinate Egyptian vulture.

It is evident that future actions must be direc-
ted to change the actual tendency toward the
concentration of carcasses in few places. In this
sense, existing legislation must be implemented
to facilitate the creation of “farm vulture restau-
rants” in such a way that the owners of small wor-
king operations can be permitted to leave the
carcasses in the immediate surroundings of their
operation for consumption by scavenger birds,
as long as they abide by adequate sanitary con-
ditions (BLANCO et al., 2006, 2009; LEMUS et
al., 2008; LEMUS & BLANCO, 2009). These types
of measures are already operative in other
European countries such as France, and they
assume, on an ecological level, a certain return to
the unpredictability in space and time, a situation
which ultimately, is closer to that which historically
has existed in Mediterranean countries where the
existence of scavenger birds has, for centuries,
been associated with traditional agro-grazing
systems (DONÁZAR et al., 1996b; MARGALIDA
et al., 2007). 
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Alimentación suplementaria para buitres
en Grecia, Chipre y la Península Balcánica 

Supplementary feeding for vultures in Greece, Cyprus and Balkan Peninsula

RESUMEN
El aporte de alimentación suplementaria comenzó en Grecia y los Balcanes a finales de los años 80 con el objetivo de conservar las últimas

poblaciones de aves carroñeras. Durante la última década, esta actividad se ha intensificado,  ha estado mejor organizada y ha sido incluida en
programas de conservación globales, gracias en especial a la iniciativa del Plan de Acción del Buitre de los Balcanes. Hoy en día existen un total
de 35 puntos de alimentación suplementaria operativos en la Península Balcánica y Chipre, y la tendencia es a establecer más. La mayoría de
estos puntos están gestionados por ONGs que cooperan con las autoridades administrativas locales. Los mataderos comerciales locales son los
principales proveedores de alimento. En los países miembros de la Comunidad Europea, los puntos de alimentación son designados bajo la auto-
rización de las autoridades ministeriales (veterinarias y de medio ambiente). En Grecia se han establecido unos pre-requisitos y unas bases nacio-
nales, mientras que en Bulgaria, Serbia y Madeconia se planea utilizar los puntos de alimentación propuestos y existentes en futuros proyectos de
re-introducción. El número actual de puntos de alimentación supuestamente cubre la distribución de buitres en todos los países balcánicos y en
Chipre, pero no aún en Grecia. En general, el aporte de alimentación suplementaria ha frenado la desaparición de los buitres de la Península
Balcánica y en Chipre, mientras que a escala local ha beneficiado la productividad y la supervivencia del buitre leonado Gyps fulvus, del buitre
negro Aegypius monachus y del quebrantahuesos Gypaetus barbatus. En el caso del alimoche Neophron percnopterus, los datos disponibles
apuntan a una mezcla de resultados, aunque la especie sólo ha comenzado a recibir atención especial recientemente. Indirectamente, el funcio-
namiento de los puntos de alimentación ha popularizado entre el público en general, y dentro de las comunidades locales, la necesidad de pro-
teger a los buitres y la naturaleza, pero no ha logrado impedir los casos de envenenamientos masivos, comprometiendo su potencial efecto posi-
tivo, aunque supuestamente el impacto negativo poblacional hubiera sido más fuerte en ausencia de los puntos de alimentación. 

ABSTRACT
Supportive feeding in Greece and the Balkans began in the late 1980s in an attempt to save the last remaining vulture populations. During the last

decade this activity intensified, was better organised and included in complete conservation programs, particularly as a part of the initiative of the
Balkan Vulture Action Plan. Today, in all of the Balkan Peninsula and Cyprus, 35 feeding sites operate with plans to establish more. Most of these sites
are managed by NGOs in cooperation with the local administrative authorities. Local commercial slaughterhouses are the main food providers. In the
European Community, the feeding sites are designated under authorisation by the Ministerial authorities (veterinary & environmental). In Greece, natio-
nal prerequisites and guidelines have been established while in Bulgaria, Serbia and Macedonia proposed and existing feeding sites will be incor-
porated as a part of future re-introduction projects. The current number of feeding sites apparently covers the respective vulture distributions in Balkan
countries and Cyprus, but do not yet do so in Greece. In general, the supportive feeding halted the disappearance of vultures from the Balkan
Peninsula and Cyprus and locally has improved the productivity and survival of griffon Gyps fulvus, cinereous Aegypius monachus and bearded vul-
ture Gypaetus barbatus populations. In the case of the Egyptian vulture, the available data indicate mixed results, while the species has quite recently
begun to receive special attention. Indirectly, the operation of feeding sites popularized the need for vulture and nature protection in the broader public
domain and within local communities, but did not prevent massive poisoning events, compromising their potential positive effect, though it is assu-
med that the expected negative impact at the population level would have been more severe in the absence of feeding sites.

LABURPENA
Elikadura osagarria Grezian eta Balkanetan hasi ziren ematen 80ko hamarkadaren bukaeran, saien azken koloniak eta bikoteak salbatzeko.

Azken hamarkadan, neurri hori areagotu, hobeto antolatu eta kontserbazio programetan sartu da, bereziki Balkanetako Saien Ekintza Planaren eki-
menari esker. Gaur egun, Penintsula Balkanikoan eta Zipren, 35 elikatzeko gune daude martxan guztira, eta gehiago jarri nahi dituzte aurrerantze-
an. Horietako gune gehienak tokiko administrazio aginpideekin elkarlanean dabiltzan Gobernuz Kanpoko Erakundeek kudeatzen dituzte. Tokiko hil-
tegi komertzialak dira elikagai hornitzaile nagusiak. Europako Erkidegoko herrialde kideetan, elikatzeko guneak jartzeko, albaitari eta ingurumen
ministerioen aginpideen baimena behar da. Grezian, aurre-baldintza eta oinarri nazional batzuk ezarri dira; Bulgarian, Serbian eta Mazedoniako
Antzinako Jugoslaviar Errepublikan, berriz, etorkizunean abian jarriko diren saiak berriro sartzeko proiektuetan erabili nahi dituzte gaur egun dau-
den eta aurrerantzean proposatuko dituzten elikatzeko guneak. Elikatzeko gune kopuruak saien beharrak asetzen bide ditu herri balkaniko guztie-
tan eta Zipren, baina ez Grezian. Oro har, elikadura osagarriak Penintsula Balkanikoetako eta Zipreko saien desagerpena gelditu du; herri mailan,
berriz, sai arrearen, sai beltzaren eta ugatzaren produktibitatea eta biziraupena aldatu du. Sai zuriari dagokionez, emaitza nahasiak lortu dira, duela
gutxi hasi arren arreta berezia jasotzen. Zeharka, saiak eta natura babesteko ahaleginean, elikatzeko guneek harrera ona izan dute jendearen eta
tokiko komunitateen artean, baina ez dute sai askoren pozoidura saihestea lortu. Horiek horrela, egoera horrek arriskuan jartzen ditu gune horiek
izan ditzaketen ondorio positiboak. Dena den, populazio mailen eragin negatiboa handiagoa izango litzateke elikatzeko gunerik gabe. 
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1. INTRODUCCIÓN
El aporte de alimentación suplementaria (a través

de comederos de buitres o “vulture restaurants”) está
considerado como una herramienta de gestión muy
valiosa para la conservación de aves carroñeras , y
su uso en la península Balcánica ha aumentado de
forma considerable durante las últimas dos décadas.
Las numerosas ventajas de esta herramienta conser-
vacionista fueron dadas por sentado desde un pri-
mer momento por lo que nunca antes se ha  proce-
dido a realizar una valoración integral en la zona.
Además, pese al hecho de que el intercambio de
datos entre países balcánicos ha mejorado enorme-
mente, todavía no se dispone de una síntesis regio-
nal sobre este tema, algo de fundamental importan-
cia para la futura conservación de las especies de
buitre y que está generando lagunas en el conoci-
miento general de la materia. El planteamiento estra-
tégico y unas bases comunes (especialmente des-
pués de la decisión 2003/322/CE) son cruciales para
lograr uniformidad y el máximo efecto, no sólo a nivel
local, sino en el conjunto de las poblaciones de bui-
tre leonado Gyps fulvus y alimoche Neophron perc-
nopterus balcánicas, ya que las otras dos especies
ocupan áreas más reducidas. En esta breve revisión
intentaremos cubrir las ya mencionadas lagunas pro-
porcionando detalles de la historia y progreso de los
puntos de alimentación suplementaria en cada uno
de los países balcánicos, su número actual y su esta-
do legal, además de su efecto local en las poblacio-
nes de buitres.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
Se recolectaron datos relevantes publicados y

no publicados, intentando abarcar el espectro cro-
nológico completo desde los primeros intentos de
alimentación suplementaria hasta el presente
(2008). Dos informes colectivos anteriores, no publi-
cados, de la Sociedad Helénica de Ornitología
(HOS), con numerosas aportaciones personales de
ornitólogos profesionales y operarios de los puntos
de alimentación  resultaron de valiosa ayuda (ALI-
VIZATOS, 2003; AZMANIS, 2006). Puesto que sólo
han salido a la luz unas pocas publicaciones
sobre alimentación suplementaria en los últimos
años, el principal esfuerzo se centró en intentar
encontrar cualquier tipo de información relevante,
generalmente inédita, sobre la base de datos
anuales de éxito reproductor y productividad, nue-
vas propuestas para puntos de alimentación,
notas sobre asistencia de las especies objeto de
estas acciones, o incluso estimas del propio ope-
rario sobre el éxito reproductor. Los detalles del

protocolo de alimentación suplementaria (canti-
dad de alimento aportado, frecuencia, tipo, ori-
gen, seguimiento), aunque a menudo estaban dis-
ponibles, se han considerado demasiado especí-
ficos para esta revisión y por ello no han sido
incluidos. Finalmente, el éxito reproductor y la pro-
ductividad de la especie objetivo de la acción fue-
ron los criterios de evaluación escogidos, por ser
los más sencillos. No obstante, los autores reco-
nocen que existen otros aspectos que deberían
ser tenidos en cuenta a la hora de valorar el éxito
global de esta herramienta de gestión en la con-
servación de las poblaciones de aves carroñeras. 

3. RESULTADOS
3.1. Historia de los Puntos de AlimentaciónSuplementaria para Aves de Presa (P.A.S.A.P)
Grecia

En Grecia, la creación de un punto de alimen-
tación suplementaria o comedero para buitres fue
propuesta por primera vez a finales de los años 70
por el ornitólogo danés Ben Hallman (HALLMAN,
1979). Esta temprana propuesta incluía la crea-
ción de un punto de alimentación en el bosque de
Dadia (prefectura de Evros, Tracia, Norte de
Grecia) y un segundo punto en el monte Kato
Olimpo (prefectura de Larissa, Tesalia, centro de
Grecia), ya que en ese tiempo eran las dos zonas
que albergaban las últimas dos colonias de buitre
negro Aegypius monachus en Grecia, además de
poblaciones saludables de las otras tres especies
de buitres (HANDRINOS, 1985; HALLMANN,
1985). Este último punto comenzó a funcionar en
1979 mientras que en el bosque de Dadia la inau-
guración se retrasó hasta 1987, pese a que la
zona había sido declarada protegida en 1980. De
1989 hasta la fecha, este punto de alimentación
ha funcionado de forma ininterrumpida y con la
misma intensidad. Más tarde se creó un nuevo
punto de alimentación en el monte Youchtas (pre-
fectura de Heraklión, Creta) para abastecer la flo-
reciente colonia local de buitre leonado en el cen-
tro de Creta (HALLMANN, 1995). 

Dos proyectos Life independientes, el primero
(B4—3200/97/243) implementado por la H.O.S
(Sociedad Helénica de Ornitología) y la
N.AG.RE.F. (Fundación Nacional de Investigación
Agrícola), y el segundo (LIFE02/NAT/GR8492)
implementado por el Museo de Ciencias Naturales
de Creta (N.H.M.C) y la H.O.S., impulsaron y finan-
ciaron estas actividades. Más concretamente,
dentro del primer proyecto (enfocado a las Áreas
de Protección Especial) se planearon tres nuevos
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rendimiento, mientras se planificaban dos nuevos
puntos (GRUBAC, 2005 b). En la E.R.Y. de
Macedonia los primeros comederos fueron estable-
cidos recientemente, en 2001, a lo largo de la fron-
tera con Grecia (Demir Kapia, Vitachevo, Mariovo),
a través del Plan de Acción del Buitre de los
Balcanes y con la función de sustentar el conside-
rable número de individuos reproductores de buitre
leonado, alimoche y águila imperial (STOYNOV et
al., 2003). El programa de alimentación en Bulgaria
comenzó en 1994 (Arda gorge & Studen Kladenetz,
prefectura de Haskovo, SE Bulgaria) para salva-
guardar las últimas colonias búlgaras de buitre leo-
nado y los últimos buitres negros de los Balcanes,
los cuales, aunque anidan en Grecia (en el Parque
Nacional de Dadia), a menudo buscan alimento al
este de Bulgaria (HRISTOV, 2005; BASILAKIS,
2006). Por último, en Chipre, un comedero ha sus-
tentado durante los últimos 14 años la ya casi extin-
ta población de buitre leonado, además de a algu-
nos individuos errantes de buitre negro. El come-
dero  actual se encuentra exactamente en el mismo
emplazamiento no oficial anterior (IEZEKIIL com.
pers. en AZMANIS, 2006). 

3.3. Especies objeto de alimentación suplementaria
Los puntos de alimentación suplementaria  se

fundaron originalmente en Grecia, y en general en
el sur de Europa, para sustentar las cuatro espe-
cies de buitre, lo que contrasta con el norte de
Europa donde la alimentación de aves carroñeras
está dirigida a águilas o a especies de accipítridos
de menor tamaño (AZMANIS, 2006). Además de
los buitres, se sabe de otras siete especies de
rapaces diurnas que actúan como carroñeros
facultativos en la zona (véase también la Tabla 1)
durante el invierno o los meses de reproducción y
que podrían beneficiarse de un programa de
suministro regular de alimento. Sin embargo, en
Grecia todavía no se ha iniciado ningún programa
de este tipo y estas especies no han sido incluidas
en los textos legales que hubiesen garantizado su
futuro, a pesar de estar también amenazadas.
Asímismo, estas especies se distribuyen en la
mayor parte del resto de países balcánicos y sin
embargo el autor no tiene conocimiento de que
exista ningún proyecto específico de alimentación
suplementaria dirigido a ellas. Debería tenerse en
cuenta que la E.R.Y. de Macedonia alberga la
población más densa de águila imperial de los
Balcanes (29-40 parejas) y que Bulgaria aun man-
tiene una población viable (15 parejas) (BIRDLIFE
INTERNATIONAL, 2004). En Chipre, el aporte de
alimentación suplementaria persigue, además, la

puntos de alimentación: 1) los montes Tzena-
Pinovo en la prefectura de Pella, Macedonia, Norte
de Grecia, 2) el monte Antihasia en la prefectura
de Trikala, Tesalia, centro de Grecia y 3) los mon-
tes Barbas-Klokos en la prefectura de Acaya,
Peloponeso (TSIAKIRIS, 2002; BOUSBOURAS et
al., 1998; MISSIAKOS & BOUSBOURAS, 1998).
La alimentación suplementaria de los últimos
ejemplares de quebrantahuesos Gypaetus barba-
tus en la Grecia continental y la abundancia y
riqueza local de otras aves de presa fueron las
razones para proponer el primer punto (SIDIRO-
POULOS et al., 2006; TSIAKIRIS, 2002), mientras
que la conservación de la mayor colonia aislada
de alimoche y un número importante de parejas
de milano negro motivaron la propuesta para el
segundo punto. Por último, la conservación de las
colonias de buitre leonado y parejas de águila real
del sur de la península de Grecia fueron las razo-
nes para el establecimiento del punto de alimen-
tación del Peloponeso, aunque este había comen-
zado a usarse como tal en 1984 de forma no ofi-
cial (MISSIAKOS & BOUSBOURAS, 1998). En
Creta, el proyecto Life-Nature (HOS/NHMC) per-
mitió la instalación del primer punto de alimenta-
ción específico para el quebrantahuesos (cercano
a un territorio de cría) además de dos únicos pun-
tos de alimentación colectivos, situados en luga-
res estratégicos (Asterousia, Lasithi) y dirigidos a
la población de buitre leonado más próspera y
saludable de los Balcanes (XIROUCHAKIS et al.,
2002; XIROUCHAKIS & MYLONAS, 2005). Por últi-
mo, en 1999 las autoridades administrativas loca-
les instauraron un comedero para buitres en el
desfiladero de Nestos  (hiperprefectura de
Xanthi/Kavala/Drama, Macedonia-Tracia, norte de
Grecia), como parte de un plan de desarrollo eco-
turístico, sin llevar a cabo ningún tipo de planifica-
ción ornitológica (PANAYIOTOPOULOU, com.
pers. en ALIVIZATOS, 2003).

3.2. Otros Países Balcánicos y Chipre
La historia de los comederos para buitres en

otros países balcánicos comenzó también a princi-
pios de los años 90. En Croacia (isla de Cres, archi-
piélago de Kvarner), el único punto de alimentación
creado para preservar la colonia de buitre leonado
protegida durante más tiempo en los Balcanes se
inauguró en 1996 (PAVOCOVIC, com. pers. en
AZMANIS 2006;  SUSIC & GRUBAC, 2002). En
Serbia, los primeros dos comederos de buitres ope-
raron de forma discontinua entre 1989 y 1995 como
apoyo a las últimas colonias de buitre leonado del
lugar. En 1996 comenzaban a funcionar a pleno
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conservación de el águila perdicera Hieraaetus
fasciatus (IEZEKIIL, com. pers. en AZMANIS,
2006). 

3.4. Situación actual de los puntos de alimenta-ción suplementaria
Grecia

En la actualidad operan regularmente trece
puntos de alimentación suplementaria para aves
carroñeras en todo el país, todos ellos dentro del
marco de los programas de conservación. Aunque
este número puede parecer elevado en relación al
número y distribución de aves necrófagas, hay que
tener en cuenta que 7-8 puntos de alimentación
fueron creados exclusivamente para el quebranta-
huesos en Creta, y que operan únicamente duran-
te el período de nidificación (veáse la Figura 1).
Todos los puntos. fueron construidos siguiendo
patrones similares (con vallados, de fácil acceso y
con buena visibilidad para realizar observaciones a
distancia, en hábitats típicos de campeo) que apro-
ximadamente corresponden a las directrices oficia-
les actuales (2003/322/CE). Aunque los únicos pun-
tos verdaderamente legales son los del Parque
Nacional de Dadia, el proceso de autorización del
punto de alimentación del monte Tzena-Pinovo está
en progreso (véase la Tabla 2). Los cambios más
destacados que han tenido lugar con respecto a
los emplazamientos históricos son el cese del fun-
cionamiento de los puntos de alimentación del
monte Barbas-Klokos y el monte Kato Olimpo como

consecuencia de la desaparición de sus respecti-
vas colonias de buitre leonado (ALIVIZATOS 2003;
HALLMANN, com. pers., 2006), y del monte
Youchtas con motivo de su mala gestión y funcio-
namiento.  No obstante, dos nuevos puntos de ali-
mentación alternativos han sido establecidos en los
límites oeste y sur del Parque Nacional de Dadia.
Por otra parte, la Sociedad para la Protección de la
Naturaleza (EPO) creó en 2004 dos nuevos puntos
de alimentación en el desfiladero de Nestos, como
parte de el proyecto Life “Lagos Vivos” (JERREN-
TRUP & EFTHIMIOU, 2006) que han sustituido el
insatisfactorio comedero antiguo, cumpliendo de
este modo  los pre-requisitos legales y ornitológi-
cos.  En 2003, la ONG “Respuesta Inmediata para
la Protección de la Naturaleza” propuso la creación
de un nuevo punto de alimentación en el monte
Arakinthos (prefectura de Aitoloakarnania, oeste de
Grecia) mediante la ayuda de un fondo nacional
(“proyecto ETERPS”), para la colonia más meridio-
nal de buitre leonado. Aunque es probable que en
la actualidad las parejas reproductoras hayan
abandonado este punto, todavía sustenta impor-
tantes poblaciones invernantes (ROUSOPOULOS
com. pers.). 

En Dadia, Tzena-Pinovo y Creta, los puntos de
alimentación fueron establecidos y son gestiona-
dos bajo la filosofía de  una “red interactiva de ali-
mentación” y no como puntos individuales, lo que
implica un abanico de prácticas de gestión en rela-
ción a la estación, la disponibilidad de alimento, el
crecimiento poblacional y el uso de hábitat. En las
primeras dos áreas la red funciona también a esca-
la internacional, gracias a una estrecha coopera-
ción con los operarios de los países vecinos
(Bulgaria y la E.R.Y. de Macedonia).

Otros países Balcánicos y Chipre

En los últimos años se ha observado un pro-
greso en el desarrollo de nuevos proyectos de ali-
mentación suplementaria para aves carroñeras en
el arco montañoso de los Balcanes, gracias en
especial a la iniciativa del “Plan de Acción para la
Recuperación del Buitre en los Balcanes” (BVAP,
www.balkanvultures.org). En Croacia, el Eco
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Tabla 1. Poblaciones de especies carroñeras facultativas en los países Balcanicos (datos de BIRDLIFE INTERNATIONAL, 2004).

Águila Imperial oriental Aquila heliaca 0-1 pareja 20-25 35-45 2-4 0-1
Águila real Aquila chrysaetus 100-150 parejas 150-170 60-100 90-110 90-110
Pigargo europeo Haliaeetus albicilla 6 parejas 7-10 Reproductora 52-58 80-90
Águila pomarina Aquila pomarina 67-90 pairs 120-200 3-10 20-25 60-70
Águila moteada Aquila clanga Invernante en grandes números Invernante en grandes números 0 0 0
Milano negro Milvus migrans 5-20 pairs 80-140 10-25 50-70 100-500
Milano real Milvus milvus Migradora Migradora Migradora 3-5 3-5

Especie Nombre Científico Grecia Bulgaria ERY de Macedonia Serbia Croacia

Tabla 2. Localización y situación legal de los puntos de alimentación suplementa-
ria para aves carroñeras en Grecia.

Parque Nacional Prefectura de Evros Cumplidos Cumplidos
de Dadia y WWF-Dadia
Desfiladero de Nestos E.P.O. Cumplidos Cumplidos
Monte Tzena-Pinovo “Chrysaetos” NGO Cumplidos Cumplidos
Monte Antihasia Local Forestry Sevice Cumplidos Parcialmente cumplidos
Creta N.H.M.C. Cumplidos Cumplidos
Monte Kato Olympos B. Hallmann Parcialmente cumplidos
Monte Barbas-Klokos H.O.S./N.AG.RE.F. Parcialmente cumplidos

Localización Cuerpo 322/2003 Pre-requisitos gestor Requisitos de la H.O.S.especiales (Alivizatos, 2003)



Center Caput Insulae Beli (ECCIB) gestiona, ade-
más del punto de alimentación histórico (cerca de
Vodice, isla de Cres, archipiélago de Kvarner), un
nuevo punto de alimentación en Osor (isla de
Cres) desde 2003, con el objetivo de sustentar la
colonia de buitre leonado más meridional del
archipiélago. Además, en 2005 se crearon, bajo
un permiso especial, dos puntos de alimentación
adicionales (vallados y con un punto de baño para
las aves) en la isla de Rab y en el monte Ucka (en
la Croacia continental), al mismo tiempo que se
buscaba un emplazamiento adecuado en la isla
de Krk (SUSIC, 2005). En Serbia, el Instituto para
la Conservación de la Naturaleza de Serbia finan-
ció el funcionamiento de tres puntos de alimenta-
ción suplementaria (el del desfiladero de Tresnjica,

el del desfiladero de Uvac y el de Kula-Kleka) y
proyectó un cuarto (en Stara Planina), que será
gestionado por la ONG “Natura Balcánica” (GRU-
BAC, 2005b). En total, unos seis puntos funcionan
de forma ininterrumpida u ocasional en Serbia,
mientras que alrededor de 18 están en proceso de
planificación (GRUBAC, 2005a). Todos ellos han
recibido la autorización del Ministerio de Recursos
Naturales y del Ministerio de Agricultura (Dirección
de Inspecciones Veterinarias). En la E.R.Y. de
Macedonia, la ONG M.E.S. (Sociedad Ecológica
de Macedonia) y el FWFF-Kavadartzi (Fondo para
la Flora y Fauna Silvestre) gestionaron durante el
año 2005 el funcionamento de cinco puntos en la
parte noroeste y sur del país para sustentar al bui-
tre leonado, alimoche y la globalmente amenaza-
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Figura 1. Localización en los Balcanes de los puntos de alimentación actuales y futuros (mapa de Creta según XIROUCHAKIS et al., 2006).
Figure 1. Locations of the current and future Balkan feeding sites (Crete map after XIROUCHAKIS et al., 2006).
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da águila Imperial. Más concretamente, el punto
de alimentación del monte Matka (creado en
2003) sustentó a una pareja de buitre leonado y a
otra de alimoche, mientras que al sur, los de Demir
Kapia, Vitachevo, Mariovo y Sveti Nicole, gestio-
nados por el FWFF-Kavadartzi, fueron dirigidos a
las poblaciones centrales de buitre leonado y de
alimoche (150 ejemplares), y a ejemplares de bui-
tre negro y quebrantahuesos, (VELEVSKI, 2005;
LISICHANETS & LISICHANETS, 2005). Ambas
operan bajo el auspicio de las autoridades veteri-
narias locales y el Ministerio de Medio Ambiente.

En la vecina Bulgaria, además de los dos pun-
tos de alimentación históricos, siete nuevos puntos
fueron inaugurados gracias al apoyo financiero de
la BVAP. En la frontera con Grecia, el punto de ali-
mentación de Biala Reka, gestionado por la
Sociedad Búlgara para la Protección de las Aves
(BSPB), funcionó de forma intermitente desde fina-
les de los 90, y fue puesto a pleno rendimiento
junto con 10 puntos alternativos: un nuevo punto
de alimentación en el monte Vrachanska (a partir
de 2003) para dar sustento a una pareja de alimo-
ches (por la Sociedad para la Protección de las
Aves de Presa-BPPS), dos mas en “Sinite Kamani”
y en la meseta  Royak-Provadia creados para el ali-
moche y el águila imperial, y finalmente tres nuevos
P.A.S.A.P. al suroeste, gestionados por la FWFF-
Blagoevgrad para mantener a una pareja de ali-
moche, para la reintroducción del buitre leonado y
para atraer a otros individuos errantes. Dos puntos
de alimentación fueron clausurados con motivo de
la extinción local de las respectivas parejas de ali-
moche. Todos ellos deben unificarse legalmente
con respecto a la decisión 2003/322/CE (GREEN
BALKANS, 2005; STOYANOV-PETROV, 2005;
STOYCHEV et al., 2005; STOYNOV, 2005). Por últi-
mo, en Chipre, un único punto de alimentación,
gestionado por el Departamento Forestal (Sector
de Parques y Medio Ambiente) junto con el
Servicio Forestal de la prefectura de Pafos, es el
responsable de la subsistencia de las pocas pare-
jas de buitre leonado de la isla (IEZEKIIL com.pers.
en AZMANIS, 2006). En la Tabla 3 se presenta un

resumen del número de P.A.S.A.P. en cada uno de
los países Balcánicos. 

4. DISCUSIÓN
4.1. Evaluación de los puntos de alimentación yefecto de la alimentación suplementaria en laspoblaciones de buitres

Por el momento no disponemos de criterios
fiables para evaluar el éxito de un punto de ali-
mentación y de su efecto en las poblaciones de
buitres, ya que el propósito de su instauración es
multidisciplinario. Aunque creemos que la presen-
cia de las especies objeto de los programas, el
consumo del alimento suministrado y el aumento
de la productividad y del éxito reproductor repre-
sentan los mejores criterios para evaluar el éxito al
nivel de la especie, consideramos también que el
seguimiento científico, la cooperación internacio-
nal y un aumento de la concienciación social en
temas relacionados con la conservación del buitre
representan otros criterios a tener en cuenta.

Grecia

No cabe duda de que la alimentación suple-
mentaria ha jugado un papel muy importante para
la supervivencia de todas las especies de buitre
en Grecia. No obstante, existen grandes diferen-
cias con respecto a la repercusión de cada
emplazamiento en la conservación de las diferen-
tes especies objeto de atención. Por ejemplo,
mientras que, por una parte, la rápida puesta en
marcha de un programa de alimentación en el
Parque Nacional de Dadia lograba salvar la última
colonia amenazada de buitre negro, y la posterior
aplicación a largo plazo de un enfoque  multidis-
ciplinario conseguía estabilizar y aumentar el
número de individuos, por otra parte la demora en
comenzar el aporte de alimento, y el hecho de que
fuera la única acción llevada a cabo, no logró
impedir la desaparición de las colonias o parejas
reproductoras de buitre leonado, alimoche y que-
brantahuesos en el centro y sur de Grecia. En con-
creto, la presencia de un punto de alimentación
suplementaria en el Parque Nacional de Dadia
consiguió que el número de parejas reproductoras
de buitre negro aumentara de 10-14 a finales de
los 80 (TUCKER & HEATH, 1994; XIROUCHAKIS
& TSIAKIRIS, 2009) a 20-27 (y 90-100 individuos)
en 2002 (SKARTSI et al., 2003; SKARTSI et al.,
2008a). Además, el éxito reproductor durante el
período 1994-2005 fue del 72%, aunque el núme-
ro de parejas reproductoras permaneció estable
(SKARTSI et al., 2008b). No obstante, este logro
no puede atribuirse únicamente a la alimentación
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Tabla 3. Número y situación operativa de los puntos de alimentación en los
Balcanes.

Greece 13 13-15 2
Bulgaria 9 1 2
F.Y.R.oM. 4-5 0 0
Serbia 6 18 -
Croatia 4 1 0
Cyprus 1 0 0
Albania 0 0 0

Punto de alimentación Activos Nuevas Propuestas Clausurados



suplementaria, si no a una serie de factores tales
como el plan de acción colectivo implementado
por miembros entregados del WWF-Grecia, la
aceptación y la acogida de este plan de acción
por parte de la comunidad local y, por último, el
reconocimiento y el apoyo a esta iniciativa por
parte del Estado. Más aun, el buitre leonado
comenzó a criar en la región tras la creación del
punto de alimentación suplementaria y lo hizo
hasta 1995, aunque después, por motivos aun
desconocidos, abandonó la zona. Gracias a unas
condiciones recientes mas favorables, la especie
regresó a la zona en 2007, criando y permane-
ciendo como residente (SKARTSI, com.pers.,
2007). Además de esto, un número importante de
individuos de provenientes de otros países medi-
terráneos están presentes a lo largo del año y se
benefician de la red de puntos de alimentación
suplementaria de Grecia y del sureste de Bulgaria.
Sin embargo, estas medidas no lograron el mismo
efecto favorable en la población local de alimo-
che, que sufrió un descenso importante en el
número de parejas reproductoras, pasando de las
17 parejas en 1978 a 9-10 en 2003 (POIRAZIDIS,
2003; SCHINDLER et al., 2003). Según los mismos
autores, también el éxito reproductor sufrió un lige-
ro descenso, del 79% al 75%. Estos hechos podrí-
an atribuirse en parte a las dificultades a las que
se enfrenta esta especie en sus áreas de inverna-
da, como se propuso hace tiempo (VLACHOS et
al., 1998), y parece ser una realidad al menos para
la población vecina de Bulgaria, donde cada año
son varias las parejas de adultos que no regre-
san jamás de sus lugares de invernada (KURTEV,
2006). En Creta, la puesta en marcha de un pro-
grama de alimentación especializado ha conse-
guido que algunas parejas “problemáticas” de
quebrantahuesos críen regularmente, y ha  resul-
tado en un aumento en el éxito reproductor (una
pareja que antes fracasaba consiguió sacar un
pollo adelante durante tres años consecutivos),
en la supervivencia de los ejemplares inmaduros
y en la formación de nuevas parejas (dos de las
cuales han anidado en las proximidades de los
puntos de alimentación) (XIROUCHAKIS, 2002;
véase la Figura 2).

En el norte, centro y sur de la Grecia continen-
tal la situación ha sido muy diferente por varios
motivos. En estas zonas los distintos proyectos no
lograron conservar los restos de las ya fragmenta-
das poblaciones de buitres. Cuando estos por fin
comenzaron a operar era ya demasiado tarde
para la mayoría de parejas de buitre leonado y
quebrantahuesos, que habían desaparecido a
consecuencia del uso extensivo de venenos

(XIROUCHAKIS et al., 2001). El punto de alimen-
tación suplementaria del monte Kato Olimpo, pese
a ser uno de los más antiguos, fracasó en mante-
ner las poblaciones de las cuatro especies de bui-
tre (el buitre negro desapareció en torno a 1989, el
quebrantahuesos en 1994, el alimoche también a
mediados de los 90 y los pocos ejemplares de
buitre leonado resistieron hasta 2006 (HALL-
MANN, com. pers., 2008). En este caso, la ausen-
cia de un proyecto y un plan multidisciplinarios a
largo plazo fueron los factores críticos. En los mon-
tes Barbas-Klokos el aporte de alimentación
suplementaria se realizó durante años de forma
inconsistente, pero ese a esto el pago de una
ayuda económica ordenada llegó poco después
de que los últimos buitres leonados sucumbieran
al uso de venenos y a la caza ilegal. El proyecto
de alimentación en los montes Tzena-Pinovo es
muy reciente y por lo tanto aun es pronto para lle-
var a cabo una evaluación. Además, funciona
principalmente como apoyo al proyecto de ali-
mentación en la E.R.Y. de Macedonia, donde resi-
den todas las colonias de buitre leonado. Este
emplazamiento. proporcionó alimento libre de
venenos a los últimos ejemplares de quebranta-
huesos y buitre negro, a una pareja de alimoche y
a un número importante de buitres leonados (un
máximo de 26 individuos según los conteos)
durante los meses de invierno, primavera y otoño.
Además, supuso una fuente predecible de ali-
mento para las águilas reales Aquila chrysaetos y
ratoneros moros Buteo rufinus de la zona, las águi-
las imperiales invernantes y migradoras, y otras
especies de aves de presa. Al no existir poblacio-
nes reproductoras de buitres importantes, el
objetivo principal de este P.A.S.A.P. es el de pro-
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Figura 2. Productividad indicativa en cuatro especies de buitre (los datos pre-
sentados proceden de  Xirouchakis & Tsiakiris, 2009; SKARTSI et al., 2008b;
GRUBAC & VELEVSKI, 2006; STOYCHEV et al., 2006).

Figure 2 Indicative productivity in four vulture species (data depicted origi-
nating from Xirouchakis & Tsiakiris, 2009; SKARTSI et al., 2008b; GRUBAC &
VELEVSKI, 2006, STOYCHEV et al., 2006).
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porcionar un estímulo constante para la conser-
vación de la biodiversidad en la extensa zona
transfronteriza (TSIAKIRIS, 2002). 

En el desfiladero de Nestos el proyecto de ali-
mentación posee el potencial para ser un éxito, ya
que forma parte de un proyecto Life y de una
importante iniciativa para conservar del ecosistema
completo de la región. En la actualidad, la mayor
colonia continental de buitre leonado reside en este
desfiladero y cuenta con 17-20 parejas. El aporte
frecuente de alimento logró que esta colonia cre-
ciera en número (JERRENTRUP, com. pers., 2007).
Por último, el punto de alimentación suplementaria
del monte Antihasia atrajo de inmediato a las espe-
cies objetivo (alimoche, milano negro Milvus
migrans, águila pomerana Aquila pomarina y otras
especies de rapaces amenazadas), aunque la falta
de planificación a largo plazo, la escasa ayuda eco-
nómica y la ausencia de una campaña de concien-
ciación social apropiada parecen no esta contribu-
yendo de forma efectiva a la protección de estas
especies, ya que cada año se observan menos
parejas y desciende la productividad (TSIAKIRIS et
al., 2004). La necesidad urgente de potenciar la
gestión global de la zona con un programa concre-
to y con una financiación sólida, decidirán el resul-
tado final de este proyecto.

Independientemente de que el aporte de ali-
mentación suplementaria se encuentre dentro del
marco de un plan de acción más amplio o no, los
casos de envenenamiento no pueden evitarse. Sólo
durante la última década, los episodios conocidos
de envenenamientos en Grecia se saldaron con la
pérdida de al menos 14 buitres negros, un que-
brantahuesos y más de 10 buitres leonados y 5 ali-
moches (ANTONIOU et al., 1996; ANTONIOU,
2001; AZMANIS, 2006; XIROUCHAKIS, 2004), aun-
que es probable que estas cifras sean mucho más
elevadas.

Otros países Balcánicos

Por lo general, el aporte de alimento a largo
plazo ha demostrado ser suficiente para sustentar
las últimas colonias de buitre leonado en Bulgaria,
Serbia y Croacia. No obstante, para el resto de
especies de buitre (alimoche, quebrantahuesos y
buitre negro), tal como sucedió en Grecia, la ayuda
llegó demasiado tarde o no logró abarcar la distri-
bución local de estas especies que anidan en soli-
tario o en colonias laxas. En Croacia, la población de
buitre leonado aumentó de 25 parejas en 1969 a 85-
94 en 2004  (SUSIC, 2004) con un éxito reproductor
medio del 60% (SUSIC & PAVOKOVIC, 2005).
También en Bulgaria se produjo un aumento de la

productividad de esta especie (22 pollos volantones
en 2006) (BSPB 2007). En contraste, en alimoche
experimentó un descenso en el número de parejas,
pasando de 57 en 2003 a 40 en 2007, y finalmente
32 en 2008 (ANGELOV com.pers., 2008). En 2006 el
éxito de cría fue de 0.89 pollos volantones/nido ocu-
pado, mientras que el éxito reproductor fue de 1.43
pollos volantones/pareja que inicia la incubación
(KURTEV, 2006).

En Macedonia, los puntos de alimentación lle-
van funcionado pocos años y por ello es difícil eva-
luar su impacto en la productividad de los buitres.
No obstante, se cree que la alimentación suplemen-
taria está ayudando a mantener las colonias de bui-
tre leonado (14 pollos volados en 2005) a pesar de
una serie de casos de envenenamiento ( dos en
Sveti Nicole y uno en Kaimaktsalan en 2007 que se
saldaron con la muerte de 18 buitres leonados) y
gracias también a su situación central en la
Península Balcánica y al reclutamiento de aves de
otros países europeos. Además, todos los puntos de
alimentación suplementaria han sido utilizados por
un número elevado de buitres leonados de todos los
grupos de edades (LISICHANETS & LISICHANETS,
2005). Según GRUBAC & VELEVSKI (2005), el ali-
moche también ha obtenido un beneficio importan-
te de la alimentación suplementaria, ya que de un
total de 29 parejas (22 en fase de incubación), 10-
12 fueron observadas campeando en los puntos de
alimentación existentes. En 2006 el éxito reproductor
fue de 0.61 juveniles por pareja. Esta cifra fue inferior
a la del 2005 (0.72 juveniles/pareja), aunque mayor
que la del 2004 (0.4 juveniles/pareja) y similar a la
del 2003 (0.6 juveniles/pareja, 1.1 juveniles/pareja
con éxito). El éxito reproductor de la parejas con
éxito fue de 1.2 juveniles por pareja con éxito, idén-
tico al del 2004 y 2005. Finalmente, el número de
juveniles sacados adelante fue inferior al del 2005,
aunque si mayor al del 2004 (GRUBAC & VELEVS-
KI, 2006). Pero en conjunto, y a pesar de la alimen-
tación suplementaria, la mortalidad masiva por
envenenamiento (PAVOCOVIC & SUSIC, 2005;
MUZINIC, 2007; LISICHANETS & LISICHANETS,
2005; SIDIROPOULOS et al., 2007) seguirá siendo
inevitable a menos que se lleven a cabo campañas
de concienciación social de gran alcance y se
observe la implementación estricta de las leyes
ambientales vigentes en Grecia y Macedonia.

4.2. Importancia de los vertederos tradicionalesen Grecia
Los vertederos y muladares existieron hasta

hace bien poco en todos los pueblos rurales de
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Grecia y los Balcanes, formando parte de su pai-
saje cultural; varias especies de animales se vieron
fuertemente asociadas a ellos a raíz de la práctica
de depositar los cadáveres y restos del ganado.
Por otra parte, las tradicionales chozas de monta-
ña de los pastores eran a su vez usadas para las
matanzas de animales, mientras que los despojos
eran arrojados por los alrededores, lo que en estos
tiempos constituiría una actividad ilegal. Se sabe
que los buitres a menudo visitaban estos mulada-
res tradicionales e incluso anidaban cerca de las
chozas de los pastores, sobre todo el alimoche
(por e.j. hasta hace poco en el desfiladero de
Vikos, al norte del Nacional del Pindos); por ello las
gentes locales conocen bien esta especie, que
aparece a menudo en cuentos populares y leyen-
das (STARA & TSIAKIRIS, 2006). También se pue-
den encontrar asociaciones similares  con algunas
especies de mamíferos, como por ejemplo el zorro
Vulpes vulpes y, en especial, el lobo Canis lupus,
cuya expansión territorial en Sterea Hellas y al
oeste de Macedonia coincide con los vertederos,
según muestran los datos de radio-telemetría. No
parece ocurrir lo mismo en el caso del oso pardo
Ursus arctos, que raras veces visita los vertederos
(ILIOPOULOS, 2008 com. pers.). Algunos mulada-
res tradicionales llegaron a albergar grandes con-
centraciones de alimoche, como por ejemplo el de
Meteora en Grecia central, con 143 individuos en
1975 (HANDRINOS & AKRIOTIS, 1997), o el verte-
dero de Negotino al sur de Macedonia, donde 65
ejemplares murieron envenenados simultánea-
mente en 1993 (STOYNOV, 2001). Aun en la actua-
lidad, el alimoche continua estando fuertemente
ligado a los vertederos tradicionales. Datos recien-
tes han revelado que casi la mitad de las parejas
reproductoras de Macedonia campean en verte-
deros abiertos donde a menudo se depositan
cadáveres o despojos de animales (GRUBAC &
VELEVESKI, 2006). En Creta, donde la costumbre
de depositar los cadáveres del ganado en mula-
dares aun se mantiene en los pueblos remotos de
montaña, también se han registrado visitas de bui-
tres leonados y quebrantahuesos (XIROUCHAKIS,
2008 com. pers.). Otras muchas especies de aves
utilizan estos puntos para procurar alimento (águi-
las, milanos, ratoneros, cigüeñas, córvidos, paseri-
formes insectívoros y gaviotas), algunas de las
cuales se encuentran amenazadas a nivel global
(como es el caso del águila imperial en
Macedonia), mientras que otras aumentan rápida-
mente y terminan creando conflictos conservacio-
nistas con las especies menos frecuentes, como
ocurre en el caso de la gaviota patiamarilla Larus
cachinnans que depreda los pollos de la gaviota

de Audouin Larus audouinii en las islas Egeas y en
otros lugares (VIDAL et al., 1998). 

La despoblación rural y la repentina expansión
de las ciudades, los cambios en los usos del suelo
y también la introducción de gran cantidad de nue-
vos materiales desencadenaron un enorme proble-
ma en la gestión de residuos, lo que motivó la trans-
formación de varios basureros en grandes vertede-
ros abiertos. Mas de 1300 de estos vertederos exis-
tían de forma ilegal en Grecia en el 2003 (SELAMA-
ZIDIS, 2003) donde se vertían grandes cantidades
de carne de forma habitual (400 toneladas de res-
tos de la industria del pollo a la semana sólo en la
ciudad de Ioannina, Epirus, (una zona importante
para el alimoche), provocando incendios en los
bosques cercanos (véase también la Figura 3). En
la actualidad, el cumplimiento estricto de las leyes
ambientales obliga a la incineración sistemática de
todos los derivados de animales, y al cierre perma-
nente de todos los vertederos ilegales para susti-
tuirlos por puntos de entierro sanitario de basuras.
Las consecuencias de este hecho han podido
medirse indirectamente por el súbito descenso en
el número de alimoches observado durante los
conteos pre-migratorios en los Balcanes.
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Figura 3. Número (desglosado por Prefectura) de basureros tradicionales y
basureros con enterramiento (S.B.G.S.) en Grecia (modificado a partir de
SELAMAZIDIS, 2003).

Figure 3 Number (per Prefecture) of οpen garbage dumps and Sanitary Burial
Garbage Sites (S.B.G.S.) in Greece (modified after SELAMAZIDIS, 2003).
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4.3. Criterios propuestos para la futura creaciónde P.A.S.A.P. en Grecia
En Grecia, la Sociedad Helénica de

Ornitología ha establecido unas condiciones
específicas previas para la instauración y ges-
tión de puntos de alimentación suplementaria
(ALIVIZATOS, 2003). Éstas directrices, aunque
quedan parcialmente recogidas en la decisión
2003/322/CE, hacen especial hincapié en los
pre-requisitos ornitológicos, con el fin de garan-
tizar el máximo beneficio para las especies obje-
to de programas de conservación. Además de
discutir las bases técnicas (ALIVIZATOS, 2003;
AZMANIS, 2006; TSIAKIRIS, 2002), TSIAKIRIS et
al., (2002) propusieron un método para estable-
cer un ranking en caso de existir varios emplaza-
mientos candidatos para acoger un punto de ali-
mentación, mediante el uso de criterios agrupa-
dos (Tabla 4).

Los principales pre-requisitos incluyen algunos
de los que enumeramos a continuación;

1. Que el objetivo primordial sea la protección
inmediata de especies amenazadas (o de
especies bajo presión por el uso de venenos o
por poseer un tamaño poblacional crítico) y para
las cuales existan al menos fuertes indicios (en
el caso de no existir pruebas científicas) de que
la disponibilidad natural de alimento está por
debajo de la requerida para garantizar la sub-
sistencia y conservación de la población.

2. Un proyecto de protección financiado a largo
plazo que incluya la protección legal y aplica-
da del hábitat, y un gestor de confianza. El
gestor tendrá la responsabilidad de organizar
el suministro adecuado de alimento y un
seguimiento a largo plazo, cumpliendo en todo
momento con la normativa nacional.

3. Una cooperación continua con las autoridades
locales (forestales, veterinarias, administrativas), y
con los programas nacionales e internacionales de
seguimiento de buitres (Sociedad Helénica de
Ornitología, autoridades ministeriales, Grupo
Helénico de Trabajo del Buitre, Plan de Acción
para la Recuperación del Buitre en los Balcanes
(EGVWG).  También se considera necesario llevar
a cabo una campaña de concienciación social de
gran alcance que preceda la creación de un punto
de alimentación para evitar interpretaciones equi-
vocadas, ya que esto podría provocar reacciones
impredecibles por parte de la comunidad local. 

4. La estrategia original debería centrarse en la cre-
ación de una futura red de puntos de alimenta-
ción y no el establecimiento de un único punto,
de modo que pueda ofrecerse a las aves un
patrón de alimentación similar al que disponían
en los tiempos históricos de la trashumancia.
También debería considerarse la opción de crear
una red de vertederos abiertos en los pueblos
que pueda servir como fuente de alimento
“segura” frente a casos de envenenamientos en
regiones amplias. Esta red también podría ser de
utilidad a la hora de atraer a individuos errantes,
para mejorar la supervivencia pre-adulta, para
ayudar a las poblaciones a expandirse o final-
mente, para futuros proyectos de reintroducción.

5. CONCLUSIONES 
A pesar de que muchos de los nuevos puntos de

alimentación de Grecia han sido instaurados durante
esta última década, todavía existen poblaciones
importantes de buitre leonado y alimoche que han
quedado totalmente excluidas de los programas de
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Tabla 4. Criterios para la evaluación de una posible localización para un
punto de alimentación (según TSIAKIRIS et al. 2002).

• Localización en un alto para facilitar el aterrizaje de las aves.
• Presencia de corrientes termales cercanas para el despegue de las aves.
• Presencia de rocas en los alrededores que sirvan de posaderos.
• Cubierta de nieve (por lo que a las zonas de montaña concierne, negativa cuando 

las localización se encuentra dentro de la cubierta de nieve durante 3-7 meses).

• Aislamiento (distancia hasta los caminos y senderos habituales usandos por el hombre).
• Distancia hasta el camino de tierra más cercano (conveniente para el transporte de 

alimento).
• Distancia hasta los puntos de observación (convenientes para la identificación de los 

individuos o de las aves marcadas con anillas).
• Distancia al campamento más cercano (conveniente para realizar un seguimiento 

continuado).
• Distancia del campamento hasta la fuente de recursos más cercana (agua, gasolina, 

primeros auxilios, comida).
• Presencia/ausencia de territorios de rapaces de gran tamaño (negativa cuando la 

localización se encuentra dentro del territorio, debido a las molestias ocasionadas).

• Posibilidad de escapar con facilidad (en caso de peligro).
• Dificil acceso para el hombre (para evitar molestias a las aves mientras se alimentan).
• Posibilidad de manejar los restos que quedan dentro del punto de alimentación (restos

de comida, plumas, excrementos, egagrópilas).
• Dificil acceso para ungulados domésticos y perros pastores.
• Facilidad para colocar sensores fotográficos, trampas fotográficas o escondites para 

tomar fotografías).

• Cobertura natural en las rutas usadas pos las aves (para impedir la visibilidad a gente ajena).
• Facilidad para observar las rutas de vuelo (por donde llegan y se van las aves).
• Posibilidad de controlar varios puntos de alimentación simultáneamente.
• Cobertura natural en el punto de observación.
• Posibilidad de acceso por ornitólogos y fotografos aficionados.

1. Condiciones ambientales/características (N.CH.)

2. Distancia (D)

3. Accesibilidad (A)

4. Campo de Visión (V. F.)



alimentación/protección. Entre ellas se encuentran las
colonias al oeste de la península (Epiro y
Aetoloakarnania), las islas Naxos-Herakleia (donde
reside una importante colonia de buitre leonado) y el
área de Kompsatos (Tracia), que conecta las pobla-
ciones del Parque Nacional de Dadia y Bulgaria con
la zona del desfiladero de Nestos. La necesidad
urgente de incluir estas poblaciones dentro del marco
de un programa de alimentación y protección ha sido
destacada por el Plan de Acción Nacional para el bui-
tre leonado (BOURDAKIS et al., 2004). Curiosamente,
la mayoría de las propuestas para nuevos puntos de
alimentación están dirigidas a la conservación de
parejas dispersas de alimoche (pequeños puntos de
alimentación cercanos al nido, similares a los emple-
ados con el quebrantahuesos), mientras que las tres
colonias restantes de buitre leonado (especialmente
la de las montañas de Akarnanika) reciben atención
especial internacional, ya que el oeste de Grecia
parece ser un importante lugar tradicional de inverna-
da para muchos ejemplares inmaduros provenientes
de otros países balcánicos debido a la alta disponibi-
lidad de alimento. Esta zona podría convertirse en
una “trampa ecológica” para los Balcanes si las
poblaciones de lobo continúan aumentando y expan-
diendo su territorio, y si los sistemas tradicionales de
pasto extensivo y trashumancia son forzosamente
abandonados a causa de la competencia económica
internacional y las futuras reformas programadas en
la Política Agrícola Común.
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1. INTRODUCTION
The supportive feeding of scavenger birds by

means of “vulture restaurants” is widely considered to
be a successful management tool and its use in the
Balkan Peninsula has significantly increased during
the last two decades. The multi-levelled benefit from
this conservation tool has been taken for granted and
therefore a comprehensive assessment has not been
attempted in the area. Additionally, despite the fact
that data exchange among Balkan countries has gre-
atly improved, a collective report focused on this
topic has not been produced, leaving gaps in kno-
wledge fundamentally important for the future con-
servation of the vulture species in the region.
Strategic planning and common guidelines (espe-
cially after DE/ 322/2003) are crucial to achieve uni-
formity and maximum effect, not only for the local tar-
get population, but for the entire Balkan griffon Gyps
fulvus and Egyptian vulture Neophron Percnopterus
populations, since the other two species occupy
narrower areas. We will try to bridge the aforementio-
ned gap in this short review, providing details on the
history and development of the feeding sites in each
Balkan country, their current number and legal status
as well as their local effect on vulture populations.

2. MATERIALS AND METHODS
Published and unpublished relevant data was

collected, attempting to represent the entire chro-
nological spectrum from early feeding attempts
until present. Two prior collective, unpublished
reports from the Hellenic Ornithological Society
(HOS) with many pers. comm. by professional
ornithologists and operators of feeding sites pro-
ved of significant help (ALIVIZATOS, 2003; AZMA-
NIS, 2006). Since only few publications strictly
focused on artificial feeding have been produced
in recent years, the main effort concentrated on
tracing any relevant information (multi-annual bre-
eding success and productivity data, new propo-
sals for feeding sites, comments on the attendan-
ce to feeding sites by the target species or even
operators’ estimates of possible breeding suc-
cess) mainly from unpublished data. Details on the
supportive feeding (disposed food load, fre-
quency, type, origin, follow-up monitoring),
although frequently available, were judged as too
specific for this review and therefore not included.
Finally, the breeding success and productivity of
the target species were preferred as the simplest
evaluation criteria, despite the fact that the authors
recognise that several other aspects should be
included in the overall judgment of the success of
these conservation measures.

3. RESULTS
3.1. History of Birds of Prey Food Provision Sites(B.P.F.P.S.)
Greece

In Greece the establishment of a “feeding site or
vulture restaurant” was first proposed in the late
1970s by the Dutch ornithologist Ben Hallman
(HALLMAN, 1979). This very early proposal included
the founding of one feeding site in Dadia Forest
(Evros Prefecture, Thrace, Northern Greece) and of
a second in Kato Olympus Mt. (Larissa Prefecture,
Thessaly, Central Greece). At that time both areas
supported the two last colonies of cinereous vultures
Aegypious monachus in Greece, as well as healthy
populations of all other three vulture species (HAN-
DRINOS, 1985; HALLMANN, 1985). The latter site
began operation in 1979 while the Dadia Forest site
was initiated in 1987, although the area was desig-
nated as protected since 1980. From 1989 to today,
this feeding site operates continuously with the same
intensity. Later, another feeding site was implemen-
ted in Youchtas Mt (Herakleion Prefecture, Crete) to
assist the locally flourishing griffon vulture colony in
the centre of Crete (HALLMANN, 1995). 

Two independent Life Projects, the first (B4—
3200/97/243) implemented by H.O.S. (Hellenic
Ornithological Society) and N.AG.RE.F. (National
Agricultural Research Foundation) and the other
(LIFE02/NAT/GR8492) implemented by the Natural
History Museum of Crete (N.H.M.C.) and HOS, pro-
moted and funded similar activities in other areas.
Under the first project (focusing on Special Protected
Areas) three new feeding sites were planned: 1)
Tzena-Pinovo Mts in Pella Prefecture, Macedonia,
Northern Greece, 2) Antihasia Mt in Trikala
Prefecture, Thessaly, Central Greece and 3) Barbas-
Klokos Mts in Achaia Prefecture, Pelloponese (TSIA-
KIRIS, 2002; BOUSBOURAS et al., 1998; MISSIA-
KOS & BOUSBOURAS, 1998). The feeding support
of the last remnant bearded Gypaetus barbatus vul-
ture individuals on the Greek mainland, as well as the
local bird of prey diversity, was the impetus for the
establishment of the first site (SIDIROPOULOS et al.,
2006; TSIAKIRIS, 2002), while the preservation of the
largest Egyptian vulture population and an important
number of black kite pairs was the underlying reason
for the second site. Lastly, the maintenance of the
southernmost remaining griffon vulture colony in
mainland Greece at that time and golden eagle pairs
are what led to the establishment of the Peloponnese
feeding site, which had already been in use since
1984 as an unofficial feeding place (MISSIAKOS &
BOUSBOURAS, 1998). In Crete, the Life-Nature
project (HOS/NHMC) allowed the implementation

367Supplementary feeding for vultures in Greece, Cyprus and Balkan Peninsula

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

of the first specialized bearded vulture feeding sites
(close to a breeding territory) and additionally two
collective, but strategically located feeding sites
(Asterousia, Lasithi) aimed at the healthiest thriving
Balkan griffon vulture population (XIROUCHAKIS et
al., 2002; XIROUCHAKIS & MYLONAS, 2005).
Finally, a “vulture restaurant” was established in
1999, in Nestos Gorge (Xanthi/Kavala/Drama
Hyperprefecture, Macedonia-Thrace, Northern
Greece) by the local administrative authorities,
without any ornithological planning as part of an eco-
tourism developmental action (PANAYIOTOPOU-
LOU pers.com in ALIVIZATOS, 2003). 

3.2. Other Balkan Countries and Cyprus
The history of “vulture restaurants” in the other

Balkan countries also began in the early nineties.
Namely, in Croatia (Cres Island, Kvarner
Archipelago) the single feeding site for the preserva-
tion of the longest protected griffon vulture colony in
the Balkans started in 1996 (PAVOCOVIC pers.
comm. in AZMANIS, 2006; SUSIC & GRUBAC,
2002). In Serbia, the first two “vulture restaurants”,
aimed to the last griffon vulture colonies, were irre-
gularly operated from 1989 until 1995. From 1996
their operation was fully established, while two new
sites were planned (GRUBAC, 2005 b). In F.Y.R.of
Macedonia, the first feeding sites were established
quite recently in 2001, through the Balkan Vulture
Action Plan, mainly along the Greek borders (Demir
Kapia, Vitachevo, Mariovo) to support the significant
griffon vulture, Egyptian vulture and Imperial eagle
breeding populations (STOYNOV et al., 2003). The
supplementary feeding in Bulgaria started in 1994
(Arda Gorge & Studen Kladenetz, Haskovo
Prefecture, SE Bulgaria) to safeguard the last
Bulgarian griffon vulture colonies as well as the last
cinereous vultures of the Balkans that, although nes-
ting in Greece (Dadia National Park), frequently
search for food in eastern Bulgaria  (HRISTOV, 2005;
BASILAKIS, 2006). Lastly, in Cyprus a feeding site
has supported the almost extinct griffon vulture
population there, as well as vagrant cinereous vultu-
res, for the last fourteen years. The current site is

located in the same place as the prior unofficial loca-
tion (IEZEKIEL pers. comm. in AZMANIS, 2006).

3.3. Target Species involved
The B.P.F.P.S. in Greece and generally in sou-

thern Europe were originally founded to support the
four vulture species, in contrast with the Northern
European sites where “raptor feeding” is focused on
eagle species or smaller Accipitridae species
(AZMANIS, 2006). Apart from vultures, seven more
diurnal raptor species are known to be regular “par-
tial carrion-eaters” (see also Table 1) in the area
during the winter or reproductive months of the year
and would benefit from a regular food provision pro-
gram, although in Greece such a program has not
yet been initiated. In addition, the legislation did not
include these species, although they are endange-
red. These species also occur in most of the other
Balkan countries, but to the author’s knowledge a tar-
geted feeding project does not exist. Special atten-
tion should be drawn to the fact that F.Y.R.of
Macedonia holds the densest imperial eagle popu-
lation in the Balkans (35-45 pairs) and Bulgaria still
holds a viable population as well (15-25 pairs) (BIR-
DLIFE INTERNATIONAL, 2004). In Cyprus, the fee-
ding action proposed is also aimed at the conserva-
tion of the Bonelli’s eagle Hieraaetus fasciatus (IEZE-
KIEL pers. comm. in AZMANIS, 2006).

3.4. Current status of the supplementary feedingpoints
Greece

At the moment thirteen supplementary feeding
points are regularly operating in the country, all of
them through the framework of conservation pro-
grams. Although this number may seem high in res-
pect to the number and distribution of necrophagous
birds it should be noted that 7-8 feeding sites have
been created only for the bearded vulture in Crete,
operating only during their nesting period (see also
Figure 1). All the feeding points were constructed
with similar guidelines (fencing, easy access and
distant observation, typical foraging habitat), which
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Table 1 Status of facultative scavengers in the Balkan countries (data from BIRDLIFE INTERNATIONAL, 2004).

Eastern Imperial Eagle Aquila heliaca 0-1 pair 20-25 35-45 2-4 0-1
Golden Eagle Aquila chrysaetos 100-150 pairs 150-170 60-100 90-110 90-110
White-tailed Sea Eagle Haliaeetus albicilla 6 pairs 7-10 Breeding 52-58 80-90
Lesser Spotted Eagle Aquila pomarina 67-90 pairs 120-200 3-10 20-25 60-70
Greater Spotted Eagle Aquila clanga Wintering in good numbers Wintering in good numbers 0 0 0
Black Kite Milvus migrans 5-20 pairs 80-140 10-25 50-70 100-500
Red Kite Milvus milvus Migrant Migrant Migrant 3-5 3-5

Species Scientific Name Greece Bulgaria FYRoM Serbia Croatia
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roughly correspond to the current official guidelines
(DE/322/2003). The Dadia feeding sites are fully
legal whereas the authorization process of Tzena-
Pinovo Mt feeding site is in progress (see also Table
2). The main changes from the previously described
historical scenario are the closure of the Barbas-
Klokos Mt and the Kato Olympus Mt feeding sites,
due to the disappearance of the respective griffon
vulture colonies (ALIVIZATOS, 2003; HALLMANN,
pers. comm., 2006) and the Youchtas Mt site due to
inadequate functioning and management. On the
other hand, two new alternatives to the historical sites
have been established at the western and southern
borders of Dadia National Park. Additionally, in
Nestos Gorge the Society for the Protection of Nature
(EPO) has created two new feeding sites as part of
the Life-Project “Living Lakes”, in 2004 (JERREN-
TRUP & EFTHIMIOU, 2006), which have replaced
the previously inadequate one, fulfilling legal and
ornithological preconditions. In 2003 the establis-
hment of a new feeding site on Arakinthos Mt
(Aitoloakarnania Prefecture, West Greece) through a
national fund (“ETERPS project”) has been propo-
sed by the NGO “Immediate Response for Nature
Protection”, for the southernmost griffon vulture
colony, which currently has likely been deserted by
breeding pairs but still holds important wintering
populations (ROUSOPOULOS, pers. comm.).

In Dadia, Tzena-Pinovo and Crete the feeding
sites were established and are operated under the
philosophy of “feeding interacting networks” and not
as single posts, meaning a variety in management
practices in respect to season, food availability,
population growth and habitat use. In the first two
areas this network also functions internationally
through strong cooperation with operators in the
neighbouring countries (Bulgaria and F.Y.R.of
Macedonia).

Other Balkan Countries and Cyprus

Progress was noted, in recent years, in the deve-
lopment of new feeding projects in the Balkan moun-

tain arc, especially under the initiative of the “Balkan
Vulture Recovery Action Plan” (BVAP,
www.balkanvultures.org). In Croatia, the Eco Center
Caput Insulae Beli (ECCIB) has operated, in addition
to the historical feeding site (near Vodice, Cres Island,
Kvarner Archipelago), a new site, since 2003, in Osor
(Cres Island) aimed at supporting the southernmost
griffon vulture colony of the archipelago. Additionally
in 2005, under special authorization, two more fee-
ding sites were constructed (fenced, bathing pool) on
Rab Island and on Ucka Mt (mainland Croatia), while
on Krk Island a suitable location was at that time
being sought (SUSIC, 2005). In Serbia, the Institute
for Nature Conservation of Serbia supported the func-
tion of three feeding points (Tresnjica Gorge, Uvac
Gorge, Kula-Kleka) and planned a fourth site (Stara
Plannina), which will be managed by the NGO
“Natura Balcanica” (GRUBAC, 2005b). In total, about
six points operate fully or occasionally in Serbia, while
around eighteen were under planning (GRUBAC,
2005a). All have received prior authorisation by the
Ministry of Natural Resources and the Ministry of
Agriculture (Direction of Veterinary Inspection). In
F.Y.R. of Macedonia, during 2005, five feeding points
were operated by the NGOs M.E.S. (Macedonian
Ecological Society) and FWFF-Kavadartzi (Fund For
Wild Flora and Fauna), in the north-western and sou-
thern parts of the country, to support the Griffon and
Egyptian vulture populations as well as the globally
threatened imperial eagle and Egyptian Vultures.
Furthermore, the Matka Mt feeding action (establis-
hed in 2003) supported a pair of griffon vultures and
a pair of Egyptian vultures, while the southern BPFPS
(Demir Kapia, Vitachevo, Mariovo and Sveti Nicole),
operated by FWFF-Kavadartzi, assisted the core
populations of griffon (150 individuals)  and Egyptian
vultures as well as individuals of cinereous and bear-
ded vultures (VELEVSKI, 2005; LISICHANETS & LISI-
CHANETS, 2005). They operate under the auspices
of the local veterinary authorities and the Ministry of
Environment.

In neighbouring Bulgaria, apart from the two his-
torical feeding sites, seven more places were opened
with the financial support of the BVAP. At the border
with Greece, the Biala Reka feeding point has been
operated irregularly by the Bulgarian Society for the
Protection of Birds (BSPB) since the late 1990s and
was put into full function with 10 alternative sites: in
the Vrachanska Mt a new feeding point (since 2003)
for the support of a pair of Egyptian vultures (by Birds
of Prey Protection Society-BPPS), in “Sinite Kamani”
and Royak-Provadia Plateau were two more places
operated for the Egyptian vulture and the golden
eagle and finally in the south-western region, were
the FWFF-Blagoevgrad operated three BPFPS for

Table 2 Location and legal status of the supplementary feeding sites for avian sca-
vengers in Greece.

Dadia Forest Evros Prefecture Fully Fully
National Park & WWF-Dadia
Nestos Gorge E.P.O.  Fully Fully
Tzena-Pinovo Mt “Chrysaetos” NGO  Fully Fully
Antihasia Mt Local Forestry Sevice Fully Partially
Crete N.H.M.C. Fully Fully
Kato Olympos Mt B. Hallmann Partially
Barbas-Klokos Mt H.O.S./N.AG.RE.F. Partially

Location Operating 322/2003 H.O.S.  Body Special preconditionsrequirements (ALIVIZATOS, 2003)
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the support of an Egyptian vulture pair and for the
reintroduction of griffon vultures and attraction of
vagant individuals. Two feeding sites were closed
after the local extinction of the respective Egyptian
vulture pairs. All should be in legal agreement with
the DE/322/2003 (GREEN BALKANS, 2005; STOYA-
NOV-PETROV, 2005; STOYCHEV et al., 2005; STOY-
NOV, 2005). Finally, in Cyprus a single feeding site is
responsible for the survival of the few griffon vulture
pairs on the island, managed by the Forestry
Department (Sector of Parks and Environment) toge-
ther with Pafos Prefectural Forestry Service (IEZE-
KIEL pers. comm. in AZMANIS, 2006). An overview
of the number of B.P.F.P.S. in each Balkan country is
presented in Table 3.

4. DISCUSSION
4.1. Feeding site evaluation and effect of sup-portive feeding on vulture populations

At the moment there are no well-established cri-
teria to evaluate the success of a feeding site and its
effect on vulture populations, as the purpose of esta-
blishment is multi-faceted. Although we believe that
the attendance by the target species, the consump-
tion of the disposed food and the increase in pro-
ductivity and breeding success could be conside-
red useful criteria of success at the species level, the
scientific monitoring, international cooperation and
improvement of local public awareness of vulture
species conservation should also be regarded as
additional criteria of success. 

Greece

Undoubtedly, the role of supportive feeding has
been significant for the survival of all vulture species
in Greece. However, there is great variance in the
effect of each feeding point on the conservation of
each targeted species. For example, while in Dadia
National Park the early establishment of a feeding
scheme saved the last endangered Black vulture
colony and an additional long-term multi-levelled
approach stabilised and increased the number of
individuals, in central and southern Greece the dela-
yed or isolated feeding action, did not prevent the

disappearance of colonies or breeding pairs of grif-
fon, Egyptian and bearded vultures. Furthermore, in
Dadia National Park the supplementary feeding was
successful, since it increased the number of bree-
ding pairs of cinereous vultures from 10-14 in the late
1980s (TUCKER & HEATH, 1994; XIROUCHAKIS &
TSIAKIRIS, 2009) to 20-27  (and 90-100 individuals)
in 2002 (SKARTSI et al., 2003; SKARTSI et al.,
2008a). Moreover, the breeding success during the
period 1994-2005 was 72%, although the number of
breeding pairs was stable (SKARTSI et al., 2008b).
Nonetheless, this success should not be solely attri-
buted to the supplementary feeding, but to a num-
ber of factors, such as the collective action plan
implemented by the dedicated WWF-Greece staff,
the acceptance and embracement of this action
plan by the local community and finally the recogni-
tion and support of this initiative by the State.
Additionally, the griffon vulture has bred after the
establishment of the B.P.F.P.S. and until 1995, but
then for unknown reasons abandoned the site. Due
to recent more favourable conditions, the species
returned in 2007 to the area (SKARTSI, pers. comm.
2007). In addition, a large number of individuals are
present all year round from many other
Mediterranean countries and benefit from the net-
work of B.P.F.P.S. in Greece and SE Bulgaria. On the
contrary, the establishment of the feeding station had
no significant effect on the local Egyptian vulture
population, which decreased significantly from 17
breeding pairs in 1978 to 9-10 in 2003 (POIRAZIDIS,
2003; SCHINDLER et al., 2003). According to the
same authors the breeding success also decreased
slightly from 79% to 75%. This may partially be attri-
buted to problems that the species faces in its winter
quarters as has been hypothesised previously (VLA-
CHOS et al., 1998) and appears to be true today, at
least for the neighbouring Bulgarian population
where every year several adult pairs do not return
from their wintering grounds (KURTEV, 2006).
Similarly in Crete, the initiation of the specialized fee-
ding scheme, as well as a complete management
plan, has resulted in the regular breeding of some
“problematic” bearded vulture pairs, an increase in
breeding success (a prior unsuccessful pair mana-
ged to produce fledglings for three subsequent
years), the survival of immature individuals and the
formation of new pairs (two of which nested in the
vicinity of feeding stations) (XIROUCHAKIS, 2002,
see also Figure 2).

In the northern, central and southern mainland
Greece the situation differed for many reasons. Here,
the various projects did not fully succeed in preser-
ving the already fragmented remaining vulture popu-
lations. By the beginning of the various projects, it
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Table 3. Number and operational status of the supplementary feeding sites
in the Balkans.

Greece 13 13-15 2
Bulgaria 9 1 2
F.Y.R.oM. 4-5 0 0
Serbia 6 18 No info
Croatia 4 1 0
Cyprus 1 0 0
Albania 0 0 0

Feeding sites Active New Proposed Dispensed



was already too late for most griffon vulture and bear-
ded vulture pairs, which had been lost due to exten-
sive poison bait use (XIROUCHAKIS et al., 2001).
The feeding point in Kato Olympos Mt, despite being
one of the oldest, failed to preserve the four vulture
species (the cinereous vulture disappeared around
1989, the bearded vulture in 1994, the Egyptian vul-
ture also in the mid-‘90s and the few remaining grif-
fon vultures in 2006 (HALLMANN, pers. com., 2008).
Here the absence of a long-term multi-disciplinary
project and plan was the crucial factor.  In Barbas-
Klokos Mts, despite the irregular long-term feeding
support, the organised financial effort came shortly
after the few griffon vultures succumbed due to poi-
soning and illegal hunting.  In Tzena-Pinovo Mts, the
feeding project is new and therefore too early to eva-
luate. Additionally, it is mainly a support to the fee-
ding project in F.Y.R.of Macedonia, aimed to main-
tain the griffon vulture colonies existing in this
country. This feeding point regularly provided the last
bearded and cinereous vulture individuals, a pair of
Egyptian vultures and a significant number of griffon
vultures (maximal count: 26 birds) during the winter,
spring and autumn months with poison-free food.
Moreover, it was a predictable source of food for the
local golden eagles Aquila chrysaetos and Long-
legged buzzards Buteo rufinus, the wintering and
migrating Imperial eagles as well as other important
raptor species. Without significant breeding vulture
populations the main purpose of this B.P.F.P.S in the
Greek part. is also for the continuous conservation of
biodiversity in the wider transborder area (TSIAKI-
RIS, 2002). 

In Nestos Gorge, the feeding project is also new
and therefore too early to evaluate but has the poten-
tial to be successful, as it is part of a Life-Project and
a broader, long-standing initiative to preserve the
entire Nestos ecosystem. Currently, the largest main-
land griffon vulture colony exists in Nestos Gorge,
numbering 17-20 pairs, which has increased in num-
ber after the regular food provisioning began
(JERRENTRUP, pers. com., 2007). Finally, in
Antihasia Mt the B.P.F.P.S. immediately attracted the
target species (all Egyptian vultures and cinereous
kites Milvus migrans of the area as well as lesser
spotted eagles Aquila pomarina and several other
endangered raptors), but the further absence of a
long-term plan, poor financial support and the
absence of a proper public awareness program, did
not contribute effectively to species conservation
and every year fewer pairs and lower productivity are
observed (TSIAKIRIS et al., 2004). The urgent need
to boost the overall management of the area with a
concrete plan and strong financial support is crucial,
determining the final outcome of this project.

Regardless of whether or not the supportive fee-
ding action lies within a broader action plan, poiso-
ning incidents cannot be totally avoided. In the last
decade alone, known poisoning occurrences in
Greece have resulted in the loss of at least fourteen
cinereous vultures, one bearded vulture and more
than ten griffon and five Egyptian vultures (ANTO-
NIOU et al., 1996; ANTONIOU, 2001; AZMANIS,
2006; XIROUCHAKIS, 2004), though these numbers
are thought to be much higher.

Other Balkan countries

Generally, long-term feeding support has proven
substantial in maintaining the remaining griffon vultu-
re colonies in Bulgaria, Serbia and Croatia. On the
contrary for the other vulture species, as in the case
of Greece, this support was delayed or was not
extensive enough to cover the local distribution of the
species that nest as solitary or semi-colonial
(Egyptian, bearded and cinereous vulture) groups.
In Croatia the population of griffon vulture increased
from 25 pairs in 1969 to 85-94 in 2004 (SUSIC, 2004)
with a mean breeding success of 60% (SUSIC &
PAVOKOVIC, 2005). In Bulgaria there was also a
productivity increase (in 2006, 22 griffon vultures
fledged) (BSPB 2007). On the contrary, for the
Egyptian vulture there was a decrease in pairs from
57 in 2003 to 40 in 2007 and eventually 32 in 2008
(ANGELOV, pers. com., 2008). In 2006, the breeding
success was 0.89 fledglings/occupied nest with a
reproductive success of 1.43 fledglings/incubating
pair (KURTEV, 2006).

In F.Y.R. of Macedonia, the feeding sites have
operated for only a few years and are difficult to eva-
luate for their significance in the vulture productivity.
Though it is believed that supplemental feeding
assists the griffon vulture colonies (14 fledglings in
2005), despite several poisoning events (two in Sveti
Nicole and one in Kaimaktsalan in 2007 resulting in
the death of 18 griffon vultures), the population does
appear rather stable, probably due to its central
location of the area in the Balkan peninsula and the
recruitment of birds from neighbouring countries.
Moreover, the attendance of all feeding points was
high by all age classes of griffon vultures (LISICHA-
NETS & LISICHANETS, 2005). Additionally, accor-
ding to GRUBAC & VELEVSKI (2005), the Egyptian
vulture significantly benefited from the supplemen-
tary feeding with 10-12 pairs of the total 29 (22 incu-
bating) observed foraging on the existing feeding
sites. In 2006, the breeding success was 0.61 juve-
niles per pair. This was lower than 2005 (0,72
juv/pair), but higher than in 2004 (0.4 juv/pair) and
similar to 2003 (0.6 juv./pair, 1.1 juv/successful pair).
The breeding success of successful pairs is 1,2
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juveniles per successful pair, identical to 2004 and
2005. Finally, the number of reared juveniles was
lower than 2005, but still higher than 2004 (GRU-
BAC & VELEVSKI, 2006). Nevertheless, instead of
the supplementary feeding, the massive poisoning
mortality (PAVOCOVIC & SUSIC 2005; MUZINIC,
2007; LISICHANETS & LISICHANETS, 2005; SIDI-
ROPOULOS et al., 2007) cannot be prevented if
extensive public awareness campaigns and strict
implementation of existing environmental laws are
not adequately applied in Greece and F.Y.R.of
Macedonia.

4.2. Importance of traditional dumps in Greece
Refuse tips and carcass disposal sites existed

until recently in all rural villages and towns across
Greece and the Balkans, being part of their cultural
landscapes; several animal species were strongly
associated with them, mainly because of livestock
carcass disposal practices and the offal deposits.
Moreover, traditional shepherd huts scattered around
the mountains were used until the last decate to
slaughter animals on site, while all remains were dis-
carded nearby, an activity illegal today. It is widely
known that vultures visited those traditional sites regu-
larly or even nested near shepherd huts, especially
Egyptian vultures (e.g. until recently in Vikos Gorge,
Northern Pindos National Park); thus the species is
very well known to local people appearing frequently
in folk history and legend (STARA & TSIAKIRIS,
2006). Similar strong associations are found with
some mammalian species such as red fox Vulpes
vulpes and especially wolf Canis lupus, the range of
the latter species spanning Sterea Hellas and
Western Macedonia coinciding with dumping sites
as shown by radiotelemetry (ARCTUROS, 1999).
This is contrary to the case of the brown bear Ursus
arctos, which rarely visits garbage dumps (ILIOPOU-
LOS, pers. comm. 2008). Several “traditional dumps”
were known to hold large concentrations of Egyptian
vultures e.g. Meteora in central Greece with 143 indi-
viduals in 1975 (HANDRINOS & AKRIOTIS, 1997),
while 65 individuals were poisoned at once in 1993 at
the rubbish dump in Negotino in southern F.Y.R. of
Macedonia (STOYNOV, 2001). Still, the Egyptian vul-
ture is strongly connected with the traditional dum-
ping sites, as recent data reveals that almost half of
the breeding pairs in F.Y.R. of Macedonia forage in
open garbage dumps, which regularly receive car-
casses or offal (GRUBAC & VELEVESKI, 2006). In
Crete, where traditional carcass disposal still takes
place in the remote mountainous villages, griffon and
bearded vultures have also regular visitors (XIROU-
CHAKIS, pers. comm., 2008). Moreover, several

other bird species use these sites to feed (eagles,
kites, buzzards, storks, corvids, insectivorous passe-
riforms and gull species) some of them globally
endangered (as is the case with the Imperial eagle in
F.Y.R.of Macedonia), while others increase rapidly,
causing conservation problems for rare species,
such as in the case of the yellow-legged gull Larus
cachinnans which predate on Audouin’s gull Larus
audouinii fledglings in the Aegean Islands and else-
where (VIDAL et al., 1998). 

Rural depopulation and sudden expansion of
towns, rapid land use changes such as the intro-
duction of many new materials (e.g. PCVs, nylon) led
to a serious garbage management problem and
transformation of several refuse tips to open garba-
ge dumps and offal sites. Over 1300 such locations
existed illegally by 2003 in Greece (SELAMAZIDIS,
2003) causing fires in nearby forests (see also Figure
3), while huge quantities of meat were discarded
there regularly (e.g. 400 tones of remains from the
chicken industry were discarded weekly in the town
of Ioannina, Epirus alone, an important Egyptian vul-
ture area). Today, strict environmental law enforce-
ment has led to the systematic and obligatory inci-
neration of all animal –by-products and progress
toward permanent closure of all illegal dumping
sites, substituting them with enclosed Sanitary Burial
Garbage Sites (S.B.G.S.). This fact could indirectly
be related to the sudden drop in numbers of the pre-
migration Egyptian vulture counts in the Balkans.

4.3. Proposed Criteria for the future establis-hment of B.P.F.P.S. in Greece
In Greece, the Hellenic Ornithological Society

has established specific preconditions for the crea-
tion and management of the supplementary feeding
points (ALIVIZATOS, 2003). These, although partially
included in the DE/322/2003, emphasize the pre-
conditions necessary to achieve the maximal bene-
fit for the target species. Moreover, technical guideli-
nes have also been discussed (ALIVIZATOS, 2003;
AZMANIS, 2006; TSIAKIRIS, 2002), while TSIAKIRIS
et al., (2002) proposed a method of ranking multiple
candidate feeding site locations, with the help of
grouped criteria (see also Table 4).

The main prerequisites include some of the following:

1. The highest priority should aim the immediate
protection of threatened species (or species
under pressure by poisoning, and with critically
low populations), for which there are at least
strong indications (if not scientific proof) that its
natural food availability does not fulfill its needs
for population persistence and conservation.
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2. A long-term protection funded project, including
the legal and applied protection of the habitat and
a reliable management operation, is of critical
importance. The operator is responsible for the
organization of adequate food delivery and arran-
gements for follow-up monitoring, according to
the national guidelines.

3. Continuous cooperation with the local authorities
(forestry, veterinary, administrative), as well as with
national and international vulture monitoring sche-
mes (Hellenic Ornithological Society, Ministerial
authorities, Hellenic Vulture Working Group,
Balkan Vulture Recovery Action Plan, EGVWG)
should always be pursued. An extensive public
awareness campaign, prior to the establishment
of a feeding site is considered a necessity, in order
to dissolve any misinterpretation of actions, which
could lead to unpredicted reactions by the local
community.

4. The original strategy should be to develop a futu-
re network of feeding sites rather than exclusively
using a single site, in order to offer the birds a fee-

ding pattern similar to historical “transhumance
activity” or the network of open village garbage
dumps, and as a safe food resource decrease
and birds face increasing poisoning events pro-
bability in broad areas. This network could also
serve the purpose of attracting of transient birds,
increasing the survival of immature birds, expan-
ding populations and lastly, aiding future reintro-
duction projects.

5. PRIORITIES FOR THE FUTURE SUPPLEMEN-TARY FEEDING SCHEME IN GREECE 
Despite the fact that new feeding sites were cre-

ated during the last decade, at least in Greece,
some important griffon and Egyptian vulture popula-
tions were not favoured with a feeding-protection
scheme. These include populations in the western
mainland (Epirus & Aetoloakarnania), the Naxos-
Herakleia Islands (where an important colony of
Griffons exists) and the Kompsatos area (Thrace),
which connects the Dadia National Park and
Bulgarian populations with the Nestos Gorge area.
The urgent need to include these populations in a
feeding and protection framework is also highlighted
in the National griffon vulture Action Plan (BOURDA-
KIS et al., 2004). Notably, most of the newly propo-
sed feeding sites are designed for the survival of dis-
persed Egyptian vulture pairs (small feeding areas,
near the nest, similar to those applied to the bearded
vulture), while the three remaining colonies of griffon
vultures (especially the in the Akarnanika Mountains)
require special international attention given that wes-
tern Greece appears to be an important traditional
wintering place for immature birds of other Balkan
countries due its high food availability. This area
could function as a “Balkan ecological trap” if wolf
populations continue to increase and expand in
range and traditional extensive grazing systems of
local transhumance continue to be abandoned, due
to international economic competition and future
planned Common Agricultural Policy reformations.
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Table 4. Criteria for the evaluation of a potential feeding site location (after
TSIAKIRIS et al., 2002).

• Position on ridge for easy landing
• Existence of nearby thermal airstreams for take-off
• Existence of nearby rocks for roosting
• Snow cover (as far as mountainous areas are concerned, negative when the

position lies inside the snow cover zone for 3-7 months)

• Isolation (distance from footpaths and common human routes).
• Distance from the nearest dirt road (convenient food transportation).
• Distance from observation points (convenient identification of individuals 

or ringed birds).
• Distance from the nearest camp (convenient for continuous monitoring).
• Distance of camp from the nearest supplies source (water, gasoline, 

first-aid, food).
• Presence/absence of large raptor’s territory (negative when the position 

lies inside the territory, due to disturbance to the birds).

• Easy potential bird escape (in case of danger)
• Difficulty of human access (disturbance for the feeding birds)
• Possibility of controlling the remains inside the feeding place (food remains, feathers, 

droppings, pellets)
• Difficulty of access of domestic ungulates and shepherd dogs
• Convenience of placing photographic sensors, photo-trap or hiding for photographing

• Natural cover of the bird routes (protection of visibility from irrelevant persons)
• Convenience for observing the flying routes (from where birds arrive / leave).
• Possibility of simultaneous control of multiple feeding places by the observers
• Natural cover of the observation point
• Possibility of amateur photographing or birdwatching

1. Natural characteristics/features (N. CH.)

2. Distance (D)

3. Accessibility (A)

4. Visual field (V. F.)
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Riesgos sanitarios de la gestión de cadáveres de ganado:
enfermedades transmitidas y emergentes en las aves carroñeras

Sanitary risks in the management of cattle carcasses:
transmitted and emergent diseases in avian scavengers

RESUMEN
El impacto de los patógenos como factor de mortalidad en las aves carroñeras ha sido muy poco estudiado a pesar de las importantes implica-

ciones en la dinámica y conservación de sus poblaciones. Las enfermedades potencialmente trasmisibles a las aves a través de las carroñas de
ganado de las que se alimentan son de especial interés en la gestión y conservación de estas aves. En este artículo revisamos la información dis-
ponible sobre estos aspectos, centrándonos en las diferencias existentes entre la ganadería intensiva (estabulada de continuo) y la extensiva. Los
cadáveres de ganado intensivo presentan un número elevado de patógenos (bacterias, hongos y virus) que pueden transmitirse a las aves carro-
ñeras por distintas vías en los muladares. En especial, las aves de corral pueden transmitir múltiples virus que pueden afectar negativamente a la
salud de las aves carroñeras. Los restos de ganado porcino son también una fuente importante de patógenos bacterianos para las aves carroñeras.
Por el contrario, las carroñas de animales de producción extensiva presentan muy baja prevalencia de patógenos, y además su infectividad es
mucho menor. Los muladares pueden, por si mismos, ser una fuente importante de patógenos para las aves carroñeras debido a que la acumula-
ción de cadáveres en descomposición permite la permanencia de microorganismos patógenos y bacterias saprofiticas que presentan además ele-
vadas resistencias a los antibióticos con las que se trata al ganado intensivo. El uso de cadáveres provenientes de la ganadería intensiva,  espe-
cialmente restos de porcino y aves de corral, puede considerarse una medida de manejo contraproducente para la conservación de las aves carro-
ñeras, debido a su elevada carga de microorganismos patógenos y a la alta probabilidad de transmisión a las aves carroñeras en comparación con
la ganadería intensiva. Por lo tanto, el uso de carroñas de ganado extensivo dispuestas en el campo debería priorizarse en programas de gestión y
conservación de aves carroñeras como medida de manejo sin riesgo para la salud de las aves y el medio ambiente en general.

ABSTRACT
The role of pathogens in the mortality of avian scavengers has not been well studied despite the important implications that it may have for the

population dynamics and conservation of these birds. Diseases that are potentially transmittable via cattle carrion are of special interest in the mana-
gement and conservation of scavenger birds. In this article we review available information on this question and centre our discussion on the diffe-
rences between intensive (permanently stabled animals) and extensive livestock. Carcasses originating from intensive livestock carry a high number
of pathogens (bacteria, fungi and viruses) that can be transmitted in a variety of ways to avian scavengers at feeding sites or “muladares”. Above all,
poultry can transmit multiple viruses that will negatively affect the health of avian scavengers; pig remains are also an important source of bacterial
pathogens in avian scavengers. On the other hand, animals originating from extensive livestock have a very low prevalence of pathogens and their
infectiveness is much lower. “Muladares” themselves can also be an important source of infection since the accumulation of decomposing carcasses
favours the permanence of pathogenic micro-organisms and saprophytic bacteria that, moreover, are highly resistant to the drugs that are used to
treat stabled cattle. The use of carcasses originating from intensive livestock – above all poultry and pigs – should be seen as counterproductive to
the conservation of avian scavengers given the high levels of pathogenic micro-organisms they contain and the high probability of transmission to
avian scavengers. Therefore, the use of carcasses originating from extensive livestock left in the wild should be prioritised by management and con-
servation programmes targeting avian scavengers as a strategy that does not put the health of birds or the environment in general at risk.

LABURPENA
Hegazti sarraskijaleen artean patogenoek heriotza faktore gisa duten eragina azaletik baino ez da aztertu orain arte, nahiz eta haien popula-

zioen dinamikan eta kontserbazioan ondorio garrantzitsuak dituzten. Elikagai dituzten abelgorrien sarraskien bidez transmititu litezkeen gaitzak oso
aintzat hartzekoak dira hegazti hauek kudeatzeko eta kontserbatzeko garaian. Artikulu honetan kontu hauen inguruan dagoen informazioa berriku-
siko dugu, eta abelazkuntza intentsiboaren (une oro ukuiluratua) eta estentsiboaren artean dauden aldeak azpimarratuko ditugu. Abelazkuntza
intentsibotik etorritako hilikiek patogenoen (bakterioak, onddoak eta birusak) kopuru handia izan ohi dute, eta horiek modu askotan transmititu dakiz-
kieke hegazti sarraskijaleei hondakindegietan. Bereziki etxe hegaztiek hegazti sarraskijaleen osasuna kaltetzeko moduko hamaika birus transmititu
ditzakete. Txerri hondakinak ere bakterio patogenoen iturri garrantzitsuak dira hegazti sarraskijaleentzat. Aitzitik, oso patogeno gutxi izan ohi dituz-
te abelazkuntza estentsiboaren arabera hazten diren abereen sarraskiek, infektatzeko arriskua askoz ere apalagoa da. Hondakindegiak, berez,
patogenoen iturri garrantzitsua izan daitezke hegazti sarraskijaleentzat, usteltzen ari diren hilikien metaketak mikroorganismo patogenoen eta bak-
terio saprofititoen presentzia ahalbidetzen baitu, azken hauek erresistentzia handikoak abelazkuntza intentsiboaren arabera hazitako abereei ema-
ten zaizkien drogen aurrean. Abelazkuntza estentsibotik ez baizik eta abelazkuntza intentsibotik etorritako hilikien erabilera, batez ere txerri eta etxe
hegaztien hondakinen erabilera, hegazti sarraskijaleen kontserbazioaren onerako ez baizik eta kalterako dela esan behar dugu, haietan ugari bai-
tira mikroorganismo patogenoak eta haiek erraz asko transmititu baitakizkieke hegazti sarraskijaleei. Honenbestez, landa eremuetan egokitutako eta
abelazkuntza estentsibotik etorritako sarraskien erabilera lehenetsi beharko litzateke hegazti sarraskijaleak kudeatzeko eta kontserbatzeko progra-
metan, hegaztien osasunarentzat eta oro har ingurumenarentzat arriskurik gabeko erabilera sustatzeko.
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1. INTRODUCCIÓN
El papel de los patógenos como factor de mortali-

dad en las poblaciones de animales salvajes y, por
tanto, como elemento modulador de su abundancia,
demografía y dinámica poblacional es un tema recu-
rrente en los estudios de ecología de poblaciones
(CLAYTON & MOORE, 1997; DOBSON & FOUFO-
POULOS, 2001; CLEAVELAND et al., 2002). Durante
las últimas décadas, este papel ha cobrado un gran
interés debido a la aparición de enfermedades nuevas,
de nuevas variantes de éstas, o de enfermedades
conocidas pero con efectos desconocidos, que pue-
den causar importantes mortandades, y que se cono-
cen como enfermedades emergentes o re-emergentes
(DASZAK et al., 2000; ANTIA et al., 2003). Muchas de
estas enfermedades han sido asociadas a las activi-
dades humanas, como la ganadería o la contamina-
ción y sus efectos sobre el cambio climático (DASZAK
et al., 2000; ANTIA et al., 2003; DE LA ROQUE et al.,
2008). La dispersión generalizada de muchas de estas
nuevas enfermedades ha sido favorecida por la globa-
lización en el transporte de productos de consumo
humano por todo el planeta (SOUTHERN et al., 2006;
DOYLE & ERICKSON, 2006) y por el contacto entre
estos productos y la fauna salvaje, que ha pasado así
a ser reservorio y dispersante de muchos patógenos
que pueden afectar negativamente la salud de sus
poblaciones y de la población humana (HUBALEK,
2004; WEBER & STILIANAKIS, 2008). 

Las aves carroñeras no han sido ajenas a estos pro-
cesos, en especial debido a las consecuencias de su
interacción con las actividades ganaderas, de las que
obtienen la mayoría de su alimento en gran parte de
sus áreas de distribución mundial. Así, el aprovecha-
miento de restos cárnicos procedentes de la ganade-
ría por estas aves les hace susceptibles de adquirir
patógenos oportunistas o específicos de las distintas
especies ganaderas, especialmente de aves de corral
debido a la mayor facilidad de transmisión de patóge-
nos entre distintas especies de aves. Además, las aves
carroñeras ingieren todos los fármacos que contienen
los cadáveres del ganado que consumen, con conse-
cuencias sobre su salud y dinámica poblacional
(OAKS et al., 2004; BLANCO et al., 2009), desarrollan-
do también resistencia a estos fármacos en patógenos
oportunistas adquiridos del ganado, pero también en
su propia flora bacteriana (BLANCO et al., 2007 a, b).
La forma en que estas aves obtienen gran parte de su
alimento puede también tener gran importancia en su
salud y en su papel como reservorio y dispersante de
patógenos. En especial, las formas de gestión de los
residuos de ganado implementadas para eliminarlos
con o sin la participación activa de las aves carroñeras
pueden también ejercer un papel crucial en su salud,

especialmente cuando estos restos se disponen para
el consumo de las aves sin ningún control toxicológico
o de patógenos previo, o cuando se acumulan gran-
des cantidades de sus restos en descomposición.

En este capitulo recopilamos la información exis-
tente sobre los problemas de salud a que pueden
verse expuestas las aves carroñeras en España debi-
do al consumo de distintos tipos de restos cárnicos
procedentes de explotaciones ganaderas intensivas y
extensivas. En especial centramos nuestra atención en
los distintos riesgos sanitarios, y sus efectos sobre las
aves, del aprovechamiento de cadáveres en puntos
concretos de vertido (“muladares” en sentido amplio)
donde los restos cárnicos presentan una predecibili-
dad espacio-temporal elevada y una abundancia
variable aunque generalmente elevada comparada
con el aprovechamiento de cadáveres de ganado
extensivo tradicionalmente abandonados en el campo. 

2. DIGESTIÓN, INMUNIDAD Y PATÓGENOS
Los buitres son capaces de ingerir y eliminar

mediante el proceso digestivo gran número de
patógenos, ya que el pH de su ventrículo (aproxi-
madamente 1,5-2) está adaptado a digerir alimento
con muy altas concentraciones de enteropatóge-
nos presentes en las carroñas en descomposición
(HOUSTON & COOPER, 1975). Además, su siste-
ma inmune es uno de los más desarrollados de
todas las aves (BLOUNT et al., 2003; DE LA LAS-
TRA & DE LA FUENTE, 2007; 2008), confiriéndoles
protección frente a las enfermedades infecciosas
existentes en el medio ambiente de forma natural
(LEMUS et al., 2009).

Debido a la ingestión de fármacos contenidos
en los cadáveres, el pH digestivo de las aves
necrófagas puede verse alterado directamente o
indirectamente al modificarse la flora bacteriana
normal que protege al organismo y, por lo tanto,
permitir la entrada y proliferación de patógenos
oportunistas. Los fármacos pueden también produ-
cir daños en distintos órganos internos y, como con-
secuencia, trastornos en el metabolismo y condi-
ción física con efectos negativos sobre la supervi-
vencia (LEMUS et al., 2008). Además, los antibióti-
cos del grupo de las fluoroquinolonas y posible-
mente otros grupos pueden producir una inmuno-
depresión generalizada, lo que permite también el
acceso y proliferación de patógenos (BLANCO et
al., 2009). Todos estos efectos vienen acompaña-
dos en la actualidad por la escasez generalizada
de alimento nutritivamente adecuado procedente
de los cadáveres de ganado extensivo y, en los últi-
mos años, también por la escasez de alimento en
los muladares. Por lo tanto, la escasez de alimento
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incluso en bovino de engorde pero raramente en
rumiantes en extensivo.

3.2. Patógenos oportunistas
Se denominan patógenos oportunistas a aque-

llos que infectan  a individuos inmunodeprimidos o
infectados por otro patógeno primario. En términos
generales, esta es  la principal forma de adquisición
de patógenos  en aves carroñeras en la actualidad,
especialmente en pollos, habiéndose comprobado
infecciones de diversa índole en las colonias de cría
de buitre negro Aegypius monachus y buitre leona-
do Gyps fulvus del centro de España. De hecho,
muchos de los patógenos primarios citados ante-
riormente se  pueden comportar como oportunistas
o concomitantes cuando los individuos presentan
una inmunidad deficiente o cuando un patógeno
diferente ha logrado infectar al hospedador. Por
ejemplo, las infecciones por Candida albicans, de
elevada prevalencia en buitre negro y leonado
(LEMUS et al., 2008; BLANCO et al., 2009), pueden
proliferar de tal forma que causan problemas de
deglución en los individuos afectados, lo que pro-
duce una disminución aun mayor de su capacidad
inmunitaria debido a la mala condición nutricional.
Hasta cuatro patógenos oportunistas diferentes
pueden coexistir en un mismo individuo (LEMUS et
al., 2008; BLANCO et al., en prensa), incluyendo
Mycoplasma spp., fundamentalmente synoviae y
gallysepticum, que causa problemas articulares
que comprometen la supervivencia en pollos de
buitre negro (AUTORES, datos inéditos).

3.3. Enfermedades emergentes
Se  denomina enfermedad emergente a aquella

enfermedad infecciosa que pasa de una especie a
otra que no era su hospedador típico, con la que no
ha coevolucionado, provocando prevalencias altas
de infección y signos clínicos y de mortalidad mucho
más elevadas que las que presenta su hospedador
habitual (ANTIA et al., 2003). Este término se aplica
también a enfermedades que han variado su etiopa-
togenia (e.g. E. coli enteropatógena), o ha pasado de
un área geográfica a otra (e.g. el virus del Nilo occi-
dental). 

Existen dos razones fundamentales por las que
las enfermedades emergentes son uno de los pro-
blemas más importantes en la sanidad veterinaria.
Una es el cambio drástico que están sufriendo los
sistemas de producción intensiva, que hacen posible
la presencia de grandes lotes de diferentes especies
animales en diferentes lugares para su cría, engorde,
producción, sacrificio y consumo, como sucede con

en general y la baja calidad y contenido en fárma-
cos del alimento disponible permite que la baja
condición nutricional e inmunológica abra la puerta
de entrada a los patógenos, que pueden adquirirse
en muchos casos a través del propio alimento. 

Los cadáveres depositados en los muladares
proceden de ganado que ha muerto en la mayor
parte de los casos por causas infecciosas, y en el
momento de su muerte casi siempre presentan un
cuadro infeccioso activo. Además, algunas bacte-
rias Gram positivas como las causantes de la tuber-
culosis aviar Mycobacterium avium y otras produc-
toras de toxinas muy potentes (e.g. Clostridium sp.)
poseen formas de resistencia que pueden perma-
necer latentes en el medio ambiente hasta tres
meses sin pérdida de su capacidad infectiva y
patogénica. Algunos  virus patógenos  pueden per-
manecer activos en los cadáveres de ganado al
menos 72h después de la muerte, pero sus formas
latentes pueden permanecer en el medio ambiente
con capacidad para reactivarse durante varios
meses después (MURPHY et al., 1999). 

3. PATÓGENOS DE GANADO TRANSMISIBLES ALAS AVES CARROÑERAS
3.1. Patógenos primarios 

Se denominan patógenos primarios a todos
aquellos agentes infecciosos que, tras su entra-
da en el hospedador, causan infección clínica en
la mayor parte de los casos, en contraste con los
oportunistas que cursan infección cuando existe
otro patógeno primario o bien existe un sistema
inmune comprometido.

Son patógenos primarios aquellos que cau-
san enfermedades que afectan a un gran núme-
ro de especies como el hongo Aspergillus fumi-
gatus, especie ubicua que puede adquirirse por
vía aerógena y que provoca una neumonía fúngi-
ca granulomatosa en condiciones de estrés.
Otros ejemplos de patógenos primarios son  las
bacterias entéricas Salmonella spp., Escherichia
coli enterotoxigénica en todas sus variedades
(serotipos, patotipos y cepas), Pseudomonas
spp. y Clostridium spp.,  productoras todas ellas
de enteritis acompañada en muchos casos de
secreción de toxinas que resultan más lesivas en
los tejidos circundantes que la propia patogenia
bacteriana, así como Pasterella spp., fundamen-
talmente multocida, patógeno primario respirato-
rio que provoca neumonía purulenta en los indi-
viduos afectados. Todas estas bacterias están
presentes en suidos, lagomorfos y especies aví-
colas en condiciones de explotación intensiva,
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los lechones o los pollos de engorde. Por ejemplo,
muchos lechones son criados en Holanda, se engor-
dan en España y se exportan a Dinamarca para su
sacrificio y consumo. La segunda razón está implíci-
ta en la primera, ya que este trasiego de animales por
diferentes países provoca una diseminación global
de los patógenos, permitiendo que cepas muy dife-
rentes de un mismo patógeno puedan concurrir en
un mismo brote, o bien que enfermedades no exis-
tentes en un país o área geográfica puedan aparecer
allí en un determinado momento.

Además, cada vez más las granjas se sitúan
en las cercanías de espacios naturales bien con-
servados, lo que conlleva el acercamiento de los
patógenos a las especies de fauna salvaje, mucho
más susceptibles a ellos debido a la ausencia de
contacto previo (ANTIA et al., 2003). De hecho, un
agente infeccioso puede ser  tanto más agresivo
con su hospedador cuanto menor es el tiempo
evolutivo que ha estado en contacto con el (CLAY-
TON & MOORE, 1997; DYBDAHL & LIVELY, 1998;
CARIUS et al., 2007).

Así, encontramos enfermedades emergentes en
aves salvajes producidas por cepas atípicas o sero-
tipos de las bacterias Salmonella spp. y E. coli ente-
rotoxigénica, causante de la colibacilosis en milanos
reales Milvus milvus, buitres negros, alimoches
Neophron percnopterus y quebrantahuesos
Gypaetus barbatus (BLANCO et al., 2006; BLANCO
et al., 2007 a, b; LEMUS et al., 2008; AUTORES,
datos inéditos). Pero quizás las enfermedades
emergentes que mayor trascendencia pueden tener
debido al desconocimiento que poseemos sobre su
efecto en las aves salvajes, son los virus de espe-
cies avícolas. Aunque  éstos no se han descrito
como patógenos primarios en aves salvajes hasta el
momento, brotes muy recientes en diversas espe-
cies de carroñeras indican su elevada prevalencia,
patogenicidad y mortalidad asociada (AUTORES,
datos inéditos). Así, entre los virus asociados a bro-
tes patogénicos se encuentra el virus de la bursitis
infecciosa o enfermedad de Gumboro en alimoche,
la enfermedad de Marek en todas las especies, la
anemia infecciosa del pollo en buitres negros, así
como diversas cepas de paramixovirus (enferme-
dad de Newcastle), con cepas velogénicas y simila-
res con cepas mesogénicas de menor virulencia
(AUTORES, datos inéditos). 

4. VÍAS DE TRANSMISIÓN DE PATÓGENOS
4.1. Transmisión horizontal

La transmisión se realiza entre individuos no
emparentados, tanto vivos como muertos. La más

común es la vía orofecal, muy típica en el contagio
de enterobacterias. El individuo se contagia por el
consumo de material contaminado por heces de
individuos infectados. La vía oral es similar, si bien
en este caso el individuo se contagia por la inges-
tión de cualquier tipo de resto orgánico infectado,
como en el caso de cadáveres contaminados por
virus. La tercera vía es la aerógena, en la cual el
hospedador se contagia al respirar el agente
infeccioso. Una variedad de esta vía de contagio
es la vía por aerosoles, incluidas restos de plumas,
que son utilizadas como medio de contagio por
muchos virus de especies avícolas.

4.2. Transmisión vertical
Esta transmisión se produce de padres a hijos,

de hijos a padres (POTTI et al., 2007), bien  vía mater-
na, de las hembras a los pollos a través del huevo, o
bien por contacto. Además puede ser prenatal,
antes de la eclosión del huevo cuando los patógenos
proceden del oviducto o el útero de la madre
(MILLER et al., 2003), aunque en algunos casos
pasan a través de la cáscara del huevo (SAHIN et al.,
2003), o bien perinatal cuando los pollos se infectan
nada más eclosionar. Es una vía por la que se pue-
den transmitir algunas bacterias, como por ejemplo
Salmonella spp, (WIGLEY et al., 2001) y una de las
más comunes de transmisión de virus (e.g. adenovi-
rus de anátidas), micoplasmas, etc.

4.3. Transmisión por vectores o por hospedado-res intermedios
En este caso el agente infeccioso utiliza un tercer

organismo como vehiculador (vector), o se desarro-
lla en él (hospedador). Los vectores son utilizados
por los hemoparásitos, causantes de enfermedades
emergentes, como todas las enfermedades transmi-
tidas por artrópodos. Las enfermedades transmitidas
por artrópodos están aumentando su prevalencia en
aves salvajes en los últimos años. Prueba de ello es
la aparición, cada vez más frecuente, de casos de
viruela aviar (ARUCH  et al., 2007) o virus del Nilo
occidental (FOPPA & SPIELMAN, 2007) en diferentes
especies de aves salvajes.

5. ESPECIES DE ABASTO, PATÓGENOS Y ENFER-MEDADES TRANSMISIBLES A AVES CARROÑERAS 
Cada especie o grupo de especies de gana-

do presenta un patrón de patógenos distinguible,
especialmente en el caso de ganado mantenido
en condiciones de explotación intensiva o extensi-
va (MOHIUDDIN, 2007). 
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En general, los animales en condiciones de
extensivo presentan un menor número de patóge-
nos específicos, más patógenos ambientales y
generalistas y bajas prevalencias. Al contrario, el
ganado en condiciones de intensivo presenta
patógenos específicos que con frecuencia produ-
cen brotes epidémicos que causan morbilidad y
mortalidad alta. En las Tablas 1 y 2 se recopila la
información disponible sobre las principales enfer-
medades infecciosas que afectan a las distintas
especies de ganado y que pueden transmitirse a
las aves carroñeras.

En el caso de las especies de rumiantes en
extensivo los problemas más frecuentes están aso-
ciados a parasitosis por vermes, especialmente en
sistemas de explotación que se desarrollan en
zonas de prados húmedos, y no a enfermedades
infecciosas, con las excepciones de la brucelosis
(Brucella spp), (Tabla 2) causante de abortos, la
fiebre aftosa y la tuberculosis, todas ellas enferme-
dades consuntivas (enfermedades de curso muy
largo que provocan el deterioro paulatino y cons-
tante de la condición física y el sistema inmune de
su hospedador) y que están sujetas a campañas
de saneamiento para su eliminación del ciclo pro-

ductivo. De éstas, tan solo la tuberculosis (causa-
da por bacterias de género Mycobacterium),
puede ser considerada como una enfermedad
transmisible a las aves carroñeras (OIE, 2002). Los
efectos de estos patógenos sobre la salud de las
aves carroñeras pueden ser muy graves. Un
reciente brote de tuberculosis, causada por
Mycobacterium bovis y Mycobacterium avium del
serotipo VII en las poblaciones de buitre leonado
del norte de Segovia y sur de Burgos, está cau-
sando una mortalidad importante en juveniles y
pollos del año (AUTORES, datos inéditos).
Estudios realizados en otras especies de aves
rapaces o de otros órdenes sugieren efectos simi-
lares. Así se han encontrado casos en milano
negro Milvus migrans (Figura 1), asociados a la
presencia de tóxicos de origen industrial o antibió-
ticos (AUTORES, datos inéditos), o en concurren-
cia con otras infecciones.

En comparación, los terneros criados de forma
intensiva  a base de piensos  pueden transmitir
clostridios (Clostridium sp.) a especies carroñeras,
así como E coli, causantes de problemas diarrei-
cos por enteritis y enterotoxemias (Tabla 1), ade-
más de las enfermedades infecciosas arriba men-

379Riesgos sanitarios de la gestión de cadáveres de ganado: enfermedades transmitidas y emergentes en las aves carroñeras

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Tabla 1. Enfermedades infecciosas transmisibles a las aves carroñeras desde el ganado extensivo.
1 Conejos domésticos /conejos de monte

Bovino
Bacterias
Salmonelosis Salmonella spp Baja Primario Si/ enteritis Orofecal, fecal-oral
Tuberculosis Mycobacterium bovis Baja Primario/ oportunista Abscesos digestivos/ pulmonares Orofecal, fecal-oral, aerógena
Pasteurelosis Pasterella multocida Baja Primario No/ neumonía purulenta Aerógena
Hongos Clostridiosis Clostridium spp Baja Primario Si/ enteritis, toxemia Orofecal, fecal-oral
Tiña Trichophyton spp Baja Oportunista No/ lesiones cutáneas Por contacto
Ovino
Bacterias
Listeriosis Listeria monocytogenes Baja Primario/ oportunista Si/ no hay lesiones específicas Orofecal; fecal-oral
Pasteurelosis Pasterella multocida Baja Primario No/ neumonía purulenta Aerógena
Enterotoxemias y colibacilosis E coli enteropatógena Alta Primario Si/ enteritis Orofecal; fecal-oral
Abortos ovinos (clamidial) Chlamydophila spp Media Primario No/abortos Orofecal; fecal-oral; aerógena
Équidos
Virus
West Nile Virus. Flavivirus Muy baja Primario No/ lesiones nerviosas vectores
Bacterias
Tétanos Clostridium tetani Baja Primario Si/ no existen lesiones aparentes Orofecal; fecal-oral
Botulismo Clostridium botulinum Baja Primario Si/ no existen lesiones aparentes Orofecal; fecal-oral
Conejos
Bacterias
Síndrome respiratorio Pasterella multocida Alta/muy baja 1 Primario No/ neumonía purulenta Aerógena
Síndrome digestivo Clostridium spp.,E coli Alta/muy baja1 Primario Si/  enteritis hemorrágica Orofecal; fecal-oral
Tularemia. Francisella tularense Baja/baja1 Primario No/ Hígado, nódulos linfáticos, bazo Orofecal; fecal-oral
Ciervos
Bacterias
Tuberculosis Mycobacterium bovis Baja Primario No/ abscesos digestivo/respiratorio Orofecal, fecal-oral,aerógena
Enterotoxemia Clostridium spp Baja Primario Si/ enteritis, toxemia Orofecal; fecal-oral

Enfermedad Agente causal Prevalencia Tipo de patógeno Producción de toxinas/ lesión principal Vía de transmisión
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cionadas. Ambos patógenos son transmisibles a
aves carroñeras, causando los problemas digesti-
vos antes reseñados. Sin embargo, mientras que
Clostridium spp. parece ser eliminado en el apara-
to digestivo, E coli enteropatógena es uno de los
patógenos emergentes más prevalentes y pernicio-
sos en aves salvajes.

Mención aparte merece la encefalopatía espon-
gifome bovina, causante de la prohibición del
depósito de cadáveres rumiantes para su consumo
por las aves carroñeras en los muladares. A pesar
de causar esta  prohibición, se ha demostrado
mediante intentos de inoculación la imposibilidad
de transmisión a las aves (HILL et al., 2000).

El caso de los ovinos y caprinos en extensivo es
muy semejante al del bovino, siendo los patógenos
transmisibles los mismos que en el caso anterior
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Figura 1. Lesiones producidas por Mycobacterium avium (tuberculosis aviar)
en un juvenil de milano negro. (Foto: autores).
Figure 1. Lesions produced by Mycobacterium avium (avian tuberculosis) in
a juvenile black kite. (Photo: authors).

Tabla 2. Enfermedades infecciosas transmisibles a las aves carroñeras desde el ganado intensivo.

Ganado porcino
Bacterias
Rinitis Atrófica Bordetella bronchyseptica Alta Oportunista No / rinitis Aerógena
Mal Rojo Ersipelothrix rhussiopathiae Media Primario No / artritis, endocarditis, riñón y bazo Orofecal; fecal-oral
Pasteurelosis Pasterella multocida Media Primario No / neumonía Aerógena
Colibacilosis E coli enteropatogénica Media Primario Si/ enteritis Orofecal; fecal-oral
Clostridiosis Clostridium spp Baja Primario Si/ enteritis Orofecal; fecal-oral
Ileitis Campylobacter spp Media Primario/oportunista No / enteritis Orofecal; fecal-oral
Salmonelosis Salmonella spp Baja Primario Puede / enteritis Orofecal; fecal-oral
Hongos
Candidiasis Candida albicans Alta Primario/ oportunista No / No lesiones aparentes Oral
Aves de corral
Virus
Influenza Aviar. Influenzavirus Baja Primario No / lesiones  nerviosas y respiratorias Aerógena
Enfermedad de Newcastle Paramixovirus tipo I Baja Primario No / lesiones nerviosas Aerógena
Bronquitis infecciosa. Coronavirus Media Primario No / l tracto respiratorio superior, riñón Aerógena
Laringotraqueitis. Herpesvirus Media Primario No / tracto respiratorio superior Aerógena
Cabeza hinchada. Pneumovirus Baja Primario No / neumonía Aerógena
Enfermedad de Marek Herpesvirus Media Primario No / neoplasias en los nervios (ciático) Aerógena; orofecal; fecal-oral
Leucosis aviar Oncovirus Media Primario No / neoplasias viscerales Aerógena; orofecal; fecal-oral
Encéfalomielitis aviar Hepatovirus Baja Primario No / no existen macroscópicas Aerógena; orofecal; fecal-oral
Enfermedad de Gumboro Birnavirus Media Primario No /  bolsa de Fabricio Aerógena; orofecal; fecal-oral
Anemia infecciosa Gyrovirus Media Primario No / l órganos hematopoyéticos Aerógena; orofecal; fecal-oral
Reovirus Reovirus Baja Primario No / inespecíficas digestivas-respiatorias Aerógena; orofecal; fecal-oral
Difteroviruela Poxvirus Baja Primario No / pústulas y placas ditéricas. vectores
Bacterias
Micoplasmosis Mycoplasma spp. Media Primario/ oportunista No / cuadro respiratorio Aerógena
Ornitosis Chlamydophila psittaci Baja Primario No / cuadro respiratorio Aerógena; aerosoles
Cólera Pasterella spp Media Primario No / neumonía purulenta Aerógena
Coryza Pseudomonas spp Media Primario No / enteritis Orofecal; fecal-oral
Botulismo Clostridium botulinum Baja Primario Si / enteritis Orofecal; fecal-oral
Salmonelosis Salmonella spp Baja Primario Si / enteritis Orofecal; fecal-oral
Colibacilosis E coli enteropatógena Media Primario Si / enteritis Orofecal; fecal-oral
Campilobacteriosis Campylobacter spp. Media Primario No / enteritis Orofecal; fecal-oral
Hongos
Aspergillosis Aspergillus fumigatus Baja Primario/ oportunista No/ neumonía granulomatosa Aerógena
Candidiasis Candida Albicans Media Oportunista No/ dermatitis Oral / contacto

Enfermedad Agente causal Prevalencia Tipo de patógeno Producción de toxinas/ lesión principal Vía de transmisión



(Tabla 1). El riesgo de transmisión de patógenos a
las aves a través de los cadáveres de équidos
(Tabla 1), es muy semejante en su conjunto a los
rumiantes en extensivo. Además, este tipo de cadá-
veres se presenta en la actualidad muy poco repre-
sentado en los muladares (AUTORES, datos inédi-
tos). Presentan como únicos patógenos transmisi-
bles los clostridios y el virus del Nilo occidental, a los
que son muy susceptibles. Este virus es uno de los
patógenos que más se está investigando en los últi-
mos años, aunque los estudios realizados en aves
salvajes todavía son escasos. Datos recientes indi-
can una alta prevalencia del virus o anticuerpos fren-
te a él en la mayor parte de las especies estudiadas,
lo que podría sugerir una coevolución de este pató-
geno con sus hospedadores en Europa y África,
siendo vehiculado por las aves migradoras (MAL-
KINSON et al., 2001; HUBALEK, 2000, 2004). En las
aves carroñeras, si bien no se han observado cua-
dros clínicos que cursan con encefalitis y síntomas
nerviosos, estudios previos muestran una alta pre-
valencia en alimoches y buitres negros (AUTORES,
datos inéditos). No obstante, estos hallazgos no
impiden que se puedan observar casos clínicos en
rapaces españolas, como en el caso del águila
imperial, Aquila adalberti (HOFLE et al., 2008).

A excepción de las perdices de granja, el gana-
do cinegético tampoco supone un gran riesgo para
la transmisión  de patógenos a las aves carroñeras.
Dado que básicamente son rumiantes en extensi-
vo, padecen sus mismas enfermedades, y como
hemos visto anteriormente la única enfermedad
transmisible de importancia es la tuberculosis. 

Los conejos de campo Oryctolagus cuniculus
(Tabla 1), presentan como único patógeno transmi-
sible la bacteria responsable de la tularemia
Francisella tularense, pero la prevalencia es muy
baja y, a pesar de poder ser transmisible a aves
carroñeras, su efecto en las poblaciones sería muy
puntual. Los conejos de explotaciones industriales,
que por otra parte están vacunados contra la enfer-
medad hemorrágica del conejo (o neumonía hemo-
rrágica vírica) y la mixomatosis, pueden transmitir
un número de patógenos muy superior. Por ejem-
plo, presentan con frecuencia disbiosis y enteroto-
xemias por Clostridium spp (Figura 2) y E. coli (coli-
bacilosis), así como neumonías purulentas por
Pasterella spp (en especial multocida), que pueden
provocar mortalidad en las aves carroñeras, espe-
cialmente en pollos de corta edad, a los que cau-
sarían estos mismos cuadros clínicos. Hay que des-
tacar que las prevalencias de los patógenos son
nulas en los conejos de campo, que  son la base de
la alimentación natural de estas especies. La cría

industrial de conejos favorece el desarrollo de estas
enfermedades a la vez que limitan su desarrollo
inmune y posibilitan su paso a las especies que se
alimentan de ellos. Por otro lado, el aporte continuo
de conejos en ciertos muladares ha incrementado
la prevalencia de enteropatógenos en las especies
que los consumen, si bien esto no implica el des-
arrollo de las diferentes enfermedades (AUTORES,
datos inéditos).

En el caso de los suidos (Tabla 2), las bacterias
de las cuales son reservorio habitual son Salmonella
spp. - serotipos typhimurium, enteritidis, dublin, y
cholerasuis (KINGSLEY & BAUMLER, 2002), E. coli,
Campylobacter spp., Pseudomonas spp, y erisipelas
Erysipelothrix rhussiopathiae, todas ellas bacterias
enteropatógenas, así como Pasterella multocida. Los
efectos de estos patógenos en carroñeras no son,
por lo general, reseñables como brotes epidémicos,
sino como infecciones puntuales que pueden ser
destacables al afectar a individuos de especies o
poblaciones muy amenazadas, como el alimoche
canario Neophron percnopterus majorensis y el
quebrantahuesos (AUTORES, datos inéditos). Entre
los hongos, el patógeno más prevalente transmisi-
ble y asociado a suidos es Candida albicans
(AUTORES, datos inéditos), que en ocasiones ha
afectado al 50% de los pollos  de buitre negro y leo-
nado muestreados en España central (LEMUS et
al., 2008; BLANCO et al., 2009; LEMUS et al., 2009),
causando inflamación de esófago y  buche, con
presencia de lesiones necróticas (Figura 3). Estas
lesiones, por si mismas no suponen un riesgo para
la supervivencia del individuo afectado, pero pro-
vocan dolor intenso al tragar el alimento y especial-
mente el predigerido por los padres, con pH muy
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Figura 2. Buitre leonado enfermo en los Pirineos (Santa Cilia de Ponzano). La
inflamación y coloración verdosas del cuello sugieren la intoxicación por toxi-
nas producidas por Clostridium spp. Los muladares pueden actuar como
reservorios de éste y otros patógenos (Foto: David Serrano).

Figure 2 Sick griffon vulture in the Pyrenees (Santa Cilia de Ponzano). Head
and neck  inflammation and greenish colour suggests intoxication caused by
toxins produced by Clostridium spp. Muladares may act as reservoirs for this
and other pathogens (Photo: David Serrano).
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ácido, por lo que muchos de los pollos afectados
están severamente desnutridos.

Los patógenos de especies avícolas transmisi-
bles a las aves salvajes han sido muy poco estu-
diados en el pasado, pero existe un número cre-
ciente de especies de aves salvajes en las que se
están encontrando (LINDH et al., 2008). Por lo tanto,
es posible que la práctica totalidad de los patóge-
nos de aves de corral puedan ser transmisibles en
algún momento a especies de aves salvajes, debi-
do a su falta de especificidad. En el caso de las
aves carroñeras  (Tabla 2) se han encontrado sero-
tipos de Salmonella spp típicos de especies avíco-
las (gallinarum, pullorum, enteritidis) (BLANCO et
al., 2006, 2007; LEMUS et al., 2008)  Escherichia
coli, causante de la colibacilosis, Campylobacter
spp. y  Pseudomonas spp., todas ellas bacterias
enteropatógenas, así como Pasterella multocida, y
Bordetella bronchyseptica, causantes de neumoní-
as. Además, las especies de bacterias transmisi-
bles a aves carroñeras son muy similares entre sui-
dos y especies avícolas (Tabla 2), si bien varían
serotipos y patotipos. Otro de los patógenos trasmi-
tido por especies avícolas es Mycoplasma spp., en
especial las especies  synoviae y gallysepticum
(Figura 4), que  se han aislado en  un número ele-
vado de pollos de buitre negro, causando proble-
mas articulares y respiratorios, respectivamente
(AUTORES, datos inéditos).
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Figura 4. Pollo de buitre leonado con micoplasmosis (Mycoplasma synoviae).
Se puede apreciar un absceso retrobulbar que produce la salida del ojo de la
órbita (foto superior) y aspecto engrosado de las articulaciones, debilidad y
emaciación del individuo en la foto inferior. (Foto: autores).

Figure 4. Griffon vulture chick with mycoplasmosis (Mycoplasma synoviae). In
the upper photograph, a retrobulbar abscess is causing the bird’s eye to leave
its orbit, while in the lower photograph the swollen joints, weakness and ema-
ciation of the bird are evident. (Photo: authors).

Figura 3. Candidiasis oral en pollos de buitre leonado (foto superior) y buitre
negro (foto intermedia). La foto inferior muestra las lesiones producidas por la
proliferación de este hongo en el buche en un pollo de buitre negro muerto a
causa de esta infección. (Foto: autores).

Figure 3 Oral candidiasis in griffon vulture (above) and cinereous vulture
(middle) chicks. The lower photo shows the injuries caused by the prolifera-
tion of this fungus in the crop of a cinereous vulture killed by this infection.
(Photo: authors).



De entre los virus de especies avícolas, las
enfermedades de Marek, Gumboro y anemia infec-
ciosa del pollo (Figura 5), que causan depleción del
sistema inmune, son los más prevalentes en los
estudios preeliminares realizados, si bien se han
encontrado algunos casos de laringotraqueitis y de
bronquitis infecciosa del pollo (AUTORES, datos
inéditos), presentando los individuos afectados pro-
blemas respiratorios, en ocasiones asociados a
Aspergillus fumigatus. (ver Tabla 2). Así mismo, se
han aislado de forma puntual y en todas las espe-
cies, cepas velogénicas (serotipo 1 -enfermedad
de Newcastle-), y mesogénicas de paramixovirus,
causantes de problemas neurológicos graves, o
incluso la muerte de los individuos afectados. 

Otros virus, como el de la difteroviruela o
viruela aviar –poxvirus-, (Figura 6), se presentan
cada vez con mayor prevalencia en aves carro-
ñeras. Este patógeno oportunista presenta cepas
de diferente patogenicidad, existiendo en los últi-
mos años cepas que provocan reacciones infla-
matorias de gran volumen que se ulceran e infec-
tan en muchos casos con bacterias oportunistas,
como coliformes o estafilococos.

Para finalizar, debemos de destacar la alta
prevalencia de Chlamydophila psittaci en aves
carroñeras, que aunque no está considerada
como un patógeno asociado a la producción aví-
cola, es un patógeno típico de aves y una de las
enfermedades emergentes más prevalentes en
aves carroñeras. Este patógeno está asociado a
fracaso reproductor en los milanos negro y real
(Figura 7) y en quebrantahuesos (AUTORES,
datos inéditos), pudiendo ser el responsable de
muchos de los fracasos repetidos de ciertas
parejas aparentemente estériles.

Los efectos de los patógenos de avicultura en
aves salvajes pueden ser muy graves, como ya
se ha comprobado en anátidas (LINDH et al.,
2008), palomas (TORO et al., 2005), aves migra-
torias (REED et al., 2003) o, como es bien conoci-
do, en el sudeste asiático con la influenza aviar
(SLOMKA et al., 2007). El problema podría ser
muy parecido al de la crisis de las “vacas locas”
del año 2001, en el que se daba de comer restos
de ganado a vacas y ovejas. En el caso de las
aves carroñeras que consumen cadáveres de
aves de corral se trata de aves comidas por aves,
cuyas consecuencias sobre la transmisión de
patógenos debería tenerse en cuenta a la hora de
establecerse posibles medidas de manejo de los
residuos ganaderos para la alimentación de las
aves carroñeras y depredadoras. 

Como resumen, y tal como podemos obser-
var en las Tablas 1 y 2,  todos los virus de avicul-
tura y las bacterias patógenas para los suidos y
las aves de corral pueden ser transmisibles a las
aves carroñeras (Figura 8). En cambio, ningún
virus (si exceptuamos el virus del Nilo occidental),
y menos de un 20% de las bacterias de las espe-
cies de abasto en régimen extensivo son patóge-
nas también para las aves carroñeras (Figura 8).
En cuanto a los hongos, tan solo Candida albi-
cans, presente en los suidos, parece ser un pató-
geno claramente transmisible a las aves carroñe-
ras. Hay que destacar también que la totalidad de
bacterias saprofíticas y patógenas presentes en
los muladares pueden ser patógenas en las aves
carroñeras (Tabla 3).
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Figura 5. Médula ósea de un pollo de buitre negro afectado por el virus cau-
sante de la anemia infecciosa (foto superior) comparada con la de otro no
afectado (foto inferior). Se puede observar la ausencia de células sanguíneas
en desarrollo en el individuo afectado. (Foto: autores).

Figure 5 Bone marrow of a cinereous vulture chick affected by a virus cau-
sing infectious anaemia (above) compared to that of a non-infected example
(below). In the infected sample the lack of immature blood cells can be
appreciated. (Photo: authors).
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Figura 6. Poxvirus orbicular en pollos de buitre leonado (fotos superiores) y en un pollo volandero de alimoche (foto inferior) (Fotos: Marino García-Montijano y autores).
Figure 6 Orbicular poxvirus in a griffon vulture chick (upper photos) and in an Egyptian vulture fledgling (lower photo) (Photos: Marino García-Montijano and authors).

Figura 7. Embrión de milano real muerto a término debido a infección por
Chlamydophila psittaci. Algunas cepas de este patógeno aisladas en aves
carroñeras proceden de ganado ovino y caprino. Se puede observar que no
hay reabsorción del saco vitelino y se presenta éxtasis vascular intenso.
(Foto: autores).

Figure 7 Red Kite embryo infected and killed by Chlamydophila psittaci.
Some strains of this pathogen that have been isolated in avian scavengers
originate in sheep and goats. No reabsorption of the vitelline membrane has
occurred and intensive vascular stasis has taken place. (Photo: authors).



6. FACTORES QUE CONTRIBUYEN A LA TRANSMISIÓNDE PATÓGENOS EN LOS MULADARES 
Las características de situación (Figura 9),

manejo y diseño de los muladares producen en
muchos casos el hacinamiento de las aves carro-
ñeras, especialmente buitres, durante largos perio-
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Figura 8. Proporción de patógenos transmisibles a aves carroñeras sobre el total
de patógenos presentes en distintos tipos de ganado. El número total de especies
de patógenos presentes en cada tipo de ganado se muestra sobre las barras.

Figure 8 The number of transmittable pathogens in avian scavengers as a per-
centage of the total number of pathogens present in different types of cattle. The
total number of pathogens species present in each cattle species is shown
above the columns.

Figura 9. Buitre leonado en vuelo sobre una granja de cerdos en Segovia. En la actualidad los buitres buscan la carroña en los contenedores asociados a las gran-
jas. (Foto: autores).

Figure 9 Griffon vulture flying over pig farm in Segovia province. Vultures currently search for carrion in the containers belonging to these pig farms. (Photo: authors).

Tabla 3. Bacterias saprofíticas y patógenas asociadas a putrefacción y acumula-
ción de carroñas en los muladares.  

Ambientales
Bacillus anthracis Baja Primario No Si
Bacillus thuringiensis Alta Saprofítico No Si
Aeromonas spp Alta Oportunista No Si
Citrobacter spp Media Oportunista No Si
Clostridium spp Media Primario/ oportunista Si Si
E coli Alta Saprofítico/ primario No/ si Si

Staphilococcus spp Media Oportunista Si Si
Klebsiella spp Media Oportunista No Si
Morganella spp Alta Oportunista No Si

Aves de corral
Pseudomonas fluorescens Alta Oportunista No Si
P fragi Alta Saprofítico No Si
P putida Media Saprofítico No Si
Shewanella putrefaciens Media Saprofítico No Si

Ganado porcino
Yersinia enterolitica Media Saprofítico No Si
Listeria spp Baja Primario No Si
Escherichia coli Alta Saprofítico / primario No Si
Salmonella spp Baja Primario Si Si
Candida albicans Media Oportunista No Si

Bovino
E coli O157:H7 Media Primaria Si Si
Enterobacteriaceae Alta opotunista SI Si

Especies Prevalencia Tipo de Producción Transmisibles de bacteria de toxinas a las avescarroñeras
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dos de tiempo, lo que se puede considerar un fac-
tor de riesgo. Un solo buitre infectado puede pro-
vocar la propagación de un patógeno por cual-
quiera de las vías expuestas, al coincidir gran can-
tidad de individuos al mismo tiempo sobre las
carroñas. Además, los cadáveres suelen concen-
trarse en muy poco terreno, en vez de estar espar-
cidos por todo el muladar. Incluso se llegan a dis-
poner unos cadáveres encima de otros, lo que
hace posible un contagio pasivo de patógenos
entre cadáveres por medio de sus secreciones o
lixiviados. Por otra parte, las formas de resistencia
de los microorganismos pueden permanecer en el
medio ambiente durante mucho tiempo, pudiendo
infectar directamente a los individuos por ingestión,
por medio de aerosoles, o indirectamente al que-
dar adheridos a los cadáveres. 

La acumulación de  restos consumidos o en
descomposición, además de la propia insalubridad
del entorno (Figura 10), produce la proliferación de
enterobacterias y bacterias de la putrefacción,
como Serratia liquifaciens, Klebsiella oxytoca, o
Staphilococcus spp. Estas acumulaciones pueden
también servir como reservorio de las formas de
resistencia de otras especies patógenas primarias

como los Clostridium spp (Clostridium perfringens,
botulinum, putrifaciens) o de la ubicua Escherichia
coli enterotoxigénica, causante de la colibacilosis, o
E. coli de las variantes ABR patógenos comunes
en las explotaciones intensivas de porcino (MAC-
KEY & DERRICK, 1979) y que se transmiten a los
cadáveres, incluso en matadero (RUSSELL, 1998;
CASON et al., 1997; NOU et al., 2003). Esta falta de
salubridad, que podríamos denominar ‘entorno
patogénico’, es uno de los problemas más desco-
nocidos derivados del uso de muladares por las
aves carroñeras, y puede ser causante de gran
parte de los brotes de mortalidad de los pollos en
sus nidos, sobre todo en las especies mas grega-
rias en sus hábitos de nidificación y alimentación.
Una vía de transmisión que se ha tenido en cuenta
en los estudios realizados es la transmisión de pató-
genos y bacterias a través de aerosoles en los
muladares. Esta vía de transmisión debería ser teni-
da en cuenta en estudios posteriores, ya que en
muchos casos las plumas se han descrito como
vehiculadores y reservorios de patógenos, inclui-
dos virus (DAVIDSON et al., 2008).

Por último, los efectos de las pésimas condi-
ciones higiénicas de los muladares sobre la salud
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Figura 10. Muladar de Segovia. Con frecuencia, el estado sanitario de los muladares no es el más adecuado para alcanzar el objetivo de favorecer a las aves carroñeras.
(Foto: autores).

Figure 10 Muladar in Segovia province. The sanitary situation of muladares is often not compatible with the objective of providing adequate food for avian scavengers.
(Photo: authors).



humana en general, y la de los ganaderos que
acceden a ellos en particular, debería abordarse
con urgencia, ya que muchos de los patógenos
presentes en las carroñas causan zoonosis, es
decir, pueden ser transmitidos al hombre. Debido a
que los aportes a los muladares no pasan, por lo
general, por los cauces generales de inspección
veterinaria de los mataderos, el riesgo ante una
posible infección accidental es elevado.

La presencia de especies ajenas al destino de
los muladares (ratas Rattus sp. principalmente), y
pequeños córvidos hacen mucho más posible la
transmisión de patógenos, especialmente bacte-
rias como Mycobacterium spp. Es bien conocida la
alta susceptibilidad de los córvidos y de las ratas a
las micobacterias (HUBALEK, 2004; DELAHAY et
al., 2002), además de ser transmisores y propaga-
dores de los patógenos existentes (especialmente
virus), así como de otros patógenos que no se
encuentran habitualmente en los muladares (OTS-
FELD & KEESING, 2000).

7. LOS MULADARES COMO RESERVORIOS DEPATÓGENOS
La concentración espacial y temporal de aves

carroñeras y cadáveres de ganado que se produ-
ce en los muladares, así como la pésima gestión
de los mismos, sugiere que estos lugares pueden
actuar como reservorios de patógenos o “trampas
de infección” (sensu BLANCO et al., 2007b). En
primer lugar, los restos de ganado porcino y aves
de corral presentes en los muladares son porta-
dores de patógenos bacterianos que pueden
afectar a las aves carroñeras, y que pueden per-
manecer en los muladares incluso en períodos de
ausencia de restos aprovechables por las aves.
Así, podemos encontrar Campylobacter spp,
Salmonella spp, Erysipelothrix rhussiopathiae o
Clostridium spp., que pueden considerarse como
“flora del muladar” debido a su resistencia en el
medio ambiente, tanto por su persistencia en
materia orgánica o en aguas estancadas como
por sus formas de resistencia. Por otra parte,
podemos encontrar diversos virus procedentes de
las especies de producción avícola como conse-
cuencia de la elevada prevalencia y concentra-
ción de éstos y otros patógenos en las aves muer-
tas depositadas en los muladares. En segundo
lugar, la concentración y abundancia de cadáve-
res en descomposición en los muladares puede
ser un caldo de cultivo para bacterias saprofíticas
y oportunistas que pueden comportarse como
patógenas en determinadas circunstancias. Estas

bacterias presentan además elevada resistencia a
antibióticos y otras fármacos administradas al
ganado (BLANCO et al., 2007a,b; AUTORES,
datos inéditos) que pueden extenderse fuera de
los límites de los muladares y afectar a comunida-
des enteras, así como contaminar acuíferos y sue-
los (SARMAH et al., 2006). El aumento de las resis-
tencias a antibióticos es uno de los problemas
más graves a los que se enfrenta la medicina
humana y veterinaria (FDA ANTIMICROBIAL
RESISTANCE & DRUG DEVELOPMENT WOR-
KING GROUP, 2004), causando hoy en día tantos
o más problemas que la aparición de nuevos
patógenos. Por último, el incremento en el uso de
vertederos de basuras a cielo abierto por las aves
carroñeras (Figura 11) puede incrementar este
problema al incorporarse bacterias resistentes a
antibióticos usados en medicina humana (BLAN-
CO et al., 2007b). La gestión de muladares ade-
cuados desde el punto de vista sanitario debería
considerar la prohibición de depositar cadáveres
de ganado criado en condiciones intensivas, el
control y eliminación de los restos consumidos o
no por las aves y una adecuada disposición de los
cadáveres, evitando su acumulación y depósito
cerca de puntos de agua o charcos (Figura 10),
que podrían actuar como lugares de acumulación
y proliferación de enterobacterias.

Con la información disponible podemos con-
cluir diciendo que los cadáveres de ganado
extensivo son un material mucho más adecuado
para las aves carroñeras, tanto por su baja carga
de patógenos y fármacos como por su distribu-
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Figura 11. Los basureros se están convirtiendo en lugares muy utilizados por los
buitres para la búsqueda de alimento, sobre todo en el caso de las aves jóvenes.
(Foto: Juan Antonio Fargallo). 
Figure 11 Rubbish dumps are increasingly being frequented by vultures – and
above all, young birds – in search of food. (Photo: Juan Antonio Fargallo).
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ción dispersa e impredecible en el medio natural.
El uso de cadáveres provenientes de la ganadería
intensiva, especialmente restos de porcino y aves
de corral, puede considerarse una medida de
manejo contraproducente para la conservación
de las aves carroñeras, debido a su elevada
carga de microorganismos patógenos y a la alta
probabilidad de transmisión a las aves carroñeras
en comparación con la ganadería intensiva. Por lo
tanto, el uso de carroñas de ganado extensivo dis-
puestas en el campo debería priorizarse en pro-
gramas de gestión y conservación de aves carro-
ñeras como medida de manejo sin riesgo para la
salud de las aves y el medio ambiente en general. 
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Sanitary risks in the management of cattle carcasses:
transmitted and emergent diseases in avian scavengers

JESÚS ÁNGEL LEMUS & GUILLERMO BLANCO



1. INTRODUCTION
The role of pathogens as a factor in mortality in

wild animal populations and, therefore, as a modu-
lator in their abundance, demography and popula-
tion dynamics is a recurrent subject in studies of
population ecology (CLAYTON & MOORE, 1997;
DOBSON & FOUFOPOULOS, 2001; CLEAVELAND
et al., 2002). Over recent decades this role has
assumed greater importance in light of the appea-
rance of new diseases (and new varieties thereof),
as well as known diseases with new effects, which
cause high levels of mortality and are known as
‘emerging diseases’ or ‘re-emerging diseases’
(DASZAK et al., 2000; ANTIA et al., 2003). Many of
these diseases have been linked to human activities
such as animal husbandry and pollution and its
effects on climate change (DASZAK et al., 2000;
ANTIA et al., 2003; DE LA ROQUE et al., 2008). The
dispersion of many of these new diseases has been
favoured by the globalisation of the transportation of
food for human consumption (SOUTHERN et al.,
2006; DOYLE & ERICKSON, 2006) and the increa-
sed contact between these products and wild ani-
mals, which have become a reservoir and dispersal
agent of many pathogens negatively affecting the
health of both animal and human populations
(HUBALEK, 2004; WEBER & STILIANAKIS, 2008). 

Avian scavengers are no exception to this pro-
cess, above all due to their interaction with cattle,
the source of most of their food over much of their
world distributions. The exploitation of animal
remains originating from domestic cattle leaves
these birds susceptible to the pathogens – both
opportunistic and specific – that infect cattle and,
above all, poultry (given the ease of transmission
between domestic and wild birds). Moreover, avian
scavengers ingest all the pharmaceutical products
that cattle carcasses contain, with negative conse-
quences for their health and populational dynamics
(OAKS et al., 2004; BLANCO et al., this book); as a
result, both the opportunistic pathogens acquired
from cattle and the birds’ own bacterial flora deve-
lop a resistance to these products (BLANCO et al.,
2007 a,b). The way in which these birds obtain a
large part of their food is also of great relevance to
their health and to their role as reservoirs and dis-
persal agents of pathogens. In particular, the
methods used to eliminate cattle remains, whether
or not scavengers intervene, may also play an
important role in the health of these birds, above all
when these remains are left for birds without any
previous toxicological or pathogenic control, or
when large amounts of decomposing animal
remains are left to accumulate.

In this chapter we review existing information
regarding the sanitary problems that avian scaven-
gers in Spain may be exposed to as a result of con-
suming different types of animal remains originating
from both intensive and extensive animal husbandry.
In particular, we will look closely at the sanitary risks
and their effects on birds as well as the availability of
carcasses at feeding stations and “muladares”, where
the presence of animal remains is highly predictable
on a spatial/temporal level. Abundance at “mulada-
res” is less predictable, although it will generally be
higher than in the case of carcasses originating from
traditional extensive animal husbandry left in the wild. 

2. DIGESTION, INMUNITY AND PATHOGENS 
Vulture are capable of ingesting and elimina-

ting in their digestive systems large numbers of
pathogens due to the fact that the pH of their sto-
machs (approx. 1.5-2) is adapted to the digestion
of rotten carrion containing high concentrations of
enteropathogens (HOUSTON & COOPER, 1975).
Moreover, of all birds they have one of the best-
developed of all immune systems (BLOUNT et
al., 2003; DE LA LASTRA & DE LA FUENTE,
2007; 2008), which provides them with protection
against naturally occurring infectious diseases
(LEMUS et al., 2009).

Due to the ingestion of the pharmaceutical
products contained in animal carcasses, the nor-
mal protective intestinal flora of avian scavengers
and the pH of their digestive systems may be
modified directly or indirectly; thus, opportunistic
pathogens may be able to enter and thrive in
these birds. Pharmaceutical products may also
damage internal organs and affect a bird’s meta-
bolism and physical condition, with negative con-
sequences on its ability to survive (LEMUS et al.,
2008). Moreover, antibiotics belonging to the
group of the fluoroquinolones (and possibly
others) may lead to a generalised immunode-
pression, which will also allow pathogens to enter
and proliferate in a bird (BLANCO et al., this
book). These effects are accompanied currently
by a general lack of appropriate food (originating
from extensive animal husbandry) for avian sca-
vengers and, likewise, a shortage of food in
recent years in muladares. Consequently, the
generalised lack of food resources, as well as the
low quality and content in pharmaceutical pro-
ducts of the food that is available, has led to poor
nutritional and immunological condition in many
avian scavengers, which subsequently opens the
door to pathogens acquired in many cases from
ingested food.
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The carcasses left in “muladares” generally
correspond to animals that have died as a result of
an infection that is almost always still active.
Moreover, some Gram-positive bacteria such as
the cause of avian tuberculosis Mycobacterium
avium and other producers of powerful toxins (e.g.
Clostridium spp.) possess defences that may
remain latent in the wild for up to three months
without losing their infective and pathogenic capa-
city. Some virus pathogens may remain active in
cattle carcasses for at least 72 hours after death,
while their latent forms may remain in the wild with
the capacity to reactivate themselves for a number
of months (MURPHY et al., 1999).

3. CATTLE PATHOGENS TRANSMITTABLE TOAVIAN SCAVENGERS
3.1. Primary pathogens

Primary pathogens are infectious agents that,
once inside the body of the host, cause in most
cases a clinical infection, unlike opportunistic
pathogens that lead to infection only when another
primary pathogen is present or a damaged immu-
ne system exists.

Primary pathogens affect many animal species
and include species such as the fungus
Aspergillus fumigatus, which can be acquired by
air and provokes a fungal granulomatose pneu-
monia when the animal is under stress. Other
examples of primary pathogens include the ente-
ric bacteria Salmonella spp., enterotoxigenic
Escherichia coli in all its varieties (serotypes,
pathotypes and strains), Pseudomonas spp. and
Clostridium spp., all of which provoke enteritis
accompanied in many cases by a secretion of
toxins that cause more damage to surrounding tis-
sue than the pathogen itself. Another such group
of pathogens are Pasterella spp., above all P. mul-
tocida, a respiratory primary pathogen that causes
purulent pneumonia in affected animals. All these
bacteria are present in pigs, lagomorphs, poultry
and cattle being fattened on intensive farms, but
are rarely present in free-range animals. 

3.2. Opportunistic pathogens
Opportunistic pathogens infect immune-

depressed animals or those that are already affec-
ted by a primary pathogen. Currently, this is the
main way in which avian scavengers acquire
pathogens, above all from chickens, and in central
Spain the presence of this type of pathogen has
led to the outbreak of infections of various types in
Black and griffon vulture colonies. In fact, many of

the primary pathogens mentioned above can also
behave as opportunists or concomitants when the
affected animal has a deficient immune system or
when a different pathogen has already infected the
host. For example, infections of Candida albicans,
highly prevalent in Black and griffon vultures
(LEMUS et al., 2008; BLANCO et al., under revi-
sion), can proliferate to such an extent that they
can cause affected birds to have problems swallo-
wing, which, in turn negatively affects the bird’s
nutritional situation and so depresses its immune
systems even further. Up to four different opportu-
nistic pathogens can co-exist in the same bird
(LEMUS et al., 2008; BLANCO et al., under revi-
sion), including Mycoplasma spp. (above all, M.
synoviae and M. gallysepticum), which cause pro-
blems in the bird’s joints and are known to negati-
vely affect survival in cinereous vulture chicks
(AUTHORS,  unpublished data). 

3.3. Emerging diseases
Emerging diseases are infectious diseases that

spread from one species to a species that is not its
typical host or with which it has not co-evolved; this
causes high infection rates and provokes more cli-
nical symptoms and higher death rates than in the
disease’s habitual hosts (ANTIA et al., 2003). This
name can also be applied to diseases that have
altered their behaviour and pathogeny (e.g. E. coli
enteropathogen) or have spread from one geogra-
phical area to another (e.g. West Nile Virus). 

Two fundamental reasons make emergent
diseases one of the most important current pro-
blems in veterinary health. One problem is that
intensive production systems are undergoing
drastic changes and large herds of different ani-
mal species congregate in many different places
for breeding, fattening, production, sacrifice and
consumption. This is the case of pigs and chic-
kens: many pigs are bred in the Netherlands, fat-
tened in Spain and exported to Denmark to be
sacrificed and consumed. The second problem is
implicit in the first: the animal transport from one
country to another spreads pathogens throughout
the world and allows different strains of a single
pathogen to coincide in the same outbreak; this
means that diseases can appear at any time in a
geographical area in which they were previously
unknown.

Furthermore, farms are increasingly being
situated in the vicinity of well-preserved natural
areas, thereby bringing pathogens into much clo-
ser contact with wild species that are more sus-
ceptible to infection owing to the absence of pre-
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vious contact (ANTIA et al., 2003). In fact, an agent
of infection may be more aggressive to its host if
the two have been in contact for less evolutionary
time (CLAYTON & MOORE, 1997; DYBDAHL &
LIVELY, 1998; CARIUS et al., 2007).

Thus, emerging diseases are found in wild
birds that have been caused by atypical strains or
by serotypes of bacteria such as Salmonella spp.
and enterotoxigenic E. coli, which cause colibaci-
llosis in red kites, cinereous and Egyptian vultures
and bearded vultures (BLANCO et al., 2006;
BLANCO et al., 2007 a,b; LEMUS et al., 2008;
AUTHORS, unpublished data). Nevertheless,
owing to our ignorance of their effects on wild
birds, the emerging diseases that may be most
significant are the viruses that affect poultry.
Although they have not yet been described as pri-
mary pathogens in wild birds, recent outbreaks in
a number of avian scavenger species reveal the
prevalence, pathogenicity and associated morta-
lity of these emerging diseases (AUTHORS, unpu-
blished data).Viruses associated with pathogenic
outbreaks include infectious bursal disease and
Gumboro disease in Egyptian vultures, Marek’s
disease in many species of birds, and chicken
infectious anaemia, as well as various paramyxovi-
rus strains (Newcastle disease) with velogenic
strains and similar, less virulent mesogenic strains
(AUTHORS, unpublished data). 

4. MEANS OF PATHOGEN TRANSMISSION
4.1. Horizontal transmission

Horizontal transmission occurs between non-
related animals, whether alive or dead. The com-
monest case is orofaecal transmission, very typical
in enterobacterial contagion, in which an animal
contracts a disease after consuming matter conta-
minated by the faecal matter of an infected animal.
Oral transmission is similar, although in this case
the infection is caused by the ingestion of infected
matter such as a dead animal contaminated by a
virus. A third means of transmission is aerial, in
which an animal is infected by breathing in the
infectious agent. A variety of this type of transmis-
sion is aerosol contagion caused, for example, by
feather fragments in the air, which carry many
types of poultry virus.

4.2. Vertical transmission
This type of transmission occurs in either direc-

tion between parents and offspring (POTTI et al.,
2007), either maternally from hens to their chicks
via their eggs, or by direct contact. This transmis-

sion may be pre-natal, in which the pathogens ori-
ginate in the oviduct or uterus of the mother
(MILLER et al., 2003), passing in some cases
through the egg-shell (SAHIN et al., 2003), or peri-
natal, in which the chicks are infected as soon as
they hatch. Bacteria such as Salmonella spp. can
be passed on in this fashion (WIGLEY et al., 2001)
and it is one of the most common forms of virus
transmission as, for example, in the case of ade-
noviruses in ducks and mycoplasmas.

4.3. Transmission by vectors or intermediate hosts
In this case the infectious agent uses a third

organism as a vector or as a place in which to
develop (host). Vectors are used by the hemopa-
rasites that cause emerging diseases such as
those transmitted by arthropods. Such diseases
are becoming increasingly prevalent in wild birds,
proof of which is the ever more frequent appea-
rance of cases of avian pox (ARUCH et al., 2007)
and West Nile Virus (FOPPA & SPIELMAN, 2007) in
wild bird species.

5. CATTLE PATHOGENS AND DISEASES TRANS-MITTABLE TO AVIAN SCAVENGERS
Each cattle species or group of species pos-

sesses a recognisable assemblage of pathogens,
above all in cattle under intensive and extensive
exploitation (MOHIUDDIN, 2007). 

In general, animals under extensive exploita-
tion have fewer specific pathogens, more genera-
list environmental pathogens and lower prevalen-
ces. Cattle kept intensively, on the other hand,
have specific pathogens that frequently cause epi-
demic outbreaks with high morbidity and mortality
rates. Tables 1 and 2 collate available information
on the main infectious diseases affecting cattle
that can be transmitted to avian scavengers.

In the case of ruminants under extensive
exploitation (Table 2), the most frequent problems
are caused by worm infestation, above all in pro-
duction systems that use damp grazing, and not
by infectious diseases. The exception is brucello-
sis (Brucella spp.), which causes animals to abort,
foot-and-mouth disease and tuberculosis, all of
which are consumptive diseases (slow-working
diseases that cause a gradual but constant decli-
ne in an animal’s health and immune system) tar-
geted by campaigns to eliminate them from the
productive system. Of these diseases, only tuber-
culosis (caused by bacteria belonging to the
genus Mycobacterium) can be transmitted to
avian scavengers (OIE, 2002). The effects of this
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pathogen on the health of avian scavengers can
be very serious: a recent outbreak of this disease
caused by Mycobacterium bovis and M. avium
serotype 7 in griffon vulture populations in the north
of Segovia and south of Burgos provinces is still
causing high mortality rates amongst juvenile and
first-year birds (AUTHORS, unpublished data).
Studies suggest that similar effects can occur in
other raptor species and birds of other orders:
cases have been found in black kites (Figure 1)
associated with the presence of toxins of industrial
origin and antibiotics (AUTHORS, unpublished
data) or concurrent with other infections. 

Calves raised intensively on fodder can trans-
mit clostrides (Clostridium spp.) or E. coli to sca-
venger species, provoking diahrreal enteritis and
enterotoxaemia (Table 1), as well as the infections
diseases mentioned above. Both of these patho-
gens are transmittable to avian scavengers and
cause the same digestive problems; nevertheless,
whilst Clostridium spp. seem to be eliminated from
the digestive system, the E coli enteropathogen is
one of the most prevalent and pernicious emer-
ging diseases in wild birds.

The outbreak of Bovine Spongiform
Encephalopathy (BSE) has led to a ban on leaving
carcasses for avian scavengers in muladares;
nevertheless, experimental inoculations have
shown that it is impossible to transmit BSE to birds
(HILL et al., 2000).

Extensively grazed sheep and goats transmit
the same pathogens as bovids (Table 1), while the
risk of transmission of pathogens to birds by equid
carcasses (Table 1) is generally very similar to the
risk posed by ruminants in extensive systems;
moreover, few equid carcasses ever reach mula-
dares (AUTHORS, unpublished data). The only
transmittable pathogens are clostrides and West
Nile Virus, to which avian scavengers are very sus-
ceptible. In recent years this latter virus is one of
the most-investigated of all pathogens, although
as yet few studies have been carried out on wild
birds. Recent data indicate a high prevalence of
this virus or its antibodies in most of the species
studied, which may suggest that this pathogen
has co-evolved with its hosts in Europe and Africa,
and that migratory birds have acted as a vector
(MALKINSON et al., 2001; HUBALEK, 2000,
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Table 1. Infectious diseases that can be transmitted to avian scavengers by extensive livestock.
1 Intensive livestock/ wild

Bovine
Bacterias
Salmonelosis Salmonella spp Low Primary Yes / enteritis Orofecal, fecal-oral
Tuberculosis Mycobacterium bovis Low Primary/ opportunistic Digestive / and lung abscesses Orofecal, fecal-oral, aerógena
Pasteurelosis Pasterella multocida Low Primary No / purulent  pneumonia Aerogenic
Fungus Clostridiosis Clostridium spp Low Primary Yes / enteritis, toxemia Orofecal, fecal-oral
Fungal dermatitis Trichophyton spp Low Oportunistic No / cutaneal lesions By contact
Ovine Low
Bacterias Low
Listeriosis Listeria monocytogenes Low Primary/ oportunistic Yes / there are no  no hay specífic lesions Orofecal; fecal-oral
Pasteurelosis Pasterella multocida Low Primary No /  purulent pneumonia Aerogenic
Enterotoxemias y colibacilosis E coli enteropatógena High Primary Yes / enteritis Orofecal; fecal-oral
Ovine chlamidial abortion Chlamydophila spp Medium Primary No /abortion Orofecal; fecal-oral; aerogenic
Équine
Virus
West Nile Virus. Flavivirus Extremely low Primary No / lnervous system lesions Vectorz
Bacterias
Tetanos Clostridium tetani Low Primary Yes / no production of especific lesions Orofecal; fecal-oral
Botulism Clostridium botulinum Low Primary Yes / no production of apparent lesions Orofecal; fecal-oral
Rabbit
Bacterias
Respiratory syndrome Pasterella multocida High/very low 1 Primary No / purulent  pneumonia Aerogenic
Digestive syndrome Clostridium spp., E coli High/very low 1 Primary Yes /  haemorragic enteritis Orofecal; fecal-oral
Tularemia. Francisella tularense Low /low 1 Primary No / liver, lymphatic nodes, spleen Orofecal; fecal-oral
Deer
Bacterias
Tuberculosis Mycobacterium bovis Low Primary No / digestive and/or  respiratory abscesses Orofecal, fecal-oral, aerogenic
Enterotoxemia Clostridium spp Low Primary Yes / enteritis, toxemia Orofecal; fecal-oral

Disease Etiology Prevalence Source of pathogen Toxin production /lessions Main way of transmission



2004). Although no symptoms of encephalitis or
nervous disorders have been recorded, studies
have shown that there is a high prevalence of this
virus in Egyptian and cinereous vultures
(AUTHORS, unpublished data). These findings do
not rule out the possibility that clinical cases of this
virus may be found in other Spanish raptors such
as the Spanish Imperial eagle (HOFLE et al.,
2008).

Aside from farm-raised partridges, game birds
do not constitute a great risk to avian scavengers.
Given that in essence game birds are extensive
ruminants, they suffer from the same diseases,
although, as has already been discussed, their only
significant transmittable disease is tuberculosis.

Wild rabbits (Table 1) carry only one transmit-
table pathogen, the bacteria that causes rabbit
fever or tularemia Francisella tularense; neverthe-
less, its prevalence is very low and although theo-
retically transmittable to birds, its effect on bird
populations is probably very limited. Rabbits bred
in industrial exploitations are vaccinated against
viral haemorrhagic disease or pneumonia and
myxomatosis, although they can transmit a large
number of other pathogens. For example, dysbio-
sis and enterotoxaemia caused by Clostridium
spp. (Figure 2) and E. coli (colibacillosis), as well
as purulent pneumonia caused by Pasterella spp.
(above all, P. multocida), are frequent and can kill
avian scavengers, above all young birds, in which
the same clinical symptoms appear. It is worth
remarking that the prevalence of these pathogens
is null in wild rabbits, which are the basis of the
natural diet of some of these avian scavengers.
The industrial breeding of rabbits favours the
development of these diseases and also hinders
the development of their immune systems, thereby
facilitating the transmission of diseases to the spe-
cies that feed upon them. The continuous supply
of rabbits to certain muladares has increased the
prevalence of enteropathogens in the species that
feed upon them, although this does not necessa-
rily imply that the respective diseases will develop
i birds (AUTHORS, unpublished data).

Pigs (Table 2) are a habitual reservoir of bacte-
ria such as Salmonella spp. (serotypes typhimu-
rium, enteritidis, dublin and cholerasuis) (KINGSLEY
& BAUMLER, 2002), E. coli, Campylobacter spp.,
Pseudomonas spp. and erysipelas Erysipelothrix
rhussiopathiae, all enteropathogen bacteria, as well
as Pasterella multocida. The effects of these
pathogens on avian scavengers are not generally
describable as epidemic outbreaks, but rather as
localised infections that are potentially serious

when they affect birds of threatened populations or
species such as the Egyptian vulture and bearded
vulture (AUTHORS, unpublished data). Of these
fungi, the most prevalent transmittable pathogens
associated with pigs is Candida albicans
(AUTHORS, unpublished data), which has been
recorded as affecting 50% of Black and griffon vul-
ture chicks analysed in central Spain (LEMUS et
al., 2008; BLANCO et al., under revision; LEMUS et
al., under revision), and causes inflammation of the
oesophagus and crop and necrotic injuries (Figure
3). These injuries do not threaten the survival of the
bird in question, but do cause intense pain when
swallowing food and, especially, the pre-digested
pap provided by parents, which has a very high
pH; consequently, many chicks affected by this
pathogen are severely undernourished. 

The pathogens in poultry that are transmittable
to avian scavengers have been little studied in the
past, although they are now being found in a gro-
wing number of wild birds (LINDH et al., 2008).
Thus, given their lack of specificity, it is possible
that almost all the pathogens in poultry species
can be transmitted at some point to wild birds; in
the case of avian scavengers (Table 2), serotypes
of Salmonella spp. typical in poultry (gallinarum,
pullorum and enteritidis) (BLANCO et al., 2006,
2007; LEMUS et al., 2008), Escherichia coli, the
cause of colibacillosis, Campylobacter spp. and
Pseudomonas spp., all bacterial enteropathogens,
as well as Pasterella multocida and Bordetella
bronchyseptica, the cause of pneumonia, have all
been detected.

Moreover, the bacteria species in pigs and
poultry that are transmittable to avian scavengers
are very similar (Table 2), even if their serotypes
and pathotypes differ. Another of the pathogens
transmitted by poultry is Mycoplasma spp., above
all the species M. synoviae and M. gallysepticum
(Figure 4), which have been isolated in a large
number of cinereous vulture chicks, causing, res-
pectively, respiratory and joint problems
(AUTHORS, unpublished data).

Of the viruses that affect poultry, Marek’s disea-
se, Gumboro disease and chicken infectious anae-
mia (Figure 5), which all deplete the immune system,
are the most prevalent according to the studies that
have been conducted to date; some cases of larin-
gotracheitis and chicken infectious bronchitis have
been recorded (AUTHORS, unpublished data), in
which infected birds suffer respiratory problems that
are sometimes associated with Aspergillus fumiga-
tus (see Table 2). Likewise, velogenic (serotype 1 –
Newcastle disease) and mesogenic strains of
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paramyxovirus, which cause serious neurological
problems and even death, have been isolated occa-
sionally and in all species of poultry.

Other viruses such as avian diphtheria or avian
pox – a pox virus – (Figure 6) are becoming ever
more prevalent in avian scavengers. These oppor-
tunistic pathogens possess strains with different
pathogenicity and in recent years strains have
been detected that provoke large-scale inflamma-
tions, leading to ulcers that become infected in
many cases by opportunistic coliforms or staphylo-
coccal bacteria.

To finish, we should highlight the high prevalence
of Chlamydophila psittaci in avian scavengers and,
despite not being considered strictly as a pathogen
associated with poultry, it is a typical pathogen in
birds and one of the most prevalent emerging disea-
ses in avian scavengers. This pathogen can lead to

breeding failures in black and red kites (Figure 7) and
in bearded vultures (AUTHORS, unpublished data)
and may be the cause of repeated failures in certain
apparently sterile pairs.

The effects of poultry pathogens on wild birds
may be very serious, as has been seen in ducks
(LINDH et al., 2008), pigeons (TORO et al., 2005),
migratory birds (REED et al., 2003) or, as is well
known, in South-east Asia in the form of avian flu
(SLOMKA et al., 2007). This problem could be very
similar to that of the ‘mad-cow’ crisis in 2001 that
arose as a result of feeding cows and sheep on
animal remains. The consequences regarding the
transmission of pathogens when avian scavengers
feed on poultry – a case of birds eating birds –
must be taken into account when designing any
management plan involving the use of the remains
from cattle to feed avian scavengers or predators. 
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Tabla 2. Infectious diseases that can be transmitted to avian scavengers by intensive animal husbandry.

Swine
Bacteria
Atrophic rhinitis Bordetella bronchyseptica High Oportunistic No / rinitis Aerogenic
Swine erisypelas Ersipelothrix rhussiopathiae Medium Primary No / artritis, endocarditis, soleen and kidney lesions Orofecal; fecal-oral
Pasteurelosis Pasterella multocida Medium Primary No / pneumonia Aerogenic
Colibacilosis E coli enteropatogénica Medium Primary Yes / enteritis Orofecal; fecal-oral
Clostridiosis Clostridium spp Low Primary Yes / enteritis Orofecal; fecal-oral
Ileitis Campylobacter spp Medium Primary/oportunistic No / enteritis Orofecal; fecal-oral
Salmonelosis Salmonella spp Low Primary It could cause enteritis Orofecal; fecal-oral
Fungus
Candidiasis Candida albicans High Primariy/ oportunistic No / No gross lesions Oral
Poultry species
Viruses
Avian Influenza Influenzavirus Low Primary No / nervous and respiratory lesions  Aerogenic
Newcastle disease Paramixovirus tipo I Low Primary No / nervous lesions Aerogenic
Infectious bronchitis Coronavirus Medium Primary No / upper respiratory tract lesions , kidneys Aerogenic
Laringotracheitis. Herpesvirus Medium Primary No / upper respiratory tract Aerogenic
Swollen head Pneumovirus Low Primary No / neumonía Aerogenic

Marek disease Herpesvirus Medium Primary No/ neoplasias (ciatic nerve neoplasia) Aerogenic; orofecal; fecal-oral
Avian leucosis Oncovirus Medium Primary No / visceral neoplasia Aerogenic; orofecal; fecal-oral
Avian encephalomielitis Hepatovirus Low Primary No / no apparent lesions Aerogenic; orofecal; fecal-oral
Gumboro disease Birnavirus Medium Primary No / Fabricious bursa Aerogenic; orofecal; fecal-oral
Chicken nfectious anemia virus Gyrovirus Medium Primary No /  hematopoitetic organs Aerogenic; orofecal; fecal-oral
Reovirus Reovirus Low Primary No / inespecífic digestive and/or-respiatory lesions Aerogenic; orofecal; fecal-oral
Avian pox Poxvirus Low Primary No / diphteric plaques. Vectors
Bacteria
Mycoplasmosis Mycoplasma spp. Medium Primary / opportunistic No / respiratory distress Aerogenic
Chlamydiosis Chlamydophila psittaci Low Primary No / respiratory distress Aerogenic; aerosoles
Cholera Pasterella spp Medium Primary No / purulent pneumonia Aerogenic
Coryza Pseudomonas spp Medium Primary No / enteritis Orofecal; fecal-oral
Botulism Clostridium botulinum Low Primary Yes / enteritis Orofecal; fecal-oral
Salmonelosis Salmonella spp Low Primary Yes / enteritis Orofecal; fecal-oral
Colibacilosis E coli enteropatógena Medium Primary Yes / enteritis Orofecal; fecal-oral
Campilobacteriosis Campylobacter spp. Medium Primary No / enteritis Orofecal; fecal-oral
Fungus
Aspergillosis Aspergillus fumigatus Low Primary / oportunistic No / granulomatous pneumonia Aerogenic

Disease Etiology Prevalence Source of pathogen Toxin production /lessions Main way of transmission
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To conclude, Tables 1 and 2 show that all
poultry viruses and pig and poultry pathogenic
bacteria can be transmitted to avian scavengers
(Figure 8). On the other hand, no virus (if we
except West Nile Virus) and less than 20% of the
bacteria found in cattle in extensive systems are
also pathogenic to avian scavengers (Figure 8). Of
the fungi, only Candida albicans in pigs seems to
be easily transmittable to avian scavengers. It is
important to highlight the fact that all saprophytic
bacteria and pathogens found in muladares can
act as pathogens in avian scavengers (Table 3). 

6. FACTORS THAT CONTRIBUTE TO THE TRANS-MISSION OF PATHOGENS IN MULADARES
The very characteristics of the use and design

of muladares (Figure 9) lead in many cases to
large gatherings of avian scavengers, above all
vultures, over long periods of time, a situation that
should be considered as a risk to the birds pre-
sent. A single infected vulture can transmit an
infection in any one of the ways discussed above
during the time that it coincides with large num-
bers of other birds at a carcass. Moreover, carcas-
ses tend to be left in a small area and not scatte-
red around the whole muladar and are even some-

times piled one on top of another, a habit that
makes passive contagion between carcasses via
secretions and lixiviates highly likely. As well, the
resistant forms of micro-organisms may remain in
the environment for a long time and can infect
birds directly by ingestion, by air or indirectly by
sticking to the carcasses. 

The accumulation of half-eaten or decompo-
sing remains creates an unhealthy environment
(Figure 10) and leads to a proliferation of entero-
bacteria and putrefying bacteria such as Serratia
liquifaciens, Klebsiella oxytoca and
Staphilococcus spp. Such accumulations may
also serve as reservoirs for resistant forms of
other primary pathogens such as Clostridium
spp. (C. perfringens, C. botulinum and C. putrifa-
ciens), the ubiquitous enterotoxigenic
Escherichia coli that causes colibacillosis or the
ABR strains of E. coli that are common on inten-
sive pig farms  (MACKEY & DERRICK, 1979),
which can be transmitted to carcasses even in
the abattoir (CASON et al., 1997; RUSSELL,
1998; NOU et al., 2003). This lack of salubrity or
‘pathogenic surroundings’ is one of least known
problems arising from the use of muladares by
avian scavengers and could be the cause of
much chick mortality in nests, above all in the
species that are most gregarious at nest and fee-
ding sites. One means of transmission at mula-
dares that we have not discussed yet is that of
transmission by aerosol, which must be taken into
account in future studies as in many cases fea-
thers have been described as vectors and reser-
voirs of pathogens including viruses (DAVIDSON
et al., 2008).

Finally, the effects on human health – inclu-
ding that of the stock-breeders who go there –
and the poor hygienic conditions at many mula-
dares must be tackled urgently given that many
of the pathogens present in carrion can be trans-
mitted to humans. The carrion taken to muladares
does not pass the normal veterinary inspections
carried out in abattoirs and so the risk of acci-
dental infection is high.

The presence of accidental species at mula-
dares, principally rats rattus s.p. and small corvids,
increases the possibility of the transmission of
pathogens such as the bacteria Mycobacterium
spp. The high susceptibility of crows and rats to
microbacteria is well known (HUBALEK, 2004;
DELAHAY et al., 2002) and these animals are
transmitters and propagators of pathogens (above
all, viruses) that exist inside and outside muladares
(OTSFELD & KEESING, 2000).

Tabla 3. Saprophytic bacteria and pathogens associated with putrefaction and the
accumulation of carrion in muladares.

Environmental
Bacillus anthracis Low Primary No Yes
Bacillus thuringiensis High Saprofític No Yes
Aeromonas spp High Oportunistic No Yes
Citrobacter spp Medium Oportunistic No Yes
Clostridium spp Medium Primary oportunistic Yes Yes
E coli High Saprofíty / primary NS Yes

Staphilococcus spp Medium Oportunistic Yes Yes
Klebsiella spp Medium Oportunistic No Yes
Morganella spp High Oportunistic No Yes

Poultry
Pseudomonas fluorescens High Oportunistic No Yes
P fragi High Saprofíty No Yes
P putida Medium Saprofíty No Yes
Shewanella putrefaciens Medium Saprofíty No Yes

Porcine intensive livestock
Yersinia enterolitica Medium Saprofíty No Yes
Listeria spp Low Primary No NS
Escherichia coli High Saprofíty / primary No Yes
Salmonella spp Low Primary Yes Yes
Candida albicans Medium Oportunistic No Yes

Bovino
E coli O157:H7 Medium Primary Yes Yes
Enterobacteriaceae High Oportunistic Yes Yes

Especies Prevalence Source of Toxin Posible pathogen production transmisión to scavengerraptors
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2004) and is currently causing as many if not more
problems than the appearance of new pathogens.
Lastly, the increase in the use of open-air rubbish
dumps by avian scavengers (Figure 11) may exa-
cerbate this problem if the bacteria that are resis-
tant to antibiotics used in human medicine begin
to affect birds (BLANCO et al., 2007b). The effi-
cient management of muladares from a sanitary
point of view must contemplate the end to the use
of cattle carcasses originating from intensive pro-
duction systems, the control and elimination of
animal remains not eaten by birds, and more
appropriate locations for “muladares”, which will
prevent the accumulation of carcasses near water
points (Figure 10) where enterobacteria may
accumulate and proliferate.

Due to their low levels of pathogens and resis-
tance to antibiotics, as well as their scattered and
unpredictable appearance in the wild, it has beco-
me obvious from available information that carcas-
ses originating from extensive animal husbandry
are much more suitable for feeding to avian sca-
vengers than carcasses from intensive systems.
The use of carcasses originating from intensive
animal husbandry, above all the remains of pigs
and poultry, should be considered as a counter-
productive measure for avian scavengers given
their high levels of pathogenic micro-organisms
and the high probability of transmitting infections to
avian scavengers. Thus, the use of carrion origina-
ting from extensive animal husbandry should be
prioritised in management and conservation pro-
grammes for avian scavengers as strategies that
do not suppose health risks for birds or the envi-
ronment in general.
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7. MULADARES AS RESERVOIRS OF PATHOGENS
The spatial and temporal concentration of

avian scavengers and cattle carcasses in poorly
managed “muladares” mean that these sites act
as a pathogen reservoirs or ‘infection traps’
(sensu BLANCO et al., 2007b). Firstly, the remains
of pigs and poultry found in “muladares” are
carriers of bacterial pathogens that can affect
avian scavengers and can remain in “muladares”
even when there are no animal remains for birds
to feed upon; these bacteria include
Campylobacter spp., Salmonella spp.,
Erysipelothrix rhussiopathiae and Clostridium
spp., hardy species which constitute the typical
‘flora’ of the “muladares” due to their persistence
in organic matter and stagnant water and their
resistant spores. Likewise, viruses originating in
poultry farms are also present in “muladares” due
to the prevalence and concentration of these and
other pathogens in the dead birds dumped in
“muladares”. Secondly, the concentration and
abundance of decomposing carcasses in mula-
dares act as a ‘culture broth’ for saprophytic and
opportunistic bacteria that can behave as patho-
gens under certain circumstances. These bacte-
ria are also resistant to antibiotics and the drugs
given to cattle (BLANCO et al., 2007a,b;
AUTHORS, unpublished data) and can spread
outside the “muladares”, thereby affecting whole
communities including aquifers and soils (SAR-
MAH et al., 2006). The increase in resistance to
antibiotics is one of the most serious problems
confronting human medicine and veterinary
science (FDA ANTIMICROBIAL RESISTANCE &
DRUG DEVELOPMENT WORKING GROUP,

foto/photo: Jordi Bas



401Sanitary risks in the management of cattle carcasses: transmitted and emergent diseases in avian scavengers

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

foto/photo: A. Cortés-Avizanda



El dilema de la ganadería extensiva y el mito de los muladares:
Implicaciones en la contaminación por fármacos
y su impacto en la salud de las aves carroñeras
GUILLERMO BLANCO, JESÚS Á. LEMUS, BERNARDO ARROYO, FÉLIX MARTÍNEZ & MARINO GARCÍA-MONTIJANO



MUNIBE (Suplemento/Gehigarria) nº 00 000-000 DONOSTIA-SAN SEBASTIÁN 2003 ISSN XXXX-XXXXMUNIBE Suplemento - Gehigarria nº 29 402-451 DONOSTIA-SAN SEBASTIÁN 2009 D.L. SS-376-2010

El dilema de la ganadería extensiva y el mito de los muladares:
Implicaciones en la contaminación por fármacos
y su impacto en la salud de las aves carroñeras

The dilemma of extensive livestock and the myth of muladares:
the implications of pharmaceutical contamination and

its impact on the health of avian scavengers 

RESUMEN
La  prohibición de abandonar cadáveres de ganado extensivo en el campo debido a la crisis producida por la encefalopatía espongiforme

bovina (EBB) ha provocado la escasez de este tipo de carroñas y, como consecuencia, la concentración obligada de las aves en los pocos mula-
dares abastecidos con canales de ganado estabulado considerado material sin riesgo para la transmisión de la EEB. En este artículo presenta-
mos una recopilación de los conocimientos existentes sobre el impacto de la ingestión de drogas de prescripción veterinaria por las aves carro-
ñeras en España como consecuencia del consumo de cadáveres en los muladares de ganado criado en régimen  intensivo. Los resultados indi-
can que la presencia y concentración en los buitres de fármacos administrados al ganado estabulado, especialmente antibióticos del grupo de las
fluoroquinolonas, pero también antiinflamatorios no esteroideos y antiparasitarios, se ha incrementado de forma dramática desde la crisis de la EBB,
con graves consecuencias sobre la salud de los individuos y, por lo tanto, sobre  la dinámica y conservación de sus poblaciones. La presencia de
residuos de antibióticos en sangre estuvo claramente asociada a la infección por patógenos oportunistas en pollos de las tres especies de buitre,
así como con daños en órganos internos en el buitre negro Aegypius monachus. Encontramos también residuos de fluoroquinolonas en huevos de
buitre leonado Gyps fulvus y milano real Milvus milvus, asociados a daño en cartílagos articulares, huesos y tendones de los embriones. La dis-
posición de carroñas de todo tipo en muladares frente al abandono de cadáveres de ganado extensivo en el campo tiene diferentes implicacio-
nes en las poblaciones de aves carroñeras debido a las distintas características del alimento aportado, los lugares de disposición de las carroñas
y sus consecuencias sociales y medioambientales. La valoración de los costes y beneficios asociados a ambos modelos de gestión de las carro-
ñas indica que la priorización subjetiva de los muladares, como solución general ex-situ para la conservación de las aves carroñeras, debería
replantearse admitiendo sus consecuencias negativas sobre la salud de las aves carroñeras y otros factores relacionados con su abundancia, dis-
tribución y reproducción y, por lo tanto, sobre la dinámica y conservación de sus poblaciones. La existencia de múltiples problemas de conserva-
ción para las aves carroñeras asociados a los muladares debería tenerse en cuenta para priorizar el abandono de los cadáveres de ganado exten-
sivo en el campo como medida de conservación más acorde con la historia vital, ecología y evolución de las aves carroñeras.

ABSTRACT
The prohibition on abandoning the carcasses of extensively grazed animals in the wild in light of the Bovine Spongiform Encephalopathy (BSE)

crisis has led to a scarcity of this type of carrion. As a result, avian scavengers are now being forced to congregate at muladares (tips where dead
animals are thrown) and modern feeding stations supplied with carcasses originating from stabled animals under intensive exploitation that are
thought not to represent a risk BSE transmission. In this article we present a compilation of existing knowledge regarding the impact in Spain of the
ingestion of veterinary-prescribed drugs by avian scavengers feeding at muladares supplied with the carcasses of stabled cattle. The results indi-
cate that the presence and concentration in vultures of the pharmaceutical products given to stabled animals, above all fluoroquinolone antibiotics,
non-steriodal anti-inflammatories (NSAIDs) and anti-parasitic agents, have increased dramatically since the BSE crisis, with serious consequences
for the health of individual vultures and thus the conservation and dynamics of vulture populations. We found that the presence in the blood of the
residues of antibiotics is clearly associated with (a) the infection by opportunist pathogens of the nestlings of the three vulture species studied and
(b) damage to internal organs in cinereous vultures Aegypius monachus. We also found residues of fluoroquinolones in the eggs of griffon vultures
Gyps fulvus and red kites Milvus milvus that can be associated in embryos with damage to joint cartilages, bones and tendons. The change from
abandoning carcasses in the wild to providing carrion at muladares has had implications for avian scavenger populations that vary according to
the type of food supplied, the site chosen to deposit carcasses and their social and environmental impact. An evaluation of the costs and benefits
of these two different ways of dealing with carrion indicates that the subjective prioritization of muladares as an ex situ strategy for the conservation
of avian scavengers should be rethought given the negative consequences that this strategy has, firstly, on the health of these birds and, secondly,
on their abundance, distribution and reproduction and hence on the conservation and dynamics of their populations. An awareness of the many
problems linking muladares and the conservation of avian scavengers should lead to a prioritization of the practice of leaving carcasses originating
from extensive animal husbandry in the wild as an effective conservation strategy that is in accordance with the life history, ecology and evolution
of these birds of prey.

Guillermo BLANCO, Jesús Á. LEMUS, Bernardo ARROYO, Félix MARTÍNEZ & Marino GARCÍA-MONTIJANO (1)
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promoviéndose el uso rutinario de antibióticos en
pequeñas proporciones para incrementar el engorde
de cerdos, pollos y terneras. El uso de antibióticos
como las penicilinas, tetraciclinas y sulfamidas se
convirtió de la noche a la mañana en un método fácil
y barato para conseguir un engorde mucho más
rápido de las reses. Por ejemplo, a finales de los
años setenta, el 70% de las reses de vacuno, el 90%
de los cerdos y el 100% de los pollos de engorde en
EEUU consumían antibióticos en su dieta como pro-
motores de crecimiento y en diversos tratamientos.
Datos como estos se pueden extrapolar a España
desde hace una década y hasta la actualidad. Pero
es con el auge de las quinolonas, un grupo de anti-
bióticos sintetizados en la década de los ochenta,
cuando el tratamiento de las reses estabuladas en
régimen intensivo sufrió una transformación absolu-
ta, usándose a partir de entonces en tratamientos
preventivos y curativos para casi todo tipo de pro-
blemas veterinarios. Las fluoroquinolonas son hoy en
día el tratamiento de elección para casi todas las
patologías en animales de abasto, utilizándose de
forma masiva e indiscriminada (LEVY, 2002;
BRÜGGER, 2007; HUGHES et al., 2008). Otras dro-
gas como el dietil-estilbesterol (prohibido en la actua-
lidad por sus efectos carcinogénicos), que mejora el
margen de ganancia de  las reses en engorde, o fina-
lizadores de engorde como el tiouracilo o el famoso
clembuterol (este último prohibido en la Unión
Europea) se han utilizado de forma rutinaria. Los
AINES, a los que pertenece el tristemente célebre
diclofenaco (prohibido desde hace tiempo en la
Unión Europea para su uso en ganadería), son otros
de los fármacos cuyo uso es habitual y posiblemen-
te desproporcionado en ganadería, especialmente
en ganado porcino, debido a las elevadas tasas de
estrés derivadas de las condiciones de hacinamien-
to y reclusión. Estas condiciones hacen disminuir las

1. INTRODUCCIÓN
El impacto negativo de los productos tóxicos y

contaminantes es uno de los principales problemas
de conservación de la fauna salvaje en todo el
mundo, por sus implicaciones en casi todos los
aspectos de la fisiología y comportamiento de los
individuos. En España, desde las Juntas de Extinción
de Alimañas creadas a principios de los años 50 se
promovió un acoso sistemático a los carnívoros de
todas las especies, incluidas las aves carroñeras, lo
que provocó la disminución numérica de sus pobla-
ciones. En la actualidad, todavía el envenenamiento
intencionado de las aves depredadoras y carroñeras
es uno de los principales problemas de conservación
de estas especies (DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et
al., 2002; BLANCO & MONTOYA, 2004; CARRETE et
al., 2007). Pero no solo estos venenos son compues-
tos letales para las aves carroñeras. Tras el colapso
de las poblaciones de aves carroñeras del sudeste
asiático (OAKS et al., 2004; SWAN et al., 2006) resul-
ta patente que otros compuestos usados para el tra-
tamiento y engorde de ganado, fundamentalmente en
condiciones de manejo intensivo, pueden tener efec-
tos catastróficos sobre la viabilidad de las poblacio-
nes de aves carroñeras. Recientemente se ha puesto
de manifiesto que otros compuestos como los anti-
bióticos y en menor medida los antiinflamatorios no
esteroideos (AINES) y los antiparasitarios representan
un grave problema para la salud de los buitres ibéri-
cos en aquellas zonas donde se alimentan principal-
mente en muladares abastecidos con restos de
ganadería intensiva, fundamentalmente cerdos y
pollos de engorde (LEMUS et al., 2008; BLANCO et
al., 2009b). 

Desde que a principios de los años 50 se
comenzó a medicar a los animales de granja, los
modelos de producción cambiaron de forma radical,
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LABURPENA
Behi entzefalopatia espongiformeak (BEE) eragindako krisiaren ondorioz abelazkuntza estentsibotik etorritako gorpuzkinak mendi larreetan uzte-

ko debekuak eragin du sarraski mota honen urria eta, ondorioz, hegaztiak nahitaez kontzentratzea BEE transmititzeko arriskurik ez duten abere ukui-
luratuen hondakinekin hornitutako hondakindegi urrietan. Artikulu honetan albaitariek agindutako drogak hartutako hilikiek Espainiako hegazti harra-
pariengan duten eraginaren inguruan dakizkigunak laburbilduko ditugu, eredu intentsibo batean hazitako abereen hondakindegietako hondakin
drogatuen kontsumoak eragindakoak aztertuko ditugu. Emaitzen arabera, saiengan, BEEk eragindako krisiaz geroztik, izugarri emendatu da ukui-
luratutako abelgorriei emandako botiken presentzia eta kontzentrazioa, batez ere fluorokinolen taldeko antibiotikoak, baina baita anti-inflamatorio ez
esteroideoak eta anti-parasitarioak, eta horiek oso ondorio kaltegarriak eragiten dituzten izakiengan eta, beraz, haien populazioen dinamikan eta
kontserbazioan. Antibiotikoen hondarren presentzia odoletan, patogeno oportunistek sai espezie hiruen (Gyps fulvus, Aegypius monachus eta
Neophron percnopterus) txitengan eragindako infekzioari eta sai beltzaren barne erraiei eragindako kalteei estu lotuta ageri zen. Era berean, fluo-
rokinolen hondarrak aurkitu genituen sai arrearen eta miru gorriaren arrautzetan, eta horiek kalteak eragin ditzakete enbrioien kartilago artikularre-
tan, hezurretan eta zurdetan. Abelazkuntza estentsibotik etorritako gorpuzkinak mendi larreetan abandonatu ez baizik eta era guztietako sarraskiak
biltzen dituzten hondakindegietan egokiturik, ondorioak izaten dira hegazti sarraskijaleen populazioetan, eskainitako elikagaiaren ezaugarriak bes-
telakoak direlako, sarraskiak leku jakinetan egokitzen direlako eta horiek ondorioak dituztelako nola gizartean hala ingurumenean. Sarraskiak kude-
atzeko eredu biei lotutako kostuen eta irabazien balorazioak adierazten du hondakindegiak lehenesteko eredua, hegazti sarraskijaleak kontserbat-
zeko xedean ex-situ planteatzen den soluzio orokorra, birplanteatu beharko litzatekeela, eta onartu beharko litzatekeela hegazti sarraskijaleen osa-
sunean ondorio negatiboak eragiten dituela, ugaritasunarekin, banaketarekin eta ugalketarekin lotutako beste faktoreetan ere ondorio negatiboak
dituela eta, beraz, eragin negatiboa duela euren populazioaren dinamikan eta kontserbazioan. Hegazti sarraskijaleak kontserbatzeko arazo uga-
riak, hondakindegiekin lotuak, oso kontuan eduki beharko lirateke abelazkuntza estentsiboaren ereduaren bidez hazitako abereen gorpuzkinak
landa eremuan abandonatzeko, eredu hori askoz ere hobe egokitzen baitzaio, espezieak kontserbatzeko neurriaren ikuspuntutik bederen, hegazti
sarraskijaleen bizitzaren historiari, ekologiari eta bilakaerari.
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tasas de engorde, por lo que los AINES se utilizan de
forma habitual para eliminar el estrés o la fiebre pro-
ducidos por las condiciones de producción.
Productos como el flumixin meglumine, potencial-
mente nefrotóxico para las aves, el paracetamol o el
ácido acetilsalicílico (la famosa aspirina) se utilizan
habitualmente en producción, así como el  ketopro-
feno o, últimamente, el meloxicam y el carprofeno.
Por último, los antiparasitarios también son usados
de forma intensiva en ganadería. Los bencimidazo-
les y las avermectinas son los grupos de compues-
tos más utilizados, y también pueden presentar pro-
blemas en las aves. Los imidazoles son altamente
tóxicos para el hígado y la médula ósea, mientras
que las avermectinas son potencialmente contami-
nantes debido a su elevada estabilidad en el medio
ambiente, y se consideran muy tóxicas para los
peces e invertebrados (MCKELLAR, 1997;
EDWARDS et al., 2001; KREUZIG et al., 2007).

La utilización intensiva y en ocasiones indiscrimi-
nada y errónea de los antibióticos es la principal
causa de la creación de resistencias bacterianas a
tales drogas, lo que representa uno de los principales
problemas de salud pública a los que se enfrenta la
medicina actual en todo el mundo (BAQUERO &
BLAZQUEZ, 1997; LEVY, 2002; O’BRIEN, 2002; MØL-
BAK, 2004). Las prácticas ganaderas que abusan de
los antibióticos han contribuido de forma esencial a
este problema (ANGULO et al., 2000; AARESTRUP et
al., 2005), que también se ve reflejado en la flora bac-
teriana de las aves carroñeras y otras especies, con-
vertidas así en reservorios y vehículos para la disper-
sión de las bacterias resistentes (BLANCO et al.,
2007a,b; 2009a;  DOLEJSKA et al., 2007; LITERÁK et
al., 2007), muchas de las cuales son patógenos res-
ponsables de múltiples zoonosis (DASZAK et al.,
2000; DOBSON & FOUFOPOULOS, 2001; SWARTZ,
2002).  Por otra parte, las fluoroquinolonas y otras dro-
gas son muy estables, y se acumulan en los acuíferos
(SARMAH et al., 2006; SUKUL & SPITELLER, 2007),
causando disbiosis en los medios acuáticos y en los
animales directa o indirectamente “tratados”, espe-
cialmente en el tracto respiratorio y gastrointestinal
(WHO, 1998, BLANCO et al., 2006, 2007a,b; LEMUS
et al., 2008). Los antiinflamatorios también presentan
numerosos problemas en los medios terrestres y
acuáticos, provocando problemas muy diversos en
invertebrados y vertebrados inferiores, al igual que las
hormonas. Por último, las avermectinas provocan la
muerte de todos los invertebrados coprófagos pre-
sentes en las heces de los animales tratados con
estos compuestos, lo que representa un grave pro-
blema de conservación, específicamente para estos
invertebrados y para otras especies que se alimentan
de ellos (MCCRAKEN, 1993; LUMARET & ERROUIS-

SI, 2002) con implicaciones más generales sobre la
salud de los ecosistemas (DAUGHTON & TEMES,
1999; EDWARDS et al., 2001; YOSHIMURA &
ENDOH, 2005; KREUZIG et al., 2007).

1.1. Eliminación de carroñas y su utilización porlas aves necrófagas: tendencias, situación legal yproblemática 
Durante siglos, el abandono de cadáveres de

ganado para su consumo por las aves carroñeras
en el lugar de la muerte de las reses ha sido una
práctica común en la región Mediterránea (HIRAL-
DO et al., 1979; DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et
al., 1997). Así, la carroña de animales salvajes y
de ganado extensivo dominaba en la dieta de las
aves carroñeras sobre la carroña dispuesta en
muladares tradicionales usados por pequeñas
comunidades humanas en el pasado (HIRALDO
et al., 1979; DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et al.,
1997). Al contrario, la acumulación y la predecibi-
lidad de carroña en muladares representan even-
tos nuevos en la historia evolutiva de estas espe-
cies (Figura 1), con consecuencias generalmente
desconocidas sobre la demografía, dinámica y
conservación de sus poblaciones (DONÁZAR et
al., 1997; CARRETE et al., 2006a, b; BLANCO et
al., 2007a). En especial, los cambios recientes en
la producción y manejo ganadero que han favore-
cido la ganadería más viable en términos econó-
micos mantenida en condiciones intensivas frente
a la ganadería extensiva tradicional pueden haber
tenido importantes efectos sobre la disponibilidad,
distribución y calidad de alimento para las aves
carroñeras (DONÁZAR et al., 1997; PARRA &
TELLERÍA, 2004; CARRETE & DONÁZAR, 2005;
BLANCO et al., 2007a; CARRETE et al., 2007).
Utilizamos aquí el termino ‘muladar’ en sentido

Figura 1. La acumulación de cadáveres de ganado criado en régimen inten-
sivo atrae a una gran cantidad de buitres leonados en los muladares. (Foto:
Alberto Carreño).

Figure 1. Accumulations of carcasses originating from intensively farmed cattle
attract large numbers of griffon vultures to muladares (Photo:Alberto Carreño). 
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amplio para referirnos a aquellos lugares donde
los cadáveres de ganado se disponen de forma
regular a lo largo del tiempo, o intermitentemente,
de forma intencionada o no intencionada para su
aprovechamiento por las aves carroñeras. Por lo
tanto, este término incluye comederos específicos
creados para alimentar a estas aves, lugares utili-
zados para deshacerse de los cadáveres con o
sin la participación de las aves carroñeras, así
como vertederos de todo tipo, incluidos basureros
de residuos orgánicos, donde la carroña es pre-
decible en abundancia variable.

Tanto el abandono en el campo de cadáve-
res de ganado extensivo como la disposición de
carroñas de ganado intensivo y extensivo en los
muladares han sido métodos utilizados de forma
simultánea en décadas recientes como formas
de eliminación de las carroñas. Esto ha permitido
el mantenimiento de grandes poblaciones de aves
necrófagas, especialmente buitres, que se han
beneficiado del incremento en la abundancia de
carroña de ganadería estabulada (Figura 2), pero
que también han seguido explotando las carroñas
impredecibles y dispersas de ganado extensivo a

lo largo de todo el área de distribución de sus
poblaciones (DONÁZAR et al., 1997; PARRA &
TELLERÍA, 2004; BLANCO et al., 2007a; CARRETE
et al., 2006a, b, 2007). 

Hoy día se tiende a pensar que el incremento
numérico de las poblaciones de carroñeras en las
últimas décadas, en especial buitre leonado y
negro, se debió a la superabundancia de alimen-
to disponible en los muladares, sobre todo proce-
dente de granjas intensivas, más que a la influen-
cia menos obvia y más difícil de evaluar de la
ganadería extensiva. Sin embargo, no existe nin-
gún estudio específico y completo sobre el papel
que ambas formas de eliminación de carroñas
han jugado en el incremento numérico de las
poblaciones de buitres. Existe también un vacío
de información sobre la abundancia y disponibili-
dad de carroña de ganado intensivo y extensivo y
sobre la forma que las aves carroñeras las explo-
tan. Por lo tanto, resulta difícil determinar cual ha
sido el papel de ambos modelos de explotación
ganadera y eliminación de sus residuos sobre las
poblaciones de buitres. Estos modelos están en
continua transformación debido a las necesida-

Figura 2. Los muladares abastecidos con cadáveres de ganado estabulado suponen una fuente de alimento abundante y predecible en el espacio y en el tiem-
po. (Foto: Alberto Carreño).

Figure 2. Muladares supplied with carcasses of stabled animals are an abundant and spatially and temporally predictable food supply. (Photo: Alberto Carreño).



en el uso de los vertederos de cadáveres de
ganado suministrados por granjas intensivas,
sobre todo de ganado porcino de engorde
(BLANCO et al., 2006, 2007a, b). La concentra-
ción de carroñeros en muladares suministrados
con carroñas de ganado intensivo considerado
material sin riesgo para la transmisión de la EBB
puede tener implicaciones sobre múltiples
aspectos de la dinámica de sus poblaciones
(BLANCO et al., 2006, 2007a, b; CARRETE et al.,
2006a, b, 2007). Específicamente, estas normati-
vas pueden estar produciendo cambios impor-
tantes en la composición, distribución y calidad
del alimento de las aves carroñeras, incluyendo
los riesgos de ingestión de medicamentos de
prescripción veterinaria e infección por patóge-
nos oportunistas y por patógenos del ganado
criado de manera intensiva o derivados de la
acumulación de sus cadáveres (BLANCO et al.,
2006, 2007a, b; LEMUS et al., 2008; LEMUS &
BLANCO, 2009).

La  ganadería intensiva moderna usa enormes
cantidades de fármacos y genera grandes canti-
dades de residuos que contienen estas drogas
(Figura 3). Los restos de animales muertos pue-
den tener un impacto importante sobre la salud
ambiental cuando se acumulan debido a las prác-
ticas imperantes de eliminación de carroñas o a la
ausencia de carroñeros que las consuman
(SEKERCIOGLU, 2006; BLANCO et al., 2007a).
Sin embargo, a excepción del diclofenaco en el
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des del mercado, las tendencias económicas y
políticas, y las normativas legales que regulan la
producción y tratamiento de los productos gana-
deros, pero también la eliminación de sus resi-
duos. Por lo tanto, resulta primordial entender la
influencia de la abundancia, disponibilidad, distri-
bución y características nutricionales de la carro-
ña procedente de distintas especies de ganado y
modelos de manejo de sus residuos para evaluar
críticamente su papel en la dinámica y conserva-
ción de las poblaciones de aves carroñeras.     

El aprovechamiento tradicional de las carroñas
de ganado extensivo y el uso de muladares cam-
bió de forma drástica como consecuencia de la
crisis producida por la “enfermedad de las vacas
locas” o encefalopatía espongiforme bovina (EBB)
en 2001. A partir de entonces, se produjo una pér-
dida progresiva de muchos sitios tradicionales de
vertido debido a las nuevas regulaciones en la
Unión Europea (TELLA, 2001). Desde entonces,
las normativas para la eliminación de cadáveres de
ganadería distinguen entre material seguro o de
riesgo para la transmisión de la EBB (reglamentos
europeos: EU999/2001, EU1774/2002, EU322/2003,
EU830/2005) a pesar de la ausencia de evidencia
sobre cualquier riesgo para su transmisión por
parte de las carroñas de ganadería extensiva
abandonadas en el campo (CMIEET, 2001; CRO-
ZET & LEHMANN, 2007). Estas regulaciones dis-
tinguen de forma específica entre la ganadería
criada de manera intensiva (cerdos, pollos y cone-
jos de engorde) y rumiantes como ovejas, cabras
y vacas que pastan libremente en la mayor parte
de España. Como consecuencia, se estableció la
prohibición de abandonar en el campo los cadá-
veres de ganado extensivo (especialmente oveja y
vaca), fuente principal de alimento de las aves
carroñeras en España. A pesar de que estas aves
ofrecen importantes beneficios ecosistémicos
(SEKERCIOGLU, 2006) y presentan un estatus
global de conservación muy desfavorable,
dichas normativas no tuvieron en cuenta el efec-
to sobre su conservación, y sus funciones en los
ecosistemas, probablemente por la inexistencia
o escasez de estas especies en la mayoría de los
países europeos, o al menos en aquellos con un
mayor peso específico en las políticas agrarias
comunes. Por lo tanto, las inadecuadas medidas
legales promulgadas siguiendo el principio de
precaución para intentar mitigar la transmisión
de la EBB han provocado la ausencia o escasez
de cadáveres de ganadería extensiva disponi-
bles para las aves carroñeras, así como el incre-
mento paralelo por parte de las aves carroñeras

Figura 3. En la gestión de muladares no se realizan controles toxicológicos ni
de patógenos, por lo que estos lugares pueden  ser importantes focos de con-
taminación ambiental. Acumulación de restos de fármacos de prescripción
veterinaria en un muladar de Segovia. (Foto: Jesús A. Lemus).

Figure 3. No toxicological or pathogenic controls are conducted in muladares
and so these sites are liable to become important focuses of environmental
contamination. Accumulation of remains of veterinary-prescribed pharmaceu-
tical products in a muladar in Segovia province. (Photo: Jesús A. Lemus).
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subcontinente indio (ver revisión en SWAN et al.,
2006), la información sobre el impacto de los pro-
ductos farmacéuticos de prescripción veterinaria
contenidos en las carroñas de ganado intensivo
sobre la salud de las aves carroñeras que los con-
sumen es muy escasa (LEMUS et al., 2008). Los
antibióticos (formalmente antimicrobianos) son
posiblemente los medicamentos mas utilizados
por la ganadería intensiva para el tratamiento de
enfermedades que pueden causar considerables
pérdidas económicas, pero también en tratamien-
tos profilácticos y como promotores del crecimien-
to. El consumo de antibióticos presentes en los
cadáveres de ganado intensivo dispuestos en los
muladares podría, por tanto, afectar a la salud de
los buitres que los consumen debido a su toxicidad
y sus efectos inmunodepresores. En concreto, los
efectos sobre las aves que consumen antibióticos
podrían parecerse a los que se presentan en con-
diciones de uso inadecuado de estos medicamen-
tos en humanos, por ejemplo, alteración de la flora
normal y adquisición de patógenos oportunistas
como hongos y bacterias (LEVY, 2002; CHIDE &
ORIKSAWE, 2007).

1.2. Uso de drogas de prescripción veterinaria:diferencias entre ganado intensivo y extensivo
Varios factores pueden determinar un riesgo

variable de ingestión de fármacos por las aves
carroñeras. En primer lugar, el riesgo de ingestión
de fármacos puede depender de las prácticas
ganaderas predominantes, en concreto de las
especies de ganado y los tratamientos de medica-
ción (DONÁZAR et al., 1997; BLANCO et al.,
2007a, b). Segundo, la ingestión de fármacos
puede depender de la disponibilidad y abundan-
cia de cadáveres de ganado sujeto a diferentes
tratamientos veterinarios lo que, a su vez, depende
de las prácticas de eliminación de los cadáveres.
Por lo tanto, las especies ganaderas, la abundan-
cia y la disponibilidad de carroña, así como su con-
tenido de fármacos pueden estar estrechamente
relacionadas, sobre todo teniendo en cuenta las
diferencias fundamentales entre las prácticas
ganaderas y de eliminación de los cadáveres de
ganado extensivo e intensivo en régimen estabula-
do (DONÁZAR et al., 1997; BLANCO et al., 2006,
2007a, b; LEMUS et al., 2008). 

El ganado estabulado criado en condiciones
intensivas y la ganadería extensiva pueden tener
influencias diferentes sobre la composición, la dis-
ponibilidad y la distribución espacio-temporal de ali-
mento para las aves carroñeras y, por lo tanto, sus
implicaciones sobre la dinámica poblacional y con-

servación de las poblaciones pueden ser muy dife-
rentes. Tradicionalmente, la ganadería extensiva de
ovino, vacuno y caprino en el Mediterráneo, ha pro-
porcionado carroña espacial y temporalmente
impredecible y dispersa distribuida en unidades
discretas constituidas por los cadáveres individua-
les de las reses localizados en el lugar de su muer-
te (DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et al., 1997). Por
el contrario, la ganadería estabulada puede repre-
sentar una fuente de alimento predecible, concen-
trado y superabundante, cuando sus cadáveres
son dispuestos en muladares y vertederos locali-
zados cerca de las explotaciones ganaderas o en
comederos específicos para las aves carroñeras
(DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et al., 1997; BLAN-
CO et al., 2007a; CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009).
La intensificación en la producción ganadera en
condiciones estabuladas ha venido acompañada
por un aumento del empleo de fármacos para miti-
gar el impacto creciente de enfermedades, y en
tratamientos profilácticos, en condiciones de ele-
vada producción, incluyendo una alta densidad y
crecimiento rápido (LEMUS & BLANCO, 2009). El
ganado mantenido en régimen extensivo es com-
parativamente mucho menos medicado que el
estabulado criado de forma intensiva debido al
menor riesgo de infección y enfermedad en condi-
ciones de cría al aire libre en densidades menores
(STEINFELD et al., 2006), y debido a que los altos
costes de estos tratamientos veterinarios no com-
pensan el reducido rendimiento económico de
estas prácticas, sobre todo en el caso de la gana-
dería de ovino y caprino (DONÁZAR et al., 1997;
STEINFELD et al., 2006).

1.3. Objetivos 
En este artículo presentamos una recopilación

de los conocimientos existentes hasta la fecha
sobre el impacto de la ingestión de fármacos por
las aves carroñeras en España. Esta información
se ha extraído de trabajos previamente publica-
dos en los que se aporta información más deta-
llada sobre algunos aspectos (BLANCO et al.,
2006, 2007 a,b; LEMUS et al., 2008; LEMUS et al.,
2009, LEMUS & BLANCO, 2009; BLANCO et al.,
2009b), y se complementa aquí con información
inédita. El objetivo principal de estos estudios ha
sido evaluar las tendencias temporales en la pre-
sencia y concentración de antibióticos y otros fár-
macos, así como el impacto asociado sobre la
salud de las aves carroñeras que nidifican en
España central. Discutimos como la ingestión de
fármacos ha evolucionado en los últimos años
dependiendo de las prácticas ganaderas y de eli-
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minación de sus residuos, sobre todo después de
la prohibición de abandonar cadáveres de gana-
dería extensiva en el campo debido a la crisis de
la EEB y la explotación mayoritaria posterior de
cadáveres de ganadería estabulada en los mula-
dares.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
2.1. Área de estudio y metodología general 

El estudio fue realizado entre los años 2000 y
2008 y cubrió la mayor parte de los núcleos de
reproducción de las tres especies de buitre que se
reproducen en el Sistema Central, sus estribacio-
nes y los cañones calizos cercanos en la Meseta
Norte, España central (provincias de Segovia,
Madrid y Ávila). Los buitres leonados Gyps fulvus
fueron muestreados en sus colonias principales en
la provincia de Segovia (Hoces de los ríos Riaza y
Duratón). Los alimoches Neophron percnopterus
se muestrearon en los mismos cañones, y en su
entorno en la provincia de Segovia. Los buitres
negros Aegypius monachus fueron muestreados
en la mayor parte de los núcleos de reproducción
de la colonia del Sistema Central (Alto Lozoya y
Valdemaqueda en la provincia de Madrid, Río
Moros, Navafría y Valsaín en la provincia de
Segovia, y Valle de Iruelas y su entorno en la pro-
vincia de Ávila).

Los pollos fueron muestreados con 50-80 días
de edad, según la especie (Figura 4). Una mues-
tra de sangre fue extraída de la vena radial, cen-
trifugada y el plasma congelado hasta su análisis.
La microflora bacteriana de la cloaca, coana y
narinas fue muestreada con hisopos estériles y
medio de transporte Amies (ver detalles en BLAN-
CO et al., 2007; LEMUS et al., 2008). 

2.2. Determinación de antibióticos, AINEs y anti-parasitarios en los buitres
La presencia y concentración de fármacos fue-

ron determinadas en la sangre de pollos de las tres
especies de buitre que crían en España central, así
como en individuos enfermos encontrados en los
nidos o sus alrededores y admitidos en centros de
rehabilitación de fauna salvaje. Los buitres encon-
trados muertos en los nidos o sus alrededores fue-
ron necropsiados y la presencia de fármacos
determinada en muestras de hígado (véase
LEMUS et al., 2008). También se analizó la presen-
cia de fármacos en huevos no eclosionados de
buitre leonado y milano real Milvus milvus (LEMUS
et al., 2009). La presencia y las concentraciones de
los residuos de quinolonas (enrofloxacina y cipro-
floxacina), amoxicilina, oxitetraciclina, AINEs y anti-
parasitarios fueron determinadas usando croma-
tografía líquida de alta resolución (HPLC según

409El dilema de la ganadería extensiva y el mito de los muladares: Implicaciones en la contaminación por fármacos y su impacto en la salud de las aves carroñeras

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 4. El muestreo regular y a largo plazo del estado de salud de los pollos de aves carroñeras es una herramienta imprescindible para conocer el estado de
conservación de sus poblaciones (Foto: Armando González).

Figure 4. Regular and long-term sampling of nestling health in avian scavengers is an essential tool for studying the state of conservation of vulture populations.
(Photo: Armando González).



en mataderos para confirmar de forma rápida la pre-
sencia de antibióticos en animales destinados al
consumo humano (OKERMAN et al., 2001). Las
muestras fueron recogidas con hisopos estériles,
transportados en un contenedor refrigerado al labo-
ratorio dentro de las 12 horas posteriores al mues-
treo y procesadas 1-2 horas después de su llegada
al laboratorio. La prueba fue realizada en placas con
cultivos de suspensión de esporas de Bacillus sub-
tilis y cultivos bacterianos de Kocuria rhizophila
(detalles de los medios y condiciones de los cultivo
pueden encontrarse en LEMUS et al., 2008).

Como complemento, se ha realizado un estudio
piloto para valorar el riesgo que representan los
cadáveres de ganado extensivo (ovejas, n = 10) e
intensivo (cerdos, n = 10) procedentes de explota-
ciones localizadas en España central en la ingestión
de fármacos por parte de las aves carroñeras. Para
ello se recogieron muestras de hígado de los cadá-
veres, que fueron analizadas utilizando la misma
metodología que en el caso de los buitres muertos
(véase arriba).
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sus siglas en ingles) y técnicas microbiológicas
con protocolos estándar (LEMUS et al., 2008;
LEMUS et al., 2009; BLANCO et al., 2009b). Los
AINEs buscados fueron el diclofenaco (prohibido
para el empleo veterinario en la Unión Europea),
flumixin meglumine, ketoprofeno, ibuprofeno,
meloxicam, salicilato de sodio (aspirina) y aceta-
minofen (paracetamol). Los antiparasitarios bus-
cados fueron metronidazol, diclazuril, fenbenda-
zol e ivermectina.

2.3. Determinación de la presencia de fármacosen cadáveres de ganado
El test de inhibición de crecimiento bacteriano

fue utilizado para determinar la presencia de resi-
duos de antibióticos en tejidos de cadáveres de
cerdo (hígado, músculo, riñón, mucosa oral, recto)
recién dispuestos en varios muladares utilizados por
los buitres en la provincia de Segovia (Figura 5). Esta
prueba es sumamente sensible a la presencia anti-
bióticos y por lo tanto es realizada de forma rutinaria
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Figura 5. A partir de la crisis de las vacas locas, los buitres del centro peninsular han pasado a alimentarse de forma mayoritaria de cadáveres de cerdo proce-
dentes de explotaciones intensivas (Foto: Alberto Carreño).

Figure 5 Since the ‘mad-cow’ crisis, vultures in the centre of the Iberian Peninsula have begun to feed mainly on pig carcasses originating from intensive animal
husbandry (Photo: Alberto Carreño).



2.4. Determinación de patógenos
La presencia de dos bacterias (Mycobacterium

avium, Salmonella sp.) y dos hongos (Candida albi-
cans, Aspergillus fumigatus) fue determinada en las
tres especies de buitre debido a su patogenicidad
severa en aves y su potencial para proliferar debi-
do a la alteración de flora normal e inmunodepre-
sión tras la ingestión de antibióticos (LEMUS et
al., 2008). Los métodos para determinar la pre-
sencia de estos patógenos han sido descritos
detalladamente por BLANCO et al., (2006) y
LEMUS et al., (2008). Se consideraron sólo los
casos clínicos de infección por Candida albi-
cans, confirmados por la presencia de lesiones
producidas por este patógeno en la cavidad oral
(Figura 6) y su posterior confirmación mediante
cultivos microbiológicos y determinación genéti-
ca de las cepas implicadas (LEMUS et al., en
evaluación; LEMUS & BLANCO, 2009).

Las muestras de sangre recogidas en los pri-
meros años de estudio, antes de la EEB, fueron
utilizadas para determinar la presencia de
Mycobacteriun avium mediante técnicas de
PCR, pero no por métodos microbiológicos, que
requieren el muestreo de la mucosas. La presen-
cia de lesiones de Candida albicans en la cavi-
dad oral, y su posterior confirmación mediante
cultivos microbiológicos, no fue registrado antes
de 2003. Por lo tanto, la evaluación de la presen-
cia de estos patógenos no fue completa en los
primeros años de estudio. 

2.5. Necropsia e histopatología
Los buitres encontrados muertos en los nidos o

en sus alrededores fueron necropsiados y se reco-
gieron muestras de  las lesiones encontradas así
como de tejido (hígado, riñón, timo, bazo, bolsa de
Fabricio, gónadas, pulmones y corazón). Las
muestras se fijaron en una solución neutra de formol
al 10 % para el exámen histopatológico. La presen-
cia de lesiones macro y microscópicas en estos
órganos fue registrada siguiendo protocolos esta-
blecidos (ver detalles en LEMUS et al., 2008). Para
el estudio del estado funcional del hígado se regis-
tró la presencia de (1) hipertrofia, (2) degeneración
vacuolar del parénquima y deformación trabecular)
y (3) hiperplasia y fibrosis de los conductos biliares
con infiltrados mononucleares.  En cuanto al riñón,
registramos la presencia de (1) hipertrofia y colora-
ción rosada pálida, (2) glomérulonefritis, (3) glomé-
rulonefrosis, (4) infiltrados mononucleares y (5) pre-
cipitados blancos difusos sobre la superficie e inte-
rior del parénquima renal (acúmulos de uratos).
También registramos la presencia de degeneración
de los órganos linfoides: (1) bazo, (2) bolsa de
Fabricio y (3) timo. Finalmente, registramos la pre-
sencia de congestión e irritación de las vías diges-
tivas superiores. Las relaciones entre la presencia
de cada tipo de droga veterinaria y las lesiones en
los órganos internos se analizaron mediante tablas
de contingencia con probabilidades exactas y aná-
lisis log-lineal. 

Entre 2005 y 2007, recogimos 12 huevos fra-
casados de buitre leonado en nidos localizados
en las Hoces del Río Duratón (n = 4) y Riaza (n =
8), y 11 huevos fracasados de milano real colec-
tados también en la provincia de Segovia. Los
huevos fueron retirados de nidos abandonados
por los reproductores al final de la temporada de
cría cuando los pollos en las colonias de buitre
leonado tenían entre 45 y 70 días de edad y alre-
dedor de 30 días en el caso de los milanos reales.
Otros huevos fracasados de buitre leonado y mila-
no real fueron recogidos en colonias de Cádiz (n =
6) y en Extremadura (n = 8), respectivamente,
para evaluar posibles diferencias geográficas en
la presencia y concentración de fármacos y sus
efectos potenciales sobre la viabilidad de los hue-
vos así como los posibles daños producidos en
los embriones. Antes de su retirada de los nidos,
la inviabilidad de los huevos fue confirmada
mediante el uso de un monitor digital de actividad
embrionaria (ECG Buddy, Avitronics). Una vez en
el laboratorio, un examen de rayos X de todos los
huevos determinó el desarrollo del embrión y su
posición en los huevos fecundados, y posterior-
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Figura 6. Lesiones en la cavidad oral de un pollo de buitre negro producidas
por Candida albicans, un hongo patógeno oportunista que prolifera debido a
la inmunodepresión causada por antibióticos (Foto: Jesús A. Lemus).

Figure 6 Lesions in the oral cavity of a cinereous vulture nestling caused by
Candida albicans, an opportunistic pathogenic fungus that proliferates as a
result of immunodepression induced by antibiotics (Photo: Jesús A. Lemus).
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mente se realizó una necropsia completa siguien-
do metodologías estándar. Se recogieron mues-
tras del contenido del huevo y de distintos tejidos
embrionarios para determinar la presencia de resi-
duos de fármacos, así como para análisis micro-
biológicos e histopatológicos (ver detalles en
LEMUS et al., 2009).

2.6. Valoración del estado del sistema inmune
Para evaluar el impacto de los antibióticos

como inmunodepresores, analizamos la actividad
de múltiples parámetros que definen la condición
del sistema inmune celular y humoral en las tres
especies de buitre (LEMUS & BLANCO, 2009).
Durante los años 2006 y 2007 tomamos muestras
de sangre de pollos de las tres especies en nidos
de España Central (provincias de Segovia, Ávila y
Madrid). Se muestrearon individuos de las tres
especies en áreas de Extremadura (buitre negro en
Monfragüe, Cáceres) y Andalucía (buitre leonado y
alimoche en Cádiz), utilizadas como áreas control,
ya que los buitres se alimentan allí de presas salva-
jes o carroñas de ganadería extensiva (DONÁZAR,
1993; BENITEZ et al., 2003; COSTILLO et al., 2007),
que no deberían contener antibióticos en elevadas
prevalencias y concentraciones, como así fue con-
firmado (LEMUS & BLANCO, 2009).

Utilizamos técnicas de citometría de flujo para
evaluar la inmunidad de base celular midiendo la
actividad de los tres subconjuntos de células T más
representativos (CD4+, CD5+ y CD8+) y diferentes
técnicas para evaluar la actividad de moléculas
implicadas en la inmunidad de base humoral, inclu-
yendo el complemento (ruta clásica-CPW y alterna-
tiva-APW), interleuquinas (IL1β, IL2, IL6, IL8-like) y
el γ interferón (IFNγ) (detalles de las técnicas, reac-
tivos e instrumental pueden encontrase en TELLA
et al., 2008; LEMUS & BLANCO, 2009).

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
3.1. Presencia de fármacos en cadáveres de gana-do dispuestos en los muladares

La carroña disponible para las aves necrófagas
a menudo corresponde a ganado medicado pre-
viamente para el tratamiento de enfermedades,
pero que, una vez muerto, es eliminada inmediata-
mente mediante su disposición en los muladares
sin ningún periodo de supresión ni control sanitario
o toxicológico. Por consiguiente, los residuos de fár-
macos presentes en las carroñas pueden ser inge-
ridos por las aves carroñeras, como se ha demos-
trado recientemente por la presencia de antibióticos

circulantes en pollos de las tres especies de buitre
que se reproducen en España central (LEMUS et
al., 2008; LEMUS & BLANCO 2009). De hecho, en
un muestreo realizado para determinar la presencia
de residuos de antibióticos en cadáveres de cerdo
dispuestos en muladares de la provincia de
Segovia, se encontraron tales residuos en casi
todos los tejidos analizados en una gran proporción
de los cadáveres (LEMUS et al., 2008). 

El análisis preeliminar de la presencia de fár-
macos en los cadáveres de ganado intensivo
(cerdo) y extensivo (oveja) procedente de explota-
ciones del centro de España confirmó la existencia
de diferencias claras entre ambos modelos de
explotación. Los cerdos precedentes de explota-
ciones en régimen intensivo presentaron residuos
de drogas de uso veterinario en un 70% de los
casos, especialmente quinolonas, pero también
AINES como el flumixin meglumine y antiparasita-
rios como metronidazole y febendazole (Tabla 1).
Por el contrario los cadáveres de oveja en régimen
extensivo mostraron únicamente residuos de iver-
mectina en una proporción baja de individuos
(Tabla 1). Otras drogas administradas al ganado y
presentes en las aves carroñeras (ver más abajo)
no han sido encontradas en este estudio preelimi-
nar debido al reducido número de muestras anali-
zados hasta el momento en sólo dos especies de
ganado. Sin embargo, este primer muestreo indica
ya claramente el diferente impacto que ambos
modelos de explotación tiene en el riesgo de inges-
tión de fármacos por las aves carroñeras.

3.2. Ingestión de fármacos por las aves carroñe-ras: tendencias temporales
Las aves carroñeras que se alimentan de

cadáveres de ganado ingieren los múltiples fár-
macos que se administran de forma regular a
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Tabla 1. Presencia (%) de fármacos de prescripción veterinaria en cadáveres de
ganado intensivo (cerdo, n = 10) y extensivo (oveja, n = 10) procedentes de explo-
taciones de España central. 

Fármacos Ganado intensivo (cerdo) Ganado extensivo (oveja)
RESIDUOS (total) 70.0 10.0

Quinolonas (total) 70.0 0.0
Enrofloxacina 40.0 0.0
Ciprofloxacina 50.0 0.0

Oxitetraciclina 10.0 0.0
AINES (total) 20.0 0.0

Flumixin meglumine 20.0 0.0
Antiparasitarios (total) 20.0 10.0

Metronidazole 10.0 0.0
Febendazole 10.0 0.0
Ivermectina 0.0 10.0

Presencia (%)



éste. Además de los antibióticos encontrados en
un primer muestreo en cadáveres de ganado y
pollos de las tres especies de buitres (LEMUS et
al., 2008), encontramos residuos circulantes de
AINEs como flumixin meglumine, aspirina y para-
cetamol, así como antiparasitarios como diclazu-
ril, metronidazol, fenbendazol e invermectina en
pollos de las tres especies de buitres que se
reproducen en España central (Tabla 2, BLANCO
et al., 2009b). Durante la temporada de cría de
2008, encontramos también residuos de diclazu-
ril en pollos de buitre leonado (prevalencia total
(2001-2008) = 4.3%, n = 116 pollos, concentra-
ción = 0.37 ± 0.06 ng/ml, n = 5), asociados al
consumo de pollos de granja, así como residuos
de ibuprofeno (prevalencia total (2004-2008) =
2.7%, n = 112 pollos, concentración = 1.82 ±
0.56 mg/ml, n = 3) y meloxican (prevalencia total
(2004-2008) = 1.8%, n = 112 pollos, concentra-
ción = 0.31 ± 0.14 ng/ml, n = 2) en pollos de bui-
tre negro pertenecientes al núcleo de Rascafria,
Madrid. Esta es la primera vez que se encuen-
tran residuos de múltiples AINEs y antiparasita-
rios junto con antibióticos en animales salvajes.
La presencia simultánea de múltiples fármacos
en la sangre de los pollos de las tres especies de
buitre pone de manifiesto la magnitud del pro-
blema, ya que muchas de estas drogas son tóxi-
cas por sí mismas, y mas aún en combinación
con otras, y pueden además producir otros múl-
tiples efectos negativos sobre la salud de las
aves (ver más abajo). Además, las drogas bus-

cadas representan sólo una muestra de aquellas
que se utilizan en ganadería, por lo que los resul-
tados son conservativos y la situación puede ser
más preocupante aún de lo que muestran nues-
tros resultados.

La ingestión de antibióticos y su concentra-
ción en los buitres se incrementó tanto en el bui-
tre leonado como en el negro (Figura 7), sobre
todo en el caso de las quinolonas, desde la pri-
mera detección de sus residuos (LEMUS et al.,
2008; BLANCO et al., 2009b). Así por ejemplo, la
proporción de pollos de buitre leonado con resi-
duos de antibióticos aumentó de cero en 2001 y
2004 al 70 % en 2006 y casi al 80% en 2008. En
el caso del buitre negro, la presencia de antibió-
ticos circulantes pasó de afectar al 50% de los
pollos en 2004 a niveles en torno al 80% en los
años posteriores. Estas tendencias crecientes
en la ingestión de antibióticos están sin duda
causadas por el incremento en el consumo de
cadáveres de ganado intensivo desde la prohi-
bición de abandonar cadáveres de ganadería
extensiva en el campo (BLANCO et al., 2006,
2007a, b; LEMUS et al., 2008, datos inéditos),
acompañado por un posible empleo creciente
de antibióticos en la ganadería estabulada. El
alimoche mostró una tendencia relativamente
estable en torno al 40% de prevalencia de anti-
bióticos circulantes, pero durante el último año
del estudio no se detectaron residuos de estas
drogas sobre una muestra pequeña de pollos (n
= 6, Figura 7). 
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Tabla 2. Proporción (%) de individuos con presencia de cada droga y la media (± desviación estándar) de sus concentraciones (entre paréntesis) en plasma (indi-
viduos vivos) o en hígado (individuos muertos) de las tres especies de buitre. Datos referentes a los años 2000-2007. Durante el año 2008 se encontraron también
residuos de ibuprofeno y meloxicam en pollos de buitre negro (datos en el texto).

a µg/ml o µg/g • b ng/ml o ng/g

AINEs (total) 19.6 83.3 14.3 55.0 34.5 3.6
Flumixin megluminea 6.9 50.0 2.9 25.0 31.0 3.6

(3.68 ± 1.98, n = 7) (12.34 ± 7.38, n = 9) (14.99 ±2.58, n =3) (4.60 ± 1.08, n = 5) (5.50 ± 2.15, n = 9) (16.31 ± 1.52, n = 2)
Aspirinab 9.8 38.9 8.6 45.0 20.7 0.0

(25.80 ± 7.12, n =10) (57.27 ± 7.10, n = 7) (40.82±2.86, n =6) (34.21 ± 10.08, n = 9) (38.90 ± 13.76, n = 6) -
Paracetamola 2.9 33.3 2.9 15.0 10.3 0.0

(0.21 ± 0.02, n = 3) (0.29 ± 0.07, n = 6) (0.29±0.04, n =2) (0.16 ± 0.15, n = 3) (0.16 ± 0.04, n = 3) -
Antiparasitarios (total) 22.5 55.6 15.7 65.0 41.4 12.7

Diclazurilb 0.0 0.0 8.6 15.0 10.3 12.7
(0.36 ± 0.08, n =6) (0.32 ± 0.85, n = 3) (0.43 ± 0.05, n = 3) (0.39 ± 0.11, n = 7)

Metronidazolb 10.8 5.6 2.9 25.0 17.2 0.0
(0.32 ± 0.11, n = 11) (0.41, n = 1) (0.19 ± 0.04, n =2) (0.46 ± 0.06, n = 5) (0.34 ± 0.06, n = 5) -

Fenbendazola 6.9 38.9 2.9 20.0 10.3 0.0
(0.37 ± 0.07, n = 7) (0.63 ± 0.07, n = 7) (0.41 ± 0.06, n =2) (0.30 ± 0.03, n = 4) (0.46 ± 0.08, n = 3) -

Ivermectinaa 6.9 33.3 1.4 15.0 6.9 0.0
(3.70 ± 0.50, n = 7) (6.77 ± 0.68, n = 6) (4.40, n =1) (3.87 ± 1.65, n = 3) (5.90 ± 0.28, n = 2) -

Fármacos Pollos Centro de Recuperación Pollos Centro de recuperación Centro de recuperación Pollos(vivos) (vivos) (muertos)
n = 102 n = 18 n = 70 n = 20 n = 29 n = 55

Gyps fulvus Aegypius monachus Neophron percnopterus
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Los AINEs y los antiparasitarios fueron encon-
trados en una proporción menor de individuos que
los antibióticos en las tres especies, y su presencia

no mostró tendencias temporales claras, al menos
hasta el año 2007 (LEMUS  & BLANCO 2009). Esto
puede deberse a su empleo menos frecuente y
temporalmente variable en ganadería comparado
con los antibióticos, a pesar de que algunos AINEs
como la aspirina y el paracetamol fueron encontra-
dos en buitres leonados y alimoches antes de la cri-
sis de la EEB cuando, sin embargo, no encontra-
mos antibióticos circulantes en buitres leonados
aunque sí en alimoches. Sin embargo, los datos
pertenecientes a 2008 parecen indicar una tenden-
cia positiva en la presencia de AINEs, especial-
mente en el buitre leonado, que pasaron de un 20%
de prevalencia entre 2001 y 2006 hasta un 60% en
2008 (Figura 7). La presencia de antiparasitarios en
sangre mostró una ligera tendencia positiva en las
tres especies, más marcada en el buitre leonado,
debido a la influencia principal de los datos relativos
al año 2008, cuando se alcanzaron los valores
máximos en las tres especies (Figura 7). 

Las diferencias en la prevalencia y concentra-
ción de AINEs y antiparasitarios entre las distintas
especies parecen estar determinadas por sus dife-
rentes hábitos de alimentación y dependencia de la
carroña de ganado. Los buitres leonados y negros
mostraron residuos de cinco AINEs, mientras que
los alimoches  sólo mostraron residuos circulantes
de flumixin meglumine. Esta droga es con frecuen-
cia usada en ganado porcino (KAHN, 2005), sobre
cuyos cadáveres se alimentan principalmente los
buitres leonados y negros en el área de estudio. Los
alimoches dependen de la carroña de cerdo, y en
general de los muladares, en menor medida ya que
explotan carroña de multitud de presas salvajes
(DONÁZAR, 1993; BLANCO et al., 2007b), lo que
puede explicar la ausencia en esta especie de
otros AINEs utilizados en ganado porcino. Además,
los diferentes hábitos de alimentación y la depen-
dencia de la carroña de ganado intensivo pueden
explicar las diferencias entre especies en la pre-
sencia de las distintas drogas. Mientras que los bui-
tres leonados y negros ingieren cadáveres comple-
tos, incluyendo las vísceras, poco tiempo después
de la disposición de los cadáveres (Figura 8), los
alimoches por lo general no tienen acceso a las vís-
ceras (donde se acumulan las drogas, EMEA,
2004), excepto transcurrido cierto tiempo después
del aprovechamiento de las carroñas por los buitres
leonado y negro (DONÁZAR, 1993; BLANCO et al.,
2007b). La degradación de las drogas contenidas
en las carroñas puede aumentar con el tiempo
transcurrido entre la disposición y el consumo por
los buitres. Este periodo de tiempo es con frecuen-
cia más largo para el alimoche debido a la mayor
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Figura 7. Tendencias en la prevalencia (proporción de individuos con presen-
cia de cada droga) de antibióticos, AINEs y antiparasitarios en el plasma de
pollos de buitres leonado (n = 116), buitre negro (n = 112) y alimoche (n = 64)
muestreados en España central. 

Figure 7 Trends in the prevalence (proportion of birds with the presence of each
drug) of antibiotics, NSAIDs and anti-parasitic agents in the plasma of griffon (n =
116), cinereous (n = 112) and Egyptian (n = 64) vultures sampled in central Spain. 



abundancia y hábitos sociales de explotación de
las carroñas de las restantes especies de buitres,
que pueden consumir completamente las carroñas
en muy poco tiempo (DONÁZAR, 1993). De hecho,
aunque los alimoches puedan llegar a acceder en
primer lugar a cadáveres dispuestos recientemente
(Figura 9), no son anatómicamente capaces de
alcanzar los órganos internos de los cadáveres de
gran tamaño (DONÁZAR, 1993), como los de los
cerdos de engorde. 

La diferente presencia y concentración de anti-
parasitarios (Figura 7, Tabla 2) indican una vez más
la influencia de la dieta y hábitos de alimentación
entre las distintas especies. Mientras que los pollos
de buitre negro mostraron  residuos de todos los
antiparasitarios buscados, en los buitres leonados
no encontramos diclazuril hasta el año 2007
(BLANCO et al., 2009b) aunque si en 2008, aso-
ciado al consumo de pollos de granja (autores
datos inéditos). El diclazuril,  por el contrario, fue el
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Figura 8. Los buitres leonados pueden consumir grandes cantidades de carroña poco tiempo después de su disposición en los muladares, lo que supone la inges-
tión, como compuestos activos, de los fármacos que contienen los cadáveres. (Foto: Alberto Carreño).

Figure 8. Griffon vultures may consume large amounts of carrion immediately after it has been deposited in a muladar and thus ingest as active components the
pharmaceutical products contained in carcasses. (Photo: Alberto Carreño).
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único antiparasitario encontrado en alimoches. El
diclazuril es utilizado sobre todo en grandes explo-
taciones de pollos y conejos de engorde (KAHN,
2005), cuyos cadáveres son con frecuencia apro-
vechados por buitres negros y alimoches, pero de
forma más ocasional por los buitres leonados
cuando escasean otro tipo de carroñas
(DONÁZAR, 1993; BLANCO et al., 2007), como en
los últimos años del presente estudio. 

Estos resultados ponen de manifiesto de forma
clara el fuerte impacto que la medicación intensiva
del ganado en régimen estabulado tiene sobre la
ingestión de múltiples fármacos por la especies de
aves carroñeras (BLANCO et al., 2006, 2007a, b;
LEMUS et al., 2008). Teniendo en cuenta que no
hemos determinado la presencia de todas las dro-
gas administradas al ganado, potencialmente pre-
sentes en los buitres, la situación puede ser más
preocupante aún si se suman otros fármacos de
efectos igual o más perniciosos, como por ejemplo
hormonas o compuestos utilizados como eutanási-
cos en los animales (LANGELIER, 1993; THOMAS,
1999), aspectos que están siendo investigados en
la actualidad.

3.3. Presencia de fármacos en buitres admitidosen centros de recuperación
Todos los buitres negros (n = 20) y leonados (n

= 18) encontrados enfermos y admitidos en el cen-
tro de recuperación de Buitrago de Lozoya,
Madrid, mostraron residuos de antibióticos en san-
gre (prevalencia = 100% en ambas especies),
especialmente quinolonas (prevalencia = 100%;
enrofloxacina = 75%, 100%, ciprofloxacina = 75%,
55.6% en el buitre negro y leonado respectivamen-
te). Ambas quinolonas se encontraron en elevadas
concentraciones (µg/ml) tanto en el buitre negro
(enrofloxacina: 0.093 ± 0.49, n = 15, ciprofloxacina:
0.11 ± 0.06, n = 15) como en el leonado (enroflo-
xacina: 0.11 ± 0.04, n = 18, ciprofloxacina: 0.07 ±
0.02, n = 10). Los restantes antibióticos se encon-
traron en menores prevalencias (oxitetraciclina:
25.0%, 22.2%; amoxicilina: 15.0 %, 16.7%) y con-
centraciones (oxitetraciclina: 0.05 ± 0.27, n = 5,
0.08 ± 0.03, n = 4; amoxicilina: 0.12 ± 0.36, n = 3,
0.06 ± 0.02, n = 3) en los buitres negro y leonado
respectivamente. Los buitres negros que ingresa-
ron muertos en el centro de recuperación (n = 29)
mostraron una elevada prevalencia de antibióticos
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Figura 9. Los alimoches no son anatómicamente capaces de alcanzar los órganos internos de los cadáveres de ganado de gran tamaño por lo que el riesgo de ingestión
de fármacos concentrados en estos órganos es menor (Foto: Alberto Carreño).

Figure 9. Egyptian vultures are not anatomically capable of reaching the internal organs of large carcasses and so they are at less risk from the ingestion of the concen-
trated pharmaceutical products they contain. (Photo: Alberto Carreño)



en el hígado (65.5%), especialmente de quinolo-
nas (65.5%, enrofloxacina: 48.3%, ciprofloxacina:
55.2%) y otros antibióticos (oxitetraciclina: 10.3%;
amoxicilina: 17.2%), a elevadas concentraciones
(en µg/g, enrofloxacina: 0.07 ± 0.02, n = 14, cipro-
floxacina: 0.09 ± 0.03, n = 16, oxitetraciclina: 0.10
± 0.04, n = 3, amoxicilina: 0.06 ± 0.02, n = 5). 

La proporción de buitres negros y leonados
enfermos o muertos con presencia de cada AINE
y anti-parasitario, así como su concentración en
sangre (individuos vivos) o hígado (individuos
muertos) se muestra en la Tabla 2.

Estos resultados ponen de manifiesto el  enor-
me impacto que las drogas de uso en ganadería
pueden estar teniendo en la actualidad sobre las
poblaciones de aves carroñeras. De hecho, los
análisis para determinar la presencia de tales dro-
gas se realizaron a todos los individuos ingresados
en el centro de recuperación, independientemente
de la causa que provocó su ingreso, incluyendo
electrocución, disparo, etc. Por lo tanto, la intoxica-
ción severa por drogas de uso ganadero o bien sus
consecuencias sobre la salud, esto es, la adquisi-
ción de múltiples patógenos (LEMUS et al., 2008;
LEMUS & BLANCO, 2009) debido a la inmunode-
presión causada por los antibióticos (véase mas
abajo), es en la actualidad una de las principales
causas de ingreso de aves carroñeras en los cen-
tros de recuperación del centro peninsular (Foto
10), especialmente en el caso del buitre negro.

3.4. Presencia de antibióticos en huevos fracasados
La ingestión de antibióticos puede afectar de

forma negativa a la salud y supervivencia de los
pollos y, en consecuencia, al éxito reproductor y el
estado de conservación de las poblaciones de
aves carroñeras (BLANCO et al., 2006, 2007a, b;
LEMUS et al., 2008). Los antibióticos y otras drogas
podrían también contribuir a reducir el éxito repro-
ductor a través de sus efectos sobre la viabilidad de
los embriones durante el período de incubación.

En un estudio previo, encontramos residuos de
fluoroquinolonas (enrofloxacina y ciprofloxacina)
en huevos fracasados de buitre leonado y milano
real colectados en nidos de la provincia de
Segovia (LEMUS et al., 2009). Esta es la primera
vez que se detectan residuos de cualquier tipo de
droga veterinaria en huevos de aves salvajes. Por
el contrario, ninguno de los huevos fracasados
colectados en áreas control de Andalucía y
Extremadura mostró residuos de antibióticos u
otras drogas de uso en ganadería (Tabla 3).

La concentración media de quinolonas en hue-
vos de buitre leonado fue más alta que la encon-
trada en el plasma de los pollos muestreados en
las mismas colonias (LEMUS et al., 2008), proba-
blemente como consecuencia de su acumulación
en los tejidos diana de las hembras reproductoras,
sobre todo en el  tejido adiposo debido al carácter
lipofílico de las quinolonas (NEUMAN, 1987;
CABRERA et al., 2002). Asimismo, estas drogas
pueden acumularse en la grasa del ganado esta-
bulado, sobre todo cerdos de engorde. La presen-
cia de residuos de quinolonas en los huevos de
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Figura 10. La postura cabizbaja producida por hipoglucemia y posiblemente hipo-
calcemia fue uno de los primeros síntomas asociados al declive de los buitres en
Asia, posteriormente atribuido exclusivamente a los efectos del diclofenaco (Foto:
Alberto Carreño).

Figure 10. The head-down posture caused by hypoglucemia and possibly
hypocalcemia was one of the first symptoms associated with the fall in vulture
numbers in Asia, subsequently attributed exclusively to the effects of diclofe-
naco. (Photo: Alberto Carreño).

Tabla 3. Concentración de quinolonas en huevos infértiles y embrionados (fracasados) de buitre leonado y milano real, y presencia de bacterias oportunistas y
patógenas, y daño articular en los embriones.

Enrofloxacina (µg/ml) - 7.59 ± 1.48 - 6.47 ± 3.08 - 2.18 ± 0.89 - 2.48 ± 0.79
Ciprofloxacina (µg/ml) - 2.45 ± 1.28 - 4.43 ± 2.25 - 5.42 ± 1.16 - 6.24 ± 1.33
Crecimiento bacteriano oportunista no - no - no C. psittaci no
Daño en cartílago - - - si - - no si

sin quinolonas con quinolonas sin quinolonas con quinolonas sin quinolonas con quinolonas sin quinolonas con quinolonas(n = 2) (n = 6) - (n = 4) - (n = 4) (n = 1) (n = 6)
Huevos infértiles (n = 8) Huevos fértiles (n = 4) Huevos infértiles (n = 4) Huevos fértiles (n = 7)

Buitre leonado  (n = 12) Milano real (n = 11)
Presencia (%)
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milano real indica también su presencia al menos
en hembras reproductoras, pero también en pollos
e individuos invernantes que se alimentan de
carroñas de ganadería intensiva en la misma área,
como sugieren las elevadas resistencias bacteria-
nas a las quinolonas y otros antibióticos encontra-
das en esta especie en Segovia (BLANCO et al.,
2006, 2007b). 

Todos los huevos con quinolonas mostraron
residuos tanto de enrofloxacina como de ciproflo-
xacina. La enrofloxacina fue encontrada en con-
centraciones más altas que la ciprofloxacina en
huevos de buitre leonado, y al contrario en huevos
de milano real, en los cuales la ciprofloxacina pre-
dominó (Tabla 3). En general,  la concentración de
quinolonas fue más alta en buitres leonados que en
milanos reales (Figura 11). Estas diferencias pue-
den estar causadas por los diferentes hábitos de
alimentación y dependencia de la carroña de
ganadería intensiva entre especies. Los buitres
leonados se alimentan casi exclusivamente sobre
cadáveres de ganado (DONÁZAR, 1993), mientras
que los milanos reales son carroñeros facultativos
que también se alimentan de una amplia variedad
de presas salvajes (BLANCO et al., 2006).
Además, los buitres ingieren cadáveres completos
de ganado, incluyendo vísceras, poco tiempo des-
pués de su disposición en los muladares, mientras
que los milanos por lo general ingieren pequeños
pedazos de músculo, tendones y piel (BLANCO et
al., 2006, datos inéditos) de forma oportunista
generalmente pasado cierto tiempo después de la
disposición de los cadáveres y/o su aprovecha-
miento por los buitres (HIRALDO et al., 1991, obs.
pers.). Por lo tanto, los diferentes hábitos de ali-
mentación pueden producir diferencias en la con-
centración de quinolonas debido a la metaboliza-
ción hepática de enrofloxacina hacia ciprofloxaci-
na en el ganado así como en las aves que ingieren
sus restos, como puede deducirse por las relacio-
nes entre la concentración de ambas moléculas en
los huevos (Figura 12). Así, los buitres consumen
los órganos donde se acumulan las quinolonas en
el ganado, sobre todo el hígado y la grasa, mien-
tras los milanos consumen pedazos menores de
piel y músculo donde los residuos del metabolito
ciprofloxacina pueden alcanzar concentraciones
más altas que su precursor, la enrofloxacina. La
enrofloxacina, pero no su metabolito, la ciprofloxa-
cina, es la droga administrada al ganado (EMEA,
2004). La ciprofloxacina es a menudo utilizada en
terapia humana, pero no en ganadería, a diferencia
de la enrofloxacina, que es exclusivamente usada
en ganadería debido a las normativas internacio-

nales para preservar la eficacia de los antibióticos
en humanos (BURGESS & HALL, 2007). 

En conclusión, los efectos perjudiciales de los
antibióticos sobre la viabilidad de los embriones y,
por lo tanto, sobre el éxito de eclosión pueden ayu-
dar a explicar el reducido éxito reproductor de
algunas poblaciones de aves carroñeras (e.g.
CARRETE et al., 2006a). Se requiere más investi-
gación para determinar con detalle el impacto de
estos fármacos en áreas, especies y poblaciones
particulares (Figura 13).

3.5. Efectos de los fármacos sobre la salud de lasaves carroñeras
a) Adquisición y proliferación de patógenos

Los antibióticos pueden tener distintos efectos
sobre la fisiología general y estado del sistema
inmune en particular, que hacen a los individuos
que los ingieren más susceptibles de adquirir
microorganismos patógenos, tales como bacterias
y hongos oportunistas (LEMUS et al., 2008). En
concreto, los antibióticos pueden producir una
depresión del sistema inmune (ver más adelante)
así como la alteración de la flora bacteriana normal.
Ambos procesos pueden permitir el acceso y proli-
feración de patógenos oportunistas que en condi-
ciones normales permanecerían  latentes o bajo
control por la flora normal y el sistema inmune.  

418

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

GUILLERMO BLANCO, JESÚS Á. LEMUS, BERNARDO ARROYO, FÉLIX MARTÍNEZ & MARINO GARCÍA-MONTIJANO 

Figura 2. Relaciones entre concentración (µg/ml) de enrofloxacina y ciproflo-
xacina en huevos fracasados de buitre leonado y milano real. Se muestra la
recta de regresión.

Figure 2 Relationship between concentrations (µg/ml) of enrofloxacin and cypro-
floxacin in failed griffon vulture and red kite eggs. The regression line is shown.



Ninguno de los patógenos buscados fue ais-
lado en pollos de buitre leonado antes o tras varios
años después del inicio de la crisis de la EEB
(Figura 14), coincidiendo con la ausencia de anti-
bióticos circulantes (Figura 7). Sin embargo, la
presencia de patógenos se incrementó dramáti-
camente en los últimos años (Figura 14). Un incre-
mento similar afectó a los pollos de buitre negro,
para los que no contamos con información previa
a la crisis de la EEB (Figura 14). Los alimoches no
mostraron una tendencia clara en la prevalencia
de patógenos, aunque durante el último año de
estudio no se encontró ningún individuo afectado
por ellos sobre una muestra pequeña de indivi-
duos (n = 6).

En nuestros estudios hemos puesto de mani-
fiesto una asociación clara entre la presencia de
residuos de antibióticos, sobre todo fluoroquinolo-
nas, y la infección por patógenos oportunistas en
las tres especies de buitres (Figura 15), probable-
mente porque los antibióticos ingeridos causan
inmunosupresión, toxicidad, y alteración temporal
de la flora bacteriana normal (LEMUS et al., 2008).
La presencia de antibióticos en sangre estuvo rela-
cionada de forma muy clara con la infección por
patógenos oportunistas como hongos (Candida
albicans, Aspegillus fumigatus) y bacterias

(Salmonella sp., Mycobacterium avium) en las tres
especies de buitres. El examen de buitres negros
encontrados en un pésimo estado de salud en el
campo y que ingresaron después en centros de
recuperación confirmó la infección por los mismos
patógenos asociada a la presencia de antibióticos
circulantes (LEMUS et al., 2008). Estos resultados
fueron posteriormente confirmados con una mues-
tra mayor de individuos muestreados en un área
geográfica mas amplia en las tres especies de bui-
tre (BLANCO et al., 2009b). Esta asociación per-
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Figura 13. Las poblaciones de aves carroñeras facultativas como milanos negros,
grandes águilas y córvidos también podrían estar afectadas por la ingestión de fár-
macos en los muladares.

Figure 13. Populations of facultative avian scavengers such as black kites,
large eagles and crows may also be affected by the ingestion of pharmaceuti-
cal products at muladares. (Alberto Carreño).

Figura 12. Concentración (µg/ml) media (± error estándar) de quinolonas
(sumando enrofloxacina y ciprofloxacina) encontradas en huevos fracasados
de buitre leonado (n = 10) y milano real (n =10). 

Figure 12. Mean (± standard error) concentrations (µg/ml) of quinolones (sum
of enrofloxacin and cyprofloxacin) found in failed griffon vulture (n = 10) and
red kite (n =10) eggs.

Figura 14. Tendencias en la proporción de pollos de las tres especies de bui-
tre infectados por alguno de los patógenos considerados (con frecuencia mas
de uno, véase Blanco et al., 2009b).

Figure 14. Trends in the proportion of nestlings of the three vulture species
infected by one of the pathogens studied (with a frequency plus one; see
Blanco et al., 2009b).



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

maneció siendo evidente y estadísticamente signi-
ficativa después de controlar la variación interanual
en la presencia de antibióticos y patógenos (Figura
7 y 14), y teniendo en cuenta los efectos adiciona-
les o la posible interferencia de los AINEs y antipa-
rasitarios. De hecho, la relación entre la presencia
de los patógenos citados y las quinolonas fue inde-
pendiente del incremento temporal paralelo de
antibióticos y antiparasitarios presentes en sangre
en los buitres leonados, pero no en el caso de los
buitres negros (BLANCO et al., 2009b). Esto sugie-
re que, además del impacto evidente de los anti-
bióticos sobre la adquisición y proliferación de
patógenos, parece haberse producido un incre-
mento interanual en la presencia de patógenos
independiente de la presencia de antibióticos en
ambas especies. El incremento en la presencia de
patógenos puede deberse a una mayor tasa de
infección y posterior transmisión entre con-especí-
ficos en los lugares de alimentación, en particular
en muladares que concentran un elevado número
de individuos, y en las colonias de cría, sobre todo
por aquellos patógenos más contagiosos y persis-

tentes como Mycobacterium avium, que aumentó
dramáticamente en el buitre leonado, la especie
más gregaria en sus hábitos de alimentación y
reproducción. 

Los alimoches no mostraron ninguna tendencia
temporal en la presencia de patógenos, antibióticos
u otras drogas. Esto está de acuerdo tanto con su
menor dependencia de carroña de ganado como
con la variación interanual en la abundancia y dis-
ponibilidad de presas salvajes (BLANCO et al.,
2007b) y la competencia potencial por la comida
con los buitres leonados y negros, más abundantes
y dominantes en el acceso a las carroñas
(DONÁZAR, 1993), sobre todo en los muladares
después de la crisis de EEB. Además, los hábitos
menos sociales de alimentación y reproducción
podrían reducir el contacto intra e interspecífico y
por tanto la probabilidad de transmisión de patóge-
nos en el alimoche. Independientemente de estas
influencias, encontramos una clara asociación entre
la presencia de antibióticos y patógenos en esta
especie. Por el contrario, la asociación entre la pre-
sencia de patógenos y otros fármacos solo fue
estadísticamente significativa, aunque de forma
débil, en el caso de los AINEs en el buitre negro
(BLANCO et al., 2009b). Esta asociación resulta
mucho menos patente que la relación independien-
te entre antibióticos y patógenos,  probablemente
debido a la mayor presencia de antibióticos que de
AINEs circulantes y también debido a los diferentes
efectos perjudiciales sobre las aves determinados
por los mecanismos de acción de estas drogas.

Es necesaria más investigación para determi-
nar los efectos directos de los antibióticos sobre la
flora bacteriana normal, así como el impacto de los
antibióticos en la adquisición y proliferación de
otros patógenos como protozoos y virus que pue-
den causar elevadas mortandades. 

b) Daños en órganos internos
La necropsia de los buitres negros encontra-

dos muertos en España central confirmó la pre-
sencia de antibióticos y otras drogas en el hígado
(véase arriba), asociada con la presencia de lesio-
nes en el riñón, hígado y  aparato digestivo, así
como con la degeneración de los órganos del sis-
tema inmune (Figura 16). Todo esto indica la exis-
tencia de una relación causal entre presencia de
antibióticos y mortalidad asociada a su toxicidad o
a sus efectos inmunodepresores que permiten la
adquisición y proliferación de patógenos, y que no
hacen sino agravar los efectos directos de los anti-
bióticos sobre los órganos dañados. 
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Figura 15. Relaciones entre la prevalencia de patógenos (% de individuos
infectados) y la presencia o ausencia de antibióticos en plasma de pollos de
las tres especies de buitres nidificantes en España central (2003-2005, véase
Lemus et al., 2008). Las diferencias son estadísticamente significativas en el
buitre leonado (Fisher exact test, P = 0.001), buitre negro (G-tests, G = 18.198,
g.l. = 1, P < 0.0001) y alimoche (G-test, G = 11.778, g.l. = 1, P = 0.001). El
tamaño muestral se muestra sobre las barras. Las diferencias son igualmente
significativas teniendo en cuenta todas los datos disponibles incluyendo los
obtenidos en 2008 (datos inéditos, véase BLANCO et al., 2009b para el perio-
do 2000-2007). 

Figure 15. Relationship between the prevalence of pathogens (% of infected
birds) and the presence/absence of antibiotics in plasma in the nestlings of the
three vulture species that breed in central Spain (2003-2005, see Lemus et al.,
2008). Differences are statistically significant in the griffon (Fisher exact test, P
= 0.001), cinereous (G-tests, G = 18.198, g.l. = 1, P <0.0001) and Egyptian (G-
test, G = 11.778, g.l. = 1, P = 0.001) vultures. The sample size is shown at the
top of each column. The differences are equally significant if we take into
account all data from 2008 (unpublished data, see BLANCO et al., 2009b for
the period 2000-2007). 



Mientras que los antibióticos pueden deprimir el
sistema inmunológico y causar alteraciones en la
flora normal que puede promover la adquisición y
proliferación de patógenos (LEMUS et al., 2008), los
efectos perjudiciales de los AINEs sobre la salud
podrían ser más directos debido a los posibles
daños renales que pueden llegar a ser fatales,
como se ha puesto de manifiesto con el diclofena-
co (METEYER et al., 2005; SWAN et al., 2006). Este
anti-inflamatorio produce efectos perjudiciales
severos sobre el riñón de las aves, y es considera-
do la causa principal de la dramática disminución
de las poblaciones de buitre en el subcontinente
indio (SWAN et al., 2006). En este estudio, sin
embargo, encontramos que la presencia de quino-
lonas, pero no de AINEs o antiparasitarios,  estuvo
asociada a degeneración de los órganos linfoides,
congestión de las vías digestivas superiores y múl-
tiples daños en hígado y riñones en buitres negros.
Estos resultados no invalidan los experimentos que
han demostrado los efectos negativos del diclofe-
naco sobre  el riñón de las aves (SWAN et al., 2006)

pero sugieren que las quinolonas pueden causar
efectos similares en buitres salvajes en España.
Además, las quinolonas también puede producir
daño severo en el hígado y, sobre todo la depleción
de órganos linfoides como la Bolsa de Fabricio o el
timo, cuya degeneración está directamente relacio-
nada con una inmunosupresión severa que permi-
te la adquisición y proliferación de patógenos opor-
tunistas que pueden causar graves problemas de
salud en los buitres (LEMUS et al., 2008; LEMUS &
BLANCO, 2009). Efectos similares han sido descri-
tos debido a las quinolonas en animales domésti-
cos (por ejemplo ZIMPFER et al., 2004; MONTAG-
NAC et al., 2005). Por lo tanto, las quinolonas pare-
cen ser más perjudiciales para la salud de los bui-
tres que los AINEs y antiparasitarios usados en
ganadería en España. El impacto potencial perjudi-
cial de los antibióticos sobre la salud de los buitres
del subcontinente indio no ha sido evaluado a
pesar del probable empleo frecuente de estos
medicamentos en las prácticas ganaderas aplica-
das en esta región. Por lo tanto, la posible ingestión
de antibióticos y sus potenciales efectos en la dra-
mática disminución de las poblaciones de buitres
en el subcontinente indio no deberían ser pasados
por alto sin investigación adicional.

c) Inmunodepresión
Todos los parámetros inmunológicos de los

pollos de la tres especies de buitre muestreados
en España central mostraron valores más bajos
que en individuos no afectados por la ingestión de
antibióticos en las áreas control de Andalucía y
Extremadura (Tabla 4). Esta marcada inmunode-
presión sugiere un impacto perjudicial directo y
global de los antibióticos sobre el sistema inmune
durante el desarrollo de los pollos. Esta inmuno-
depresión se confirmó comparando los valores
del sistema inmune en pollos con o sin antibióticos
en España central (Figura 17), lo que sugiere una
ingestión crónica pero discontinua de antibióticos
en este área (LEMUS et al., 2008; LEMUS  &
BLANCO, 2009). 

La probabilidad de encontrar antibióticos circu-
lantes en los pollos puede depender del tiempo
transcurrido desde la última ceba, que puede pro-
ducirse cada varios días (DONÁZAR, 1993). Esta
probabilidad también puede depender de diferen-
cias parentales en la dependencia de carroña de
ganado intensivo frente a ganado extensivo y pre-
sas salvajes, de la concentración de antibióticos
contenidos en la carroña ingerida en la última ceba,
así como debido a diferencias individuales en la

421El dilema de la ganadería extensiva y el mito de los muladares: Implicaciones en la contaminación por fármacos y su impacto en la salud de las aves carroñeras

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 16. Relaciones entre el daño en órganos internos (proporción de indi-
viduos afectados) y la presencia o ausencia de quinolonas, AINEs y antipara-
sitarios en el hígado de buitres negros muertos. El tamaño muestral se mues-
tra sobre las barras.

Figure 16. Relationship between damage to internal organs (proportion of
affected birds) and the presence/absence of quinolones, NSAIDs and anti-
parasitic agents in the livers of dead cinereous vultures. The sample size is
shown on top of the columns.
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metabolización y excreción de los antibióticos inge-
ridos (LEMUS et al., 2008). Estos factores pueden
explicar la ausencia de antibióticos circulantes en
una proporción de individuos de España central, a
pesar de que todos ellos dependen en diferente
grado de la carroña de ganado medicado como
demostró la presencia de sus restos en todos los
nidos. La ingestión de antibióticos probablemente
ocurre a lo largo de todo el período de desarrollo de
los pollos, como sugiere la presencia de los resi-
duos circulantes de antibióticos en pollos muestre-
ados a distintas edades (LEMUS et al., 2008, datos
inéditos), y por los restos de ganadería estabulada
encontrados en los nidos en diferentes etapas del

desarrollo de los pollos (datos inéditos). En general,
los resultados expuestos indican que la ingestión
crónica pero discontinua de antibióticos promueve
una inmunodepresión generalizada cuando se
compara con el estado del sistema inmune de indi-
viduos que no ingieren antibióticos en  las áreas
control.

La ingestión incontrolada de antibióticos puede
ejercer efectos depresores inmediatos sobre el sis-
tema inmune durante el periodo de tiempo en el
que se encuentran circulantes (AZUMA et al.,
2001; ANTUNEZ et al., 2006; CHIDE & ORISAKWE,
2007). Esto puede explicar por qué los individuos
con antibióticos en sangre mostraron inmunode-
presión más severa que aquellos sin antibióticos
circulantes a pesar de la posible ingestión crónica
pero discontinua de antibióticos por parte de todos
los individuos en España central (LEMUS et al.,
2008). A diferencia de otros tóxicos que causan
efectos irreversibles por si mismos en el sistema
inmune, los efectos de los antibióticos pueden
revertir de forma rápida. Además, el sistema inmu-
ne en desarrollo de los pollos puede ser capaz de
recuperarse más rápido que un sistema inmunoló-
gico totalmente desarrollado (DAVIDSON et al.,
2008). Esto sugiere que la inmunodepresión puede
ocurrir justo después de la ingestión de antibióti-
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Figura 17. Diferencias entre las puntuaciones medias ± ES (factor scores) del
PC1 que engloba todos los parámetros del sistema inmune analizados en
pollos de las tres especies de buitre muestreados en las áreas control
(Extremadura y Andalucía) y aquellos con o sin antibióticos en sangre mues-
treados en España central.

Figure 17. Differences in the average points totals ± ES (factor scores) of PC1,
which encompass all the parameters of the immune system analysed in the
nestlings of the three vulture species sampled in the control areas
(Extremadura and Andalusia) and in those with and without antibiotics in their
blood sampled in central Spain.

Tabla 4. Valores medios ± SD de cada variable descriptora del sistema inmu-
ne en pollos de tres especies de buitre muestreados en el sur y oeste de
España (área control, sin antibióticos) y España central (distinguiendo entre
pollos con y sin antibióticos en sangre). Todos los parámetros mostraron valo-
res significativamente más elevados en los pollos de las áreas control que en
España central (ver resultados). Se muestran los resultados de los tests a pos-
teriori (Tukey test) del MANOVA para las diferencias en los parámetros inmu-
nológicos entre individuos con o sin antibióticos en España central. 

Gyps fulvus n = 7 n = 8 n = 14
CD4+ 405.3 ± 16.3 259.2 ± 53.0 166.7 ± 17.1 <0.0001
CD5+ 195.3 ± 8.04 166.1±17.7 168.8±22.4 0.945
CD8+ 337.3±18.2 311.7±35.7 223.1±18.0 <0.0001
Complemento CPV 1182.1±100.2 799.7±59.4 742.1±60.0 0.180
Complemento APV 694.9±52.8 463.6±30.7 380.4±10.3 <0.0001
IL1β 1014.4±84.8 779.5±61.0 674.6±64.3 0.005
IL2 24.4±2.4 17.2±0.9 15.6±2.1 0.175
IL6 1600.7±86.8 1317.5±83.6 1171.6±83.2 0.002
IL8-like 1229.0±106.8 875.7±87.8 640.6±74.0 <0.0001
IFNγ 77.6±3.3 54.5±3.3 42.8±5.6 <0.0001
Aegypius monachus n = 10 n = 4 n = 17
CD4+ 410.4±12.4 217.7±82.4 194.1±35.8 0.526
CD5+ 246.2±35.4 159.5±49.0 141.5±23.0 0.556
CD8+ 327.9±25.3 265.0±79.0 228.1±25.9 0.165
Complemento CPV 1237.2±89.9 865.2±76.9 824.6±40.5 0.502
Complemento APV 691.2±46.5 458.2±78.9 364.5±22.8 0.001
IL1β 1090.0±64.5 838.0±64.7 732.3±42.3 0.003
IL2 21.2±2.3 11.7±0.9 13.4±1.4 0.208
IL6 1586.8±49.6 1251.2±163.6 1122.5±90.8 0.044
IL8-like 1242.7±67.8 775.0±178.0 630.3±70.0 0.016
IFNγ 66.6±5.0 25.2±3.1 27.5±3.4 0.580
Neophron percnopterus n = 6 n = 18 n = 10
CD4+ 403.3±9.9 336.0±34.6 284.9±59.0 0.010
CD5+ 264.8±22.8 177.2±25.6 168.3±37.4 0.728
CD8+ 481.7±24.7 363.8±40.4 314.1±64.1 0.031
Complemento CPV 1317.7±141.3 918.6±63.7 920.7±98.2 0.998
Complemento APV 692.8±49.4 513.3±20.1 419.2±50.8 <0.0001
IL1β 1157.8±66.9 882.0±47.6 916.6±54.6 0.256
IL2 21.5±1.5 16.1±2.9 14.9±1.7 0.439
IL6 1656.2±55.5 1243.9±67.9 1269.7±79.3 0.632
IL8-like 1369.0±74.1 785.8±44.0 689.8±32.2 <0.0001
IFNγ 80.7±4.8 57.3±3.9 52.2±4.0 0.011

Área control España central
sin con Post-hocantibióticos antibióticos Tukey test, P



cos, pero también que el sistema inmune puede
recuperarse parcial pero rápidamente después de
que la ingestión cesa. Esto también puede explicar
la inmunodepresión general de todos los indivi-
duos muestreados en España central (con o sin
antibióticos en el momento del muestreo) compa-
rada con aquellos de las áreas control.

El impacto negativo de los antibióticos sobre el
sistema inmune es complejo, porque diferentes
mecanismos de acción, subsistemas inmunológi-
cos y rutas metabólicas pueden estar implicados
de forma simultánea en su influencia y la inhibición
de su acción. Estos mecanismos incluyen la supre-
sión de la proliferación primaria de linfocitos, la
supresión de la actividad de la médula ósea, la
inhibición de los macrófagos y el crecimiento dele-
téreo masivo de bacteriófagos (FORSGREN et al.,
1989; AZUMA et al., 2001; CHIDE & ORISAKWE,
2007; COMEAU et al., 2007). Todos estos meca-
nismos pueden estar implicados simultáneamente
en la inmunodepresión debido a la ingestión de
antibióticos, como indica el hecho que tanto el sis-
tema inmune celular como el humoral estén afec-
tados en grado variable por la presencia de anti-
bióticos circulantes. De hecho, las relaciones
mutuas complejas entre la inmunidad celular y
humoral pueden explicar el patrón de variación de
los diferentes parámetros debido a la ingestión cró-
nica pero discontinua o reciente de antibióticos. En
cuanto a la inmunidad celular, la subpoblaciones
linfocíticas que promueven la defensa activa
(CD4+) y las poseedoras de memoria o actividad
citotóxica (CD8+) fueron las que mas se redujeron
en pollos con antibióticos, en comparación con el
subconjunto con actividades de ayuda y coordina-
ción (CD5+). En cuanto a la inmunidad humoral,
sobre todo el complemento APV y la IL8-like se
redujeron debido a la presencia de antibióticos en
las tres especies. La ruta alternativa del comple-
mento (APV) está relacionada principalmente con
la inmunidad específica, así como con la identifi-
cación de patógenos por los heterófilos y macrófa-
gos (PARMENTIER et al., 2002). Valores bajos de
APV pueden ser ineficaces en la defensa inmedia-
ta de los heterófilos contra los patógenos, permi-
tiendo así su adquisición y proliferación. Aunque
no hemos valorado la actividad de los macrófagos,
la infección por patógenos oportunistas como
Candida albicans y Mycobacterium avium asocia-
da a la presencia de antibióticos (LEMUS et al.,
2008) puede ser indicativa de su escasez y activi-
dad reducida. La IL8-like está relacionada con la
quimiotaxia de los heterófilos. Esta citokina es pro-
ducida por los macrófagos y células endoteliales
en los lugares de inflamación o infección (DAVID-

SON et al., 2008). Si se reduce la actividad de los
macrófagos, la secreción de IL8-like esperada
debería ser baja. Los parámetros restantes (IL1,
IL6 y γIFN) también mostraron valores bajos aso-
ciados a la presencia de antibióticos en alguna
especie, pero no en otras. Esto sugiere que la
inmunodepresión debido a los antibióticos puede
ser en parte específica de cada especie depen-
diendo de la variabilidad genética o diferencias de
la historia vital de las distintas especies, aspectos
que requieren más investigación.

La inmunocompetencia humoral depende en
gran medida de la actividad celular del sistema
inmune, sobre todo en individuos en desarrollo con
una intensa actividad de los  linfocitos (DAVISON et
al., 2008). Los linfocitos actúan como mediadores
o efectores de la mayor parte de la activación y
actividad de las moléculas del sistema humoral
cuando los órganos inmunes y su función todavía
no están desarrollados de forma completa, como
en el caso de los pollos en desarrollo. En este sen-
tido, los  macrófagos, mastocitos, células plasmá-
ticas, linfocitos ‘natural killer’, linfocitos, monocitos,
heterófilos e incluso células endoteliales poseen la
capacidad de activar varias citokinas, el interferón
o el complemento (DAVISON et al., 2008). Los
bajos niveles observados de células T y citokinas
asociados a la presencia de antibióticos parecen
adaptarse a este modelo de acción. Así, los bajos
niveles de linfocitos T pueden secretar reducidos
niveles de citokinas y las moléculas quimitácticas
pueden ser demasiado escasas para contribuir al
feed-back que promueve la presencia de linfocitos
T (DAVISON et al., 2008). Las fluoroquinolonas
también puede tener efectos negativos sobre teji-
dos hematopoyéticos  primarios, como la medula
ósea (CHIDE & ORISAKWE, 2007), como sugiere
la anemia severa asociada a la presencia de anti-
bióticos en los individuos estudiados de las tres
especies de buitre (AUTORES, datos inéditos).

La marcada asociación entre residuos de anti-
bióticos, sobre todo quinolonas, y la infección por
patógenos oportunistas (LEMUS et al., 2008) puede
así deberse a los efectos inmunosupresores de los
antibióticos que reducen temporalmente la resis-
tencia de los hospedadores frente a patógenos
oportunistas. Un sistema inmunológico deprimido
de forma severa puede ser insuficiente para evitar
el acceso de otros patógenos más perjudiciales
que pueden producir estragos en las poblaciones.
Esta inquietante posibilidad podría haber empeza-
do a manifestarse en las poblaciones de buitres,
sobre todo en la reducción de éxito reproductor por
un incremento de la mortalidad de pollos al final de
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su periodo de desarrollo en el nido (LEMUS et al.,
2008, datos inéditos) pero también en una reduc-
ción del número de parejas reproductoras. 

d) Daño en embriones
Los residuos de quinolonas presentes en los

huevos de buitre leonado y milano real colectados
en Segovia, España central, estuvieron claramente
asociados a alteraciones severas en el desarrollo
de los cartílagos y huesos de los embriones en los
huevos fecundados (Tabla 3). Estas alteraciones
podrían imposibilitar los movimientos del embrión
impidiendo así un desarrollo embrionario normal,
así como la correcta posición para la eclosión
(COOPER, 1998; JOYNER, 1994; DEEMING,
1995). Por el contrario, ninguno de los embriones
presentes en los huevos fracasados colectados en
áreas control de Andalucía y Extremadura mostró
alteraciones en cartílagos y huesos, sino que fra-
casaron debido a otras causas. Por lo tanto, tanto
los efectos tóxicos potenciales de las  quinolonas
como efectos adicionales perjudiciales sobre el
desarrollo de los embriones pueden provocar el
fracaso en la reproducción durante la incubación. 

Los huevos con presencia de quinolonas no
presentaron crecimiento bacteriano alguno (Tabla
3), es decir, eran microbiológicamente estériles
debido a la acción antimicrobiana de las quinolo-
nas. Este es un resultado destacable, ya que los
huevos no viables de aves salvajes por lo general
son colonizados por bacterias de la flora normal
durante el periodo de incubación (COOPER,
1998), y por bacterias saprofíticas oportunistas
después de que los huevos inviables son abando-
nados por las hembras tras la incubación (HOUS-
TON et al., 1997; este estudio). De hecho, tanto los
huevos sin quinolonas colectados en España cen-
tral como aquellos procedentes de las áreas con-
trol (todos sin residuos de quinolonas) mostraron
crecimiento de bacterias oportunistas y patogéni-
cas que a menudo puede causar el fracaso en la
incubación (BOARD & FULLER, 1974; BATTISTI et
al., 1998; JONES et al., 2002;). Estos resultados
ponen también de manifiesto la influencia negativa
de las quinolonas sobre el desarrollo normal de los
embriones al eliminar su flora normal.

El examen histopatológico de los embriones
fracasados que contenían residuos de quinolonas
mostró daño severo en cartílagos articulares y ten-
dones, así como alteraciones en el crecimiento de
la epífisis de los huesos largos. Estas lesiones son
similares a aquellas descritas para animales de
laboratorio recién nacidos o en desarrollo después

de la exposición experimental frente a quinolonas
(PATTERSON, 1991; GOUGH et al., 1992; HILDE-
BRAND et al., 1993; FÖRSTER et al., 1996; SIMO-
NIN et al., 1999; STAHLMANN, 2002; MASLANKA
et al., 2003). Estos efectos pueden reflejar el daño
progresivo de organización en los condrocitos
durante el desarrollo embrionario. Los mecanis-
mos de acción de estas drogas incluyen la inhibi-
ción de ADN topoisomerasa (α2-girasa y β2-gira-
sa), y en algunos casos, la interferencia en la sín-
tesis de ADN, colágeno y proteoglicanos (SEND-
ZIK et al., 2005; CHANNA et al., 2006). La pato-
génesis de las fluoroquinolonas puede ser expli-
cada por dos propiedades generales de estas
drogas, en especial su capacidad para formar
radicales libres y sus propiedades como quelan-
tes del magnesio que conducen a un déficit de
magnesio funcionalmente disponible y, posterior-
mente, a la formación de lesiones irreversibles en
los tejido conectores (FÖRSTER et al., 1996). Las
fluoroquinolonas son también medicamentos con-
traindicados en mujeres embarazadas y su
empleo en niños puede producir daños articulares
(PINO et al., 1991; CUKIERSKI et al., 1992;
LIPSKY et al., 1999; KIM et al., 2000; GUZMAN et
al., 2003; STAHLMANN 2003). En los embriones
de buitre leonado y milano real, nuestros resulta-
dos muestran los mismos efectos sobre las articu-
laciones, aunque de forma más severa que la des-
crita en animales de compañía y laboratorio, pro-
bablemente debido a la exposición neonatal y
continua a estas drogas en el ambiente cerrado
del huevo. 

En conclusión, las fluoroquinolonas pueden
conducir al daño articular en los embriones de
aves carroñeras que se alimentan de cadáveres
de ganado medicado con tales drogas. Para
nuestro conocimiento, estos datos son los prime-
ros conocidos sobre los efectos de fármacos de
prescripción veterinaria  en embriones de anima-
les salvajes. Estos resultados aportan algunas cla-
ves para explicar el reducido éxito en la reproduc-
ción que en la actualidad presentan las aves
carroñeras en muchas regiones españolas. 

3.6. El dilema de la ganadería extensiva y el mito delos muladares 
La  prohibición de abandonar cadáveres de

ganadería extensiva en el campo ha provocado
dos efectos principales relacionados con implica-
ciones en la conservación de las aves carroñeras,
esto es, la escasez de unos recursos tróficos tra-
dicionalmente abundantes procedentes de la
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ganadería extensiva y, como consecuencia,  la
concentración obligada de las aves en los pocos
muladares abastecidos con carroñas de ganado
estabulado considerado material sin riesgo para la
transmisión de la EEB. Como resultado de ambos
efectos, la ingestión por las aves carroñeras de
múltiples fármacos administrados al ganado esta-
bulado se ha incrementado, con graves conse-
cuencias sobre la salud de los individuos y, por lo
tanto, sobre  la dinámica y conservación de sus
poblaciones. La contaminación por fármacos en
los muladares, muy atractivos para las aves debi-
do a la abundancia y predecibilidad de alimento,
puede hacer que estos lugares funcionen como
sumideros atractivos (DELIBES et al., 2001) y, por
lo tanto, supongan una trampa ecológica (trampa
de contaminación sensu BLANCO et al., 2007a).
Otras implicaciones de estos procesos en la diná-
mica poblacional y conservación de las aves
carroñeras se discuten en este volumen, mientras
que otras requieren más investigación.

Los datos disponibles para el periodo anterior
a la crisis de las “vacas locas” son escasos, pero
indican que ya entonces una proporción de aves
ingería alguna de estas drogas, en especial AINEs
como el flumixin meglumine o la aspirina. Sin
embargo, no es hasta varios años después de la
entrada en vigor de la nueva normativa que prohi-
bió el abandono de cadáveres de ganadería
extensiva cuando la presencia de fármacos en las
aves, especialmente las quinolonas, empezó a
incrementarse de forma dramática. Este desfase
podría haberse producido por el retraso de varios
años en la aplicación más exhaustiva de la nor-
mativa por parte de las administraciones con com-
petencias en ganadería y medio ambiente. En
especial, esta aplicación estricta tuvo consecuen-
cias especialmente gravosas para los ganaderos
que fueron multados por seguir abandonando los
cadáveres de extensivo como tradicionalmente se
había hecho durante siglos sin aparentes efectos
negativos para la salud humana o el medio
ambiente. Además, este mismo sector sufrió
desde entonces las consecuencias económicas
de la obligatoriedad de contratar seguros para la
retirada y eliminación de los cadáveres, lo que a
su vez permitió la creación de nuevas empresas
dedicadas a la eliminación y aprovechamiento de
tales cadáveres. El alimento constituido durante
siglos por los cadáveres de ganadería extensiva
pasó de la noche a la mañana de ser relativamen-
te abundante, espacial y temporalmente imprede-
cible y de calidad nutricional adecuada, a ser un
recurso virtual. Afortunadamente, incluso la más
exhaustiva aplicación de la normativa no ha impe-

dido completamente la existencia de carroñas de
ganado extensivo en áreas remotas y poco vigila-
das por las autoridades competentes.  

La prohibición de abandonar en el campo los
cadáveres de ganado extensivo se impuso
siguiendo el principio de precaución ante la posi-
bilidad de transmisión de la EBB por parte de las
carroñas o de las aves que las consumen. Sin
embargo, no hay ninguna prueba de un posible
riesgo de transmisión de la EEB debido al aban-
dono de cadáveres de ganadería extensiva en el
campo (CMIEET, 2001; CROZET & LEHMANN,
2007). Por lo tanto, no existe motivo aparente para
continuar prohibiendo esta práctica en las regio-
nes europeas con presencia de aves carroñeras.
Aceptando que las poblaciones de aves carroñe-
ras en España han dependido de los recursos
ofrecidos por la ganadería extensiva durante los
últimos siglos, y que incluso estas poblaciones
han incrementado sus efectivos hasta principios
del presente siglo debido en parte a su aprove-
chamiento, parece lógico pensar que todos los
esfuerzos deberían ser dirigidos a intentar volver
al escenario anterior, es decir al aprovechamiento
generalizado por las aves carroñeras y otros orga-
nismos de los cadáveres de ganado extensivo
abandonados en el lugar de su muerte en el
medio natural. Sin embargo, nuestra percepción
de que esta vuelta atrás plantea un dilema entre
muchos responsables de la conservación del
medio ambiente e incluso entre los investigadores,
ornitólogos no profesionales y ecologistas intere-
sados en las aves carroñeras se refleja en los con-
tenidos del presente volumen, centrados en
muchos casos en la gestión y papel de los mula-
dares pero pasando de largo sobre la importancia
e influencia de la ganadería extensiva.

Lo que aquí llamamos el ‘dilema de la gana-
dería extensiva’ se refiere a la (inexistente) contro-
versia en la defensa de distintos modelos de ges-
tión de los cadáveres de ganado para su aprove-
chamiento por las aves carroñeras. Los modelos
de gestión que plantean el dilema serían la opción
tradicional del abandono de los cadáveres en el
campo frente a la opción del manejo exclusivo de
éstos mediante la creación de puntos de alimen-
tación específicos para las aves carroñeras. Como
ya hemos dicho, estas dos opciones no son
incompatibles en una situación ideal, pero en la
práctica los esfuerzos por establecer estrategias
que incluyan ambos modelos de gestión no pare-
cen definirse. Por el contrario, las directrices y pro-
puestas de gestión y conservación parecen
decantarse del lado de la opción ex-situ que impli-
ca la creación y manejo de muladares. 
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Para intentar resolver el dilema es necesaria
una evaluación crítica de los costes y beneficios
de ambos modelos de gestión, incluyendo
aquellos relacionados con las características de
los recursos tróficos aportados por ambos
modelos,  las características intrínsecas del ali-
mento, las condiciones de los lugares de dispo-
sición de las carroñas, las características de las
poblaciones de aves asociadas al aprovecha-
miento de carroñas en ambos contextos, así
como por los costes y beneficios de toda índole
asociados al manejo de carroñas y la percep-
ción social de ambos modelos de gestión. En la
Tabla 5, hemos recopilado una selección de fac-
tores asociados y características de ambos
modelos de gestión, así como sus posibles ven-
tajas y desventajas, con el objeto de intentar una
primera aproximación a una evaluación crítica
basada en evidencia científica en unos casos y
circunstancial en otros. 

Como se muestra en la Tabla 5, la disposición
de carroñas de todo tipo en muladares frente al
abandono de cadáveres de ganado extensivo en el
campo tiene diferentes implicaciones en las pobla-
ciones de aves carroñeras debido a las distintas
características del alimento aportado, los lugares
de disposición de las carroñas y sus consecuen-
cias sociales y medioambientales. En cuanto a los
costes derivados de ambos modelos de gestión,
las diferencias son muy patentes (Figura 18).
Mientras que los muladares, tal y como los conoce-
mos, son una fuente de contaminación ambiental
con patógenos, residuos de fármacos, microorga-
nismos resistentes a tales drogas, olores y organis-
mos indeseados como insectos domésticos, roe-
dores y cánidos (DONÁZAR, 1993; BLANCO et al.,
2006, 2007a,b; LEMUS et al., 2008), el abandono
de cadáveres de ganado extensivo en el campo
está libre de costes conocidos en este sentido. La
preocupación e interés por esta contaminación
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Tabla 5. Evaluación crítica de los costes y beneficios de la eliminación de carroñas en muladares y del abandono tradicional de cadáveres de ganado extensivo
en el lugar de su muerte en el campo.

Recursos tróficos
Elevada predecibilidad Baja predecibilidad

Elevada abundancia Abundancia temporal (pulsada)
Elevada disponibilidad Disponibilidad variable

Distribución concentrada Distribución dispersa
Características del alimento

Comida basura (elevada proporción de grasas Comida de adecuada calidad nutricional
saturadas, proteína de baja calidad, baja concentración

de minerales y vitaminas)
Elevado contenido de fármacos Reducido contenido de fármacos

Elevado contenido de patógenos, especialmente Reducido contenido de patógenos, exclusivamente de rumiantes
peligrosos para las aves salvajes en el caso de pollos de engorde

Lugares de abastecimiento
Pocos lugares Múltiples lugares

Cerca de granjas y carreteras (riesgo de colisión y electrocución) Lugares de pastoreo en el campo, incluyendo áreas remotas
Elevada concentración de cadáveres en descomposición Ausencia de residuos

Elevada contaminación ambiental Ausencia de contaminación ambiental
Proliferación y concentración espacial de organismos Abundancia temporal de descomponedores y fauna necrófaga
indeseados (bacterias, insectos, roedores, cánidos)

Características poblacionales
Presencia constante de aves carroñeras Presencia irregular de aves carroñeras
Elevada abundancia de aves carroñeras Abundancia variable y pulsada de aves carroñeras

Concentración espacial de aves carroñeras Distribución dispersa de aves carroñeras
Elevada dominancia de especies de aves carroñeras Elevada diversidad de especies de aves carroñeras

Alteración de la ecología trófica (domesticación y “efecto restaurante”) Conservación de las estrategias de búsqueda y aprovechamiento de carroñas 
Manejo de los cadáveres de ganado

Elevados costes de retirada de cadáveres (incluidos los seguros de los ganaderos) Ningún coste
Elevados costes de eliminación de cadáveres Ningún coste

Elevados costes de manejo y gestión de muladares Ningún coste
Elevados costes (idealmente) de los controles toxicológicos y veterinarios Ningún coste

Percepción social
Negativa asociada a la superabundancia y concentración de aves en muladares Positiva: buitres como basureros aliados de los ganaderos
Negativa asociada a la contaminación ambiental (olores, insectos, roedores, etc.) Ningún coste

MULADARES ABANDONO EN EL CAMPO



entre los gestores con competencias en materia de
vida silvestre y los interesados por las aves carro-
ñeras parece sesgada, en general, hacia el impac-
to sobre la salud de las aves a las que se pretende
favorecer. De hecho, existe alguna información
sobre el impacto de esta contaminación en la salud
de las aves carroñeras (BLANCO et al., 2006,
2007a,b; BLANCO et al., 2009b, LEMUS et al.,
2008; LEMUS & BLANCO, 2009; LEMUS et al.,
2009; CARRETE et al.,2009), lo que contrasta con
la nula información existente sobre las implicacio-
nes de los muladares en la contaminación e infec-
ción con microorganismos patógenos y/o resisten-
tes sobre acuíferos, ríos, suelos, ganado y pobla-
ción humana, cuyo impacto puede ser mucho mas
global y preocupante (SWARTZ, 2002; MØLBAK,
2004; SEKERCIOGLU, 2006).

Para nuestro conocimiento, los costes econó-
micos para ganaderos y Administraciones com-
petentes, derivados de la creación y gestión de
muladares así como de la retirada y eliminación de

cadáveres de ganado extensivo no han sido cal-
culados con rigor, aunque con seguridad podrían
considerarse elevadísimos si los comparamos con
los inexistentes costes económicos derivados del
abandono de cadáveres de extensivo y su apro-
vechamiento por las aves carroñeras. Este aspec-
to de la gestión ha sido ignorado, en general, por
las Administraciones competentes que podrían,
sin embargo, considerar la redistribución de los
costes económicos derivados de la retirada y eli-
minación de cadáveres, así como de la creación y
gestión de muladares, hacia medidas de gestión y
conservación de probada eficacia corroborada
por evidencia científica. 

En nuestra opinión, los muladares, como solu-
ción general para la conservación de las aves
carroñeras debería empezar a considerarse un
mito, si admitimos sus consecuencias negativas
sobre la salud de las aves carroñeras y por lo tanto
sobre la dinámica y conservación de sus pobla-
ciones. Las consecuencias negativas de otros
aspectos derivados del uso de muladares sobre la
dinámica poblacional y conservación de estas
aves confirman la existencia del mito. Entre ellas
destacan los efectos de los muladares sobre la
concentración y abundancia de los individuos de
las distintas especies (DONÁZAR et al., 1997;
BLANCO et al., 2007a; CARRETE et al., 2006a,b;
CARRETE et al., 2009) y su influencia en la distri-
bución espacial, reproducción y supervivencia
(BLANCO, 2007a; CARRETE et al., 2006, 2007a,b;
GRANDE et al., 2009). Otros aspectos que han
empezado a investigarse tienen que ver con la
influencia de los muladares sobre la dominancia
numérica de determinadas especies sobre otras
(Figura 19) y, por lo tanto, sobre la reducción de la
diversidad y la alteración del gremio de carroñeras
(HIRALDO et al., 1991; SELVA & FORTUNA, 2007;
CORTÉS-AVIZANDA et al., 2008; SELVA &
CORTÉS-AVIZANDA, 2009; CORTÉS-AVIZANDA
et al., 2009) (Figura 20).

El reconocimiento del mito no implica la impo-
sibilidad de admitir el uso de muladares en condi-
ciones particulares dirigidas a un objetivo especi-
fico (BENITEZ et al., 2009) tras la adquisición de
evidencia científica sobre su adecuación evalua-
da de forma crítica (PULLIN et al., 2001, 2004;
SUTHERLAND et al., 2004). Por el contrario, su
aceptación no pretende sino resaltar la importan-
cia crucial de priorizar el abandono de los cadá-
veres de ganado extensivo en el lugar de su muer-
te en el campo como medida de conservación
más acorde con la historia vital, ecología y evolu-
ción de las aves carroñeras. 
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Figura 18. Los muladares con frecuencia son lugares peligrosos para las
aves debido al riesgo de colisión con vallados y tendidos eléctricos. (Foto:
Alberto Carreño).

Figure 18. Muladares are dangerous places for birds given the risk of colli-
sion with fences and power-lines. (Photo: Alberto Carreño).
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Figura 19. La presencia casi constante de un elevado número de buitres leonados en los muladares puede suponer la alteración de estrategias adaptativas para el apro-
vechamiento de los recursos con efectos desconocidos sobre la dinámica poblacional, además de contribuir a una percepción social negativa entre la población rural con
implicaciones en la mortalidad por persecución directa (Foto: Alberto Carreño).

Figure 19. The almost constant presence of a large number of griffon vultures around muladares is liable to alter the adaptive strategies used by birds feeding on
carrion and may have as yet unknown effects on population dynamics. It may also contribute to a negative social perception within the rural population and thus
lead to direct human persecution. (Photo: Alberto Carreño).

Figura 20. La composición y funcionamiento de los gremios de aves carroñeras
pueden verse afectadas por los diferentes métodos de gestión de las carroñas,
con consecuencias desconocidas sobre la dinámica poblacional y conservación
de las especies implicadas. (Foto: Alberto Carreño).

Figure 20. The composition and workings of avian scavenger guilds may be
affected by the different ways in which carrion is managed, with unknown con-
sequences for conservation and population dynamics of the species in ques-
tion. (Photo: Alberto Carreño).
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1. INTRODUCTION
The negative impact of toxic products and con-

taminants is one of the main problems facing the
conservation of wild animals throughout the world
since the ingestion of these products has implica-
tions for practically all physiological and behaviou-
ral aspects of individual animals. In Spain, since the
days of the ‘Juntas de Extinción de Alimañas’, a
government body that organised a systematic cam-
paign against all types of carnivores (including
avian scavengers), there has been a generalised
numerical diminution in carnivore populations.
Today, deliberate poisoning is one of the main con-
servation problems facing raptors (DONÁZAR,
1993; DONÁZAR et al., 2002; BLANCO & MONTO-
YA, 2004; CARRETE et al., 2007), although the bait
laid for these birds is not the only lethal products
that they have to confront. Since the collapse in
avian scavenger populations in South-east Asia
(OAKS et al., 2004; SWAN et al., 2006), it has beco-
me clear that products used to treat and to fatten
cattle – above all on intensive farms – may have
catastrophic effects on the viability of avian scaven-
ger populations. Recently, it has been realised that
other products such as antibiotics and, to a lesser
extent, non-steriodal anti-inflammatories (NSAIDs)
and anti-parasitic agents, also represent a serious
threat to the health of the Iberian vultures that feed
predominantly at muladares supplied with animal
remains – above all pigs and chickens – originating
from intensive farms (LEMUS et al., 2008; BLANCO
et al., 2009b). 

Since farm animals began to be medicated at
the beginning of the 1950s, production models have
changed radically and the use of small doses of
antibiotics to fatten pigs, chickens and calves has
become routine. The use of products such as peni-
cillin, tetracyclines and sulphamides became over-
night a cheap and simple way of fattening cattle
much more quickly. For example, by the end of the
1970s, 70% of cows, 90% of pigs and 100% of chic-
kens reared for their meat were being medicated
with antibiotics in the USA as a means of increasing
growth rates and treating infections. Similar figures
can be extrapolated and applied to the situation in
Spain over the last decade. With the appearance of
quinolones, a group of antibiotics first synthesised
in the 1980s, the treatment of stabled cattle was
totally transformed and these new products hence-
forth started to be used as preventative and curati-
ve treatments in almost all types of veterinary pro-
blems. Today, fluoroquinolones are used massively
and indiscriminately to treat almost all pathologies in
cattle (LEVY, 2002; BRÜGGER, 2007; HUGHES et

al., 2008). Other drugs such as diethystilbesterol
(banned owing to its carcinogenic properties),
which can improve profit margins in beef herds, or
finishers such as touracil and the infamous clenbu-
terol (today banned in the EU) are still used on a
routine basis. NSAIDs, including the diclofenac
(banned by the EU for use with cattle), are another
group of pharmaceutical products that are habi-
tually and probably disproportionately used in lives-
tock operations, above all on pigs, to combat the
high stress levels caused by the crowded condi-
tions animals are kept in. Under these conditions,
fattening rates fall and NSAIDs are often used to eli-
minate stress and fever. Products such as flunixin
meglumine, potencially nephrotoxic for birds, para-
cetamol and acetylsalicylic acid (aspirin) are also
habitually employed in animal husbandry, together
with ketoprofen or, more recently, meloxycam and
carprofen. Lastly, there are a number of anti-parasi-
tic agents that are also used intensely in animal hus-
bandry: bencimidazoles and avermectines are the
most commonly employed group and can cause
problems in birds; imidazoles are highly damaging
for the liver and bone marrow; and avermectines are
potential pollutants due to their high environmental
stability and are thought to be very toxic for fish and
invertebrates (MCKELLAR, 1997; EDWARDS et al.,
2001; KREUZIG et al., 2007).

The intensive and – on occasions – indiscrimina-
te and erroneous use of antibiotics is the main
cause of the appearance of bacterial resistance to
these drugs; worldwide, this is one of most serious
public-health issues that medicine has to confront
today (BAQUERO & BLAZQUEZ, 1997; LEVY, 2002;
O’BRIEN, 2002; MØLBAK, 2004). Practices in ani-
mal husbandry involving the abusive use of antibio-
tics have played a part in the evolution of this pro-
blem (ANGULO et al., 2000; AARESTRUP et al.,
2005) and the effects can be noted in the bacterial
flora of avian scavengers and other animals. These
animals have become reservoirs and vehicles for
the dispersion of resistant bacterial strains (BLAN-
CO et al., 2007a,b, 2009a; DOLEJSKA et al., 2007;
LITERÁK et al., 2007), many of which are the very
pathogens that provoke various types of zoonosis
(DASZAK et al., 2000; DOBSON & FOUFOPOU-
LOS, 2001; SWARTZ, 2002).  On the other hand,
fluoroquinolones and a number of other drugs are
very stable and accumulate in aquifers (SARMAH et
al., 2006; SUKUL & SPITELLER, 2007), thereby cau-
sing dysbiosis in water systems and in animals
directly or indirectly ‘medicated’ by these drugs,
above all in their respiratory tracts and gastrointes-
tinal systems (WHO, 1998; BLANCO et al., 2006,
2007a,b; LEMUS et al., 2008). Like hormones, anti-
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inflammatories also contaminate both water and
terrestrial systems, provoking a wide range of pro-
blems in invertebrates and lower vertebrates.
Finally, avermectines kill all coprophagous inverte-
brates present in the faeces of animals treated with
these products, a serious conservation problem for
these invertebrates and the species that feed upon
them (MCCRAKEN, 1993; LUMARET & ERROUISSI,
2002), as well as for the health of ecosystems in
general (DAUGHTON & TEMES, 1999; EDWARDS
et al., 2001; YOSHIMURA & ENDOH, 2005; KREU-
ZIG et al., 2007). 

1.1. Eliminating carcasses and their use by avianscavengers: tendencies, problems and legalsituation
For centuries it was common practice in

Mediterranean countries to leave dead stock ani-
mals wherever they died so that their carcasses
could be eliminated by local vultures (HIRALDO et
al., 1979; DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et al.,
1997). In the past, carrion originating from wild ani-
mals and extensively grazed animals was always
a more important part of the diets of avian scaven-
gers than the carrion left in traditional village mula-
dares (HIRALDO et al., 1979; DONÁZAR, 1993;
DONÁZAR et al., 1997). Thus, the accumulation
and predictability of the presence of carrion in
muladares is a new element in the evolutionary his-
tory of these species (Figure 1) and the conse-
quences for the demography, dynamics and con-
servation of their populations are as yet poorly
known (DONÁZAR et al., 1997; CARRETE et al.,
2006a, b; BLANCO et al., 2007a). Above all,
though, recent changes in livestock operations
have made the intensive stabling of animals much
more economically profitable than the traditional
extensive forms of animal husbandry, a trend that
may have had important repercussions on the
availability, distribution and quality of the food con-
sumed by avian scavengers (DONÁZAR et al.,
1997; PARRA & TELLERÍA, 2004; CARRETE &
DONÁZAR, 2005; BLANCO et al., 2007a; CARRE-
TE et al., 2007). We use here the term ‘muladar’ in
its widest sense to mean anywhere that cattle car-
casses are regularly or intermittently, intentionally
or otherwise, left to be consumed by avian sca-
vengers. Thus, we will be referring to modern fee-
ding stations set up with the express intention of
providing food for vultures and to places where
carcasses are left with or without vultures in mind,
but also to other types of tips, including rubbish
dumps for organic matter where the presence of a
certain amount of carrion is also predictable.

The leaving of carcasses in the wild and the
use of muladares for carcasses originating from
intensive and extensive production systems have
been simultaneously employed in recent decades
as methods of disposing of animal carcasses. As
a result, populations of necrophagous birds (espe-
cially vultures) have grown on the back of the
abundance of carcasses originating from stabled
animals (Figure 2); nevertheless, at the same time
these birds have also continued to feed throughout
their distributions on the unpredictable and scatte-
red carrion originating from extensive grazing
(DONÁZAR et al., 1997; PARRA & TELLERÍA,
2004; BLANCO et al., 2007a; CARRETE et al.,
2006a, b, 2007). 

Today, it is assumed that the numerical increa-
se in scavenger populations in recent years (in
particular, populations of griffon and cinereous vul-
tures) is due to a super-abundance of food at
muladares originating, above all from intensive
stock farms, rather than any less obvious and har-
der-to-evaluate effect of extensive grazing
systems. No complete specific study exists regar-
ding the role these two methods of eliminating ani-
mal carcasses have had in the increase in vulture
populations. There is also an information vacuum
regarding the abundance and availability of
carrion (from both extensive and intensive
systems) and the way in which avian scavengers
exploit it. Thus, it is difficult to determine the exact
relevance for vulture populations of these two dif-
ferent models of animal husbandry and their waste
disposal methods. Both models are continuously
in a state of flux as a result of the changing
demands of the market, shifts in economic and
political tendencies and new legal regulations that
control both the production and handling of animal
products and the elimination of residues. We must
therefore first understand the influence of the
abundance, availability, distribution and nutritional
characteristics of the carrion produced by each
different animal species and each waste manage-
ment system if we are to critically evaluate their role
in the conservation dynamics of avian scavenger
populations.

Traditional ways of dealing with carcasses ori-
ginating from extensive animal husbandry systems
and the use of muladares have changed drasti-
cally as a consequence of the ‘mad-cow’ or Bovine
Spongiform Encephalopathy (BSE) crisis in 2001.
From this date onwards, there has been a pro-
gressive decline in the number of traditional mula-
dares owing to the new EU regulations (TELLA
2001) that distinguish between carcasses that are
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safe and those that may be a potential source of
BSE transmission (EU regulations: EU999/2001,
EU1774/2002, EU322/2003, EU830/2005), despite
the lack of any evidence to suggest that dead ani-
mals left in the wild suppose any risk of BSE trans-
mission (CMIEET, 2001; CROZET & LEHMANN,
2007). These regulations distinguish specifically
between intensively raised animals (pigs, chickens
and rabbits kept for meat) and ruminants such as
the sheep, goats and cows that graze freely over
much of Spain. As a result, the abandoning of car-
casses originating from extensive grazing (above
all, sheep and cows), the main trophic resource for
avian scavengers in Spain, was prohibited.
Despite the benefits that ecosystems derive from
these birds (SEKERCIOGLU, 2006) and their thre-
atened status, the new regulations did not take into
account their conservation or their function within
ecosystems, probably because the majority of vul-
tures are unknown or rare in most European coun-
tries — at least in those countries with the greatest
say in European agricultural policy. Thus, the
inadequate precautionary legal measures enacted
to prevent BSE transmission have led to an absen-
ce or scarcity in the number of animal carcasses
originating from extensive animal husbandry avai-
lable for avian scavengers, as well as a parallel
increase in the use by avian scavengers of the
dead animal tips used by intensive stock farms —
above all, farms for fattening pigs (BLANCO et al.,
2006, 2007a, b). The concentration of scavengers
at these muladares, which are supplied with car-
casses from intensive exploitations considered to
be free from the risk of BSE transmission, may well
have had multiple implications for scavenger
population dynamics (BLANCO et al., 2006;
2007a, b, CARRETE et al., 2006a, b, 2007).
Specifically, these new regulations may be leading
to important changes in the composition, distribu-
tion and quality of the food consumed by avian
scavengers, which in turn will increase the risk of
ingesting veterinary-prescribed pharmaceuticals
and of infection by opportunist pathogens and
pathogens derived from intensively bred animals
or from the accumulation of animal carcasses
(BLANCO et al., 2006, 2007a, b; LEMUS et al.,
2008; LEMUS & BLANCO, 2009).

Modern intensive animal husbandry uses
enormous quantities of pharmaceutical products
and generates huge quantities of waste that con-
tain these drugs (Figure 3). Dead animal remains
have a serious impact on environmental health if
they accumulate as a result of the impositions of
current carrion-disposal regulations or through a

lack of scavengers (SEKERCIOGLU, 2006; BLAN-
CO et al., 2007a;). Nevertheless, with the excep-
tion of diclofenac in the Indian subcontinent (see
revision in SWAN et al., 2006), information on the
impact of prescribed pharmaceutical products
present in carrion originating from intensively rai-
sed livestock is very scarce (LEMUS et al., 2008).
In intensive animal husbandry, antibiotics (or, more
correctly, antimicrobials) are probably the most
commonly used products for treating the diseases
that cause considerable economic losses, and are
also used as prophylactic and growth enhance-
ment treatments. The ingestion in muladares of the
antibiotics present in the carcasses originating
from intensive animal husbandry may thus affect
the health of the vultures that feed there due to
their toxicity and ability to act as immunodepres-
sants. More specifically, the effects of these anti-
biotics on avian scavengers resemble the effects
of the inappropriate use of antibiotics in humans,
that is, an alteration of the normal flora and infec-
tion by opportunistic fungal and bacterial patho-
gens (LEVY, 2002; CHIDE & ORIKSAWE, 2007).

1.2. The use of veterinary-prescribed pharma-ceuticals: the differences between intensive andextensive livestock husbandry 
A number of factors determine the extent to

which the ingestion of pharmaceutical products
puts avian scavengers at risk. Firstly, the risk will
depend on the characteristics of the productive
system in question, that is, which animal species
are being raised and how they are medicated
(DONÁZAR et al., 1997; BLANCO et al., 2007a, b).
Secondly, the ingestion of pharmaceutical pro-
ducts will also depend on the availability and
abundance of carcasses of animals treated with
pharmaceuticals, as well as the methods used in
the disposal of their corpses. Thus, the animal spe-
cies in question, the abundance and availability of
carrion and its content in pharmaceutical products
are likely to be closely interrelated factors, above
all if we take into account the fundamental diffe-
rences between the methods used to dispose of
carcasses in intensive and extensive animal lives-
tock operations (DONÁZAR et al., 1997; BLANCO
et al., 2006, 2007a, b; LEMUS et al., 2008). 

Carrion for avian scavengers will vary in com-
position, availability and spatial-temporal distribu-
tion depending on whether it originates from inten-
sively or extensively farmed cattle and the implica-
tions for the population dynamics and conserva-
tion of these birds will thus vary accordingly.
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Traditionally, the extensive grazing of sheep, cows
and goats in the Mediterranean has always provi-
ded a spatially and temporarily unpredictable
supply of carrion, available discretely only in the
form of carcasses of dead animals left where they
die (DONÁZAR, 1993; DONÁZAR et al., 1997).
Stabled animals, on the other hand, ensure a pre-
dictable source of food, often highly abundant and
concentrated near farms or the feeding stations
set up expressly for avian scavengers (DONÁZAR,
1993; DONÁZAR et al., 1997; BLANCO et al.,
2007a; CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009). The
intensification of stable-based animal production
has gone hand-in-hand with an increase in the use
of pharmaceutical products – to mitigate the gro-
wing number of infections and diseases and as
prophylactic treatments – in systems with high pro-
duction levels characterised by crowded condi-
tions and rapid growth (LEMUS & BLANCO,
2009). Extensively grazed cattle receive compara-
tively less medication than stabled animals due to
the lower risk of infection and disease that exists
when breeding cattle in the open air at lower den-
sities (STEINFELD et al., 2006). Furthermore, the
cost of veterinary treatments is likely to be prohibi-
tive for these more marginal production systems,
above all in the case of sheep and goats
(DONÁZAR et al., 1997; STEINFELD et al., 2006).

1.3. Objectives
This article consists of a compilation of current

knowledge regarding the impact of the ingestion
of pharmaceutical products by avian scavengers
in Spain. It has been taken from published work
providing the most detailed information on certain
aspects of this question (BLANCO et al., 2006,
2007 a,b; BLANCO et al., 2009b; LEMUS et al.,
2008; LEMUS et al., 2009; LEMUS & BLANCO,
2009) and is complemented by unpublished infor-
mation. The main aim of these studies to date has
been to evaluate trends in the presence and con-
centration of antibiotics and other types of phar-
maceuticals in farm animals and to analyse their
impact on the health of the avian scavengers that
breed in central Spain. We discuss how patterns
of ingestion of pharmaceutical products have
changed in recent years as animal husbandry
and the disposal of its waste products have evol-
ved, above all in light of the appearance of BSE
and the resulting ban on leaving the carcasses of
extensively grazed animals in the wild. This has
led to the exploitation by avian scavengers of ani-
mal carcasses originating from stabled animals
left in muladares. 

2. MATERIAL AND METHODS
2.1. Study area and general methodology 

The study was conducted in the period 2000-
2008 and encompassed most of the breeding
colonies of the three vulture species nesting in the
mountains of the Sistema Central, its foothills and
the nearby limestone gorges of the northern
Meseta (central Spain, provinces of Segovia,
Madrid and Ávila). Griffon vultures were sampled
in their principal colonies in Segovia province
(gorges of the rivers Riaza and Duratón), Egyptian
vultures were sampled in the same area and also
in nearby areas in Segovia province, and cinere-
ous vultures were sampled in most of their bree-
ding nuclei in the mountains of the Sistema
Central (Alto Lozoya and Valdemaqueda in
Madrid province, Río Moros, Navafría and Valsaín
in Segovia province and Valle de Iruelas and
surrounding areas in Ávila province). Samples
were taken from nestlings at 50-80 days old,
depending on the species (Figura 4). A blood
sample was extracted from the radial vein, then
centrifuged and the plasma frozen until analysis.
The bacterial microflora of the cloaca, choana and
nares was sampled with sterile swabs and an
Amies transport medium (see details in BLANCO
et al., 2007; LEMUS et al., 2008).

2.2. Identifying antibiotics, NSAIDs and anti-parasitic agents in vultures
The presence and concentration of pharma-

ceutical products in birds were determined by
taking blood samples from nestlings of these
three species of vultures and from sick birds
found at or nearby nests that were taken subse-
quently to rehabilitation centres. Necropsies were
performed on dead vultures found in or near nests
and the presence of pharmaceutical products
was determined by liver analysis (see LEMUS et
al., 2008). Failed griffon vulture and red kite Milvus
milvus eggs were also analysed for the presence
of pharmaceutical products (LEMUS et al., 2009).
The presence and concentrations of quinolone
residues (enrofloxacin and ciprofloxacin), amoxi-
cillin, oxytetracyclin, NSAIDs and anti-parasitical
agents were determined using high performance
liquid chromatography (HPLC) and microbiologi-
cal techniques with standard protocols (LEMUS et
al., 2008; LEMUS et al., 2009, BLANCO et al.,
2009b). The NSAIDs searched for were diclofe-
nac (banned for veterinary use in the EU), flunixin
meglumine, ketoprofen, ibuprofen, meloxycam,
acetylsalicylic acid (aspirin) and acetaminophen
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(paracetamol); the anti-parasitic agents searched
for were metronydazol, diclazuril, phenbendazol
and ivermectin.

2.3. Determining the presence of pharmaceuticalproducts in cattle carcasses
Bacterial growth inhibition tests were used to

determine the presence of antibiotic residues in
the tissues of dead pigs (liver, muscle, kidney, oral
mucous and rectum) recently deposited in a num-
ber of muladares used by vultures in Segovia pro-
vince (Figure 5). This test is very sensitive to the
presence of antibiotics and is routinely used in
slaughterhouses as a quick way of checking for
the presence of antibiotics in animal flesh for
human consumption (OKERMAN et al., 2001).
Samples were collected with sterile swabs and
transported within 12 hours in a refrigerated con-
tainer to the laboratory; analyses were conducted
within 1-2 hours of the sample’s arrival at the labo-
ratory. Tests were performed in plates with Bacillus
subtilis spore suspension and Kocuria rhizophila
bacterial suspension (for details of the mediums
and culture conditions, see LEMUS et al., 2008). 

To complement these analyses, a pilot study
was conducted to evaluate the risk vultures face of
ingesting pharmaceutical products from carcasses
originating from extensive (sheep, n = 10) and inten-
sive (pigs, n = 10) animal husbandry in central
Spain. Samples were taken from the livers of car-
casses, which were then analysed with the same
methodology as for the dead vultures (see above). 

2.4. Determining pathogens
The presence of two bacteria (Mycobacterium

avium and Salmonella sp.) and two fungi (Candida
albicans and Aspergillus fumigatus) was analysed
in the three vulture species due to their severe
pathogenicity in birds and their potential to prolife-
rate following an alteration in a bird’s normal intesti-
nal flora and immunodepression caused by the
ingestion of antibiotics (LEMUS et al., 2008), The
methods used to determine the presence of these
pathogens have been described in detail by BLAN-
CO et al., (2006) and LEMUS et al., (2008). Cases
of clinical infection by Candida albicans were only
considered when they were confirmed by both the
presence of lesions in the oral cavity (Figure 6) and
by microbiological cultures and the genetic deter-
mination of the strains involved (LEMUS & BLAN-
CO, 2009).

Using PCR techniques, the blood samples
collected during the first years of the study (before

BSE) were used to determine the presence of
Mycobacteriun avium; microbiological methods
were not used, since this procedure requires the
use of mucous sampling. The search for lesions
caused by Candida albicans in the oral cavity and
subsequent confirmation by microbiological cultu-
res was not performed until 2003 and so the eva-
luation of the presence of these pathogens was not
complete during the first years of this study. 

2.5. Necropsy and histopathology
Necropsies were performed on vultures found

dead on or near nests and samples were taken of
the lesions found in tissues (liver, kidney, thymus,
spleen, bursa of Fabricius, gonads, lungs and
heart). Samples were fixed in a neutral 10% formal-
dehyde solution for histopathological examination.
The presence of macro- and micro-lesions in these
organs was recorded following established proto-
cols (see details in LEMUS et al., 2008). To study
the functional state of the liver, the presence of (1)
hypertrophia, (2) vacuolar degeneration of the
parenchyma and trabecular deformation and/or (3)
hyperplasia and fibrosis in the bile ducts with
mononuclear infiltrations was noted; likewise, in the
kidneys the presence of (1) hypertrophia and a
pale pink colour, (2) glomerular nephritis (3) glome-
rular nephrosis, (4) mononuclear infiltrations and (5)
diffuse white deposits on the surface of and inside
the renal parenchyma (urate accumulations) was
recorded. We also noted the presence of degene-
ration in the lymphoid organs – (1) spleen, (2) bursa
of Fabricius and (3) thyme – and, finally, the pre-
sence of congestion and irritation in the upper
digestive tract. The relationship between the pre-
sence of each veterinary drug and the lesions to
internal organs were analysed with contingency
tables with exact probabilities and a log-lineal
analysis.

Between 2005 and 2007 we collected 12 failed
griffon vulture eggs from nests located in the gor-
ges of the rivers Duratón (n = 4) and Riaza (n = 8),
and 11 failed red kites eggs, also from Segovia pro-
vince. These eggs were gathered from nests aban-
doned by breeding birds at the end of the breeding
season when nestlings were between 45 and 70
days old (griffon vultures) or around 30 days old
(red kites). Other failed vulture and kite eggs were
collected from colonies in Cadiz province (n = 6)
and in Extremadura (n = 8), respectively, in order to
evaluate geographical differences in the presence
and concentrations of pharmaceutical products
and study their potential to affect egg viability and
damage embryos. Before eggs were removed from
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nests, they were all scanned with a digital egg
monitor (Buddy, Avitronics) to ensure that there was
no embryonic activity. Once in laboratory, all eggs
were x-rayed to determine how far the embryo had
developed and its position in fertilised eggs; sub-
sequently, a complete necropsy following standard
procedures was performed. Samples of the egg
content and of different embryonic tissues were
also collected to determine the presence of phar-
maceutical residues and for microbiological and
histopathological analysis (see details in LEMUS et
al., 2009). 

2.6. Evaluation of the state of the immune system
To evaluate the immunodepressant effect of

antibiotics, we analysed in three species of vulture
the activity of a number of parameters that define
the condition of the cellular and humoral immune
systems (LEMUS & BLANCO, 2009). During 2006
and 2007 we took blood samples from nestlings of
these three vultures at nests in central Spain
(Segovia, Ávila and Madrid provinces). Birds from
Extremadura (cinereous vulture from Monfragüe,
Cáceres province) and Andalusia (griffon and
Egyptian vultures from Cádiz province) were also
sampled as control populations since vultures from
these areas feed on carrion originating from wild
animal populations or from extensive animal hus-
bandry (DONÁZAR, 1993; BENITEZ et al., 2003;
COSTILLO et al., 2007), which – as was to be
expected – do not have high concentrations of anti-
biotics (LEMUS & BLANCO, 2009).

We used flow cytometric to evaluate the cellu-
lar immunity by measuring the activity of the three
most representative subgroups of T cells (CD4+,
CD5+ and CD8+). As well, we employed other
techniques to evaluate the activity of molecules
implicated in humoral immunity, including the com-
plement (classical CPW route and alternative APW
route), interleukins (IL1β, IL2, IL6, IL8-like) and the
γ interferon (IFNγ) (details of the techniques used,
reagents and instruments can be found in TELLA et
al., 2008; LEMUS & BLANCO, 2009). 

3. RESULTS AND DISCUSSION
3.1. The presence of pharmaceutical products incarrion in muladares

The carrion available to necrophagous birds
often corresponds to animals that have been medi-
cated for disease and which, when they die, are
disposed of by being thrown on a muladar with no
previous sanitary or toxicological suppression
period. Thus, the residues of the pharmaceutical

products present in the carrion will be consumed
by birds, as has been demonstrated by the finding
of antibiotics circulating in the nestlings of all three
vulture species that breed in central Spain
(LEMUS et al., 2008). A sample of pig carcasses in
muladares in Segovia province found residues of
antibiotic products in almost all the tissues analy-
sed in a large proportion of all corpses (LEMUS et
al., 2008). 

A preliminary analysis to test for the presence
of pharmaceutical products in the carcasses of
intensively (pigs) and extensively (sheep) raised
animals in central Spain has confirmed the exis-
tence of clear differences between these two diffe-
rent models of animal husbandry. In all, 70% of pig
carcasses from intensive farms contained resi-
dues of veterinary drugs, above all, quinolones,
but also NSAIDs such as flunixin meglumine and
anti-parasitic agents such metronidazole and
febendazole (Table 1). In contrast, the carcasses
of extensively grazed sheep only had residues of
ivermectin in a small proportion of the animals tes-
ted (Table 1). Other drugs given to farm animals
and found in avian scavengers (see below) were
not found by this preliminary study owing to the
small sample size of just two species of animal
used to date. Nonetheless, this initial analysis does
provide ample evidence of the contrasting impact
that these two production models have on the risk
of ingestion of pharmaceutical products by avian
scavengers.

3.2. Ingestion of pharmaceutical products byavian scavengers: temporal trends
Avian scavengers ingest the many pharma-

ceutical products that are given to the animals
whose carcasses they feed upon. Besides the
antibiotics found in the initial analysis of pig car-
casses and nestling vultures (LEMUS et al., 2008),
we also found residues of NSAIDs such as flunixin
meglumine, aspirin and paracetamol, and anti-
parasitic agents such as diclazuril, metronidazol,
fenbendazol and invermectin circulating in nes-
tlings of the three vulture species that breed in cen-
tral Spain (Table 2, BLANCO et al., 2009b). During
the 2008 breeding season, we also found in griffon
vulture nestlings residues of diclazuril (total preva-
lence (2001-2008) = 4.3%, n = 116 nestlings, con-
centration = 0.37 ± 0.06 ng/ml, n = 5), associated
with the consumption of farm chickens, and ibu-
profen (total prevalence (2004-2008) = 2.7%, n =
112 nestlings, concentration = 1.82 ± 0.56 mg/ml,
n = 3), as well as meloxican residues (total preva-
lence (2004-2008) = 1.8%, n = 112 nestlings, con-
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centration = 0.31 ± 0.14 ng/ml, n = 2) in cinereous
vulture nestlings from the Rascafria breeding
nucleus in Madrid province. This is the first time
that residues of multiple NSAIDs and anti-parasitic
agents, together with antibiotics, have been found
in wild animals. The simultaneous presence in the
blood of the nestlings of a number of different
drugs reveals the true magnitude of the problem
since many are toxic – and even more so in com-
bination with others – and are liable to have multi-
ple negative effects on birds’ health (see below).
Moreover, analyses were only performed for a
selection of the drugs used in animal husbandry:
the results are thus essentially conservative and
the situation may in fact be even more serious than
the results initially indicate.

Since their residues were first detected in vultu-
res, the ingestion of antibiotics (above all, quinolo-
nes) and their concentrations have increased in
both griffon and cinereous vultures (Figure 7)
(LEMUS et al., 2008; BLANCO et al., 2009b). Thus,
for example, the proportion of griffon vulture nes-
tlings with antibiotic residues increased from zero in
2001 and 2004 to 70% in 2006 and then to almost
80% in 2008. In the case of cinereous vultures, the
presence of circulating antibiotics increased from
50% of nestlings in 2004 to around 80% in subse-
quent years. These trends towards the greater
ingestion of antibiotics are undoubtedly caused by
an increase in the consumption of carcasses origi-
nating from intensive farms that has occurred since
the ban on leaving the carcasses of extensively
grazed animals in the wild was imposed (BLANCO
et al., 2006, 2007a, b; LEMUS et al., 2008, unpu-
blished data); a further cause may be the increase
in the use of antibiotics to medicate stabled ani-
mals. Tendencies in Egyptian vultures were relati-
vely stable, with circulating antibiotics found in
around 40% of birds, although during the last year
of the study period no residues of these drugs were
detected in a small sample of nestlings of this spe-
cies (n = 6, Figure 7). 

In all three vulture species NSAIDs and anti-
parasitic agents were found in a smaller proportion
of birds than antibiotics and no clear tendencies
over time were detected for these drugs (at least up
to 2007) (BLANCO et al., 2009b). This finding could
be attributed to their less frequent and more tem-

Table 1. Presence (%) of veterinary-prescribed pharmaceuticals in the car-
casses of animals originating from intensive (pig, n = 10) and extensive
(sheep, n = 10) exploriations in central Spain.

Pharmaceutical Intensively reared (pigs) Extensively reared (sheep)
RESIDUES (total) 70.0 10.0

Quinolones (total) 70.0 0.0
Enrofloxacin 40.0 0.0
Ciprofloxacin 50.0 0.0

Oxitetraciclin 10.0 0.0
NSAIDs (total) 20.0 0.0

Flumixin meglumine 20.0 0.0
Anti-parasitics (total) 20.0 10.0

Metronydazol 10.0 0.0
Febendazole 10.0 0.0
Ivermectin 0.0 10.0

Presence  (%)

Table 2. Proportion of birds (%) with the presence of each drug and the average (± Standard Deviation) of its concentration (in brackets) in plasma (live birds) or in
the liver (dead birds) of the three vulture species. Data are from the period 2000-2007. During 2008 residues of ibuprofen and meloxicam were also found in cine-
reous vulture nestlings (data in the text).

a µg/ml o µg/g • b ng/ml o ng/g

NSAIDs (total) 19.6 83.3 14.3 55.0 34.5 3.6
Flumixin megluminea 6.9 50.0 2.9 25.0 31.0 3.6

(3.68 ± 1.98, n = 7) (12.34 ± 7.38, n = 9) (14.99 ±2.58, n =3) (4.60 ± 1.08, n = 5) (5.50 ± 2.15, n = 9) (16.31 ± 1.52, n = 2)
Aspirinb 9.8 38.9 8.6 45.0 20.7 0.0

(25.80 ± 7.12, n =10) (57.27 ± 7.10, n = 7) (40.82±2.86, n =6) (34.21 ± 10.08, n = 9) (38.90 ± 13.76, n = 6) -
Paracetamola 2.9 33.3 2.9 15.0 10.3 0.0

(0.21 ± 0.02, n = 3) (0.29 ± 0.07, n = 6) (0.29±0.04, n =2) (0.16 ± 0.15, n = 3) (0.16 ± 0.04, n = 3) -
Anti-parasitics (total) 22.5 55.6 15.7 65.0 41.4 12.7

Diclazurilb 0.0 0.0 8.6 15.0 10.3 12.7
(0.36 ± 0.08, n =6) (0.32 ± 0.85, n = 3) (0.43 ± 0.05, n = 3) (0.39 ± 0.11, n = 7)

Metronidazolb 10.8 5.6 2.9 25.0 17.2 0.0
(0.32 ± 0.11, n = 11) (0.41, n = 1) (0.19 ± 0.04, n =2) (0.46 ± 0.06, n = 5) (0.34 ± 0.06, n = 5) -

Fenbendazola 6.9 38.9 2.9 20.0 10.3 0.0
(0.37 ± 0.07, n = 7) (0.63 ± 0.07, n = 7) (0.41 ± 0.06, n =2) (0.30 ± 0.03, n = 4) (0.46 ± 0.08, n = 3) -

Ivermectina 6.9 33.3 1.4 15.0 6.9 0.0
(3.70 ± 0.50, n = 7) (6.77 ± 0.68, n = 6) (4.40, n =1) (3.87 ± 1.65, n = 3) (5.90 ± 0.28, n = 2) -

Pharmaceuticals Chickens Rehabilitation centre Pollos Rehabilitation centre Rehabilitation centre Chickens(alive) ( alive) (dead)
n = 102 n = 18 n = 70 n = 20 n = 29 n = 55

Gyps fulvus Aegypius monachus Neophron percnopterus
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are reflected in the prevalence of pharmaceutical
products in these vultures. Whilst all the anti-para-
sitic agents searched for were found in cinereous
vulture nestlings, diclazuril was not found in griffon
vulture nestlings until 2007 (BLANCO et al., 2009b)
and then again in 2008, associated with birds that
fed on farmed chickens (unpublished data).
Diclazuril was, nevertheless, the only anti-parasitic
found in Egyptian vultures; this pharmaceutical is
employed above all in large chicken and rabbit
farms (KAHN, 2005) and carcasses are often con-
sumed by cinereous and Egyptian vultures, but
only occasionally by griffon vultures, for example,
whenever other prey is scarce (DONÁZAR, 1993;
BLANCO et al., 2007) such as during the last years
of this study.

These results reveal clearly the serious impact
the intensive medication of stabled animals is
having on the amount of pharmaceutical products
ingested by avian scavengers (BLANCO et al.,
2006, 2007a, b; LEMUS et al., 2008). Bearing in
mind that we have not yet found all the drugs given
to farmed animals that are liable to be present in
vultures, the situation could be even worse, above
all if the effects of other equally (or even more) per-
nicious pharmaceutical products such as hormo-
nes or the compounds used in the euthanasia of
cattle are considered (LANGELIER, 1993; THO-
MAS, 1999), a question that is currently under
investigation.

3.3. The presence of pharmaceuticals in vulturesadmitted to rehabilitation centres 
All cinereous (n = 20) and griffon (n = 18) vul-

tures found sick and taken to the Buitrago de
Lozoya rehabilitation centre in Madrid had antibio-
tic residues in their blood (prevalence = 100% in
both species), most commonly quinolones (preva-
lence = 100%; enrofloxacin = 75%, 100% and
ciprofloxacin = 75%, 55.6% in cinereous and grif-
fon vultures, respectively). Both of these quinolenes
were found in high concentrations (µg/ml) in both
cinereous (enrofloxacin: 0.093 ± 0.49, n = 15,
ciprofloxacin: 0.11 ± 0.06, n = 15) and griffon vul-
tures (enrofloxacin: 0.11 ± 0.04, n = 18, ciprofloxa-
cin: 0.07 ± 0.02, n = 10). Other antibiotics were less
prevalent and were found in lower concentrations:
oxytetraciclin: 25.0%, 22.2%; amoxicillin: 15.0 %,
16.7%; oxytetraciclin: 0.05 ± 0.27, n = 5, 0.08 ±
0.03, n = 4; amoxicillin: 0.12 ± 0.36, n = 3, 0.06 ±
0.02, n = 3 (cinereous and griffon vultures, respec-
tively). The dead cinereous vultures brought to
rehabilitation centres (n = 29) had a high prevalen-
ce of antibiotics in their livers (65.5%), above all of
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porally variable use in animal husbandry, despite
the fact that before the BSE crisis some NSAIDs
such as aspirin and paracetamol were found in grif-
fon and Egyptian vultures, although – contrarily –
antibiotics were found circulating in Egyptian vultu-
res but not in griffon vultures. Nevertheless, data
from 2008 seem to indicate a positive trend in the
presence of NSAIDs, above all in griffon vultures,
with a prevalence of 60% in 2008 as opposed to
only 20% between 2001 and 2006 (Figure 7). The
presence of anti-parasitic agents in the blood sho-
wed a small positive increase in all three vulture
species – most marked in the griffon vulture – as
maximum values were reached for all three species
in 2008 (Figure 7).

The differences in the prevalence and concen-
tration of NSAIDs and anti-parasitic agents in the
three species seem to be determined by their dif-
fering alimentary habits and dependences on cat-
tle carrion. Griffon and cinereous vultures had resi-
dues of five different NSAIDs including flunixin
meglumine, the only circulating residues found in
Egyptian vultures. This drug is a commonly used in
pig farming (Kahn 2005) and in the study area grif-
fon and cinereous vultures feed predominantly on
pig carcasses left in muladares. Egyptian vultures,
however, feed on a much greater variety of wild
prey (DONÁZAR, 1993; BLANCO et al., 2007b),
which would explain the absence of the other
NSAIDs used in pig farming in this vulture species.
The variety of drugs found in vultures may be
explained by their different feeding habits and
carrion dependency. Whilst griffon and cinereous
vultures ingest whole carcasses, including the
entrails, almost as soon as they are thrown onto the
muladares (Figure 8), Egyptian vultures in general
do not have access to entrails (where drugs accu-
mulate, EMEA, 2004), other than after the larger
vultures have had their fill (DONÁZAR, 1993;
BLANCO et al., 2007b). The degradation of the
drugs contained in carrion will increase as time
passes and, given the greater abundance and
social feeding habits at carcasses of the other vul-
tures that are capable of consuming whole car-
casses in a relatively short period of time
(DONÁZAR, 1993), Egyptian vultures often have to
wait longer to access carcasses. In fact, even if an
Egyptian vulture reaches a carcass first (Figure 9),
it is not always able to get access to the internal
organs of large animals (DONÁZAR, 1993) such
as fattened pigs.  

The differences in the presence and concen-
trations of anti-parasitic agents (Figure 7, Table 2)
is a further reflection of how diet and feeding habits



quinolones (65.5%, enrofloxacin: 48.3%, ciproflo-
xacin: 55.2%), oxytetraciclin (10.3%) and amoxici-
llin (17.2%), all in high concentrations (in µg/g,
enrofloxacin: 0.07 ± 0.02, n = 14, ciprofloxacin:
0.09 ± 0.03, n = 16, oxytetraciclin: 0.10 ± 0.04, n =
3, amoxicillin: 0.06 ± 0.02, n = 5).

The proportion of sick or ill cinereous and griffon
vultures with NSAIDs and anti-parasitic agents, as
well as their respective blood (live birds) and liver
concentrations (dead birds), is given in Table 2.

These results reveal the enormous impact that
the drugs used in animal husbandry are currently
having on avian scavenger populations. All the
birds admitted to this centre – for whatever reason
(electrocution, shooting, for example) – were exa-
mined for these drugs. Severe intoxication by
drugs used in animal husbandry and their effects
on the health of vultures – that is, the acquisition of
numerous pathogens (LEMUS et al., 2008; LEMUS
& BLANCO, 2009) due to immunodepression cau-
sed by antibiotics (see below) – is currently one of
the main causes of admission of avian scavengers
into rehabilitation centres in the centre of the
Iberian Peninsula (Figure 10), above all in the case
of the cinereous vulture.

3.4. The presence of antibiotics in failed eggs
The ingestion of antibiotics may negatively

affect nestling health and survival and thus the bre-
eding success and conservation of avian scaven-
ger populations (BLANCO et al., 2006, 2007a, b;
LEMUS et al., 2008). Antibiotics and other drugs
can also reduce breeding success due their effects
on embryo viability during incubation.

In a previous study, we found fluoroquinolone
residues (enrofloxacin and ciprofloxacin) in failed
griffon vulture and red kite eggs taken from nests in
Segovia province (LEMUS et al., 2009): this was the
first time that any type of veterinary drug residue
had been found in wild bird eggs. In contrast, none
of the failed eggs collected in control areas in

Andalusia and Extremadura contained antibiotics or
any other drugs used in animal husbandry (Table 3).

The average concentration of quinolones in grif-
fon vulture eggs was higher than in nestling plasma
from the same colonies (LEMUS et al., 2008), pro-
bably as a consequence of accumulations in bree-
ding females in target tissues – notably in adipose
tissue - due to the lymphocytic character of quino-
lones (NEUMAN, 1987; CABRERA et al., 2002).
Likewise, these drugs accumulate in the fat of sta-
bled cattle, above all in the pigs on which vultures in
central Spain often feed (BLANCO et al., 2006,
2007b). The presence of quinolone residues in red
kite eggs indicates that this drug is present in – at
least – breeding females, as well as nestlings and
the wintering kites that feed on carrion originating
from intensive animal husbandry in the same area,
as the high levels of bacterial resistance to quinolo-
nes and other antibiotics found in this species in
Segovia show (BLANCO et al., 2006, 2007b). 

All the eggs with quinolone contained residues
of both enrofloxacin and ciprofloxacin. Enrofloxacin
was found in higher concentrations than ciprofloxa-
cin in griffon vulture eggs, the opposite to the case
of red kites, in which ciprofloxacin was commoner
(Table 3). In general, though, the concentrations of
quinolones were higher in griffon vultures than in red
kites (Figure 11), a fact that may be caused by dif-
ferences in their feeding habits and dependences
on the carrion generated by intensive animal hus-
bandry: griffon vultures feed almost exclusively on
dead cattle (DONÁZAR, 1993), unlike red kites,
which are facultative scavengers that also feed on a
wide range of wild prey items (BLANCO et al.,
2006). Moreover, vultures will feed on any and all
parts of carcasses, including the entrails, often
immediately after they have been thrown on mula-
dares; kites, on the other hand, generally feed on
scraps of muscle, tendons and skin (BLANCO et al.,
2006, unpublished data) opportunistically once car-
casses have been attacked by vultures (HIRALDO
et al., 1991; pers. obs.). Therefore, different feeding
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Table 3. Concentrations of quinolones in infertile (failed) eggs with embryos in griffon vultures and red kites; presence of opportunistic bacteria and pathogens and
damage to joints in embryos.

Enrofloxacin (µg/ml) - 7.59 ± 1.48 - 6.47 ± 3.08 - 2.18 ± 0.89 - 2.48 ± 0.79
Ciprofloxacin (µg/ml) - 2.45 ± 1.28 - 4.43 ± 2.25 - 5.42 ± 1.16 - 6.24 ± 1.33
Bacterial growth opportunistic no - no - no C. psittaci no
Damage to cartilage - - - yes - - no yes

without quinolones with quinolones without quinolones with quinolones without quinolones with quinolones without quinolones with quinolones(n = 2) (n = 6) - (n = 4) - (n = 4) (n = 1) (n = 6)
Infertile eggs (n = 8) Fertile eggs (n = 4) Infertile eggs (n = 4) Fertile eggs (n = 7)

Griffon vultures  (n = 12) Red kites (n = 11)
Presence(%)
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behaviours may lead to different concentrations of
quinolones due to the hepatic metabolisation of
enrofloxacin to ciprofloxacin that occurs in both the
farm animals and in the birds that ingest their
remains, as can be surmised from the relationship
between the concentrations of these two molecules
in eggs (Figure 12). Vultures consume the organs in
cattle in which the quinolones accumulate, above all
the liver and fat, whilst kites feed on small scraps of
skin and muscle in which residues of metabolised
ciprofloxacin reach greater concentrations than that
of its precursor, enrofloxacin. This latter drug is
administered to cattle (EMEA, 2004), while ciproflo-
xacin is often used in human medicine, but never as
a veterinary drug. Enrofloxacin is exclusively used in
animal husbandry due to international regulations
aimed at preserving the efficiency of antibiotics in
humans (BURGESS & HALL, 2007). 

In conclusion, the damaging effects of antibio-
tics on the viability of embryos and hence on hat-
ching rates may explain the fall in the breeding rate
detected in some avian scavenger populations (e.g.
CARRETE et al., 2006a). More work is needed to
determine exactly what impact these pharmaceuti-
cal products are having on breeding areas, avian
species and specific populations (Photo 13).

3.5. The effects of pharmaceutical products on thehealth of avian scavengers
Antibiotics are liable to have a variety of

effects on the physiology and, above all, general
state of a bird’s immune system and birds that
ingest them will become more susceptible to
pathogenic micro-organisms such as opportunis-
tic bacteria and fungi (LEMUS et al., 2008,
LEMUS & BLANCO, 2009). Specifically, antibio-
tics can depress the immune system (see below)
and alter the normal bacterial flora, with the result
that opportunistic pathogens are able to infect
and then proliferate; under normal circumstances,
the same pathogens would remain latent or be
kept at bay by the bird’s immune system.

Coinciding with the periods in which antibio-
tics were not circulating in these birds (Figure 7),
none of the target pathogens was isolated in grif-
fon vulture nestlings before the BSE crisis and
then only appeared for the first time a few years
afterwards (Figure 14). Nevertheless, the presen-
ce of pathogens has increased dramatically in
recent years (Figure 14). A similar increase has
occurred in cinereous vulture nestlings, although
there is no available information for the period

before the BSE crisis (Figure 14). Egyptian vultu-
res show no clear tendency in the prevalence of
pathogens and during the final year of the study
none of the small number of birds sampled (n = 6)
was found to be affected by these pathogens.

In our studies we have shown that there is a
clear association in the three species of vulture
between the presence of antibiotic residues – in
particular fluoroquinolones – and infection by
opportunistic pathogens (Figure 15), probably
because antibiotics caused immunodepression,
toxic poisoning and a temporary alteration in
birds’ normal bacterial flora (LEMUS et al., 2008;
LEMUS & BLANCO, 2009). The presence of anti-
biotics in the blood was closely related with infec-
tion by opportunistic pathogens such as the fungi
Candida albicans and Aspegillus fumigatus and
the bacteria Salmonella sp. and Mycobacterium
avium in the three species of vulture. The exami-
nation of sick cinereous vultures found in the wild
and taken to rehabilitation centres confirmed that
they were suffering from infection by the same
pathogens as those associated with the presence
of circulating antibiotics (LEMUS et al., 2008).
These results were subsequently confirmed in all
three vulture species in a larger sample taken
from a wider geographical area (BLANCO et al.,
2009b). This association remained evident and
statistically significant after controlling for interan-
nual variation in the presence of antibiotics and
pathogens (Figures 7 and 14) and taking into
account the additional effects of or possible inter-
ference by NSAIDs and anti-parasitic agents. In
fact, the relationship between the presence of the
above-mentioned pathogens and quinolones was
independent of a parallel temporal increase in the
amount of antibiotics and anti-parasitic agents
present in the blood of griffon vultures, but not in
the blood of cinereous vultures (BLANCO et al.,
2009b). This finding suggests that, aside from the
obvious connection between antibiotics and the
acquisition and proliferation of pathogens, an
interannual increase in the number of pathogens
may have occurred independently of the presen-
ce of antibiotics in these two species. This increa-
se could be due to higher infection rates and then
transmission between conspecific birds at fee-
ding sites. This would have occurred above all at
muladares, where large numbers of birds congre-
gate, and in breeding colonies, in particular in the
case of the most contagious and persistent patho-
gens (e.g. Mycobacterium avium), whose presen-
ce has increased dramatically in griffon vultures,
the most gregarious of the three vulture species
studied.
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Egyptian vultures showed no temporal trends
regarding the presence of pathogens, antibiotics
or any other drugs. This finding is consistent with
this species’ lesser dependence on cattle carrion
and the interannual variation in the abundance and
availability of its wild prey (BLANCO et al., 2007b);
likewise, this species faces competition for food
from the more abundant and dominant cinereous
and griffon vultures (DONÁZAR, 1993), above all
at muladares since the BSE crisis. Moreover, the
Egyptian vulture’s less sociable feeding and bree-
ding behaviour may well reduce intra-and inters-
pecific contact, thereby reducing the probability of
pathogen transmission. Independently of these
factors, we still found a clear association between
the presence of antibiotics and pathogens in this
vulture. Nevertheless, the association between the
presence of pathogens and other pharmaceutical
products was only statistically significant – albeit
weakly – in the case of the NSAIDs in cinereous
vultures (BLANCO et al., 2009b). This association
is much less obvious than the independent rela-
tionship between antibiotics and pathogens, pro-
bably because of the greater amounts of antibio-
tics as opposed to NSAIDs in circulation, and also
due to the different ways in which these drugs act
on birds.

More investigation is needed if we are to deter-
mine the direct effects of antibiotics on bird’s nor-
mal flora, as well as the impact of the antibiotics in
the acquisition and proliferation of other pathogens
such as protozooans and viruses that can also
cause high mortality rates.

The necropsies performed on cinereous vultu-
res found dead in central Spain confirmed the pre-
sence in the liver of antibiotics and other drugs
(see above) associated with kidney, liver and
digestive lesions, and degeneration of the immune
system organs (Figure 16). This reveals the exis-
tence of a causal relationship between the presen-
ce of antibiotics and the mortality associated with
their toxicity and ability to act as immunodepres-
sors; their presence allows for the acquisition and
proliferation of pathogens, which in turn only
aggravate the direct effects of the antibiotics them-
selves on damaged organs. 

Whereas antibiotics can depress the immune
system and alter the normal flora leading to the
acquisition and proliferation of pathogens (LEMUS
et al., 2008; LEMUS & BLANCO, 2009), the dama-
ge caused by NSAIDs to birds’ health may be more
direct and involve the possibility of fatal renal dama-

ge, as has been seen in the case of diclofenac
(METEYER et al., 2005; SWAN et al., 2006). This
anti-inflammatory has severe effects on birds’ kid-
neys and is thought to be the main cause of the dra-
matic decline in vulture populations in the Indian
subcontinent (SWAN et al., 2006). In our study,
however, we found that the presence of quinolones
(as opposed to NSAIDs and anti-parasitic agents) in
cinereous vultures was associated with the degene-
ration of lymphoid organs, congestion in the upper
digestive tract and multiple lesions in the liver and
kidneys. Nevertheless, these results in no way inva-
lidate the experiments that have demonstrated the
negative effects of diclofenac on birds’ kidney
(SWAN et al., 2006), but do suggest that quinolones
are likely to have similar effects on wild vultures in
Spain. Moreover, quinolones may also severely
damage birds’ livers and, above all, cause the
depletion of lymphoid organs such as the bursa of
Fabricius and thymus, whose degeneration is
directly linked to severe immunodepression and the
subsequent acquisition and proliferation of opportu-
nistic pathogens that can seriously affect vultures’
health (LEMUS et al., 2008). Similar effects to those
occurring in vultures have been described for qui-
nolones found in domestic animals (for example,
ZIMPFER et al., 2004; MONTAGNAC et al., 2005).
Thus, quinolones would seem to be more harmful to
vultures than the NSAIDs and anti-parasitic agents
used in animal husbandry in Spain. The potential
impact of antibiotics on vultures’ health in the Indian
subcontinent has not been evaluated despite the
probable frequent use of these pharmaceutical pro-
ducts in the animal husbandry systems practiced
there. As such, the ingestion of antibiotics and their
possible link to the dramatic fall in vulture popula-
tions in the Indian subcontinent should not be ruled
out until further research has been conducted.

All immunological parameters in the nestlings
of the three vultures species sampled in central
Spain were lower than in nestlings from control
populations in Andalusia and Extremadura not
affected by the ingestion of antibiotics (Table 4).
Such serious levels of immunodepression suggest
that antibiotics have a wide-reaching, direct nega-
tive impact on nestlings’ immune systems as they
grow, a finding that has been confirmed by com-
paring the parameters of immune systems of nes-
tlings with and without antibiotics in central Spain
(Figure 17). Thus, it would seem that nestlings
ingest antibiotics chronically but discontinuously in
this region (LEMUS et al., 2008). 
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The probability of finding circulating antibiotics
in nestlings depends on the time elapsed since
they were last fed, an event that usually occurs
every few days (DONÁZAR, 1993). This probability
may also depend on the extent to which parent
birds rely on carcasses originating from intensively
farmed cattle as opposed to wild carrion, as well
as the on the concentration of antibiotics in the
carrion last fed to the nestling and differences in
the rate at which individual nestlings metabolise
and excrete ingested antibiotics (LEMUS et al.,
2008). These factors may explain the absence of
circulating antibiotics in a proportion of birds in
central Spain, despite the fact all that to some

degree depend on the carcasses of medicated
animals, as the presence of farm animal remains in
all nests indicates. The ingestion of antibiotics pro-
bably occurs throughout the growth period of nes-
tlings, as the presence of residues circulating in
nestlings of all ages (LEMUS et al., 2008, unpu-
blished data) and the remains of stabled animals
found in nests at different stages of nestling deve-
lopment would seem to suggest (unpublished
data). If we compare our results with those from
individuals in control areas that ingest no antibio-
tics, it is clear that the chronic but discontinuous
ingestion of antibiotics leads to generalised immu-
nodepression. 

The uncontrolled ingestion of antibiotics may
have immediate depressant effects on the immune
system for as long as they are circulating (AZUMA
et al., 2001; ANTUNEZ et al., 2006; CHIDE & ORI-
SAKWE, 2007). This may explain why birds with
antibiotics circulating in their blood have more
severe immunodepression than those without,
despite the possible chronic but discontinuous
ingestion of antibiotics by all vultures in central
Spain (LEMUS et al., 2008). Unlike other pollutants
that may have an irreversible impact on the immu-
ne system, the effects of antibiotics may in fact
disappear quickly. Moreover, the developing
immune systems of nestlings may recover more
quickly than a fully developed immune system
(DAVIDSON et al., 2008). This fact suggests that
immunodepression may occur immediately after
antibiotics are ingested, but that the immune
system is capable of partially – but rapidly – reco-
vering after the ingestion ends. This may also
explain the generalised immunodepression found
in all birds sampled in central Spain (with and
without antibiotics) as opposed to birds from the
control regions.

The negative impact of antibiotics on the
immune system is a complex question given that
different mechanisms, immunological subsystems
and metabolic routes may be operating simultane-
ously in the inhibition of immunological functions.
These mechanisms include the suppression of the
initial proliferation of lymphocytes, the suppression
of bone-marrow activity, the inhibition of macro-
phages and the massive noxious growth of bacte-
riophages (FORSGREN et al., 1989; AZUMA et al.,
2001; CHIDE & ORISAKWE, 2007; COMEAU et al.,
2007). All these mechanism may be involved
simultaneously in immunodepression as a result of
the ingestion of antibiotics, as suggested by the
fact that both the cellular and humoral immune
systems are affected to varying degrees by the
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Table 4. Mean values ± SD for each descriptive variable of the immune system
in the nestlings of the three vulture species sampled in southern and western
Spain (control area without antibiotics) and central Spain (nestlings with and
without antibiotics in their blood are shown separately). All parameters were
significantly higher in nestlings from the control areas than from central Spain
(see results). The results (Tukey test) of the a posteriori MANOVA test are given
for the differences in the immunological parameters for birds with and without
antibiotics in central Spain. 

Gyps fulvus n = 7 n = 8 n = 14
CD4+ 405.3 ± 16.3 259.2 ± 53.0 166.7 ± 17.1 <0.0001
CD5+ 195.3 ± 8.04 166.1±17.7 168.8±22.4 0.945
CD8+ 337.3±18.2 311.7±35.7 223.1±18.0 <0.0001
CPV complement 1182.1±100.2 799.7±59.4 742.1±60.0 0.180
APV complement 694.9±52.8 463.6±30.7 380.4±10.3 <0.0001
IL1β 1014.4±84.8 779.5±61.0 674.6±64.3 0.005
IL2 24.4±2.4 17.2±0.9 15.6±2.1 0.175
IL6 1600.7±86.8 1317.5±83.6 1171.6±83.2 0.002
IL8-like 1229.0±106.8 875.7±87.8 640.6±74.0 <0.0001
IFNγ 77.6±3.3 54.5±3.3 42.8±5.6 <0.0001
Aegypius monachus n = 10 n = 4 n = 17
CD4+ 410.4±12.4 217.7±82.4 194.1±35.8 0.526
CD5+ 246.2±35.4 159.5±49.0 141.5±23.0 0.556
CD8+ 327.9±25.3 265.0±79.0 228.1±25.9 0.165
CPV complement 1237.2±89.9 865.2±76.9 824.6±40.5 0.502
APV complement 691.2±46.5 458.2±78.9 364.5±22.8 0.001
IL1β 1090.0±64.5 838.0±64.7 732.3±42.3 0.003
IL2 21.2±2.3 11.7±0.9 13.4±1.4 0.208
IL6 1586.8±49.6 1251.2±163.6 1122.5±90.8 0.044
IL8-like 1242.7±67.8 775.0±178.0 630.3±70.0 0.016
IFNγ 66.6±5.0 25.2±3.1 27.5±3.4 0.580
Neophron percnopterus n = 6 n = 18 n = 10
CD4+ 403.3±9.9 336.0±34.6 284.9±59.0 0.010
CD5+ 264.8±22.8 177.2±25.6 168.3±37.4 0.728
CD8+ 481.7±24.7 363.8±40.4 314.1±64.1 0.031
CPV complement 1317.7±141.3 918.6±63.7 920.7±98.2 0.998
APV complement 692.8±49.4 513.3±20.1 419.2±50.8 <0.0001
IL1β 1157.8±66.9 882.0±47.6 916.6±54.6 0.256
IL2 21.5±1.5 16.1±2.9 14.9±1.7 0.439
IL6 1656.2±55.5 1243.9±67.9 1269.7±79.3 0.632
IL8-like 1369.0±74.1 785.8±44.0 689.8±32.2 <0.0001
IFNγ 80.7±4.8 57.3±3.9 52.2±4.0 0.011

Control area Central Spain
without with Post-hocantibiotics antibiotics Tukey test, P



presence of antibiotics. In fact, the complex mutual
relationship between cellular and humoral immu-
nity may explain the patterns observed in the varia-
tion in the different immunological parameters
given chronic but discontinuous or recent inges-
tion of antibiotics. In terms of cellular immunity, the
lymphocyte subpopulations that organise active
defences (CD4+) and those having memory or
cytotoxic activity (CD8+) fell most in nestlings with
circulating antibiotics in comparison with the sub-
group with helper and coordination activities
(CD5+). In the case of humoral immunity, IL8-like
and, above all, the APV complement system fell in
all three vulture species due to the presence of
antibiotics. The alternative route of the comple-
ment system (APV) is mainly related with specific
immunity, as well as with the identification of patho-
gens by heterophils and macrophages (PARMEN-
TIER et al., 2002). Low APV levels may be ineffi-
cient against pathogens and allow them to be
acquired and to proliferate. Although we did not
evaluate the activity of macrophages, infection by
opportunist pathogens such as Candida albicans
and Mycobacterium avium associated with the
presence of antibiotics (LEMUS et al., 2008) may
be indicative of a scarcity of macrophages and low
activity levels. The IL8-like is related to the chemo-
taxis of the heterophils. This cytokine is produced
by the macrophages and endothelial cells in infla-
med and infected areas (DAVIDSON et al., 2008).
If macrophage activity drops, the expected secre-
tion of IL8-like will be low. The remaining parame-
ters (IL1, IL6 and γIFN) were also found to be low
and were associated in some species – but not in
others – with the presence of antibiotics. This sug-
gests that the degree of immunodepression due to
the presence of antibiotics may vary in accordan-
ce with species’ genetic variability or differences in
their life histories, two questions that require further
investigation. 

Humoral immunocompetence depends to a
large extent on cellular activity in the immune
system, above all in developing birds with intense
lymphocytic activity (DAVISON et al., 2008).
Lymphocytes act as mediators of most of the acti-
vation and activity of the molecules in the humoral
system when the immune organs and their func-
tions are not fully developed, as in the case of gro-
wing nestlings. Thus, macrophages, mast and
plasma cells, ‘natural killer’ cells, lymphocytes,
monocytes, heterophils and even endothelial cells
are able to activate a number of cytokins, interfe-
ron and the complement system (DAVISON et al.,
2008). Low observed T-cell levels associated with

the presence of antibiotics seem to fit with this acti-
vity model. Thus, low T-lymphocyte levels may lead
to low levels of cytokine secretion and chemotac-
tic cells may be too scarce to add to the feedback
encouraged by the presence of T lymphocytes
(DAVISON et al., 2008). Fluoroquinolones may also
have a negative impact on primary haematopoye-
tic tissue such as bone marrow (CHIDE & ORI-
SAKWE, 2007), as suggested by the severe anae-
mia associated with the presence of antibiotics in
individuals of the three vulture species studied
(unpublished data).

The close link between antibiotic residues
(above all quinolones) and infection by opportu-
nistic pathogens (LEMUS et al., 2008) are pro-
bably thus the result of the immunodepressive
effects of the antibiotics that temporally reduce the
resistance of hosts to opportunistic pathogens. A
severely depressed immune system may be una-
ble to control the access of more harmful patho-
gens, which then may begin to wreak havoc in bird
populations. This worrying possibility may have
already begun to manifest itself within vulture
populations, above all in the form of reduced bre-
eding success – due to an increase in nestling
mortality at the end of the growth period in the nest
(LEMUS et al., 2008; unpublished data) – and a fall
in the number of breeding pairs. 

Quinolone residues present in griffon vulture
and red kite eggs collected in Segovia, central
Spain, were clearly associated with severe altera-
tion in cartilage and bone development in embryos
in fertilised eggs (Table 3). Such deformations may
prevent the embryo from moving, thereby hinde-
ring normal embryonic development and preven-
ting it from assuming the correct positioning for
hatching (COOPER, 1998; JOYNER, 1994; DEE-
MING, 1995). In contrast, none of the embryos
present in the failed eggs collected in control areas
in Andalusia and Extremadura had cartilage or
bone deformations, their failure to hatch being due
to other factors. Thus, both the potential toxic
effects of quinolones and their additional harmful
effects on embryonic development may lead to
breeding failure during incubation.

Eggs with quinolones present had no bacterial
growth (Table 3), that is, they were microbiologi-
cally sterile as a result of the anti-microbial activity
of the quinolones. This is a highly important finding
since non-viable eggs in wild birds are normally
colonized during incubation by bacteria belonging
to the normal flora (COOPER, 1998) and then by
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opportunistic saprophytic bacteria if the unviable
eggs are abandoned by females after incubation
(HOUSTON et al., 1997, this study). Indeed, both
the eggs without quinolones collected in central
Spain and those from control areas (without quino-
lone residues) exhibited opportunistic and patho-
genic bacterial growth, which can often lead to a
failure to hatch (BOARD & FULLER, 1974; BATTIS-
TI et al., 1998; JONES et al., 2002). These results
are further evidence of how the elimination of the
normal flora by quinolones has a negative impact
on the normal development of embryos.

The histopathological examination of failed
eggs containing quinolone residues showed seve-
re damage to the embryos’ cartilages and ten-
dons, as well as alterations in the growth of the
epiphysis of the long bones. These lesions are
similar to those described for newborn or embryo-
nic laboratory animals after experimental exposure
to quinolones (PATTERSON, 1991; GOUGH et al.,
1992; HILDEBRAND et al., 1993; FÖRSTER et al.,
1996; SIMONIN et al., 1999; STAHLMANN, 2002;
MASLANKA et al., 2003). These effects may cause
progressive organisational damage to the chon-
drocytes during embrionary development.
Quinolones act by inhibiting the DNA topoisome-
rase (α2-gyrase and β2-gyrase) and in some
cases by interfering in the synthesis of DNA, colla-
gen and proteoglycans (SENDZIK et al., 2005;
CHANNA et al., 2006). The pathogenesis of fluoro-
quinolones can be explained by the general ability
of these drugs to form free radicals and to act as a
chelating agent for magnesium, leading to a defi-
cit of functional available magnesium and, subse-
quently, to irreversible lesions in connecting tis-
sues (FÖRSTER et al., 1996). Fluoroquilones also
have harmful side-effects in pregnant women and
their use in children can lead to joint damage
(PINO et al., 1991; CUKIERSKI et al., 1992;
LIPSKY et al., 1999; KIM et al., 2000; GUZMAN et
al., 2003; STAHLMANN 2003). In griffon vulture
and red kite embryos, our results show the same
effect on joints, although much more severely than
in the results published to date for pets and labo-
ratory animals, probably due to neonatal and con-
tinuous exposure to these drugs in the closed envi-
ronment of the egg. 

In conclusion, fluoroquinolones may cause
damage to the joints of the embryos of the avian
scavengers that feed on carcasses of animals
medicated with these drugs. To our knowledge,
our results constitute the first such data describing
the effects of veterinary-prescribed pharmaceuti-
cal products on the embryos of wild animals and

provide some of the keys for explaining the current
fall in breeding success occurring within avian
scavenger populations over much of Spain. 

3.6. The dilemna of extensive animal husbandryand the myth of muladares 
The ban on leaving animal carcasses origina-

ting from extensive animal husbandry in the wild has
had two main effects with implications on the con-
servation of avian scavengers: firstly, a sudden
scarcity of a once-abundant trophic resource has
occurred, which has led, secondly, to the obligate
concentration of birds at a small number of mulada-
res supplied with carrion originating from stabled
animals thought not to be a risk in the transmission
of BSE. The combined result of these two factors is
that the ingestion by avian scavengers of the nume-
rous pharmaceutical products given to stabled cat-
tle has risen dramatically, with severe consequen-
ces for birds’ health and thus for the dynamics and
conservation of their populations. Contamination by
pharmaceutical products present in muladares –
sites that attract birds given the abundance and
predictability of food resources – may turn these
sites into attractive sinks (DELIBES et al., 2001) and
thus function as ecological traps (contamination
trap sensu BLANCO et al., 2007a). More implica-
tions of this process for the population dynamics
and conservation of avian scavengers are discus-
sed elsewhere in this volume and other questions
still require further investigation.

Data available from the period before the ‘mad-
cow’ crisis are scarce, but indicate that even then a
proportion of birds were ingesting some of these
drugs, in particular NSAIDs such as flunixin meglu-
mine and aspirin. Nevertheless, it was not until a
number of years after the passing of the new regu-
lations banning the leaving of unstabled cattle car-
casses in the wild that the presence of pharmaceu-
tical products in birds (above all, quinolones) began
to increase dramatically. This time lapse could have
been caused by the delay of a number of years in
the application of the regulations by the competent
authorities (livestock and environment governmen-
tal departments). One particularly serious conse-
quence of the strict application of the regulations is
that farmers can be fined for continuing to leave the
carcasses of unstabled cattle in the wild, as they
had done for centuries, despite a lack of any evi-
dence to suggest that this method of disposal might
have negative effects for human health or the envi-
ronment. Moreover, this sector also suffered the
economic consequences of having to pay for the
removal and destruction carcasses, which has led
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to the creation of companies specialising in carcass
elimination. This centuries-old food resource gene-
rated by extensive grazing changed overnight from
a relatively abundant, spatially and temporarily
unpredictable but nutritionally adequate trophic
resource to one that was more theoretical than real.
Fortunately, the strict application of the regulations
has not completely put an end to the appearance in
the wild of the carcasses of extensively grazed ani-
mals since remote areas cannot be fully monitored
by local authorities.  

The ban on leaving the carcasses of unstabled
cattle in the wild was imposed as a cautionary mea-
sure in the event of the possible transmission of BSE
by carrion or by the birds that feed on it.
Nevertheless, there is no evidence whatsoever of
any risk of transmission of BSE from carcasses of
unstabled cattle left in the wild (CMIEET, 2001;
CROZET & LEHMANN, 2007). No apparent motive
thus exists to continue prohibiting this practice in
those areas of Europe with populations of avian sca-
vengers. Given that populations of avian scaven-
gers in Spain have depended for centuries on
resources gleaned from extensive grazing, and that
as a result these populations increased right up to
the current century, it would seem logical that efforts
in the conservation of these birds be aimed at trying
to return to the former situation, that is, the generali-
sed use by avian scavengers and other animals of
the carcasses of extensively grazed cattle left in the
wild. Our perception that a return to the past situa-
tion would create a dilemma for many environmen-
tal managers, researchers and non-professional
ornithologists and ecologists interested in vulture
populations is reflected this volume, much of which
is centred on management and the role of mulada-
res, and very little on the importance and implica-
tions of extensive livestock grazing freely. 

What we refer to here as the ‘dilemma of exten-
sive animal husbandry’ is in fact the (non-existent)
controversy regarding different ways of exploiting
cattle carcasses as a conservation strategy for
avian scavengers. These conflicting management
models – the traditional option of abandoning car-
casses in the wild as opposed to the creation of
feeding stations supplied with carcasses specifi-
cally for avian scavengers – are not mutually
incompatible in an ideal situation, as we have com-
mented already. Yet, in practice no clear strategy
involving both types of management seems to be
have been defined. Instead, management and
conservation proposals seem to be favouring the
ex situ solution that implies the creation and mana-
gement of muladares.

In order to try and resolve this dilemma, it is
worth attempting an environmental cost-benefit
analysis of both models, which would include
aspects related to the characteristics of the trophic
resources supplied in each model, the intrinsic
nature of the food supplied, conditions at the sites
where food is left, the characteristics of the popu-
lations of the birds associated with the use of these
models, all types of costs and benefits and the
social perception of both types of management.
Table 5 represents a compilation of a selection of
the typical factors associated with these manage-
ment strategies and some of the possible pros and
cons, and is a first step towards a critical evalua-
tion based on both scientific and circumstantial
evidence. 

As can be seen from Table 5, the practice of
supplying carrion of all types to muladares as
opposed to the abandoning of carcasses in the
wild has a number of implications for avian sca-
venger populations that depend on the nature of
the food supplied, the place it is left and its social
and environmental consequences. In terms of the
costs of each model, the difference is patent
(Figure 18): whilst muladares as we know them
today are a source of environmental contamina-
tion, characterised by the presence of pathogens,
pharmaceutical residues, drug-resistant micro-
organisms, bad smells, and undesired animals
such as domestic pests, rodents and dogs
(DONÁZAR, 1993; BLANCO et al., 2006, 2007a,b;
LEMUS et al., 2008), the abandoning of carcasses
in the wild is exempt of all these costs. Among con-
servation managers and others interested in avian
scavengers, concern about this type of environ-
mental contamination seems generally biased
towards its negative impact on the health of the
very birds that are the object of conservation mea-
sures, and some information exists on this ques-
tion (BLANCO et al., 2006, 2007a,b; BLANCO et
al., 2009b; LEMUS et al., 2008; LEMUS et al.,
2009; LEMUS & BLANCO, 2009; CARRETE et al.,
2009). In complete contrast, however, there is an
absence of information on the role muladares play
in the contamination and infection by pathogenic
and/or resistant micro-organisms of aquifers,
rivers, soils, cattle and humans, whose impact
could in fact be much more generalised and worr-
ying than is thought at present  (SWARTZ, 2002;
MØLBAK, 2004; SEKERCIOGLU, 2006).

To our knowledge, the economic costs for far-
mers and administrations of the creation and mana-
gement of muladares, together with the removal and
elimination of carcasses in the wild, have never
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been properly calculated, although there is no
doubt that these costs are much higher than the
non-existent economic costs involved in leaving
dead animals for avian scavengers wherever they
die. This aspect of the management of the question
has largely been ignored by the responsible admi-
nistrations who could consider channelling the
money spent on removing and eliminating carcas-
ses and setting up and managing muladares
towards management and conservation methods
whose effectiveness has been demonstrated by
scientific study. 

In our opinion, the effectiveness of the use of
muladares as a general solution for the conserva-
tion of avian scavengers should be regarded as a
myth given the negative impact their presence has
on the health of these birds and thus on the dyna-
mics and conservation of their populations. The
effects of muladares on concentrations and abun-
dances of avian scavenger species (DONÁZAR et

al., 1997; BLANCO et al., 2007a; CARRETE et al.,
2006a,b; CARRETE et al., 2009) and their effects
on spatial distribution, breeding and survival in
avian scavengers (BLANCO et al., 2007a; CARRE-
TE et al., 2006, 2007a,b; GRANDE et al., 2009) are
but two of the aspects (discussed elsewhere by
other authors) of the consequences of muladares
for the health of these birds that merely confirm this
myth. Other aspects that are beginning to be
investigated include the effects muladares are
having on the numerical dominance of certain spe-
cies over others (Figure 19), which reduces the
diversity and balance within the guild of avian sca-
vengers (HIRALDO et al., 1991; SELVA & FORTU-
NA, 2007; CORTÉS-AVIZANDA et al., 2008; SELVA
& CORTÉS-AVIZANDA, 2009; CORTÉS-AVIZAN-
DA et al., 2009) (Figure 20).

An understanding of this myth does not neces-
sarily rule out the use of muladares in certain
cases where there is an explicit aim in mind (BENI-
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Table 5. Critical environmental cost-benefit analysis of the practice of using muladares to eliminate carcasses compared to the traditional method of leaving car-
casses originating from extensive animal husbandry in the wild. 

Trophic resources
High predictability Low  predictability

Very abundant Temporarily abundant (pulses)
Frequent availability Variable availability 

Concentrated distribution Dispersed distribution
Characteristics of food resource

Junk food (high percentage of saturated fats, Food of adequate nutritional content
low-quality protein, low 

concentrations of minerals and vitamins)
High levels of pharmaceuticals Low levels of pharmaceuticals

High  pathogen levels, especially dangerous for wild Low pathogen levels and only found in ruminants
birds in the case of battery chickens

Places found
Few sites Many sites

Near farms and roads (risk of collision and electrocution) Areas of pasture, often very remote
Large numbers of decomposing carcasses No residues
High levels of environmental contamination No environmental contamination

Proliferation and spatial concentration of unwanted Temporary abundance of decomposers and necrophage fauna
organisms (bacteria, insects, rodents, wolves and dogs)

Characteristics of avian communities present 
Constant presence of avian scavengers Irregular presence of avian scavengers

Abundance of avian scavengers Variable pulses in the abundance of avian scavengers
Spatial concentration of avian scavengers Scattered presence of avian scavengers 

Avian scavenger species dominate Wide range of avian scavenger species
Changes in the trophic ecology (domestication and ‘restaurant’ effect) Conservation of  strategies involving searching and use of carcasses 

Management of animal carcasses 
High cost of removing carcasses (including insurance policies for stock farmers) No cost

High cost of disposing of carcasses No cost
High cost of running and managing a muladar No cost

High costs (ideally) of toxicological and veterinary analyses No cost
Social perception

Negative perception of the super-abundance and concentration of scavengers at muladares Positive perception: vultures are seen as waste disposers working with farmers
Negative perception of the environmental contamination (bad smells, insects, rodents, etc.) No cost

MULADARES (TIPS) LEFT IN THE WILD



TEZ et al., 2009) backed up by critical scientific
evidence (PULLIN et al., 2001, 2004; SUTHER-
LAND et al., 2004). Nevertheless, awareness of
this myth only goes to highlight the crucial impor-
tance of prioritising the leaving of animal carcas-
ses in the wild as a conservation strategy that is in
accordance with the life history, ecology and evo-
lution of avian scavengers.

4. ACKNOWLEDGEMENTS
We are very grateful to Fernando Polo,

Alberto Tejedor, Juan Carlos Rincón, Javier
Zalba, Óscar Frías, Noemí Baniandrés and
Armando González for their help and frienship
during the fieldwork and to Fernando Esperón
and Javier Grande for their help with the histopa-
thological and microbiological analyses. Alberto
Carreño allowed us to use his excellent photos.
Thanks are due also to the forest rangers in

Segovia province, in particular to José Antonio
Blanco and David Martín for their help when sam-
pling the cinereous vulture population.
Permission for sampling was given by the Junta
de Castilla-León (regional government). Samples
from Madrid were kindly provided by the Parque
Natural de Peñalara (Juan Vielva) and the
Buitrago de Lozoya rehabilitation centre for pro-
tected species (Jesús Montoro). Samples from
Andalusia were kindly provided by the Doñana
Biological Station (CSIC) and the Junta de
Andalucía (regional government). The studies on
which this article is based were financed by the
project CGL2007-61395/BOS of the Spanish
Ministery of Education and Culture. Sincere
thanks also go to Fernando Hiraldo for his enthu-
siastic support over the years, as well as to José
Antonio Donázar for his unconditional support
and invitation – and gentle persuasion – to form
part of this book.

451The dilemma of extensive livestock and the myth of muladares: the implications of pharmaceutical contamination and its impact on the health of avian scavengers 

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

foto/photo: H. Garrido-EBD



Efectos de carroñas y muladares
sobre comunidades y ecosistemas 

NURIA SELVA & AINARA CORTÉS-AVIZANDA



MUNIBE (Suplemento/Gehigarria) nº 00 000-000 DONOSTIA-SAN SEBASTIÁN 2003 ISSN XXXX-XXXXMUNIBE Suplemento - Gehigarria nº 29 452-473 DONOSTIA-SAN SEBASTIÁN 2009 D.L. SS-376-2010

Efectos de carroñas y muladares
sobre comunidades y ecosistemas

The effects of carcasses and carrion dump
sites on communities and ecosystems

RESUMEN
En el medio natural la carroña aparece como un recurso pulsado que se distribuye aleatoriamente. Por el contrario, en los muladares y esta-

ciones de alimentación suplementaria la disponibilidad de alimento es constante y el recurso se vuelve agregado y predecible en el tiempo y el
espacio. Un cadáver representa una importante perturbación local que afecta en gran medida a las distintas comunidades del entorno, modifi-
cando su estructura y la red de interacciones directas e indirectas. Supone un pulso de nutrientes para las comunidades edáficas y vegetales y
un recurso vital para muchas especies de invertebrados que dependen de la carroña para completar su ciclo. Carroñas y muladares tienen tam-
bién importantes efectos en el comportamiento, densidad y distribución de los vertebrados carroñeros, los cuales tienden a agregarse en su entor-
no. La agregación de carroñeros facultativos conlleva un aumento de la depredación y/o una menor presencia de presas alternativas en los alre-
dedores del muladar. Mientras que las carroñas naturales favorecen la biodiversidad y heterogeneidad espacial, dichos efectos parecen invertir-
se en el caso de los muladares actuales. La concentración permanente de alimento en los muladares tiene importantes consecuencias en las
comunidades animales y vegetales del entorno. Estos efectos deben ser considerados en el diseño y gestión de las estaciones de alimentación
suplementaria, especialmente cuando se ven afectadas especies protegidas o de interés cinegético o en conservación.

ABSTRACT
In the wild the supply of carrion is both irregular and randomly distributed. At traditional muladares – carrion dumps, where dead animals are

thrown – and modern supplementary feeding stations, however, the supply of food is more constant and the time and place of its appearance beco-
mes predictable. A carcass is a considerable local perturbation that affects the surrounding natural environment by modifying community structure
and the network of direct and indirect interactions that take place within. A carcass represents a pulse of nutrients for the soil and plant communi-
ties, and a vital resource for many of the invertebrates that rely on carrion to complete their life cycles. Muladares and supplementary feeding sta-
tions also significantly alter the behaviour, population density and distribution of the vertebrate scavengers that gather around carcasses, to the
extent that the presence of groups of facultative scavengers leads to an increase in predation and/or fall in numbers of alternative prey in the vici-
nity. Whereas natural carrion favours biodiversity and spatial heterogeneity, at the modern feeding stations currently in operation the opposite effect
seems to be the rule. The permanent concentration of food supplies present at feeding stations has serious consequences for the plant and animal
communities in surrounding areas and this fact must be taken into account when designing and managing such sites, above all when protected
and/or game species or of conservation interest are affected.

LABURPENA
Inguru naturalean ausaz banatzen den baliabidea da sarraskia. Aitzitik, hondakindegietan eta elikatzeko geltoki osagarrietan beti dago jatekoa,

eta aurreikusteko moduan gertatzen da, nola denboran hala espazioan, baliabide osagarri hau. Hilikiak nabarmen aztoratzen ditu inguruak, eragi-
na du inguruan bizi diren komunitateen baitan, eraldatzen du haien egitura eta zuzeneko eta zeharkako elkarrekintza sareak. Izan ere, hilikia elika-
gaia da landareentzat eta komunitate edafikoentzat, eta ezinbesteko baliabidea ornogabeen espezie askorentzat, sarraskia behar baitute beren
zikloa bururatzeko. Sarraskiek eta hondakindegiek eragin garrantzitsua dute ornodun sarraskijaleen portaeran, dentsitatean eta banaketan, haien
inguruetara biltzeko joera izaten baitute. Gizakiek antolatutako hondakindegiek harrapatzeak emendatzea edo/eta hondakindegiaren inguruetan
bestelako harrapakinen presentzia urriagoa izatea dakarte berekin batera. Berezko sarraskiek bioaniztasuna eta espazioaren heterogeneotasuna
faboratzen dituzten artean, ondorio horiek guztiz bestelakoak dira, antza, egungo hondakindegietan. Hondakindegietan jatekoa ziurtatuta dagoe-
nez, ondorioak zuzenekoak dira inguruko animalien eta landareen komunitateetan. Ondorio hauek oso aintzat hartzekoak dira elikatzeko geltoki osa-
garriak diseinatzeko eta kudeatzeko garaian, batez ere babestutako espezieak, ehiza interesekoak eta kontserbatu beharrekoak hondakindegien
eragin eremura biltzen direnean.
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1. INTRODUCCIÓN
Los recursos tróficos pulsados tienen importan-

tes consecuencias en la dinámica poblacional y en
la estructura de las comunidades (OSTFELD & KEE-
SING, 2000; SCHMIDT & OSTFELD, 2008; YANG et
al., 2008).  Estos pulsos, definidos como eventos efí-
meros de superabundancia de recursos alimenticios
(YANG, 2004), son fenómenos comunes en la natu-
raleza y suceden en muchos ecosistemas terrestres.
Algunos ejemplos bien conocidos son las fructifica-
ciones masivas de árboles (vecerías), las irrupcio-
nes periódicas de insectos, las elevadas produccio-
nes primarias tras fuertes lluvias en zonas desérti-
cas, o los aportes de recursos marinos en sistemas
costeros. Estos recursos que aparecen de manera
pulsada suelen ser explotados por especies gene-
ralistas residentes, que adaptan su dieta como res-
puesta, o bien por especialistas móviles, capaces
de viajar largas distancias para explotar dicho recur-
so (OSTFELD & KEESING, 2000; YANG et al., 2008).
En este escenario, los consumidores podrán experi-
mentar una respuesta numérica y/o funcional, inclu-
yendo cambios de comportamiento e incrementos
en sus tasas de reproducción. Este aumento de la
población de consumidores del pulso conlleva una
modificación de las interacciones de éstos con sus
presas, predadores, competidores y parásitos. Por
tanto, las consecuencias en el ecosistema son pro-
fundas y los recursos pulsados pueden desencade-
nar efectos de abajo arriba (bottom- up control), que
podrán verse acompañados por cascadas tróficas
de arriba abajo (top-down control), especialmente
en la fase de caída del pulso (BEGON et al., 2006).
Por tanto, dichos eventos no sólo afectan las estra-
tegias de vida y el comportamiento a nivel de con-
sumidores individuales, sino que también provocan
respuestas numéricas a nivel poblacional y múltiples
efectos indirectos a nivel de comunidad (YANG et
al., 2008). 

La carroña a menudo aparece como un recurso
pulsado a nivel de ecosistema. Ejemplos típicos son
las mortandades masivas por epizootias, el vara-
miento de  ballenas en las playas, los salmones en su
ascenso a los ríos durante el desove y la alta morta-
lidad de ungulados o de vertebrados acuáticos debi-
do a condiciones ambientales adversas, tales como
inviernos extremos o sequías prolongadas, respecti-
vamente (VALVERDE, 1967; HOUSTON, 1979; SIN-
GER et al., 1989; LEVY, 1997; WILMERS et al., 2003a;
SELVA, 2004; CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a).
Todos ellos son episodios de gran disponibilidad de
carroña, caracterizados por su escasa frecuencia,
gran intensidad y corta duración (YANG et al., 2008).
La única excepción es quizás la carroña suministra-

da por los grandes predadores, tales como el lobo
Canis lupus o el león Panthera leo, en forma de los
restos de sus presas, que es un recurso constante en
el tiempo (HOUSTON, 1979; WILMERS et al., 2003a;
SELVA 2004; SELVA & FORTUNA, 2007). Sin embar-
go, si pasamos del nivel de ecosistema a escalas
espaciales más pequeñas, cualquier cadáver animal
que aparece en el campo, independientemente de
su origen (depredación o muerte natural), podría
considerarse como un pulso a nivel local.

En la actualidad la disponibilidad de carroñas en
la naturaleza tiende a tornarse progresivamente más
escasa. El declive que han sufrido las poblaciones
de los grandes predadores ha traído consigo que en
gran parte de los ecosistemas las carroñas asocia-
das a dicha depredación sean escasas. La disponi-
bilidad de cadáveres de ungulados salvajes, cuyas
poblaciones están sometidas a manejo cinegético,
también se ha visto restringida (BLÁZQUEZ-
ÁLVAREZ & SÁNCHEZ-ZAPATA, 2009). Por otro lado,
los cadáveres de animales domésticos derivados de
una ganadería tradicional extensiva que, o queda-
ban en el campo o eran desechados en los mulada-
res de los pueblos, están desapareciendo como con-
secuencia de los cambios en las economías locales
y de unas leyes sanitarias cada vez más estrictas
(DONÁZAR, 1993; TELLA, 2001; CORTÉS-AVIZAN-
DA et al., datos sin publicar). Esta escasez de recur-
sos ha obligado a implementar diferentes medidas
de conservación que suministran carroña a las espe-
cies dependientes de la misma. Así, se han diseña-
do muladares modernos, también conocidos como
estaciones de alimentación suplementaria, donde se
aportan los cadáveres procedentes de la ganadería
intensiva. 

En este sentido, desde un punto de vista ecológi-
co, podríamos hablar de un gradiente “carroñas
naturales” - “muladares tradicionales” - “muladares
modernos”, considerando como tales a  las estacio-
nes de alimentación suplementaria. Las carroñas
naturales, como ya se ha descrito, constituirían un
recurso pulsado. Los muladares tradicionales repre-
sentarían un pulso más atenuado (menor intensidad)
y con cierta prolongación en el tiempo (mayor dura-
ción). En el extremo de este gradiente se situarían los
muladares modernos o estaciones de alimentación
suplementaria, en los que el recurso carroña pierde
su carácter pulsado y la disponibilidad pasa a ser
prácticamente constante (Figura 1). No sólo se
observa un gradiente en la distribución temporal del
recurso, sino también en su distribución en el espa-
cio. Mientras que en la mayoría de los sistemas natu-
rales terrestres, las carroñas poseen una distribución
aleatoria (WILMERS et al., 2003b; SELVA, 2004), en
los muladares el recurso se concentra en el espacio,
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muere (CARTER et al., 2007). Algunos de los efectos
producidos por los pulsos de carroñas son indirectos
y están, por tanto, mediados por alguno de los tres
grupos mencionados (CORTÉS-AVIZANDA et al.,
2009a). Así, la disponibilidad de carroña puede afec-

mostrando una distribución agregada o contagiosa.
Así pues, pasa de estar disponible en numerosos
puntos bajo el sistema de muladares tradicionales a
concentrarse en unos pocos en los muladares que
existen en la actualidad. Estas diferencias en la dis-
tribución espacio-temporal del recurso vienen acom-
pañadas de una predecibilidad diferencial en cada
caso. Las carroñas naturales son bastante imprede-
cibles en cuanto al momento y lugar en el que ocu-
rren, mientras que los muladares son totalmente pre-
decibles en el espacio. El aporte constante en los
muladares modernos los hace, además, predecibles
en el tiempo (Figura 2).

Al igual que ocurre con otros pulsos, los pulsos
de carroña (ya sea a nivel de cadáveres naturales o
de muladar) se propagan a través de la red trófica,
produciendo efectos en varios niveles (Figura 3). Tres
grupos principales de organismos hacen uso directo
de la carroña: (1) descomponedores (hongos y bac-
terias), (2) invertebrados detritívoros y (3) vertebra-
dos carroñeros (obligatorios y facultativos). El flujo de
biomasa y energía relativo hacia cada uno de los
niveles depende de numerosos factores ambienta-
les, entre ellos la temperatura (DEVAULT et al., 2003,
2004). El consumo de carroña por estos tres grupos
es una vía esencial del C y N en los ecosistemas
terrestres, ya que el C y N que están inmovilizados en
un animal no se liberan al sistema hasta que éste
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Figura 1. Modelo esquemático de los cambios en la distribución temporal y espacial del recurso carroña en el gradiente carroña en la naturaleza- muladar tradi-
cional- muladar moderno o estación de alimentación suplementaria. El grosor de los círculos es indicativo de la cantidad de carroña disponible.

Figure 1. Schematic model of the changes in the temporal and spatial distribution of carrion resources along a gradient ‘natural carcass’ – ‘traditional muladar’
– ‘modern muladar or supplementary feeding station’. The thickness of the circles indicates the quantity of carrion available.

Figura 2. Representación de la distinta predecibilidad en el tiempo y el espa-
cio del recurso carroña en sistemas naturales y bajo sistemas de muladares
tradicionales y modernos.

Figure 2. Representation of the predictability over time and space of carrion
resources in natural systems, traditional muladares and modern muladares.
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tar a grupos tróficos bastante alejados, como por
ejemplo los herbívoros. La red trófica asociada a las
carroñas es, pues, más compleja de lo que se viene
suponiendo (Figura 3). 

El objetivo de este capítulo es hacer una revisión
de los efectos conocidos hasta el momento que las
carroñas y muladares tienen en distintos componen-
tes del ecosistema, así como destacar, al mismo
tiempo, la importancia de que sean considerados en
la gestión y manejo de muladares. En primer lugar, se
analizarán los efectos de la aparición de un cadáver
sobre las propiedades del suelo y la estructura de la
comunidad vegetal circundante. A continuación, se
discutirán distintos aspectos del uso de la carroña
por parte de la diversa comunidad de invertebrados.
Por último, y puesto que los efectos poblacionales
sobre especies de carroñeros obligados están
ampliamente tratados en este libro, se abordarán los
efectos sobre carroñeros facultativos y sus presas
alternativas.

2. EFECTOS EN COMUNIDADES VEGETALES YEDÁFICAS: PULSOS DE NUTRIENTES
El pulso de nutrientes que un cadáver supone

para el suelo circundante y las comunidades vege-
tales del entorno es uno de los efectos ecológicos
de la carroña más llamativos, pero a su vez más
ignorados (TOWNE, 2000; CARTER et al., 2007;
MELIS et al., 2007).  La aparición de una carroña
representa una importante alteración natural de las
características edáficas y biológicas del medio.
Cuando un cadáver se descompone, una gran
cantidad de fluidos corporales penetra en el suelo,
causando la muerte de la vegetación, lo que pro-
duce un área denudada alrededor de la carroña.
Son las llamadas “islas de descomposición del
cadáver” (cadaver decomposition islands, CARTER
et al., 2007), similares a las islas de fertilidad aso-
ciadas a la descomposición de recursos vegetales,

como la hojarasca, y excrementos de grandes
ungulados. Estas islas se caracterizan por un ele-
vado contenido en nutrientes del suelo, una eleva-
da biomasa y actividad de la fauna microbiana edá-
fica y una gran abundancia de nematodos. 

La concentración de nutrientes del suelo (car-
bono, nitrógeno, nitratos, amonio, fósforo, fosfatos,
calcio, sodio, potasio, cloruros, sulfatos, magnesio y
manganeso) aumenta en las inmediaciones del
cadáver (COE, 1978; TOWNE, 2000; DANELL et al.,
2002; CARTER et al., 2007; MELIS et al., 2007). Este
efecto es muy local, observándose concentracio-
nes más elevadas de algunos nutrientes hasta 4
metros de distancia del cadáver. Se muestra como
un gradiente en el que las concentraciones dismi-
nuyen hacia la periferia del cadáver y que persiste
al cabo de los años (TOWNE, 2000; DANELL et al.,
2002; MELIS et al., 2007, Figura 4).  Dicho gradien-
te se ha podido detectar incluso siete años des-
pués de la muerte del animal, especialmente en
nutrientes de ciclos lentos, como el calcio.

En el caso de la vegetación circundante al
cadáver, dicho efecto no es tan aparente y sólo en
el caso de algunos nutrientes la concentración es
más elevada en aquellas plantas situadas cerca del
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Figura 3. Modelo conceptual de la red trófica originada a partir de la carroña.
Las flechas indican efectos demostrados de un grupo trófico sobre otro. Las
interrogaciones indican efectos hipotéticos que aún no han sido estudiados.

Figure 3. Conceptual model of the trophic network originating from a car-
cass. The arrows indicate known effects of one trophic group on another. The
question marks indicate hypothetical effects that have never been studied.

Figura 4. Concentraciones medias de nitrógeno inorgánico (N) y fósforo (P)
en el suelo de cadáveres de ungulados adultos y juveniles medidas a interva-
los de 50 cm a partir del centro del cadáver y hacia el exterior. Se indican los
años transcurridos desde la muerte del animal (Tomada de TOWNE, 2000).

Figure 4. Average concentrations of inorganic nitrogen (N) and phosphorus
(P) in the soils under adult and juvenile carcasses measured at 50-cm inter-
vals starting from the centre of the carcass. The number of years since the
death of the animal is indicated (From TOWNE, 2000).



cadáver (en general hasta dos metros de distancia,
DANELL et al., 2002; MELIS et al., 2007). Sin
embargo, los cambios son drásticos a nivel de bio-
masa vegetal y estructura de la comunidad vegetal.
Las “islas de descomposición del cadáver” repre-
sentan un recurso de gran calidad y escasa com-
petencia, lo que favorece el establecimiento de
especies pioneras. A partir del primer año de la
aparición del cadáver, la riqueza y diversidad de
especies, así como la biomasa y cobertura vegetal
aumentan significativamente en las inmediaciones
del cadáver (TOWNE, 2000). En sistemas relativa-
mente homogéneos o poco productivos, tales
como las praderas norteamericanas (TOWNE,
2000) o la tundra ártica (DANELL et al., 2002) res-
pectivamente, se ha visto que la perturbación pro-
ducida por un cadáver proporciona refugio a cier-
tas especies de plantas y aumenta la heterogenei-
dad espacial de la comunidad vegetal y del siste-
ma. Sin embargo, en sistemas más productivos y
complejos, como los bosques templados, este
patrón no resulta tan evidente (MELIS et al., 2007).

La magnitud de estos efectos depende de
numerosos factores, tales como el tamaño del
cadáver, el tipo de suelo, la temperatura ambiente,
la estructura y eficacia de la comunidad de verte-
brados carroñeros y las características del ecosis-
tema.  La temperatura es de gran importancia, ya
que de ella depende el grado de actividad de los
organismos descomponedores, mediando de esta
forma la competencia entre éstos y los vertebrados
carroñeros (DEVAULT et al., 2003, 2004; SHIVIK,
2006). TOWNE (2000) observó que los cadáveres
de animales de mayor tamaño y que habían pere-
cido en verano producían un parche de perturba-
ción de mayores dimensiones (Figura 4). Es en las
épocas cálidas cuando la actividad descompone-
dora es más intensa y también el pulso local de
nutrientes hacia el suelo; el resto del año, princi-
palmente en invierno,  los vertebrados consumen
la mayor parte de la carroña disponible y dichos
efectos se debilitan (DEVAULT et al., 2003, 2004;
SELVA, 2004; SELVA et al., 2003, 2005; MELIS et
al., 2007). En este sentido, los vertebrados carro-
ñeros juegan un papel fundamental como agentes
dispersantes de nutrientes (MELIS et al., 2007).
Así, en sistemas con una comunidad de carroñe-
ros diversa y eficiente, el gradiente de distribución
de nutrientes en suelo y vegetación se hace más
irregular. Los carroñeros no sólo consumen y trans-
portan restos del cadáver y nutrientes a grandes
distancias, sino que a su vez contribuyen al “pool”
de nutrientes en las zonas cercanas al cadáver
mediante sus excretas. 

Parece lógico asumir que los efectos descritos
anteriormente para carroñas individuales se multi-
pliquen en los muladares. Así pues, las dimensio-
nes de la zona afectada por la perturbación serán
mayores y las concentraciones de nutrientes del
suelo mucho más elevadas. El crecimiento de la
vegetación puede verse impedido si estas concen-
traciones alcanzan niveles tóxicos para las espe-
cies. Por otro lado, los muladares modernos, al evi-
tar el acceso a los mamíferos, limitan la capacidad
de los carroñeros para dispersar nutrientes, lo cual
contribuirá a aumentar la concentración local de los
mismos. Por último, y como se ha observado en
basureros, cabe esperar que los lixiviados proce-
dentes de los muladares contaminen cursos de
agua cercanos. Puesto que los cadáveres son una
fuente importante de fósforo y nitrógeno, los mula-
dares pueden jugar un papel importante en la
eutrofización de masas de agua colindantes. A
pesar de que muchas estaciones de alimentación
suplementaria poseen balsas de lixiviados, este
factor debe ser tenido en cuenta al planificar la ubi-
cación de los muladares. 

3. EFECTOS EN COMUNIDADES DE INVERTE-BRADOS: MICROCOSMOS DE BIODIVERSIDAD
El grueso de la diversidad y complejidad de las

comunidades animales asociadas a la carroña
corresponde a los taxones invertebrados (SIKES,
1994). Un cadáver representa un hábitat y recurso
alimenticio de gran calidad, especialmente para la
comunidad de insectos. Más de 500 especies de
artrópodos (y dentro de éstas, 422 especies de
insectos) han sido encontradas en cadáveres de
cerdo durante las distintas fases de descomposi-
ción (PAYNE, 1965). La composición de especies y
su sucesión en el cadáver muestran un patrón bas-
tante definido y que varía según la región geográ-
fica y la estación o condiciones ambientales
(AMENDT et al., 2004). Además, cada estado de
descomposición está caracterizado por un grupo
particular de organismos. Esta “especialización”
de la comunidad de artrópodos en la explotación
de cadáveres ha llevado a que sea objeto prefe-
rente de estudio, sobre todo por sus aplicaciones
forenses. 

Dentro de la comunidad de invertebrados
asociada a la carroña se pueden distinguir cua-
tro categorías ecológicas (PAYNE, 1965;
AMENDT et al., 2004): 

(1) las especies necrófagas, que se alimentan
sólo de carroña; 
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(2) predadores y parásitos, que se alimentan de
otros artrópodos presentes en el cadáver;

(3) especies omnívoras, que se alimentan tanto del
cadáver en sí, como de sus colonizadores; y 

(4) especies que utilizan el cadáver como refugio
o una extensión más de su hábitat. 

Los órdenes coleópteros y dípteros, seguidos
de himenópteros y araneidos son los de mayor
importancia, y pueden representar el 78% de la
fauna artrópoda asociada a cadáveres (PAYNE,
1965). Muchas de estas especies están altamen-
te especializadas en la explotación de carroña, lle-
gando a detectar el cadáver a los pocos minutos
de producirse la muerte del animal. Algunas espe-
cies, como los escarabajos peloteros (género
Scarabeus), cuya distribución se ha visto reducida
en las últimas décadas, precisan de carroña en
determinados momentos de su vida (Figura 5).
Otras especies llegan a ser selectivas en relación
al tamaño del cadáver, como los coleópteros sílfi-
dos (SCOTT 1998; SMITH & MERRICK, 2001;
SIKES & RAITHEL, 2002), o a la parte del cadáver
que explotan.  Así, por ejemplo, las larvas de las
moscas del género Lucilia, pertenecientes a la
familia Calliphoridae, digieren el colágeno y elasti-
na de huesos y tendones, y los coleópteros der-
méstidos tienen como dieta principal la queratina
de pelos y plumas (BEGON et al., 2006). 

Por tanto, no es de extrañar que la disponibili-
dad de carroña tenga importantes efectos en la
dinámica poblacional de muchos artrópodos.
Dichos efectos han sido bien documentados en
especies que dependen exclusivamente de la
carroña para completar su ciclo vital, como los cole-
ópteros del género Nicrophorus. Estos escarabajos
entierran cadáveres pequeños o bolas de carroña
en el suelo, junto a las cuales depositan los huevos
y de las que posteriormente alimentarán a su prole
(SCOTT, 1998). Parece ser que la escasez de carro-
ña es el principal factor limitante de su reproduc-
ción y se ha apuntado como una de las posibles
causas de su fuerte declive (SMITH & MERRICK,
2001; SIKES & RAITHEL, 2002). Estas especies
dependientes de la carroña, que una vez fueron
comunes, están adquiriendo interés en conserva-
ción, ya que cada vez son más raras y en la actua-
lidad su distribución se ve restringida a contadas
zonas protegidas. 

Como ocurre con otros recursos espacial y tem-
poralmente efímeros y discretos, la presencia de un
cadáver tiene además efectos drásticos en la rique-
za y diversidad de la comunidad de artrópodos.
Esta es la conclusión de varios estudios que com-
paran la comunidad de coleópteros asociada a un
cadáver con la de una comunidad control (SIKES,
1994; MELIS et al., 2004).  La abundancia de cole-
ópteros, la riqueza y la diversidad de especies fue-
ron significativamente mayores en presencia de
carroña. En Yellowstone (Estados Unidos), la mayo-
ría de estas especies (entre 37 y 42) estuvieron fuer-
temente asociadas a la presencia de cadáveres y
la diversidad de dicha comunidad fue siempre
mayor que la de la comunidad control, con inde-
pendencia de la disponibilidad de carroña anual
(SIKES, 2004). Ambos estudios resaltan el papel de
los cadáveres como elemento potenciador de la
biodiversidad de los sistemas en general (SIKES,
1994; MELIS et al., 2004).

Estos efectos beneficiosos de la carroña para la
comunidad de invertebrados en general, parecen
serlo sólo para unas pocas especies en el caso de
los muladares actuales. Cabe esperar que la comu-
nidad de artrópodos que se observa en ellos esté
empobrecida. Observaciones preliminares cualitati-
vas apuntan a que dicha comunidad se encuentra
dominada por unas pocas especies de dípteros. La
concentración de carroñeros obligatorios acapara-
dores del recurso y las posibles sustancias quími-
cas o tóxicas contenidas en los cadáveres de ani-
males domésticos podrían estar limitando la pre-
sencia y reproducción de muchas especies de
invertebrados. Es muy posible pues, que el patrón
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Figura 5. Escarabajos peloteros de las especies Scarabeus sacer y Scarabeus
fruticosus en un cadáver de gamo Dama dama en la Reserva Biológica de
Doñana. Estas especies de coleópteros precisan alimentarse de carroña duran-
te ciertos momentos de su ciclo vital. Foto: Nuria Selva.

Figure 5. Dung beetles of the species Scarabeus sacer and S. fruticosus in a fallow
deer Dama dama carcass in the Doñana Biological Reserve. These beetle species
need to feed on carrion at certain moments in their life cycles. Photo: Nuria Selva.



observado en carroñas naturales se invierta en este
caso y la comunidad control sea más rica y diversa
que la del muladar. En cualquier caso, estos aspec-
tos relacionados con las comunidades de artrópo-
dos en muladares requieren ser estudiados en
mayor profundidad.

4. EFECTOS EN COMUNIDADES DE VERTEBRA-DOS: CAMBIOS EN LA DISTRIBUCIÓN ESPA-CIAL, DEPREDACIÓN SOBRE PRESAS ALTER-NATIVAS Y CASCADAS TRÓFICAS
Las carroñas representan un recurso universal

que explotan un gran número de especies; de
hecho la mayoría de los vertebrados terrestres
hacen uso de la misma con mayor o menor intensi-
dad. En estudios detallados de la comunidad de
carroñeros de algunos ecosistemas se han descri-
to más de treinta especies, incluyendo aves y
mamíferos, que se benefician de este recurso
(HOUSTON, 1979; DEVAULT et al., 2003; SELVA,
2004; SELVA & FORTUNA, 2007). Además de las
especies denominadas carroñeras obligadas o
estrictas, cuya dieta se basa  exclusivamente en la
carroña, un gran número de especies son carroñe-
ras facultativas. Dentro de este grupo se encuen-
tran todos los predadores, que se alimentan de
carroña de manera oportunista y en momentos en
los que la disponibilidad de presas es baja. Así, en
épocas críticas como al final del invierno, cuando la
población de micromamíferos alcanza mínimos, o
cuando las condiciones ambientales se endurecen
(temperaturas extremadamente bajas o gran espe-
sor de la capa de nieve), los predadores de bos-
ques templados pasan a incrementar significativa-
mente el consumo de carroña (HEINRICH, 1998
JEDRZEJEWSKI et al., 1993; SELVA 2004; SELVA et
al., 2005).  El hecho de que la disponibilidad natu-
ral de las carroñas sea pulsada y en momentos de
escasez hace que este recurso tenga relevancia en
la diversidad de los ecosistemas y en la dinámica
de las poblaciones de consumidores (DE VAULT et
al., 2003; ROTH, 2003; MELIS et al., 2004;
CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a).

Los estudios clásicos sobre el papel de las
carroñas en los ecosistemas han sido realizados en
regiones cálidas, que albergan gremios con carro-
ñeros obligados o especialistas estrictos, que se
agregan en ellas y consumen de manera extrema-
damente eficiente el recurso (KRUUK, 1967;
HOUSTON, 1979; HIRALDO et al., 1991;
DONÁZAR, 1993; WALLACE & TEMPLE, 1987;
TRAVAINI et al., 1998). Recientemente se ha empe-
zado a considerar la importancia de este recurso

para los carroñeros facultativos en latitudes altas
(WILMERS et al., 2003a, b; SELVA, 2004; SELVA et
al., 2005). Sin embargo, las consecuencias ecoló-
gicas de las agregaciones espaciales de las espe-
cies facultativas sólo se han empezado a explorar
(CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a, b). El hecho de
que una especie sea facultativa y no obligada
supone que no se consumirán las carroñas con
tanta eficacia y rapidez como lo harían los especia-
listas o carroñeros estrictos. Como consecuencia, la
presencia prolongada de facultativos explotando el
recurso puede incrementar la depredación que
ejerzan éstos en el entorno de las carroñas. Los
efectos de esta depredación pueden además per-
mear a través de distintos niveles tróficos y causar
cambios en la estructura de comunidades
(CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a, b).

En la actualidad y debido a los cambios en la
ganadería tradicional y a las nuevas regulaciones
sanitarias, la disponibilidad de carroñas ha pasado
a ser mucho más agregada. Ahora los cadáveres
se concentran de manera continua y predecible en
muladares o estaciones de alimentación suplemen-
taria principalmente destinadas a la conservación y
recuperación de poblaciones de buitres (también
llamados “vulture-restaurants”). Estos muladares no
sólo concentran buitres, sino que también produ-
cen agregaciones de especies facultativas en el
entorno de estos lugares. Así pues, cabe esperar
que la presión de depredación ejercida por las mis-
mas se vea incrementada.  Los cambios en la dis-
tribución y disponibilidad de las carroñas pueden
estar produciendo una serie de efectos poco explo-
rados sobre las especies no directamente relacio-
nadas con las carroñas vía la agregación en estos
puntos de un gran número de carroñeros facultati-
vos y/o potenciales predadores. En un estudio rea-
lizado por WILMERS et al. (2003b) ya se sugiere
que en Yellowstone la acumulación de despojos de
caza puede tener importantes implicaciones para
la conservación de especies que críen en el entor-
no. Estos autores afirman que si existen presas
alternativas en peligro de extinción o con cierto
valor cinegético se deberían evitar situaciones en
las que los despojos de caza aparezcan muy agre-
gados tanto en el tiempo como en el espacio. Otros
estudios realizados en el desierto de Mojave
(Estados Unidos) con cuervos Corvus corax han
puesto de manifiesto que si la disponibilidad de
recursos aumenta, la población crece y, como con-
secuencia, la depredación sobre otras especies
también se incrementa. BOARMAN et al. (2006)
demostraron cómo un aumento en la disponibilidad
de recursos derivados de la actividad humana
(basura orgánica, reservorios de agua) ha poten-
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ciado el incremento del tamaño de la población de
cuervos de manera espectacular (1000% en los
últimos 25 años). Sin embargo, dicho aumento ha
conllevado al mismo tiempo un incremento en la
depredación sobre sus posibles presas, especial-
mente sobre los juveniles de tortuga del desierto
Gopherus agassizii. Esto ha aumentado el grado de
vulnerabilidad de dicha especie, ya considerada en
peligro de extinción, y representa el principal pro-
blema para su conservación. 

La disponibilidad de alimento incrementa la
densidad de las especies y modifica su distribu-
ción espacial. En el caso de los subsidios marinos,
es decir, recursos alimenticios provenientes del
mar que llegan a las costas, se ha visto que pro-
ducen cambios profundos en la estructura de las
comunidades y que son fundamentales en la diná-
mica de los ecosistemas insulares y costeros.
ROSE & POLIS (1998) demostraron que la abun-
dancia de coyotes Canis latrans era mayor en las
costas de Baja California (Estados Unidos y
México), que en las áreas adyacentes del interior.
Estas altas densidades eran atribuidas a la dispo-
nibilidad de subsidios marinos y se apuntaba a
que podrían estar produciéndose cascadas trófi-
cas de arriba abajo, puesto que la tasa de captu-
ra de roedores fue menor en las zonas de costa
que en las zonas de interior.

A pesar de estos trabajos, pocos estudios inves-
tigan a fondo los efectos indirectos de la concentra-
ción de manera súper abundante y continua de ali-
mento en ciertos puntos sobre aquellas especies no
directamente vinculadas con la explotación del
recurso agregado. Esto adquiere especial importan-
cia cuando las especies potencialmente afectadas
tienen interés en conservación. Un estudio reciente
ha demostrado que la  agregación de carroñas en
pequeños muladares concentra carroñeros faculta-
tivos en su entorno, provocando cambios en la dis-
tribución espacial de una comunidad homogénea-
mente distribuida. Este trabajo, realizado por
CORTÉS-AVIZANDA et al. (2009a), demuestra que
durante los fríos inviernos en los bosques templados
de Europa la aparición de carroñas produce la agre-
gación de aves y mamíferos carroñeros en su entor-
no, principalmente cuervos, zorros Vulpes vulpes y
arrendajos Garrulus glandarius (Caja 1, Figura 6).
Uno de los resultados más importantes es que
como consecuencia de ello, la presencia de presas,
como liebres Lepus europaeus y ardillas Sciurus vul-
garis disminuía significativamente en el entorno de
las carroñas y muladares. Además, en estos lugares
el riesgo de depredación, estimado como la proba-
bilidad de co-ocurrencia de los zorros con una de

sus presas principales (liebres) también aumentaba.
Así, la disminución de las especies presa en el
entorno de los muladares podría estar causada por
un doble efecto, por un lado la evitación del preda-
dor por parte de las presas y por otro, por la depre-
dación directa, no sólo por parte de una especie de
predador en concreto, sino por el efecto conjunto de
toda la comunidad de predadores que acude al
muladar. De este modo, se concluye que la atrac-
ción que ejercen las carroñas sobre muchas espe-
cies facultativas provoca efectos indirectos sobre
poblaciones de otras especies que no explotan
directamente el recurso (Caja 1, Figura 6). Así, se
demuestra que las carroñas afectan a niveles trófi-
cos distantes y que sus efectos permean a través de
la red trófica.

La agregación de carroñeros facultativos en
torno a carroñas y muladares también podría estar
incrementando la probabilidad de depredación
sobre las puestas de las aves que crían en el entor-
no. En un estudio experimental reciente realizado
en Fuerteventura (archipiélago canario) CORTÉS-
AVIZANDA et al. (2009b) han demostrado que la
presión de depredación sobre las puestas de aves
que nidifican en el suelo se incrementa en el entor-
no de las carroñas, observándose este efecto tam-
bién en el muladar que existe en la isla, que ha sido
creado como herramienta de conservación del ali-
moche canario (Neophron percnopterus majoren-
sis, Caja 2, Figura 7). El experimento consistió en la
colocación de nidos artificiales en líneas a diferen-
tes distancias del muladar. Las líneas se revisaban
periódicamente y se anotaba la presencia de carro-
ñas frescas, dado que hay rebaños de cabras que
pastan libremente por toda la isla. La depredación
de nidos fue detectada en el 67% de las líneas, con
una frecuencia máxima en las líneas del 92%. La
probabilidad de depredación se incrementó signifi-
cativamente con la presencia de carroña en las
inmediaciones de las líneas. Los cuervos fueron los
principales predadores y sólo se detectaron grupos
grandes de cuervos (hasta 15 individuos) en el
entorno del muladar. Los autores destacan como
estos “comederos de buitres” pueden convertirse
en lugares donde los carroñeros facultativos ade-
más de alimentarse, acuden a solearse, descansar
y socializar; en definitiva, se convierten en áreas
muy visitadas y bien conocidas por los individuos,
lo que disminuye enormemente la probabilidad de
que las puestas situadas en el entorno pasen sin
ser descubiertas (Caja 2, Figura 7). Este estudio
pone de manifiesto que se debe tener mucha pre-
caución a la hora de ubicar un muladar o fuente de
alimento disponible y constante, ya que puede
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Caja 1. Cambios en la distribución espacial de carroñeros facultativos y sus presas
El bosque primigenio de Białowieza (Polonia) representa el bosque templado de llanura mejor conservado en Europa. El estudio (CORTÉS-AVIZANDA et
al., 2009a) se realizó en la parte polaca del bosque (600 km2), que incluye un área protegida (el Parque Nacional de Białowieza, 100 km2); el resto del bos-
que se explota de forma comercial. El bosque de Białowieza está habitado por una rica comunidad animal. Los ungulados están representados por el
bisonte europeo Bison bonasus, alce Alces alces, ciervo Cervus elaphus, corzo Capreolus capreolus y jabalí Sus scrofa. Además, más de cuarenta espe-
cies de rapaces y carnívoros, incluyendo el lobo Canis lupus y el lince eurasiático Lynx lynx, habitan el bosque. El gremio de carroñeros es muy diverso y
cuenta con más de 30 especies de aves y mamíferos. Se investigó si los cadáveres de grandes ungulados y pequeños muladares producían una res-
puesta espacial en los carroñeros facultativos y sus presas potenciales. Mediante censos de huellas en la nieve y de observaciones directas se registró la
presencia de especies en 77 parcelas de 1 hectárea distribuidas por todo el bosque y siguiendo un diseño radial, con centro en la carroña o muladar.
También se estimó el riesgo de depredación al que están sometidas las liebres como la probabilidad de que éstas co-ocurrieran con zorros en las parce-
las. Los datos se analizaron aplicando modelos lineales generalizados y considerando un coeficiente de autocorrelación espacial. En las inmediaciones
de carroñas grandes y muladares la presencia de zorros, cuervos y arrendajos fue más probable. Estas especies tendieron a agregarse en las inmedia-
ciones de la carroña. Es más, los grupos grandes de ambas especies de aves se observaron exclusivamente en esos lugares. La abundancia de liebres
y otras presas, como la ardilla, disminuyó en las proximidades de las carroñas, probablemente como consecuencia de la depredación directa y/o por la
evitación de predadores. Este estudio demuestra que los pulsos de carroña afectan a niveles tróficos distantes, como los herbívoros, y que dichos efec-
tos están mediados por los carroñeros facultativos. 

Box 1. Changes in the spatial distribution of facultative scavengers and their prey 
Białowieza primeval forest (Poland) is the best preserved lowland temperate forest in Europe. CORTÉS-AVIZANDA et al., (2009a) carried out a study in the
Polish part of the forest (600 km2), which includes the Białowieza National Park (100 km2); the rest of the forest is exploited commercially. Białowieza is home
to rich animal communities. Ungulates are represented by the European bison Bison bonasus, elk Alces alces, red deer Cervus elaphus, roe deer Capreolus
capreolus and wild boar Sus scrofa and there are over 40 species of birds of prey and other carnivores, including wolf Canis lupus and Eurasian lynx Lynx
lynx. The scavenger guild is very diverse and includes over 30 species of birds and mammals. The aim of the study was to see whether the carcasses of
large ungulates and small muladares led to any spatial response in facultative scavengers and their potential prey. By conducting censuses of tracks in the
snow and direct observations, species were recorded in 77 one-hectare plots placed throughout the forest following a radial design centred on a carcass
or muladar. As well, the risk of predation for hares was estimated as the probability that these mammals would coincide with a fox in a plot. The data were
analysed by applying generalised linear models and considering a coefficient of spatial auto-correlation. In the vicinity of large carcasses and muladares
the presence of foxes, ravens and jays was more likely and these species tended to congregate around the carrion. Moreover, large groups of jays and
ravens were only observed near carcasses. The abundance of hares and other potential prey such as red squirrels decreased around carcasses, probably
as a result of direct predation and/or the avoidance of these potentially dangerous sites. This study shows that carrion pulses even affect distant trophic
levels such as herbivores and that these effects are mediated by facultative scavengers. 

Figura 6a. Modelo conceptual de los efectos de la acumulación de carro-
ñas en muladares sobre la distribución espacial de carroñeros facultativos
y sus presas. La probabilidad de presencia varió significativamente en fun-
ción de la distancia a las carroñas para algunas especies de carroñeros
(cuervos, zorros y arrendajos) y también de sus presas (liebres, ardillas).

Figure 6a Conceptual model of the effects of the carrion accumulation in
muladares on the spatial distribution of facultative scavengers and their
prey. The probability of presence of various scavenger species (ravens,
foxes and jays) and their prey (hares and red squirrels) varied signifi-
cantly in relation to the distance from the carrion.

Figura 6b. Concentración de cuervos en un cadáver natural de bisonte europeo
en el bosque de Białowieza

Figure 6b Concentration of ravens around a European bison carcass in
Białowieza forest. 
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aparecer un serio dilema en conservación, espe-
cialmente si las estaciones de alimentación suple-
mentaria se ubican en áreas donde existan espe-
cies presa amenazadas. 

5. DISCUSIÓN Y CONCLUSIONES
Un cadáver representa una importante pertur-

bación en el sistema a escala local que afecta en
gran medida a las distintas comunidades del entor-
no, modificando su estructura y la red de interac-
ciones directas e indirectas. Al ser un recurso efí-
mero, muchos de estos efectos, por ejemplo la
agregación de carroñeros facultativos, se desvane-
cen una vez que cesa el pulso. Sin embargo, otros
efectos, tales como los descritos para suelo y vege-
tación o los efectos poblacionales, pueden perdu-
rar por más tiempo. Si un solo cadáver ya supone

una perturbación en el medio, cabe esperar que los
muladares representen una perturbación de mayo-
res dimensiones y que la magnitud de los efectos
se multiplique. Además, se trata de una perturba-
ción que persiste en el medio de manera continua-
da, por lo que cabe esperar que muchos de los
efectos positivos descritos producidos por un cadá-
ver se inviertan y pasen a ser negativos.

Las carroñas naturales, impredecibles y disper-
sas, favorecen la biodiversidad, incrementan la hete-
rogeneidad espacial y probablemente contribuyen a
la estabilidad del ecosistema (SIKES, 1994; TOWNE,
2000; DEVAULT et al., 2003; MELIS et al., 2004). Por
el contrario, los efectos positivos de los muladares
modernos sobre la biodiversidad son bastante cues-
tionables y precisan ser investigados en mayor pro-
fundidad.  Así, en los muladares actuales las comu-
nidades vegetales y de insectos se ven empobreci-
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Caja 2. Aumento de la depredación de huevos
Este estudio experimental (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009b) se llevó a cabo en Fuerteventura (islas Canarias), donde existe una comunidad relativamente
simple, con sólo dos especies de carroñeros facultativos (cuervos y alimoches) y un número considerable de especies de paseriformes. En la isla existe una
única estación de alimentación suplementaria o “vulture restaurant”, concebido como estrategia de conservación para la población insular de alimoches. Se
simularon dos tipos de estructuras de nidos de las principales especies de paseriformes que crían en la zona, la terrera Calandrella rufescens y el corredor
Cursorius cursor. Los nidos artificiales se colocaron en líneas situadas a distancias variables (200 m - 34 km) del muladar. Las líneas de huevos eran revi-
sadas diariamente para detectar los huevos depredados y la presencia de carroña aisladas. Los resultados obtenidos indicaron que la depredación se detec-
tó en el 67% de las líneas, llegando en alguna de ellas hasta el 90% de los nidos. Tres de las líneas más cercanas al muladar (< 5 km) detectaron los por-
centajes más altos de depredación. Entre las líneas alejadas, sólo una situada a 20 km mostró un elevado porcentaje de depredación. El riesgo de que los
nidos fueran depredados fue mayor en las líneas situadas cerca de carroñas, ya fuesen dispersas o naturales o en el muladar.

Box 2. Increase in egg predation 
This experiment (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009b) was carried out in Fuerteventura (Canary Islands), where there is a relatively simple community of facul-
tative scavengers (raven and Egyptian vulture) and good numbers of Passeriformes. On the island there is just one feeding station or ‘vulture restaurant’,
which was set up as a conservation measure to benefit the island’s population of Egyptian vulture. We simulated two types of nest structures belonging to
the island’s commonest ground-nesters, the lesser short-toed lark Calandrella rufescens and the cream-coloured courser Cursorius cursor. These artificial
nests were placed in lines located at variable distances from the vulture restaurant (200 m-34 km). Each line of nests and their eggs were checked every
day to see which had been predated and to detect the presence of carrion. The results indicate that predation occurred in 67% of the lines and in some
cases 90% of nests were predated. The highest predation percentages were detected in three of the lines closest to the vulture restaurant (< 5 km). Of the
most distant lines, only one situated 20 km from the vulture restaurant showed a high percentage of predation. The risk that the nests were predated was
greater nearer to carrion, independently that it was a ‘natural’ carrion or supplied at the vulture restaurant.

Figura 7a. Porcentaje de depredación de nidos artificiales en función de la dis-
tancia al muladar. Cada círculo representa una línea; en rojo se  indican aquellas
en las que además se detectó la presencia de una carroña y en verde el resto. 

Figure 7a Percentage of predation suffered by artificial nests in relation to
their distance to the vulture restaurant. Each circle represents a line of nests;
red circles indicate the lines in which carrion was detected nearby; green cir-
cles indicate that no carrion was found nearby.

Figura 7b. Estación de alimentación suplementaria creada en Fuerteventura
para el alimoche. Foto de los nidos artificiales utilizados en el estudio que
simulan las puestas de los paseriformes esteparios de la zona (terreras y
corredores). Fotos: José A. Donázar.

Figure 7b Supplementary feeding station set up in Fuerteventura for
Egyptian vultures. Photo of the artificial nests used in the study that simula-
ted the nest and eggs of the steppe birds (lesser short-toed larks and
cream-coloured coursers) present in the area. Photos: José A. Donázar.



das. También los cursos de agua cercanos pueden
verse afectados. Además, al concentrar carroñeros
facultativos, que a su vez son predadores, aumenta
el riesgo de depredación sobre presas alternativas
en la zona. Esto puede llegar a ser un importante pro-
blema para la conservación de especies amenaza-
das o protegidas que vivan en los alrededores del
muladar (BOARMAN et al., 2006; CORTÉS-AVIZAN-
DA et al., 2009a, b). Procesos tales como la coloni-
zación por parte de especies vegetales, la disper-
sión de nutrientes por vertebrados o la competencia
entre descomponedores, artrópodos, aves y mamí-
feros carroñeros se ven alterados. En resumen, se
puede afirmar que los beneficios para la biodiversi-
dad van disminuyendo en un gradiente carroña natu-
ral- muladar tradicional- muladar moderno.

Todos estos factores deben ser tenidos en
cuenta en el diseño y planificación de la ubicación
de los muladares actuales y es imprescindible que
se evalúen seriamente en cada caso las conse-
cuencias para las comunidades animales y vegeta-
les del entorno. Por otro lado, el recurso carroña
pierde su carácter pulsado en la naturaleza para
convertirse en un subsidio espacial en los mulada-
res, es decir, zonas que reciben aportes externos
de recursos tróficos de forma continua. En este
paso, los efectos sobre las comunidades animal y
vegetal se amplifican o invierten, lo que altera su
dinámica poblacional, composición y diversidad.
Por tanto, cuando se adoptan estrategias en mate-
ria de alimentación suplementaria, no basta con
proporcionar alimento suficiente, sino que además
hay que hacerlo de la manera adecuada, es decir,
se debe tener en cuenta la dinámica del recurso y
simular en la medida de lo posible su disponibilidad
espacio-temporal. En este contexto, cabría plante-
arse si una vuelta al sistema tradicional de mulada-
res y cadáveres abandonados no sería más bene-
ficiosa para la conservación de los buitres y el man-
tenimiento de la biodiversidad, en general. 
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The effects of carcasses and carrion
dump sites on communities and ecosystems

NURIA SELVA & AINARA CORTÉS-AVIZANDA



1. INTRODUCTION
Trophic resource pulses have important conse-

quences for population dynamics and the structure of
plant and animal communities (OSTFELD & KEE-
SING 2000; SCHMIDT & OSTFELD 2008; YANG et
al., 2008).  Such pulses, defined as events of ephe-
meral resource superabundance (YANG, 2004), are
common phenomena in the wild and occur in many
terrestrial ecosystems. Well-known examples include
tree masting, periodical irruptions of insects, the
increase in primary productivity after heavy rains in
arid regions, and marine subsidies in coastal areas.
These pulsed resources are generally exploited by
either resident generalist species, which shift their
diets in response to the pulse, or mobile specialist
species that will travel large distances to exploit a
resource that has suddenly become available
(OSTFELD & KEESING, 2000; YANG et al., 2008).
Resource consumers may have a numerical and/or
functional response, including changes in their beha-
viour and an increase in reproduction rates. Such an
increase in the populations of resource consumers
will inevitably modify their interactions with prey, pre-
dators, competitors and parasite species. The effects
on the ecosystem as a whole are profound and
resource pulses may thus trigger bottom-up effects,
which may be accompanied by top-down trophic
cascades, especially when the pulse weakens
(BEGON et al., 2006). Hence, these pulses will not
only affect the life strategies and behaviour of indivi-
dual consumers, but will also provoke a numerical
response at the population level and multiple indirect
effects at community level (YANG et al., 2008). 

Carrion often appears as a resource pulse at
ecosystem level. Typical examples include mass
mortality caused by epizootic outbreaks, beached
whales, spawning salmon, and massive mortality of
ungulates and aquatic vertebrates caused by adver-
se environmental conditions such as harsh winters
and prolonged droughts, respectively (VALVERDE,
1967; HOUSTON, 1979; SINGER et al., 1989; LEVY
1997, WILMERS et al., 2003; SELVA, 2004; CORTÉS-
AVIZANDA et al., 2009a). All these cases are episo-
des of large availability of carrion, characterised by
their low frequency, great intensity and short duration
(YANG et al., 2008). Perhaps the only exception is the
carrion supplied by large predators, such as wolves
Canis lupus or lions Panthera leo, in the form of
remains from their kills, which is a constant resource
over time (HOUSTON, 1979; WILMERS et al., 2003a;
SELVA 2004; SELVA & FORTUNA, 2007).
Nevertheless, if we descend from ecosystem level to
smaller spatial scales, any animal carcass that appe-
ars in the wild, independent of its origin (be it the

result of predation or a natural death) can be regar-
ded as a resource pulse at the local scale.

Currently, the availability of carrion in the wild
tends to decrease progressively. The decline in the
populations of large predators has meant that in most
ecosystems carrion resulting from their kills is beco-
ming ever scarcer. Wild ungulate populations are
subject to hunting management and thus, the num-
ber of their carcasses available to scavengers is also
decreasing (BLÁZQUEZ- ÁLVAREZ & SÁNCHEZ-
ZAPATA, 2009). Furthermore, the carcasses origina-
ting from traditional extensive cattle farming, which
were once left in situ or thrown on to the village mula-
dar (a ‘tip’ for dead animals, traditionally used in
Mediterranean regions to discard carrion), are disap-
pearing as a result of local economic changes and
stricter sanitary legislation (DONÁZAR, 1993; TELLA,
2001; CORTÉS-AVIZANDA et al., unpublished data).
This scarcity of carrion resources has made it neces-
sary to implement various conservation measures for
scavenger species strictly dependent on carrion:
carrion is now provided for those species in modern
muladares or supplementary feeding stations, which
are supplied using carcasses originating from inten-
sive cattle farming.

From an ecological point of view, we could define
a gradient ‘natural carrion’ – ‘traditional muladar’ –
‘modern muladar’ (or supplementary feeding station).
As mentioned above, if natural carrion represents a
resource pulse, then in comparison traditional mula-
dares provide a less intense pulse of greater dura-
tion. At the other end of this gradient are the modern
muladares or supplementary feeding stations, in
which the essence of the resource as a pulse is lost
and carrion availability becomes constant (Figure 1).
As well as this temporal gradient, there is also a spa-
tial gradient in the distribution of the resource. Whilst
in most natural terrestrial systems the distribution of
carrion is random (WILMERS et al., 2003a; SELVA,
2004), at a muladar the resource is concentrated in
one place in an aggregated or contagious distribu-
tion. Today, this resource is no longer available in
numerous sites, as was the case with traditional mula-
dares, and is, instead, concentrated in a small num-
ber of modern muladares. These differences in the
spatial-temporal distribution of carrion resources also
imply a different degree of predictability: natural
carrion is generally very unpredictable in terms of
when and where; muladares, on the other hand, are
spatially totally predictable and the regular supply to
modern feeding stations makes them, moreover,
temporally predictable (Figure 2).

As in the case of other pulses, the effects of
carrion pulses (be they the result of a naturally occu-
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rring carcass or a carcass thrown on a muladar)
spread throughout the trophic web, affecting
various levels (Figure 3). Three main groups of orga-
nisms use carrion directly: (1) decomposers (fungi
and bacteria), (2) detritivore invertebrates and (3)
vertebrate scavengers (obligate and facultative).
The flux of biomass and relative energy towards
each of the trophic levels depends on numerous
environmental variables, including temperature
(DEVAULT et al., 2003, 2004). The consumption of
carrion by these three groups is a vital route for C
and N in terrestrial ecosystems since the C and N
immobilised in an animal is not freed into the system
until it dies (CARTER et al., 2007). Some of the
effects produced by carrion pulses are indirect and
are thus mediated by one of the groups mentioned
above (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a). As a
result, carrion availability may affect relatively dis-
tant trophic groups such as herbivores. The trophic
web associated with carrion is thus much more
complex than was once thought (Figure 3). 

The aim of this chapter is to review the known
effects of carrion and muladares on different com-
ponents of ecosystems and to highlight the need to
take these effects into account when tackling the
management and running of muladares. First, we
will analyse the effect a carcass has on the soil and
the structure of the surrounding plant communities,
and then we will discuss various aspects of the use
of carrion by the diverse invertebrate community.
Finally, given that the effects at the population level
on obligate scavengers are fully discussed else-
where in this book, we will look at the effects of
muladares on facultative scavengers and their alter-
native prey.

2. EFFECTS ON SOILS AND PLANT COMMUNI-TIES: NUTRIENT PULSES  
The nutrient pulse received by surrounding

plant communities is both one of the most signifi-
cant ecological effects of a carcass and one of the
least studied (TOWNE, 2000; CARTER et al.,
2007; MELIS et al., 2007).  The presence of a car-
cass represents a significant natural alteration in
the edaphic and biological characteristics of the
environment. As a carcass decomposes, a large
quantity of corporal fluids penetrates the soil,
killing the vegetation and causing a vegetation-
free bare patch to appear around the carcass.
These ‘cadaver decomposition islands’ (CARTER
et al., 2007) are similar to the fertile islands asso-
ciated with the decomposition of litter and dung.
These islands are characterised by high levels of
soil nutrients, a high biomass and activity of the

microbial edaphic fauna and high abundance of
nematodes.

Nutrient concentrations in the soil (carbon,
nitrogen, nitrates, ammonium, phosphorus, phos-
phates, calcium, sodium, potassium, chlorides, sul-
phates, magnesium and manganese) increase in
the area around the carcass (COE, 1978; TOWNE,
2000; DANELL et al., 2002; CARTER et al., 2007;
MELIS et al., 2007). This effect is very localised; the
highest concentrations of some nutrients are found
up to four metres from the carcass. Concentrations
decrease in a gradient towards the edge of the car-
cass and persist for a number of years (TOWNE,
2000; DANELL et al., 2002; MELIS et al., 2007,
Figure 4); even up to seven years after the death of
an animal, the traces of some nutrients such as cal-
cium, with a slow cycle, still remain.

This gradient is not so apparent in the case of
the surrounding vegetation and only in some
nutrients are concentrations higher in plants gro-
wing near the carcass (in general up to two
metres from the carcass, DANELL et al., 2002;
MELIS et al., 2007). Nevertheless, changes are
drastic in terms of plant biomass and the structu-
re of plant communities. These ‘cadaver decom-
position islands’ are a high-quality resource where
there is little competition and the establishment of
pioneer plant species is favoured. From the first
year onwards plant species richness and diver-
sity, as well as the overall biomass and plant
cover, increase significantly in the immediate area
around the carcass (TOWNE, 2000). It has been
noted that in relatively homogenous or unproduc-
tive systems such as the North American prairies
(TOWNE, 2000) or the Arctic tundra (DANELL et
al., 2002), respectively, the perturbation produced
by a carcass acts as a refuge for certain plant
species and increases the spatial heterogeneity of
the plant community and the system.
Nevertheless, in more productive and complex
systems such as temperate forests, this pattern is
not so evident (MELIS et al., 2007).

The magnitude of these effects depends on
numerous factors such as the size of the carcass,
soil type, environmental temperature, the structure
and efficiency of the vertebrate scavenger commu-
nity and the characteristics of the ecosystem.
Temperature is highly important since it determines
the rate of activity of the decomposing organisms
and thus mediates in the competition between
these invertebrates and vertebrate scavengers
(DEVAULT et al., 2003, 2004; SHIVIK, 2006).
TOWNE (2000) observed that the carcasses of the
largest animals and those that die in the summer
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create larger perturbation patches (Figure 4). In the
hottest periods of the year decomposition and the
local nutrient pulse towards the soil are more inten-
se; the rest of the year and, above all, in winter, ver-
tebrates consume most of the available carrion and
thus the effects on soil and vegetation weaken
(DEVAULT et al., 2003, 2004; SELVA, 2004; SELVA
et al., 2003, 2005; MELIS et al., 2007). Vertebrate
scavengers play a fundamental role as nutrient dis-
persion agents (MELIS et al., 2007) and in systems
with a diverse and efficient scavenger community
the distribution gradient of the nutrients in the soil
and vegetation is much more irregular. Scavengers
not only consume and then transport parts of the
carcass and nutrients over great distances, but
also contribute with their excrements to the nutrient
pool in the immediate area around the carcass.

It would seem logical to assume that the effects
described above for isolated or natural carcasses
are multiplied in muladares. Thus, the dimensions
of the area affected by the perturbation will be lar-
ger and the concentrations of the nutrients in the
soil greater. Plant growth may in fact be impeded if
concentrations reach levels that are toxic to plants.
Modern feeding stations that prevent mammals
from entering limit the capacity of scavengers to
spread nutrients, which will contribute to increase
local nutrient concentrations. Finally, as has been
observed in rubbish tips, it is to be expected that
the lixiviates from muladares will pollute nearby
water courses. Given that carcasses contain high
levels of phosphorus and nitrogen, muladares may
be an important factor in the eutrophication of
nearby water bodies. Although many feeding sta-
tions are built with lixiviate pools, this factor should
still be taken into account when planning the loca-
tion of muladares.

3. EFFECTS ON INVERTEBRATE COMMUNITIES:BIODIVERSITY HOTSPOTS 
Most of the diversity and complexity in animal

communities associated with carrion is found in
invertebrate taxons (SIKES, 1994). A carcass
represents a high-quality habitat and food resour-
ce, above all for insects. Over 500 species of arth-
ropod (including 422 species of insects) have
been found in pig carcasses during its decompo-
sition phases (PAYNE, 1965). The species present
and their succession are fairly well defined and
vary not only geographically, but also in terms of
the season and environmental conditions
(AMENDT et al., 2004). Each decomposition stage
is characterised by a particular group of orga-
nisms and it is this ‘specialisation’ in the exploita-

tion of carcasses that has meant that arthropod
communities are well studied, above all because
of their usefulness in forensic science. 

Four ecological categories can be identified
amongst the invertebrate communities associated
with carrion (PAYNE, 1965; AMENDT et al., 2004): 

(1) necrophagous species that only feed on carrion; 

(2) predators and parasites that feed on the other
arthropods present at a carcass;

(3) omnivore species that feed as well on the car-
cass as on the other species feeding there; 

(4) species that used the carcass as a refuge or as
a simple extension of their habitat. 

The orders Coleoptera and Diptera, followed by
Hymenoptera and Araneida, are the most important
and can account for up to 78% of the arthropods
associated with carcasses (PAYNE, 1965). Many of
these species are highly specialised in their exploi-
tation of carcasses and are able to detect the pre-
sence of a dead animal just minutes after its death.
Some species such as the dung beetles (genus
Scarabeus), whose distribution has shrunk in recent
decades, need carrion at specific moments of their
life cycles (Figure 5). Other species such as
Silphidae beetles are selective of the size of the car-
cass (SCOTT 1998; SMITH & MERRICK, 2001;
SIKES & RAITHEL, 2002) or of the part of the car-
cass they exploit. Thus, for example, the larvae of
the flies of the genus Lucilia (Calliphoridae) feed on
the collagen and elastin found in bones and ten-
dons, whilst the Dermestidae beetles feed mainly on
the keratin in hairs and feathers (BEGON et al.,
2006). 

Consequently, it is not surprising that carrion
availability should have such an important effect on
the population dynamics of arthropods; these
effects are well documented in species such as the
beetles of the genus Nicrophorus that depend
exclusively on carrion to complete their life cycles.
These beetles lay their eggs next to small corpses
or pieces of carrion that they have buried in the
ground in order to provide food for their offspring
when they hatch (SCOTT, 1998). The scarcity of
carrion seems to be the main factor limiting repro-
duction and has been identified as one of the rea-
sons explaining the serious decline of this genus
(SMITH & MERRICK, 2001; SIKES & RAITHEL,
2002). Interest in the conservation of these carrion-
dependent species, which were once common, is
growing as they seem to be ever rarer and currently
many are found only in certain protected areas. 

As occurs with other spatially and temporally
ephemeral and discrete resources, the presence
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of a carcass has drastic effects on the species
richness and diversity in arthropod communities.
This is the conclusion that has been drawn from a
number of studies that have compared beetle
communities at a carcass with a control commu-
nity (SIKES, 1994; MELIS et al., 2004). Beetle
abundance, species richness and diversity were
all significantly higher at carcasses. In Yellowstone
National Park (United States), most beetle species
(between 37 and 42) were significantly associated
with carcasses and the diversity was always grea-
ter than in control communities, regardless of the
annual availability of carrion (SIKES, 2004). Both
these studies highlight the role played by carcas-
ses in promoting overall biodiversity in natural
systems (SIKES, 1994; MELIS et al., 2004).

The beneficial effects of carrion on invertebra-
te communities in general probably only applies
today to a limited number of species found at
muladares. It seems that arthropod communities
found in modern installations are impoverished
and preliminary qualitative observations indicate
that these communities are currently dominated by
just a few species of Diptera. The concentration of
obligate scavengers that monopolise the resource
and the toxic chemical substances that are some-
times found in domestic animals may be limiting
the presence and reproduction of many species of
invertebrates. It is highly likely that the patterns
observed in natural carcasses may be reversed in
feeding stations and that species richness and
diversity may actually be greater in control com-
munities. Whatever the situation, it is clear that the
arthropod communities of feedings stations should
be studied in much greater depth.

4. EFFECTS ON VERTEBRATE COMMUNITIES:CHANGES IN SPATIAL DISTRIBUTION, PREDA-TION ON ALTERNATIVE PREY ITEMS AND TRO-PHIC CASCADES 
Carrion is a universal resource which is exploi-

ted by a large number of species; in fact most
terrestrial vertebrates – to a greater or lesser extent
– make use of carrion at some stage. In detailed
studies of scavenger communities over 30 species
including birds and mammals have been descri-
bed as benefiting from carrion (HOUSTON, 1979;
DEVAULT et al., 2003; SELVA, 2004; SELVA & FOR-
TUNA, 2007). Aside from the obligate scavengers,
whose diets are based exclusively on carrion, a
large number of species are facultative scaven-
gers. These include all predators, who will feed on
carrion opportunistically or when the availability of
their prey is low. Thus, in critical times of the year

such as the end of winter, when micro-mammal
populations reach a low point or when environmen-
tal conditions worsen (extremely low temperatures
and/or thick snow), predators in temperate forests
significantly increase their consumption of carrion
(HEINRICH, 1998; JEDRZEJEWSKI et al., 1993;
SELVA, 2004; SELVA et al., 2005). The fact that the
natural availability of carrion occurs as a pulse
during moments of scarcity means that this resour-
ce plays a very important role in the diversity of
ecosystems and in the population dynamics of
consumers (DE VAULT et al., 2003; ROTH, 2003;
MELIS et al., 2004; CORTÉS-AVIZANDA et al.,
2009a).

The classical studies regarding the importance
of carrion in ecosystems have generally been con-
ducted in warm climate areas that are home to
guilds of obligate scavengers or strict specialists
that congregate at carcasses and consume them
in a highly efficient fashion (KRUUK,1967; HOUS-
TON, 1979; HIRALDO et al., 1991; DONÁZAR,
1993; WALLACE & TEMPLE, 1987; TRAVAINI  et
al., 1998;). Recently, the importance of carrion for
facultative scavengers at higher latitudes has
begun to be studied (WILMERS et al., 2003a,b;
SELVA, 2004; SELVA et al., 2005). Nevertheless, the
ecological consequences of the spatial congrega-
tions of facultative scavengers have only just star-
ted to be explored (CORTÉS-AVIZANDA et al.,
2009a, b). The fact that a species is a facultative
and not an obligate feeder means that it will consu-
me a carcass less efficiently and more slowly than
the specialists or strict carrion-eaters. As a result,
the more prolonged presence of these facultative
species as they exploit the resource will increase
the predation pressure they put on other species in
the area surrounding the carcass. The effects of
this predation may permeate through various tro-
phic levels and change the structure of communi-
ties (CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a, b).

Currently, due to changes in traditional cattle
farming and new sanitary legislation, carrion availa-
bility has become much more concentrated. Today,
carcasses are found much more continuously and
predictably in feeding stations (also known as ‘vul-
ture restaurants’) that have been created above all
to conserve and strengthen vulture populations.
These feeding sites attract vultures as well as large
numbers of facultative species, which increase pre-
dation pressure on a local scale. Changes in car-
cass distribution and availability may have provo-
ked a series of yet poorly known effects in species
that are not directly related to carrion as a result of
the aggregation of large numbers of facultative
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scavengers and/or potential predators. A study
conducted by WILMERS et al., (2003b) indicates
that in Yellowstone the accumulation of remains
from animals that have been hunted may be having
serious implications for species that breed in the
immediate area. These authors suggest that, if
other endangered or game species are present in
a hunting area, the remains of hunted animals
should not always be left in the same place at the
same times. Studies carried out in the Mojave
Desert (United States) on ravens Corvus
corax)have revealed that if the availability of resour-
ces increases, the local raven population does so
as well, which in turn increases predation pressure
on other animal species. BOARMAN et al. (2006)
have shown that an increase in the availability of
resources derived from human activities (for exam-
ple, organic waste matter and water reservoirs) in
this area has led to a spectacular rise in raven
populations (1000% over the last 25 years), which
has increased predation pressure on other prey,
above all juvenile desert tortoises Gopherus agas-
sizii. The local population of this endangered repti-
le has become even more vulnerable and the con-
centrations of ravens are now the principal problem
for the conservation of the species.

The availability of food increases species den-
sity and modifies spatial distribution. Marine subsi-
dies, that is, shoreline drift of detrital algae and
carrion washed up on coasts, can produce pro-
found changes in community structures and play a
fundamental role in island and coastal ecosystems.
ROSE & POLIS (1998) have shown that the abun-
dance of coyotes Canis latrans is greater in coastal
areas of Baja California (United States and Mexico)
than in neighbouring inland areas. These higher
coyote densities are attributable to the availability of
marine subsidies and may be causing top-down
trophic cascades, thereby explaining why rodent
capture rates were lower on the coast than in inland
areas in their study.

Nevertheless, few studies ever fully investigate
the indirect effects of the continuous hyper-con-
centration of food resources in certain places on
those species that are not directly related to this
food supply. This question becomes especially
important when the species affected are of conser-
vation concern. CORTÉS-AVIZANDA et al., (2009a)
have shown that the accumulation of carrion in
small muladares leads to a concentration of facul-
tative scavengers in the surrounding area, which
can provoke changes in the spatial distribution of a
homogenously distributed community. These
authors found that during cold winters in temperate

forests in Europe the appearance of a carcass
leads to a concentration of scavenger birds and
mammals in the immediate area, principally ravens,
foxes Vulpes vulpes and jays Garrulus glandarius
(Box 1, Figure 6). As a result, the presence of prey
species such as hares Lepus europaeus and red
squirrels Sciurus vulgaris fell significantly near car-
casses and muladares. Moreover, in these areas
the risk of predation, estimated as the probability of
foxes coocurring with one of their main prey
(hares), also increased. Thus, the fall in numbers of
prey species around muladares could be the result
of two factors – prey will aim to avoid such areas,
and those that do not will be preyed upon by not
just one specific predator, but by all the other pre-
dators that are present at muladares. Thus, the
attraction felt by many facultative scavengers for
carrion dumps has indirect effects on the popula-
tions of other species that do not directly exploit this
trophic resource (Box 1, Figure 6). Carrion affects
distant trophic levels and its effects tend to perme-
ate throughout the food web.

The concentration of facultative scavengers
around carcasses and muladares may also be
affecting the probability of predation on the nests of
birds that breed nearby. In an experiment carried
out recently in Fuerteventura (Canary Islands)
CORTÉS-AVIZANDA et al., (2009b) have shown
that predation of the nests of ground-nesting birds
increases near carrion, for example, in the area
around the feeding station that was set up on the
island as a conservation measure to provide food
for the local subspecies of the Egyptian vulture
(Neophron percnopterus majorensis, Box 2, Figure
7). In their experiment these authors placed artifi-
cial nests in lines at different distances from the fee-
ding station. The nests were checked regularly and
the presence of fresh carcasses – goat herds pas-
ture freely throughout the whole island – was also
noted. Nest predation was found to have taken
place in 67% of the lines, with a maximum inciden-
ce within the lines of 92%. The predation probabi-
lity increased significantly when a carcass was pre-
sent near the line. The main predators were ravens
and large groups of these corvids (up to 15) were
only observed around the feeding station. The
authors remark that these ‘vulture restaurants’ may
also be used by facultative scavengers as places
to sunbathe, rest and socialise, thereby converting
these muladares into highly frequented places well-
known to these birds, a fact that will increase enor-
mously the chance that egg clutches in the imme-
diate area will be discovered and predated (Box 2,
Figure 7). This study reveals that care must be
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taken when locating a feeding station or site with a
constant food supply as it may potentially create a
serious conservation dilemma, above all if the sta-
tion is situated in an area inhabited by endangered
prey species. 

5. DISCUSSION AND CONCLUSIONS
A carcass thus acts as an important perturba-

tion for the system at a local scale and affects the
various communities present in the surrounding
area, modifying their structure and the network of
direct and indirect interactions. As an ephemeral
resource, many of these effects – for example, the
congregation of facultative scavengers – disappe-
ar once the pulse ceases. Nevertheless, other con-
sequences such as those described above for
soils and the vegetation, or changes in populations,
may last for much longer. If a single carcass is a
perturbation for the environment, then it is to be
expected that muladares represent an even grea-
ter perturbation whose effects are multiplied.
Moreover, this type of perturbation persists in the
wild and so it is to be supposed that many of the
positive effects generated by the presence of car-
casses will be reversed and overall their presence
may in fact be negative for local wildlife.

Carrion in nature is both unpredictable and dis-
perse; it favours biodiversity, increases spatial hete-
rogeneity and probably contributes to the stability
of an ecosystem (SIKES, 1994; TOWNE, 2000;
DEVAULT et al., 2003; MELIS et al., 2004). In con-
trast, the positive effects of supplementary feeding
stations for biodiversity are rather questionable and
need to be studied in greater depth. In feeding sta-
tions, plant and insect communities are impoveris-
hed and nearby water courses can also be affec-

ted. Furthermore, concentrations of facultative sca-
vengers – that are also predators – increase the risk
of predation on alternative prey in the vicinity. This
may represent an important problem for the con-
servation of endangered or protected species that
live in the area around the muladar (BOARMAN et
al., 2006; CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009a,b).
Processes such as colonisation by plant species,
the dispersal of nutrients by vertebrates and the
competition between decomposers, arthropods
and scavenging birds and mammals are altered. In
short, we can conclude that the benefits for biodi-
versity may also decrease along a gradient ‘natural
carcass’– ‘traditional muladar’ – ‘feeding station’.

All these factors must be taken into account
when planning and designing the location of a
modern muladar or new feeding station and it is
vital to evaluate seriously in each case just what the
consequences will be for the plant and animal
communities in the vicinity. Carrion as a resource
loses its essence as a natural pulse and becomes
just a spatial subsidy in a muladar, that is, in sites
that receive continual supplies of trophic resources.
As a result, the effects on plant and animal com-
munities are magnified or even inverted and their
population dynamics, composition and diversity
are altered. Thus, whenever strategies regarding
supplementary feeding are to be adopted, it is not
sufficient just to provide enough food: the supply of
food must be appropriate, that is, the whole dyna-
mics of the resource must be taken into account
and its natural spatial and temporal availability must
to some extent be simulated. In this context, we
should contemplate the idea that a return to tradi-
tional muladares and carcasses abandoned in the
wild might be more beneficial for the conservation
of vulture species and for biodiversity in general.
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Interacciones agresivas entre buitres leonados Gyps fulvus y ganado:
aspectos ecológicos y económicos de un conflicto emergente

Aggressive interactions between the Eurasian griffon vultures Gyps fulvus and
livestock: ecological and economic aspects of an emerging conflict

RESUMEN
En España, durante los últimos 30 años el crecimiento de la población de buitre leonado Gyps fulvus se ha producido casi de forma exponen-

cial. Sin embargo, durante los últimos años, el cambio en la gestión y manejo del ganado doméstico y la aplicación de una normativa sanitaria muy
estricta a raíz de la aparición de la Encefalopatía Espongiforme Bovina (EEB) a finales de los años 90, ha reducido drásticamente la disponibilidad
de recursos tróficos en el campo, motivando un conflicto de dimensiones poco conocidas: la atribución de ataques de buitres leonados al ganado.
En el presente capítulo se evalúa de forma preliminar dicho fenómeno en dos escenarios diferentes del norte de España (Navarra y Cataluña) en
relación a la densidad poblacional de buitre leonado y gestión del ganado doméstico. Los resultados preliminares sugieren que el mayor número de
interacciones tiene lugar durante la primavera (abril-junio), en explotaciones en régimen extensivo en los que la vigilancia del ganado es muy baja o
nula y asociados al momento del parto, afectando generalmente a crías y madres simultáneamente (vacuno y equino en el caso de Cataluña y ovino
en Navarra). El patrón temporal difiere entre ambas zonas. Mientras en Cataluña (y en otras zonas como Aragón, País Vasco o Pirineo francés) se
han incrementado de forma significativa los casos de denuncias durante el 2007, en Navarra este patrón ha mostrado una tendencia irregular desde
1996. Los resultados sugieren que el conflicto parece tener una base más mediática y social que biológica. En el futuro sería necesario abordar esta
problemática desde una perspectiva espacial más amplia para evaluar con mayor objetividad la problemática y dimensiones reales de este fenó-
meno emergente. La propuesta de soluciones debería ser consensuada entre los agentes implicados y tras la obtención de información robusta que
permita aproximaciones técnico-científicas al problema. En este sentido, ganaderos, administraciones, científicos y conservacionistas deberían par-
ticipar para abordar y diseñar la estrategia futura de manejo de las carroñas y la conservación de los buitres. 

ABSTRACT
In Spain, over the last 30 years, the Eurasian griffon vulture Gyps fulvus population has grown exponentially. However, over the last few years, the

change in the management and handling of domestic livestock and the application of a very strict public health regulation following the appearance
of Bovine Spongiform Encephalopathy (BSE) at the end of the 1990s, have drastically reduced the availability of trophic resources in the field. This
has led to a conflict of unknown dimensions: the attribution of attacks on domestic livestock to griffon vultures. This chapter provides a preliminary
assessment of this phenomenon in two different scenarios in northern Spain (Navarra and Catalonia), with regards the population density of the grif-
fon vultures and the management of domestic livestock. Preliminary results suggest that most of these interactions take place during the spring (April-
June), in exploitations of extensively-reared livestock where surveillance of the livestock is minimal or non-existent, and that they are associated with
birthing times, generally affecting young animals and mothers simultaneously (cows and horses in the case of Catalonia and sheep in Navarra). The
temporal pattern in these zones is not the same. Whilst in Catalonia (and in other areas such as Aragón, the Basque Country and the French Pyrenees),
the number of complaints lodged increased significantly in 2007, in Navarra this pattern has presented an irregular trend since 1996. The results sug-
gest that the conflict seems to have a social and media basis rather than a biological one. In the future, it will be necessary to tackle this problem from
a broader spatial perspective in order to evaluate the problems and the real dimensions of this emerging phenomenon more objectively. Possible solu-
tions should be agreed on by all stakeholders involved after sound information, allowing technical and scientific approaches to be adopted to solve
the problem, has been obtained. In this regard, livestock farmers, authorities, scientists and conservation groups should all participate in order to
design and implement the future strategy for managing carcasses and conserving vultures.

LABURPENA
Espainian, azken 30 urteetan, esponentziala izan da sai arrearen Gyps fulvus populazioaren hazkundea. Hala eta guztiz ere, azken urteetan etxe-

abereak gobernatzeko eta kudeatzeko garaian izandako aldaketak eta 90ko hamarkadaren amaieran azaldutako Behi entzefalopatia espongiformea-
ren ondorioz ezarririko osasun araudi zorrotzaren aplikazioak guztiz murriztu du landa eremuko elikagaien baliabideen eskuragarritasuna, eta ezagut-
zen ez genituen moduko arazoak sorrarazi: sai arreek etxe-abereak eraso dituzte. Kapitulu honetan fenomeno honen aurreko lehen ebaluazio bat egi-
ten dugu Espainiaren iparraldeko lurralde bitan (Nafarroan eta Katalunian), sai arrearen populazioaren dentsitateari eta etxe-abereen kudeaketari dago-
kienez. Lehen emaitzek iradokitzen dute elkarrekintza kopururik handiena udaberrian (apirila-ekaina) izaten dela, eredu estentsiboko ustiategietan, non
abelgorriak ez diren gertutik apenas zaintzen, eskuarki umeak egiteko garaian, eta gehienetan umeei eta amei eragiten zaizkiela kalteak (behiak eta
zaldiak Katalunian eta ardiaren familiakoak Nafarroan). Denboraren ereduak ez du berdin jokatzen alde bietan. 2007. urtean Katalunian (eta Aragoi,
Euskadi eta Frantzia aldeko Pirinioak bezalako lekuetan) salaketen kopuruak nabarmenki gora egin duten artean, Nafarroan irregularra da joera 1996.
urteaz geroztik. Emaitzek iradokitzen dutenez, arazoak biologikoa baino oinarri mediatikoagoa eta sozialagoa duela ematen du. Etorkizunean ikuspegi
espazial zabalago batetik ekin beharko zaio arazoari, gero eta indar handiagoa duen fenomeno honen arazoa eta bere benetako munta objetibotasun
handiago batez ebaluatuko bada. Soluzioen proposamena inplikatutako agenteen artean adostu beharko litzateke, arazoari ikuspuntu tekniko-zientifi-
ko batetik heltzeko modua eskain dezakeen informazio ziurra lortu eta gero. Ildo honetatik, abeltzainek, administrazioek, zientzialariek eta kontserbazio
zaleek parte hartu beharko lukete sarraskiak gobernatzeko eta saiak kontserbatzeko etorkizuneko estrategia aztertzeko eta diseinatzeko xedean.
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1. INTRODUCCIÓN
Desde tiempos históricos, la evolución de las

poblaciones de buitres en la Península Ibérica ha
estado ligada a la presencia de ganadería extensiva
(DONÁZAR, 1993). Las bajas producidas en la caba-
ña ganadera han sido desde siempre la fuente ali-
menticia del gremio de carroñeros especialistas y
facultativos. Durante los últimos 30 años, la disminu-
ción de la mortalidad por persecución directa, la pro-
tección de las zonas de cría, el mantenimiento de
una cabaña ganadera importante, la creación de
muladares y, en menor medida, el incremento de las
poblaciones de ungulados salvajes (véase
DONÁZAR, 1993; BLÁZQUEZ & SÁNCHEZ-ZAPATA,
2009) han permitido una lenta recuperación de las
poblaciones en el conjunto de la Península Ibérica.
Ello se ha traducido en que, en la actualidad, España
es el país de la Unión Europea que cuenta con las
mejores poblaciones de aves carroñeras en general
(véase TELLA, 2001), y de buitre leonado Gyps ful-
vus en particular (DEL MORAL & MARTI, 2001). 

La aparición de la Encefalopatia Espongiforme
Bovina (EEB) más conocida como enfermedad de
las vacas locas, marcó un punto de inflexión impor-
tante en la conservación de las aves carroñeras
(véase TELLA, 2001; GARCÍA & MORENO-OPO,
2009). Para controlar esta enfermedad la UE promul-
gó unas normativas muy estrictas referente al control
de las bajas o muertes de animales, así como el
seguimiento y control de los animales que entran en
los mataderos y de los productos que de ellos salen
(fundamentalmente el Reglamento 1774/2002 y otros
relacionados). El desarrollo posterior de esta legisla-
ción a nivel local en algunos casos ha supuesto un
mayor endurecimiento de las normas sanitarias
redactadas en Bruselas (véase GARCÍA & MORE-
NO-OPO, 2009). Las implicaciones derivadas de la
aplicación de esta normativa en la comunidad de
carroñeras radica en la disminución de la disponibili-
dad trófica que puede afectar a la dinámica pobla-
cional positiva observada hasta ahora (véase por
ejemplo DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1990; PARRA &
TELLERÍA, 2004) y la conservación de sus poblacio-
nes. Así, la prohibición de abandonar en el campo o
en los denominados puntos de alimentación suple-
mentaria (muladares o comederos) cualquier cadá-
ver o parte del mismo, de las especies de bovino,
ovino y caprino, supuso una importante reducción de
los recursos tróficos disponibles en el campo. Por
otro lado, a esta circunstancia cabe añadir el mayor
control de las granjas intensivas avícolas y de porci-
no, que muy a menudo utilizaban a las carroñeras
como mecanismo de eliminación de cadáveres. 

Puesto que dicho escenario entraba en contradic-
ción con las normativas europeas que obligaban a los
estados miembros a proteger las poblaciones de bui-
tres, para solucionar este problema, se crearon unas
normas específicas para los estados miembros con
poblaciones de buitres como España, Portugal, Grecia,
Francia e Italia (Decisión 2003/322/CE y sus posteriores
modificaciones). Pese a ello, el cierre de comederos y
la retirada de cadáveres por parte de empresas autori-
zadas se han incrementado en los últimos años, moti-
vando una reducción de la disponibilidad de comida
para los carroñeros todavía escasamente cuantificada
(véase CAMIÑA & MONTELÍO, 2006). 

Durante la última década, uno de los fenómenos
que mayor discusión y alarma social ha motivado
entre ganaderos, administraciones y conservacionis-
tas ha sido el incremento en el número de interaccio-
nes entre buitres y ganado. Los primeros casos de
denuncias de ataques de buitres leonados Gyps ful-
vus a ganado vivo se remontan a mediados de los
años 90 en Navarra, pero no fue hasta el año 2000
cuando el número de casos se ha ido generalizando
en toda la Península Ibérica. Si bien son conocidos los
casos oportunistas de dar muerte a presas vivas por
parte del alimoche Neophron percnopterus
(DONÁZAR & CEBALLOS, 1988) y más raramente del
quebrantahuesos Gypaetus barbatus (GARCET-
LACOSTE, 2002), no existían atribuciones a este tipo
de interacciones en el buitre leonado (véanse revisio-
nes de ELOSEGI, 1989; DONÁZAR, 1993).

Pese a haberse especulado sobre la relación
causa-efecto entre el incremento de denuncias de ata-
ques de buitres a ganado vivo y la reducción de dis-
ponibilidad de comida, no existe evaluación alguna
que asocie ambas variables. En este sentido, en cir-
cunstancias normales los buitres acostumbraban a
comerse los animales muertos o restos tras los partos
sin interaccionar con el ganado vivo. En la actualidad,
la prensa recoge regularmente denuncias de ataques
por parte del sector ganadero, cada vez con mayor
frecuencia, si bien los casos documentados en la lite-
ratura científica son anecdóticos (CAMIÑA et al.,
1995). Sólo en el caso de buitres del Nuevo Mundo
algunos autores han sugerido una mayor plasticidad
trófica y una mayor capacidad de aprendizaje para
cambiar el papel de carroñero a depredador estimula-
do por la presencia (en las carroñas) de competidores
dominantes, que limitarían el consumo de carcasas a
los buitres (PAVÉS et al., 2008). Una baja disponibili-
dad de comida propiciaría algunos ataques a presas
vivas (BARROS, 1962; PAVÉS et al., 2008), comporta-
miento alimenticio que también se ha documentado
en el buitre africano Gyps africanus y el buitre motea-
do Gyps ruppellii (HOUSTON, 1974).
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extremos de la cadena pirenaica y valle del Ebro.
En Cataluña (32.000 km2) las comarcas estudia-
das se caracterizan por albergar una abundante
cabaña ganadera (principalmente bovino y ovino)
y explotaciones de intensivo (porcino) que propor-
cionan abundante alimento y condicionan la dife-
rente densidad poblacional (véase MARGALIDA
et al., 2007). Las áreas de nidificación del buitre
leonado se ubican en zonas de montaña media
con presencia de abundantes cortados rocosos a
altitudes comprendidas entre los 600 y 1900 m. La
zona no cuenta con muladares específicos para
buitres y generalmente los cadáveres, hasta la
aplicación de la recogida selectiva en 2006, eran
arrojados en lugares cercanos a las granjas
donde eran aprovechados por los buitres.

En Navarra (10.000 km2) las colonias de bui-
tres se distribuyen espacialmente por la mitad
norte, donde son abundantes los cortados ade-
cuados para nidificar. Por toda la región se
encuentran amplias zonas de ganadería extensiva
(fundamentalmente ovino, bovino y equino) y
como en el caso de Cataluña también abundantes
explotaciones intensivas de porcino. La mayor
abundancia de éstas últimas en el sur de Navarra
provoca una presencia continua de buitres no
reproductores ligados a muladares y granjas que
vertían cadáveres antes del endurecimiento de las
normativas. Las fuentes de alimento salvajes son
muy escasas ya que sólo el jabalí Sus scrofa
pudiera ser una fuente de alimento significativa,
pero se trata de una especie muy forestal.

2.2. Recopilación y análisis de los datos
Los datos analizados en el presente capítulo

incluyen todas las denuncias tramitadas en las ofi-
cinas de las administraciones responsables de la
gestión ganadera y fauna salvaje de Cataluña y
Navarra durante el período 1996-2007. Los expe-
dientes de las denuncias han sido gestionados a
través de técnicos y veterinarios de dichas comu-
nidades. El proceso suele ser el aviso por parte
del ganadero de una res muerta y la presencia de
buitres, lugar en el que se persona personal de la
administración (técnicos y/o Agentes forestales)
para evaluar los daños y tramitar la denuncia
correspondiente. Generalmente todos los casos
recogidos han sido comunicados por Agentes
forestales a sus respectivas administraciones y
raramente pueden no haber sido comunicadas las
bajas relacionadas con buitres leonados. 

Para evaluar la posible relación entre ataques
y disponibilidad trófica o densidad poblacional de
buitres leonados, se analizaron los datos obteni-

Ante la alarma social que últimamente se ha crea-
do con los ataques atribuidos a los buitres al ganado
vivo, es necesaria una evaluación objetiva de esta pro-
blemática por las importantes implicaciones que tiene
para el manejo y futuro de los carroñeros, y las reper-
cusiones que en materia de conservación de sus
poblaciones puede tener.

Los objetivos del presente capítulo son 1) descri-
bir los casos de interacciones entre buitres y ganado
recopilados en dos regiones estudio del norte de
España 2) analizar el patrón temporal (anual y esta-
cional) de los casos denunciados y de las especies
de ganado afectadas así como su posible relación
con factores como la disponibilidad trófica y densi-
dad poblacional de buitre leonado 3) cuantificar los
costes que las indemnizaciones suponen y sobre
esa base sugerir recomendaciones de manejo. 

2. MÉTODOS
2.1. La especie: estatus y distribución en el áreade estudio

El buitre leonado es una especie colonial que cría
en grandes cortados rocosos y basa su alimentación
en los restos de los cadáveres, generalmente aque-
llos que su peso supera los 5 kg (DONÁZAR, 1993).
En Cataluña la especie ha incrementado progresiva-
mente sus efectivos pasando de 40 parejas censa-
das en 1979 a 431 en 1999 (véase GARCÍA & MAR-
GALIDA, 2009). Paralelamente su distribución se ha
ampliado hacia el E, observándose recolonizaciones
en el norte del área de estudio. En Navarra el creci-
miento poblacional ha sido similar con un incremento
de 312 parejas censadas en 1979 a las 2751 parejas
estimadas en 2006, habiendo colonizado pequeños
cortados del sur de la región (CAMPIÓN, 2009).

El área de estudio comprende dos regiones
del N de España (Figura 1) situados en ambos
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Figura 1. Situación geográfica de las dos áreas de estudio.
Figure 1. Geographical situation of the two study areas.



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

dos en Cataluña distribuidos por comarcas (véase
MARGALIDA et al., 2007) en los que previamente se
había cuantificado la biomasa trófica disponible y la
densidad de buitres leonados. Las relaciones se
testaron con la correlación de rangos de Spearman
y la proporción de especies atacadas y su edad con
el test chi-cuadrado.

3. RESULTADOS
3.1. Cataluña

Entre 1996 y  2007 se recopilaron 69 casos de
denuncias de ataques de buitres leonados a
ganado. En todas las denuncias generalmente
habían transcurrido varias horas entre la observa-
ción del animal vivo y la documentación de su
muerte y de la presencia de buitres leonados. Sólo
en cuatro ocasiones el ganadero aseguraba
haber visto vivo al animal cuando los buitres pre-
suntamente le atacaban. En dos de estas ocasio-
nes el animal estaba vivo y mostraba signos de
haber sido ingerido parcialmente (región anal). 

El 71% de las denuncias (n = 69) han tenido
lugar en 2007 y el 87% durante los cuatro últimos
años (Figura 2). Con respecto al patrón temporal
de casos denunciados (Figura 3), la mayor parte
de las denuncias se produjo en los meses de abril
y mayo (47.4% y 36.8%, respectivamente).

No hubo correlación entre la densidad de bui-
tres presentes en una comarca y el número de
denuncias de ataques (r = 0.12, P > 0.05, n = 14)
(Figura 4). Estos resultados sugieren que la densi-
dad poblacional de buitres en una comarca no
explica que ésta tenga que sufrir más ataques,
máxime si tenemos en cuenta que en alguna de
ellas (Val d’Aran, Osona y Ripollés) la especie no
es reproductora. 

Puesto que la densidad no parece asociarse a
la frecuencia de ataques, una posible explicación
podría ser la reducción de comida. Como muestra
la Figura 5, no parece existir relación alguna entre
el número de ataques denunciados y la disponibi-
lidad trófica teórica (r = -0.04, P > 0.05, n = 14), de
manera que las comarcas con mayor déficit cuan-
titativo de comida no son las que obtienen mayor
número de denuncias.

En cuanto al número de casos y animales afec-
tados, como muestra la Figura 6 el ganado vacuno
es el que sufre mayor número casos (72% de los
casos denunciados, n = 100 y 61% de los animales
afectados, n = 100), seguido del equino (15% de
los casos denunciados y 21% de los animales afec-
tados) y ovino (13% de los casos denunciados y
18% de los animales afectados). El 69% de los ani-
males afectados fueron individuos juveniles gene-
ralmente muertos tras el parto. Aunque la propor-
ción de individuos juveniles muertos fue mayor en
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Figura 2. Distribución anual del número de denuncias de ataques de buitres
leonados a ganado en Cataluña durante el período 1996-2007.

Figure 2. Annual distribution of the number of reported griffon vulture attacks
on livestock in Catalonia during the period 1996-2007.

Figura 3. Distribución estacional del número de denuncias de ataques de bui-
tres leonados a ganado en Cataluña durante el período 1996-2007.

Figure 3. Seasonal distribution of the number of reported griffon vulture
attacks on livestock in Catalonia during the period 1996-2007.

Figura 4. Relación entre el número de denuncias emitidas (columnas) por ata-
ques y la densidad de buitres leonados (triángulos) en las comarcas de
Cataluña estudiadas.

Figure 4. Correlation between the number of complaints lodged (columns)
per attack, and the density of griffon vulture populations (triangles) in the
regions of Catalonia studied.



las categorías ovino y equino, las diferencias no fue-
ron estadísticamente significativas (χ23 = 5.12, g.l. =
2, P = 0.077).

El coste económico que suponen las indemni-
zaciones a la administración catalana se evaluó en
2007. Durante este año se produjo el mayor número
de denuncias emitidas, tramitándose un total de 15
denuncias de las cuales 11 (73.3%) tuvieron informe
favorable. El total indemnizado ascendió a 13.308 €.

3.2. Navarra
En Navarra se recopilaron un total de 693 denun-

cias entre 1996 y 2007. Como muestra la Figura 7, la
tendencia en el número de denuncias emitidas
muestra un patrón irregular con un pico máximo en
1998 (101 denuncias) que desciende progresiva-
mente hasta 2003, año a partir del cual el incremen-
to es progresivo hasta alcanzar un pico máximo de
108 denuncias en 2007.

En cuanto a las especies denunciadas, el ovino
fue el ganado más afectado (73% de los casos

denunciados, n = 301 y 82% de los animales afecta-
dos, n = 463). El 46% de los animales afectados fue-
ron individuos neonatos (Figura 8) y la mayor parte
de los incidentes con animales adultos se circunscri-
be al momento del parto.

La distribución estacional de las denuncias
recibidas durante 2004-2007 (Figura 9) muestra
cómo los meses de mayo y junio con el 23.9% y
23.1%, respectivamente, son los meses en los que
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Figura 5. Relación entre el número de denuncias emitidas (columnas) y la dis-
ponibilidad trófica (triángulos) presente en cada comarca calculada antes de
la recogida selectiva de cadáveres.

Figure 5. Correlation between the number of complaints lodged (columns)
and the trophic availability (triangles) in each region, calculated before the
selective removal of carcasses.

Figura 6. Especies atacadas (n) por parte de  buitres leonados y número de
casos ocurridos en Cataluña durante el período 1996-2007.

Figure 6 Species attacked (n) by griffon vultures and the number of cases in
Catalonia during the period 1996-2007.

Figura 7. Distribución anual del número de denuncias de ataques de buitres
leonados a ganado doméstico en Navarra durante el período 1996-2007.

Figure 7 Annual distribution of the number of reported griffon vulture attacks
on domestic livestock in Navarra during the period 1996-2007.

Figura 8. Especies atacadas (n) por buitres leonados y número de casos ocu-
rridos en Navarra durante el período 1996-2007.

Figure 8 Species attacked (n) by griffon vultures and the number of cases in
Navarra during the period 1996-2007.

Figura 9. Distribución estacional del número de denuncias de ataques de bui-
tres leonados a ganado doméstico en Navarra durante el período 1996-2007.

Figure 9 Seasonal distribution of the number of reported griffon vulture
attacks on domestic livestock in Navarra during the period 1996-2007.
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mayor número de denuncias fueron tramitadas.
Tanto en estos meses como en los de octubre-
noviembre es cuando se produce la mayor con-
centración de partos de ovino.

En cuanto al coste económico que han supues-
to las denuncias, en 2006 de 74 reclamaciones
recibidas se indemnizaron 20 (27,03%) ascendien-
do a 6772 €el coste que supuso a la administración
cubrir los gastos derivados de las interacciones de
buitres leonados con ganado doméstico.

4. DISCUSIÓN
Pese a tratarse de resultados preliminares

basados en el análisis de dos zonas piloto en las
que se ha estudiado con detalle este tipo de inter-
acciones, los resultados obtenidos permiten una
primera aproximación a la problemática a tener en
cuenta de cara al futuro.

Existe una casuística que se produce en ambas
zonas: 1) un mayor número de interacciones duran-
te la primavera (abril-junio), 2) la mayor parte de las
interacciones tienen lugar en explotaciones en régi-
men extensivo en los que la vigilancia del ganado
es muy baja o nula y 3) la mayoría de los casos apa-
recen asociados al momento del parto, afectando
generalmente a crías y madres simultáneamente
(vacuno y equino en el caso de Cataluña y ovino en
Navarra). Sin embargo, el patrón temporal difiere
entre ambas zonas. Mientras en Cataluña (y en
otras zonas como Aragón y País Vasco, autores
datos no publicados) se han incrementado de
forma significativa los casos de denuncias durante
el 2007, en Navarra el patrón ha mostrado una ten-
dencia irregular desde 1996, con picos a finales de
los 90 seguido de un descenso que vuelve a incre-
mentarse a partir de 2004.

En los únicos datos documentados en especies
de buitres que atacan con mayor frecuencia (zopi-
lote común Coragyps atratus y el aura gallipavo
Cathartes aura) se ha sugerido que la escasa dis-
ponibilidad trófica y la presencia de competidores
más dominantes en las carroñas (como los perros),
pueden estimular un comportamiento depredador
(PAVÉS et al., 2008). Los resultados obtenidos en
Cataluña sugieren que no existe relación alguna
entre la menor disponibilidad trófica presente en
una comarca y/o la densidad poblacional de buitres
y la frecuencia de denuncias por presuntos ata-
ques, de manera que ninguna de estas dos varia-
bles explicaría el fenómeno de los ataques (al
menos hasta 2006, período en el que se aplica la
retirada de animales del campo). De la misma
manera, es difícil atribuir a la escasez de alimento

los presuntos ataques denunciados en Navarra
desde diez años antes que comenzara la retirada
de cadáveres. De hecho, además de repetirse la
falta de relación entre densidad de buitres comar-
cal y frecuencia de denuncias, durante ese decenio
(1996-2006) la población de buitres continuó mos-
trando un fuerte crecimiento demográfico sin reduc-
ción significativa del éxito reproductor
(FERNÁNDEZ, 2004).

En este sentido, cabe destacar que en la mayor
parte de las denuncias no se ha podido comprobar
la interacción directa entre los buitres y el animal
presuntamente atacado. Es decir, el hecho de
haber encontrado al animal muerto y consumido
por los buitres no implica que éstos hayan sido los
responsables de su muerte. En el caso de
Cataluña, del total de denuncias tramitadas sólo en
cuatro ocasiones el propietario aseguraba haber
visto comerse al animal aún estando vivo (recono-
ciendo que estaba debilitado o moribundo). En este
sentido, los resultados obtenidos en Navarra sugie-
ren algo similar, en un elevado porcentaje de casos
denunciados (90%) la necropsia realizada por un
veterinario forense descartaba al buitre como cau-
sante de la muerte o lesiones del ganado y en un
61% de las ocasiones la res estaba ya muerta
cuando fue consumida por los buitres. Por tanto, el
número de casos reales en los que la ingesta de un
animal moribundo o debilitado tiene lugar es mucho
menor de lo que se le atribuye. 

Uno de los aspectos que puede estar incre-
mentando la alarma social por el incremento en el
número de interacciones denunciadas es la aplica-
ción de la normativa sanitaria tras la aparición de la
encefalopatía espongiforme bovina más conocida
como enfermedad de las vacas locas. El incremen-
to de denuncias también ha tenido lugar de forma
notable en el País Vasco (J. CARRERAS, I. MEN-
DIOLA com. pers.), Aragón (M. ALCÁNTARA, com.
pers.), Pirineo francés (M. RAZIN, com. pers.) y
Comunidad Valenciana (J. JIMÉNEZ, com. pers.)
entre otros. Una posible explicación del aumento de
denuncias puede estar relacionada con el incre-
mento del carácter oportunista del buitre leonado
para la obtención de alimento. Los partos propor-
cionan restos (placentas) y cadáveres (madre y cría
pueden morir) que son consumidos por los buitres.
Cuando la disponibilidad trófica abundaba, quizá
este recurso no era seleccionado tan fuertemente
porque la abundancia de cadáveres suplía con cre-
ces los requerimientos energéticos de los buitres.
Sin embargo, a raíz de la reducción de presencia
de carroña en el campo tras la recogida selectiva
de cadáveres, éste ha pasado a ser una fuente de
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alimento predecible (asociada a la presencia de
ganado extensivo en el campo) que los buitres han
detectado y cada vez explotan con mayor frecuen-
cia. Esto ocurre en una época del año en la que los
requerimientos energéticos de los buitres son
mayores (crianza de los pollos, véase HOUSTON,
1976; DONÁZAR, 1993) y el aumento de la presen-
cia de ganado extensivo en pastos de montaña
coincidiendo con el momento de los partos, pro-
porciona un recurso que ha pasado a ser muy
importante para la especie al desaparecer otras
fuentes predecibles de alimento de las que se sur-
tían (muladares). Sin embargo, si bien este escena-
rio podría explicar la tendencia observada en
Cataluña y otras regiones en las que el incremento
de denuncias es una realidad (Aragón, País Vasco,
autores datos no publicados), no ocurriría lo mismo
con el caso de Navarra en el que como hemos
visto, desde mediados de los años 90 el número de
denuncias ha ido fluctuando de forma irregular.

También puede haber contribuído a las tenden-
cias observadas el que el tiempo que transcurre
entre la muerte del animal y la llegada de los buitres
se haya reducido en gran medida debido a una
menor disponibilidad de comida. Si este hecho es
cierto, en el pasado el propietario del ganado tenía
más tiempo para verificar que su res estaba muer-
ta por cualquier motivo y después llegaban los bui-
tres a consumirla. Si el tiempo de llegada de los bui-
tres se ha reducido puede ocurrir que éstos acudan
antes de que el ganadero certifique la muerte natu-
ral de su ganado. Incluso que los buitres asocien el
momento del parto a la posibilidad de comida y que
“esperen” en las inmediaciones de las zonas de
partos, causando una impresión de predación.

Debe estudiarse el efecto de los cambios habi-
dos en el manejo ganadero ya que cuando se
habla de “ganado extensivo” englobamos muy
diferentes tipos de manejo. En lo que se refiere a la
problemática época de partos, el ganado puede
estar o no vigilado, puede parir en el monte o en
praderas de valle, a cielo abierto o en corralizas.
Otros factores igualmente importantes son la dedi-
cación real al sector del ganadero, la utilización de
razas rústicas o productivas (más delicadas) o el
estado fisiológico de las reses, entre otros.

En todo caso, las implicaciones económicas
que dicho fenómeno tienen son ridículas si las extra-
polamos con los costes que otras especies provo-
can en la agricultura-ganadería. Por ejemplo en
2007 el conejo Oryctolagus cuniculus causó daños
tasados en 510.000 €en Navarra. Por otra parte, tanto
en Navarra como en Cataluña los ataques de perros

asilvestrados a ganado ovino, aunque considerados
ocasionales, han provocado en esta década bajas
de cientos de cabezas siendo los costes de un ata-
que mucho más graves. 

Concluyendo, el conflicto existente entre buitres
leonados y ganaderos no parece tener una base
biológica robusta. Que una especie carroñera que
morfológicamente no está adaptada para predar
cambie repentinamente su comportamiento no
parece muy plausible. De hecho, las observaciones
directas de la interacción son casi anecdóticas y se
basan más en interpretaciones realizadas a distan-
cia. Sin embargo, el hecho de que se haya docu-
mentado la ingesta de la región anal o la matriz de
un animal debilitado y que todavía está vivo (por
sufrir hipocalcemia o tratarse de un primer parto) y
el cierre repentino de muladares y la posterior reco-
gida selectiva de cadáveres, probablemente hayan
incrementado la alarma social y percepción de que
existe un conflicto real. En este sentido, el compo-
nente social no es despreciable y la problemática se
ha magnificado por la gran repercusión mediática
que ha tenido el fenómeno más que por la dimen-
sión real que supone dicho conflicto, tanto desde el
punto de vista ganadero como de la administración.
Hasta no disponer de más datos objetivos, las valo-
raciones y recomendaciones preliminares que pue-
den hacerse sobre este conflicto son las siguientes:
1) Debería profundizarse en este tipo de interaccio-
nes obteniendo datos más objetivos sobre el com-
portamiento de las especies, ya que la mayor parte
de las denuncias se basan en la localización de ani-
males encontrados muertos y consumidos. El segui-
miento focal de algunas explotaciones de extensivo
puede arrojar luz a la problemática real porque
pocos son los casos en los que se ha documentado
directamente el proceso de la interacción, muchas
veces sometido a interpretaciones poco rigurosas.
En este sentido, el seguimiento debería focalizarse
durante los meses de abril-junio. La información
obtenida in situ puede arrojar información muy valio-
sa sobre el patrón comportamental de los buitres y
la secuencia de interacción con el ganado, informa-
ción básica para comprender mejor la magnitud del
fenómeno para su posterior manejo. 2) Una mayor
vigilancia del ganado que esté a punto de parir, prin-
cipalmente durante la primavera, puede permitir
reducir los casos de interacciones a la vez que obte-
ner información objetiva de lo que acontece. 3) Ante
cualquier caso de interacciones buitres-ganado,
debería avisarse a la guardería y técnicos y veteri-
narios especializados para poder realizar una ins-
pección visual y documentar el caso con la mayor
brevedad posible. 
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En el futuro sería necesario abordar esta proble-
mática desde una perspectiva espacial más amplia
para evaluar con mayor objetividad la problemática y
dimensiones reales de este conflicto. La propuesta de
soluciones debería ser consensuada entre los agentes
implicados tras la obtención de información robusta
que permita aproximaciones técnico-científicas al pro-
blema. En este sentido, ganaderos, administraciones,
científicos y conservacionistas deberían participar
para abordar y diseñar la estrategia futura de manejo
de las carroñas y la conservación de los buitres.
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Aggressive interactions between the Eurasian griffon vultures Gyps fulvus
and livestock: ecological and economic aspects of an emerging conflict
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1. INTRODUCTION
Since ancient times, the evolution of vulture popu-

lations in the Iberian Peninsula has been linked to the
presence of extensively-reared livestock (DONÁZAR,
1993).  Dead livestock have always been used as a
source of food for the guild of specialist and faculta-
tive scavengers. For the last 30 years, the decrease
in mortality due to direct persecution, the protection
of breeding areas and the maintenance of large
quantities of livestock, the creation of muladares
[designated carcass dumps] and, to a lesser degree,
the increase in the populations of wild ungulates (see
DONÁZAR, 1993; BLÁZQUEZ & SÁNCHEZ-ZAPATA,
2009) have allowed for a slow recovery in the popu-
lations in the Iberian Peninsula as a whole. As a
result, today Spain has the largest populations of sca-
venger birds in general in the European Union (see
TELLA, 2001), and of Eurasian griffon vulture (Gyps
fulvus) in particular (DEL MORAL & MARTI, 2001). 

The appearance of Bovine Spongiform
Encephalopathy (BSE), better known as mad cow
disease, marked an important turning point in the
conservation of scavenger birds (see TELLA 2001;
GARCÍA & MORENO-OPO, 2009). In order to control
this disease, the EU promulgated very strict regula-
tions regarding the control of animal deaths, as well
as the monitoring and control of animals entering
slaughterhouses and the products coming out of
them (basically Regulation [CE] No, 1774/2002 and
other related documents). The later development of
this legislation in some cases has led to the tightening
up of the public health regulations drawn up in
Brussels (see GARCÍA & MORENO-OPO, 2009). The
implications derived from the application of this regu-
lation on the scavenger community include a decre-
ase in trophic availability, which may affect the positi-
ve population dynamics observed to date (see for
example DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1990; PARRA &
TELLERÍA, 2004) and the conservation of their popu-
lations. Thus, the banning of dumping carcasses or
any part of the carcass of a cow, sheep or goat in the
field, or even at designated supplementary feeding
points (muladares or feeding stations), led to a signi-
ficant reduction in the trophic resources available in
the field. Moreover, stricter control measures have
been applied to intensive poultry or pig farms, which
often used scavengers as a means of disposing of
unwanted carcasses.  

Since this scenario conflicted with the European
regulations that forced Member States to protect vul-
ture populations, in order to solve the problem, spe-
cific regulations were established for Member States
such as Spain, Portugal, Greece, France and Italy,
which had vulture populations (Decision No.

2003/322/EC and later amendments). Despite this,
the closing of feeding stations and the removal of car-
casses by authorised companies have increased
over the last few years, leading to a reduction in the
amount of food available to scavengers (see
CAMIÑA & MONTELÍO, 2006). 

In the last decade, one of the phenomena that has
generated the greatest amount of discussion and
public outcry among livestock farmers, authorities
and conservation groups has been the increase in the
number of interactions between griffon vultures Gyps
fulvus and domestic livestock. The first cases of
reports of attacks by griffon vultures on livestock date
back to the mid 1990s in Navarra. However, it was not
until 2000 that the number of cases became generali-
sed across the whole Iberian Peninsula. Although
some cases of opportunistic killings of live prey by the
Egyptian vulture Neophron percnopterus (DONÁZAR
& CEBALLOS, 1988) and more rarely the bearded vul-
ture Gypaetus barbatus (GARCET-LACOSTE, 2002)
have been documented, no cases of this type of inter-
action had been recorded before in the griffon vulture
(see ELOSEGI, 1989; DONÁZAR, 1993).

Despite speculation about the cause-and-effect
relationship between the increase in the number of
reports of attacks by vultures on livestock and the
reduction in the availability of food, no assessment
has been carried out that associated these two varia-
bles. In this regard, under normal circumstances vul-
tures used to eat dead animals or remains left after bir-
thing, without any interaction with living livestock.
Today, the press regularly publishes complaints of
attacks lodged by the livestock-rearing sector. This is
occurring increasingly frequently, although the cases
documented in the scientific literature are anecdotal
(CAMIÑA et al., 1995). Only in the case of the New
World vultures have some authors suggested a grea-
ter trophic plasticity and a scavenger’s greater capa-
city for learning to change their role into a that of a pre-
dator, stimulated by the presence (at the carcasses)
of dominant competitors, which could limit the vultu-
res’ consumption of carcasses (PAVÉS et al., 2008). A
low availability of food could lead to some attacks on
live prey (BARROS, 1962; PAVÉS et al., 2008), feeding
behaviour that has also been documented in the
white-backed Gyps africanus and Ruppell’s griffon
Gyps ruppellii vultures (HOUSTON, 1974).

In the face of the public outcry that has recently
been generated by the attacks on livestock attributed
to vultures, there is a need for an objective assess-
ment of this problem due to the important implica-
tions it has for the management and future of sca-
vengers, and the repercussions this may have on the
conservation of their populations. 
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The objectives of this chapter are: 1) to describe
the cases of interactions between domestic livestock
and vultures, which were documented in two study
regions in the north of Spain; 2) to analyse the tem-
poral pattern (annual and seasonal) of the cases
reported and the livestock species affected, and their
possible relation with factors such as trophic availa-
bility for the griffon vulture and this species’ popula-
tion density; and 3) to quantify the costs that com-
pensation claims entail in order to put forward mana-
gement recommendations.  

2. METHODS
2.1. The species: status and distribution in thestudy area

The Eurasian griffon vulture is a colonial spe-
cies, which breeds on large rocky cliff ledges. Its
diet is based on the remains of carcasses, gene-
rally those weighing over 5 kg (DONÁZAR, 1993).
In Catalonia, the species’ population has increa-
sed, with 40 pairs being recorded in 1979 and 431
in 1999 (GARCÍA & MARGALIDA, 2009). At the
same time, its range has expanded eastwards,
with recolonisations being observed in the north of
the study area. In Navarra, the population growth
has been similar, rising from 312 pairs recorded in
1979 to an estimated 2951 pairs in 2006, with the
species having colonised small cliff ledges in the
south of the region where it currently breeds
(CAMPIÓN, 2009).

The study area is made up of two regions of
northern Spain (Figure 1), situated at both ends of
the Pyrenees and the Ebro Valley. In Catalonia
(32,000 km2), the regions studied are characteri-
sed by the fact that they contain a large quantity of
livestock (mainly cows and sheep), and intensive
breeding exploitations (pig), which provide food
and conditions the different population density
(see MARGALIDA et al., 2007). The griffon vulture-
’s breeding areas are situated in mid-mountain
zones, where there are a large number of rocky
ledges at altitudes of 600-1900 m. The area does
not contain specific muladares for vultures and,
until the application of the regulation concerning
the selective removal of carcasses in 2006, car-
casses were generally dumped in areas near to
farms, where they were eaten by the vultures. 

In Navarra (10,000 km2) the vulture colonies are
mainly found in the north of the province, an area
with a large number of rocky ledges that they can
use for nesting. Across the entire region, there are
large areas given over to extensive livestock rea-
ring (mainly sheep, cow and horse), and, as in
Catalonia, there are also many intensive pig farms.

The larger number of pig farms in the south of
Navarra leads to the continuous presence of non-
breeding vultures linked to muladares and farms
that used to dump carcasses before the regula-
tions were tightened up. The sources of wild prey
items are very scarce, since only the wild boar Sus
scrofa could constitute a significant source of food,
and this is primarily a forest-dwelling species.

2.2. Data collection and analysis
The data analysed in this chapter include all

the complaints lodged with the authorities respon-
sible for the management of livestock and wild
fauna in Catalonia and Navarra during the period
1996-2007. The complaint reports were processed
by technical experts and veterinary surgeons in
these two autonomous communities. The process
usually consists of the livestock farmer reporting a
dead animal and the presence of vultures. The
authorities then send administrative staff (technical
experts and/or forest rangers) to evaluate the
damage and deal with the corresponding com-
plaint. Cases are generally reported by forest ran-
gers to the corresponding authorities and it is very
rare that losses related to griffon vultures are not
communicated. 

In order to assess the possible connection bet-
ween attacks and trophic availability or the griffon
vulture’s population density, data obtained in
Catalonia were analysed region by region (see
MARGALIDA et al., 2007). Before this analysis was
carried out, the available trophic biomass and the
density of the griffon vulture populations were
quantified. The relations were studied using the
Spearman rank correlation test and the proportion
of species attacked and their age using the chi-
squared test.

3. RESULTS
3.1. Catalonia

Between 1996 and 2007, a total of 69 cases of
griffon vulture attacks on domestic livestock were
reported. In all these complaints, several hours had
passed between the observation of the live animal
and the documentation of its death and the presen-
ce of griffon vultures. Only on four occasions did the
livestock farmer insist the animal was alive when the
vultures allegedly attacked it. In two of these cases,
the animal was alive and showed signs of having
been being partially eaten (anal region). 

71% of the complaints (n = 69) were made in
2007 and 87% in the last four years (Figure 2). As
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for the temporal pattern of the complaints (Figure
3), most were made in the months of April and May
(47.4% and 36.8%, respectively).  

There was no association between the density
of vultures in a region and the number of reported
attacks (r = 0.12, P > 0.05, n = 14) (Figure 4).
These results suggest that the population density
of vultures in a region is not linked to the number of
attacks, especially if we bear in mind that is some
of them (Val d’Aran, Osona and the Ripollés) the
species does not breed.

Given that population density does not appear
to be associated with the frequency of attacks, one
possible explanation could be the reduction in the
amount of food available to the vultures. As shown
in Figure 5, there does not seem to be any relation
between the number of attacks reported and the
theoretical trophic availability (r = -0.04, P > 0.05,
n = 14), so that the regions with the greatest quan-
titative food shortages are not those in which the
largest number of complaints are lodged. 

As for the number of cases and animals affec-
ted, Figure 6 shows that the majority of complaints
lodged about interactions with griffon vultures
involve cows (72% of the cases reported, n = 100
and 61% of the animals affected, n = 100), follo-
wed by horses (15% of the cases reported and
21% of the animals affected) and lastly sheep
(13% of the cases reported and 18% of the ani-
mals affected). 69% of the animals affected were
young individuals, generally those that had died
after birth. Although the number of young indivi-
duals killed was greater in the sheep and horse
categories, the differences were not statistically
significant (χ23 = 5.12, d.f. = 2, P = 0.077).

The economic cost of the compensation for the
Catalan authorities was assessed in 2007. The lar-
gest number of complaints were lodged in this
year, with a total of 15 complaints of which 11
(73.3%) were accepted. The total amount of com-
pensation paid was 13,308 €.

3.2. Navarra
In Navarra, a total of 693 complaints were lod-

ged between 1996 and 2007. As shown in Figure
7, the trend in the number of complaints lodged
presented an irregular pattern, reaching a peak in
1998 (101 complaints), which decreased progres-
sively until 2003, after which there was a progres-
sive rise until a maximum of 108 complaints were
recorded in 2007.

With regard to the species reported, the sheep
was the livestock species affected most, (73% of the

cases reported, n = 301 and 82% of the animals
affected, n = 463). 46% of the animals affected
were newborns (Figure 8) and most of the inci-
dents with adult animals occurred at the time a
mother was giving birth.

The seasonal distribution of the complaints
received in the period 2004-2007 (Figure 9) shows
that the months of May and June with 23.9% and
23.1%, respectively, are those when the largest
number of complaints were lodged. Most sheep
give birth during these months and also in
October-November.

As for the economic cost of the complaints, in
2006 of 74 complaints lodged, a total of 20
(27.03%) were compensated, with a total cost of
6,772 €for the authorities covering the expenses
derived from interactions between domestic lives-
tock and griffon vultures.

4. DISCUSSION
Despite only having preliminary results based

on the analysis of two pilot zones in which this type
of interaction has been studied in detail, the results
obtained allow for an initial estimate of the pro-
blems, which should be borne in mind in future.

There is a case-based reasoning in both
zones: 1) a greater number of interactions in the
spring (April-June), 2) most of the interactions
occur in extensive livestock-rearing exploitations in
which the supervision of the livestock is scant or
non-existent 3) most of the cases appear to be
associated with birthing, generally affecting both
mothers and young simultaneously (cows and hor-
ses in the case of Catalonia and sheep in Navarra).
However, the temporal pattern in these zones is
not the same. Whilst in Catalonia (and in other
zones such as Aragón and the Basque Country,
authors’ unpublished data) the number of com-
plaints increased in 2007, in Navarrra the trend has
been irregular since 1996, peaking at the end of
1990 followed by a decrease before numbers rose
again after 2004.

The only data documented in vulture species
that carry out attacks more frequently (black vultu-
re Coragyps atratus and Turkey vultures Cathartes
aura), suggest that low trophic availability and the
presence of more dominant competitors at the car-
casses (such as dogs), can stimulate predatory
behaviour (PAVÉS et al., 2008). The results obtai-
ned in Catalonia suggest that there is no relation
between the low trophic availability in one region
and/or the population density of vultures and the
frequency of complaints of alleged attacks. So,
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neither of these two variables would appear to
explain the phenomenon of the attacks (at least
until 2006, when the regulation concerning the
removal of animals in the field was applied).
Likewise, it is hard to blame the alleged attacks
reported in Navarra on a shortage of food, since
this behaviour started ten years before the carcass
removal regulation was applied. In fact, in addition
to the repeated lack of correlation between regio-
nal vulture population density and the frequency of
complaints, during this decade (1996-2006), there
was a sharp rise in the size of the vulture popula-
tion without a significant decrease in its breeding
success (FERNÁNDEZ, 2004). 

In this respect, it should be noted that in the
case of most of the complaints it has been impos-
sible to prove that there was direct interaction
between the vultures and the animal that was
allegedly attacked. In other words, the fact is that
when an animal is found dead and eaten by vul-
tures, this does not mean that the latter were res-
ponsible for its death. In the case of Catalonia, of
all the complaints lodged, only on four occasions
did the livestock owner declare that he had seen
the vultures eating the animal whilst the latter was
still alive (admitting that it was weak or dying). In
this regard, the results obtained in Navarra sug-
gest something similar. In a high percentage of
the reported complaints (90%), the necropsy
carried out by a forensic vet ruled out the possi-
bility that a vulture had caused the death of or
injuries to the livestock, and in 61% of the cases,
the animal was deemed to have died before the
vultures started to eat it.  Therefore, the number of
actual cases of a dying or weak animal being
eaten is far lower than claimed.

One factor that might be responsible for the
increased public outcry at the rise in the number
of interactions reported, is the application of the
public health regulation after the appearance of
bovine spongiform encephalopathy (BSE). There
has also been a substantial rise in the number of
complaints lodged in the Autonomous
Community of the Basque Country (J. CARRE-
RAS and I. MENDIOLA, pers. comm.), the
Autonomous Community of Aragón (M.
ALCÁNTARA, pers. comm.), the French Pyrenees
(M. RAZIN, pers. comm.) and the Autonomous
Community of Valencia (J. JIMÉNEZ, pers.
comm.). One possible explanation for the rise in
the number of complaints may be the increase in
the griffon vulture’s opportunistic foraging beha-
viour. When livestock give birth the remains (pla-
centas) and carcasses (if the young die during

the birth or both the mother and young die) are
consumed by vultures. When a large amount of
food was available, this resource may not have
been used as often, because the abundance of
carcasses more than satisfied the vultures’
energy requirements. However, as a result of the
reduction in the amount of carrion in the field,
after the selective removal of carcasses, the pla-
centas and young animals became a predictable
source of food (associated with the presence of
extensively-reared livestock in the field), which
the vultures have discovered and are exploiting
increasingly frequently. This occurs at a time of
the year when the vultures’ energy requirements
are greater (chick rearing, see HOUSTON, 1976;
DONÁZAR, 1993) and the increase in the pre-
sence of extensively-reared livestock in mountain
pastures, coinciding with the birth of the young,
provides a resource that has become very impor-
tant for the vultures since other predictable sour-
ces of food have disappeared (muladares).
However, although this scenario could explain the
trend observed in Catalonia and other regions in
which the increase in the number of complaints is
a reality (Aragón, the Basque Country, authors’
unpublished data), the same is not the case for
Navarra where, as we have seen, since the mid
1990s, the number of complaints lodged has
fluctuated irregularly.

A reduction in the availability of food could
also have contributed to the observed trend whe-
reby the time that elapses between the death of
the animal and the arrival of the vultures is beco-
ming increasingly short.  If this is indeed true, in
the past, the livestock owner had more time to
check how his animal had died before the vultu-
res arrived to eat it. If the time the vultures take to
arrive has shortened, it may be that they arrive
before the livestock farmer has certified the natu-
ral death of his animal. Since the vultures asso-
ciate birthing with the possibility of food and they
“wait” around the area where the animals are
giving birth, this may give the impression that
they are predators.

The effect that the changes in livestock mana-
gement have had should be studied, since the
term “extensively-reared livestock”, is applied to
a variety of different types of management. With
regard to the problem of the birthing period, the
livestock may or may not be monitored. They can
give birth in the hills or in meadows in valleys, in
the open air or in indoor pens. Other, equally
important factors are, for example, the farmer’s
real dedication to the livestock sector, the use of
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rustic or productive (more delicate) breeds and
the physiological state of the animals. 

In any case, the economic implications of this
phenomenon are ridiculous if we extrapolate
them with the costs incurred by other farmed
species. For example, in 2007 the European rab-
bit Oryctolagus cuniculus caused damages esti-
mated at 510,000 €in Navarra. Moreover, both in
Navarra and in Catalonia, attacks on sheep by
feral dogs, although considered occasional, have
led to the loss of hundreds of head of livestock
over the last decade, with the costs of an attack
being far more serious. 

In conclusion, the existing conflict between
griffon vultures and livestock farmers does not
appear to have a sound biological basis.  It does
not seem very plausible that a carrion-eating spe-
cies, which morphologically is not adapted to
predation, can suddenly change its behaviour. In
fact, direct observations of this interaction are
almost anecdotal, and are mainly based on inter-
pretations carried out at a distance. However, the
documentation of the ingestion of the anal part or
the placenta of a weakened animal that is still
alive (due to hypocalcaemia or after giving birth
for the first time), and the sudden closing of mula-
dares and the subsequent selective removal of
carcasses, has probably increased the public
outcry and the perception that there is a real con-
flict. In this regard, the social component is signi-
ficant, and the problem has probably been mag-
nified more due to the great media interest in the
phenomenon, rather than to the true gravity of this
conflict, from both the farmers’ and the authori-
ties’ points of view. Until more objective data
become available, the following preliminary
assessments and recommendations can be
made with regard to this conflict: 1) In-depth stu-
dies should be carried out on this type of interac-
tion, with more objective data being obtained on
the behaviour of the livestock and the vultures
during the interactions, since most of the com-
plaints concern animals that have been found
dead and eaten. The focal monitoring of some
extensively-reared livestock exploitations may
shed light on the real problem because only a few
cases have documented the interaction process
directly, and these have often been subject to
rather vague interpretations. In this respect, the
monitoring should be carried out during the
months of April-June in particular. The information
obtained in situ may shed light on more valuable
information on the vultures’ behavioural pattern
and the sequence of the interactions with lives-

tock. This is basic information that is required in
order to gain a better understanding of the mag-
nitude of the phenomenon for its subsequent
management. 2) Closer surveillance of livestock
that are about to give birth, especially during the
spring, might reduce the number of cases of
interactions and also provide objective informa-
tion about what actually happens. 3) In the event
of any case of vulture-livestock interaction, ran-
gers, technical experts and specialised vets
should be called in so as to carry out a visual ins-
pection and document the case as quickly as
possible.  

In the future, it will be necessary to tackle this
problem from a broader spatial perspective in
order to evaluate the problems and the real
dimensions of this phenomenon more objectively.
Possible solutions should be agreed on by all sta-
keholders involved after sound information, allo-
wing technical and scientific approaches to be
adopted to solve the problem, has been obtai-
ned.  In this regard, livestock farmers, authorities,
scientists and conservation groups should parti-
cipate in order to design and implement the futu-
re strategy for managing carcasses and conser-
ving vultures. 
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1. INTRODUCCIÓN Y ANTECEDENTES
Para poder comprender la actual escasez de

carroñas en nuestro país y su negativo efecto sobre
las poblaciones de aves necrófagas debemos
remontarnos al origen de la situación, ya que solo

desde la comprensión de las causas y desde una
perspectiva amplia y multidisciplinar podremos
avanzar en el diseño de una estrategia sólida que
persiga la búsqueda de soluciones eficaces y ade-
cuadas. La conservación de la biodiversidad, la
salud pública y la sanidad animal, son cuestiones
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La gestión de los cadáveres de animales domésticos:
¿hay flexibilidad suficiente para abordar nuevas estrategias?

The cattle carcasses management today:
is there enough flexibility to deal new conservation strategies?

RESUMEN
La aplicación del control sanitario de los subproductos animales no destinados a consumo humano, principalmente el Reglamento (CE)

1774/2002, ha provocado una reducción significativa en la disponibilidad de alimento de las aves necrófagas. Entre las consecuencias detecta-
das se han percibido cambios en la dinámica de algunas poblaciones, alteraciones en variables reproductivas y en interacciones
inter/intraespecíficas. Afecta también aspectos socioeconómicos de las personas que cohabitan con las rapaces carroñeras. Las posibilidades
legales de actuación son limitadas e insuficientes para solucionar de forma definitiva el conflicto. Resulta necesario poner en marcha soluciones,
que valoren los objetivos de conservación para la posterior ejecución de medidas ambiental y ecológicamente sostenibles. Se debe resolver un
problema de falta de alimento de uno de los grupos de fauna más amenazados en España, compatibilizándolo al mismo tiempo con políticas de
seguridad alimentaria y de gestión ganadera. En este artículo se describen los orígenes de la falta de carroñas de ganado en los ecosistemas
españoles. También se analiza el Reglamento SANDACH, detallando las posibilidades reales para procurar la presencia de carroñas así como
algunas propuestas de modificación al texto de ese reglamento. Por último, se destaca el valor de la ganadería extensiva como elemento produc-
tor de biodiversidad.

ABSTRACT
The implementation of health control of animal by-products, mainly by Regulation (EC) 1774/2002, has caused a significant reduction in the avai-

lability of food for necrophagous birds. The main consequences detected are changes in the population dynamics of some species, changes in
reproductive variables and interspecific and intraspecific interacions. It also affects socio-economic aspects of people cohabit necrophagous rap-
tors areas. The legal possibilities for action are limited and insufficient to solve the conflict in a long-term perspective. It is necessary to implement
solutions, in order to assess the conservation objectives for the subsequent implementation of ecological and environmentally sustainable measu-
res. We must solve a problem of lack of food in one of the most threatened wildlife groups in Spain this way, at the same time compatible with food
security policies and livestock management. This article describes the origins of the lack of carrion of livestock on Spanish ecosystems. It also exa-
mines the animal by-products regulation, detailing the real possibilities to ensure the presence of carrion as well as some proposed amendments
to the text of the regulations. Finally, it stresses the value of extensive cattle management as producer of biodiversity.

LABURPENA
Gizakien kontsumorako ez diren abereen azpi-produktuen osasun kontrolaren aplikazioak, nagusiki 1774/2002 Araudiak (EK), murrizketa naba-

ria ekarri dio hegazti sarraskijaleentzako elikagaien eskuragarritasunari. Hautemandako ondorioen artean, aldaketa batzuk antzeman dira talde bat-
zuen dinamikan, aldaketak ugalketan eta kanpo/barne elkarrekintza zehatzen aldagaietan. Araudi horrek, era berean, eragina du hegazti sarraski-
jaleak bizikide dituzten pertsonen alderdi sozio-ekonomikoetan. Jarduteko legezko aukerak mugatuak dira, eta ez dira nahikoak arazo hau behin-
betikoz konpontzeko. Kontserbatzeko helburuak aintzat hartzen dituzten soluzioak abiarazi behar dira, geroago ingurumen izaerako neurriak, eko-
logikoki iraunkorrak, aplikatzeko. Espainian fauna talde mehatxatuenetako bat denarentzako elikagaien gabeziari soluzioa eman behar zaio, elika-
gaien aurreko segurtasun politikekin eta abelazkuntza kudeatzeko politikekin bat eginez. Artikulu honetan Espainiako ekosistemetan abelazkuntza-
tik etorritako sarraskien gabeziaren jatorriak deskribatzen dira. Era berean, SANDACH Araudia aztertzen da, sarraskien presentzia errazteko bene-
tako aukeren berri ematen da, eta araudi horren testuan aldaketa batzuk egiteko proposamenak egiten dira. Azkenik, abelazkuntza estentsiboak
bioaniaztasunaren elementu sortzaile gisa duen balioa azpimarratzen da.
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que afectan al interés general y corresponde, por lo
tanto, a las administraciones públicas, tanto comuni-
tarias, como estatales y autonómicas, garantizar el
cumplimiento de esos objetivos. Por este motivo se
establecen políticas nacionales y comunitarias que
utilizan como herramientas instrumentos normativos
(reglamentos, decisiones, reales decretos) que son
de obligado cumplimiento. En este sentido la con-
servación de las aves necrófagas y la falta de carro-
ñas en su hábitat representan un desafío que obliga
a buscar soluciones satisfactorias desde todos los
ámbitos del interés público afectados.

En los años 1996 y 2000 se produjeron las crisis
sanitarias, mediáticas y políticas más importantes
en materia de seguridad alimentaria que se han
vivido en la Unión Europea y probablemente en el
mundo. La Encefalopatía Espongiforme Bovina
(EEB) fue popularmente conocida como enferme-
dad de las vacas locas. El fuerte impacto social se
debió a una serie de factores concurrentes que,
aunque en menor medida, aun hoy siguen actuan-
do. El mensaje fue transmitido de forma alarmante
hasta la saciedad, se trataba de una enfermedad
degenerativa y mortal que se transmite al hombre
por el consumo de carne de vacuno y para la que
no existe cura posible. Igualmente existía una gran
incertidumbre científica y técnica en relación a
cuestiones tan importantes como los métodos de
diagnóstico, la prevalencia de la enfermedad en la
cabaña ganadera, la eficacia de las diferentes
medidas sanitarias propuestas o la posible magni-
tud de la epidemia en la población humana. En la
actualidad la situación es diferente dado que en
estos años se ha avanzado mucho en el conoci-
miento y lucha contra la enfermedad.

La crisis de las vacas locas fue el factor detonan-
te, junto con otros, como la contaminación de ali-
mentos con dioxinas o la epizootia de fiebre aftosa
en el Reino Unido, del nuevo enfoque que se dio a la
política de seguridad alimentaria en la Unión
Europea y que se plasmó en un documento de la
Comisión del año 2000, El libro blanco sobre la segu-
ridad alimentaria. El documento incorporó principios
tales como un enfoque global e integrado aplicado a
toda la cadena alimentaria; la rastreabilidad de los
alimentos destinados a los animales y al hombre; el
análisis de los riesgos, incluida la evaluación, la ges-
tión y la comunicación de esos riesgos; la indepen-
dencia, la excelencia y la transparencia de los dictá-
menes científicos; así como la aplicación del princi-
pio de precaución a la gestión de los riesgos. 

El libro blanco sobre la seguridad alimentaria
incluía como anexo un Plan de Acción que detallaba
84 medidas que debían ser adoptadas con el fin de

alcanzar los objetivos propuestos para esa nueva
política sanitaria. La medida 30 se refería a los sub-
productos animales no destinados al consumo huma-
no, indicando la necesidad de elaborar una nueva
normativa que refundiera las anteriores y que hiciera
hincapié en aclarar responsabilidades, en la rastrea-
bilidad de los subproductos y en los controles oficia-
les. Esa medida 30 fue el origen del actual
Reglamento 1774/2002 por el que se establecen nor-
mas sanitarias aplicables a los subproductos anima-
les no destinados al consumo humano (SANDACH),
que fue publicado en octubre de 2002. Uno de los
efectos colaterales del Reglamento SANDACH es la
actual falta de carroñas de ganado en el territorio
español y el impacto negativo que ello tiene en la con-
servación de las poblaciones de aves necrófagas. 

Con el objeto de facilitar la aplicación en España
del complejo reglamento comunitario, se promulgó,
en noviembre de 2003, el Real Decreto 1429/2003.
Por medio de esa norma  se creó la Comisión nacio-
nal de subproductos de origen animal no destinados
al consumo humano, conocida como Comisión SAN-
DACH. Se trata de un órgano colegiado de carácter
interministerial y multidisciplinar adscrito al anterior
Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación
(MAPA), hoy Ministerio de Medio Ambiente y, del
Medio Rural y Marino (MARM), e integrada por repre-
sentantes de las administraciones estatal, autonómi-
ca y local, cuyo objetivo es hacer un seguimiento de
la aplicación del Reglamento, así como asesorar, ele-
var propuestas o recabar información. Entre las fun-
ciones de la Comisión se incluye la elaboración de
un Plan Nacional Integral SANDACH, que trata de
dar una respuesta global a la problemática que plan-
tea la gestión de los SANDACH en todos los eslabo-
nes de su producción transformación, valorización o
destrucción. 

En el seno de la Comisión se crearon 11 grupos
de trabajo al objeto de analizar en profundidad la
realidad de los SANDACH en España. En los grupos
de trabajo participaron tanto las Administraciones
públicas como los representantes de los sectores
afectados. Uno de los grupos de trabajo se dedicó a
analizar el impacto de la retirada de los cadáveres de
las explotaciones ganaderas. Fruto de ese análisis
fue la elaboración de un extenso documento, el Libro
blanco de los SANDACH, que el  MAPA publicó en
2007. Se trata de un documento necesario para
poder conocer en profundidad la situación de la ges-
tión de los SANDACH en España. Finalmente ese
Libro blanco sirvió de base para la redacción del
Plan Nacional Integral de los SANDACH, que fue
aprobado por Acuerdo del Consejo de Ministros y
publicado en el BOE del 27 de febrero de 2008. 

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

494

S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

JOSÉ MARÍA GARCÍA DE FRANCISCO & RUBÉN MORENO-OPO



SEO/Bird life que, el 6 de junio de 2007, emitieron
un comunicado conjunto por el que celebraban la
publicación del nuevo Real Decreto, a la vez que
pedían medidas específicas para el oso pardo
Ursus arctos.

El uso de esta excepción no requiere de una
autorización previa, caso a caso, por parte de la
Comisión Europea, aunque sí es necesario infor-
mar a la Institución comunitaria del uso que los
Estados miembros están haciendo de la excep-
ción, incluyendo una descripción de las medidas
de control adoptadas. En este sentido la Comisión
podría programar una visita de inspección de la
FVO (Oficina Veterinaria y Alimentaria de la
Comisión Europea) para comprobar sobre el terre-
no la eficacia de los controles oficiales.
Corresponde, por lo tanto, a las Comunidades
Autónomas decidir acogerse a la excepción, dado
que tienen transferidas las competencias en mate-
ria de sanidad animal, salud pública y conserva-
ción de la naturaleza. Al Ministerio de Medio
Ambiente y del Medio Rural y Marino (MARM) le
corresponde notificar a la Comisión Europea que
España está haciendo uso de la excepción pre-
vista  para las aves necrófagas. 

Conviene destacar que el Reglamento SAN-
DACH prevé otras excepciones, en el artículo 24,
a la retirada de cadáveres de las explotaciones
para su destrucción en una planta de transfor-
mación. Éstos deberán ser incinerados o ente-
rrados in situ, bajo control oficial. Esas excepcio-
nes afectan: a los cadáveres de animales de
compañía, a los de ganado procedente de zonas
remotas (ver abajo) y a los del ganado muerto o
sacrificado por una enfermedad grave, cuando
existe riesgo de difusión. 

Como vemos se prevén excepciones a la reti-
rada de los cadáveres de las explotaciones cuan-
do éstos proceden de zonas remotas. Entendiendo
por éstas, aquellas zonas donde la población ani-
mal es tan reducida y donde los servicios se
encuentran tan alejados, que las disposiciones
necesarias para la recogida y el transporte resulta-
rían excesivamente costosas en comparación con
la eliminación in situ. No obstante, en estos casos
el destino de los cadáveres es la incineración y el
enterramiento bajo control oficial. Se trata por lo
tanto de una biomasa no aprovechable por la
fauna de hábitos carroñeros. La declaración de
zonas remotas ha sido incorrectamente considera-
da por sectores conservacionistas como una posi-
ble solución a los problemas de las aves necrófa-
gas y del oso, dado que las carroñas deben ser
incineradas o enterradas.

2. OBLIGACIONES EN LA GESTIÓN DE CADÁVERESY POSIBILIDADES DE ACTUACIÓN LEGALES
Desde la entrada en vigor, hace ya seis años,

del Reglamento (CE) 1774/2002, todos los anima-
les muertos en las explotaciones ganaderas deben
ser retirados, en vehículos especiales autorizados,
para su transformación o destrucción en plantas
autorizadas. Esa norma define tres categorías para
los subproductos en función del riesgo potencial
para la salud pública y la sanidad animal. De esta
manera, y dependiendo de la edad, los cadáveres
de rumiantes domésticos (vacas Bos taurus,
cabras Capra hircus y ovejas Ovis aries) se clasifi-
can en su mayoría como materiales de categoría I,
la de mayor riesgo. Mientras que los cadáveres de
monogástricos como caballos Equus caballus,
burros, mulas, cerdos Sus scrofa var. dom. o aves,
pertenecen a una categoría de riesgo menor
(materiales de categoría II). Por último, los materia-
les de categoría III, son aquellos aptos para el con-
sumo humano pero que, por razones de diversa
índole, no se destinan a este fin. 

El Reglamento contempla como una excep-
ción, en el artículo 23.2., la posibilidad de destinar
SANDACH de las categorías II y III a la alimenta-
ción de animales salvajes (art. 23.2.c. v.) y, en el
caso de las aves necrófagas, permite además la
alimentación con cadáveres considerados mate-
rial de categoría I (animales de las especies bovi-
na, ovina y caprina). Para la alimentación de las
aves necrófagas el Reglamento SANDACH y las
posteriores Decisiones de la Comisión Europea
permiten la utilización de cadáveres de rumiantes
(material de categoría I) cuando proceden de ani-
males menores de 24 meses, en el caso de las
vacas, y menores de 18 meses en el caso de ove-
jas y cabras. Los cadáveres procedentes de ani-
males mayores necesitan una prueba de diagnós-
tico (test rápido) del cadáver, realizada en un labo-
ratorio oficial, en el caso de vacas, o de un mues-
treo del 4% de los animales en la explotación de
origen, en el caso de ovejas y cabras. 

La excepción prevista para las aves necrófa-
gas ha sido posteriormente desarrollada, por el
procedimiento de comitología, mediante la publi-
cación de dos Decisiones de la Comisión Europea
(años 2003 y 2005), tras conocerse un dictamen,
emitido en noviembre de 2002, por el Comité cien-
tífico director. En España, en base a esas dos
Decisiones de la Comisión, se promulgó el Real
Decreto 664/2007, que regula el uso de los SAN-
DACH para la alimentación de aves rapaces
necrófagas. Esta norma fue bien acogida por
ONGs  conservacionistas como WWF/ Adena y
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3. EFECTOS SOBRE LAS AVES NECRÓFAGAS:IDONEIDAD DE LAS ACTUACIONES EN ELMARCO LEGAL ACTUAL
La aplicación de la normativa mencionada ha

provocado una reducción del número de cadáve-
res de las especies bovina, ovina y caprina que
quedan en el campo para su potencial consumo
por parte de las aves necrófagas. Desde la entra-
da en vigor de los programas de retirada de cadá-
veres, se ha reducido en más del 80% el número
de cadáveres de ovejas y cabras que podrían de
forma potencial ser consumidos por las aves
necrófagas y alrededor de un 100% el de vacas
(ENTIDAD ESTATAL DE SEGUROS AGRARIOS,
2007; MORENO-OPO et al., 2007). 

Distintos autores han mostrado afecciones
sobre variables poblacionales y ecológicas de las
aves necrófagas, como consecuencia de la falta
de alimento (Figura 1). Entre las más importantes
se encuentra el aumento del número de ingresos
de ejemplares desnutridos en los centros de recu-
peración, que se ha elevado alarmantemente en
los últimos años en todas las regiones.
Considerando conjuntamente a buitres negros

Aegypius monachus y buitres leonados Gyps ful-
vus, en 2006 aumentó un 150% los ejemplares
ingresados respecto a 2005 en los centros oficia-
les de Aragón, Castilla-La Mancha, Comunidad
Valenciana y Extremadura (SEO/BIRDLIFE, 2007;
Junta de Extremadura). En algunas colonias de
cría de buitre leonado del centro, norte y noreste
de la Península Ibérica se han producido descen-
sos de la productividad o incluso la desaparición
de pequeños núcleos de cría (FERNÁNDEZ,
2007; PÉREZ DE ANA, 2007; SEO/BIRDLIFE,
2007). De igual forma, se ha detectado una reduc-
ción del éxito reproductivo en el buitre negro en el
último censo nacional (DE LA PUENTE et al.,
2007). La causa de esta regresión reside en la
escasez de alimento, puesto que no se han adver-
tido otras variables ambientales o humanas que
pudieran tener efecto negativo general sobre los
parámetros mencionados en estas especies. 

Por otro lado, se ha constatado un aumento
del número de denuncias de ataques a ganado
vivo por parte de buitres (véase MARGALIDA &
CAMPIÓN, 2009). Se han realizado evaluaciones
sobre la veracidad de los ataques, comprobando
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Figura 1. Buitres leonados alimentándose de pequeños restos proporcionados en un punto de alimentación suplementaria (Foto: Antoni Margalida). 
Figure 1. Eurasian griffon vulture feeds on small remains provided in a supplementary feeding.



la existencia de algunos intentos de predación
sobre animales debilitados. El número de recla-
maciones de daños a las autoridades, por ata-
ques de buitres, ha aumentado de forma especta-
cular, pasando de unos 60 en 2004 a más de 300
en 2007 (GONZÁLEZ & MORENO-OPO, 2008).
Además, se han generalizado las observaciones
de buitres negros y leonados fuera de sus áreas
de distribución tradicionales (buitres leonados en
el centro de Europa y buitres negros en el norte de
España), que podrían ser causados, en parte, por
desplazamientos en busca de áreas con mayor
disponibilidad de alimento. 

Las consecuencias que actualmente padecen
las aves necrófagas por la falta de alimento tienen
una importante trascendencia en el tipo de estra-
tegias de conservación a desarrollar. Una de las
especies más afectadas es el buitre leonado, que
ha experimentado un espectacular aumento
poblacional en los últimos 25 años en España,
alcanzando más de 22.000 parejas (DEL MORAL
& MARTÍ, 2001). Este incremento ha estado en
parte asociado a la protección de las áreas de cría
y, principalmente, a la proliferación de fuentes
abundantes y predecibles de alimento en deter-
minadas zonas del norte y centro de la península
Ibérica, sobre todo en muladares de explotacio-
nes ganaderas intensivas (PARRA & TELLERÍA,
2004). Por otro lado, la escasez de carroñas está
también afectando a otras aves necrófagas, que
se encuentran en un estado desfavorable de con-
servación. Por ello, se está trabajando en un esce-
nario en el que existe una especie con poblacio-
nes muy abundantes en amplias regiones de
España y que tiene unas necesidades tróficas
muy cuantiosas, y otras especies más amenaza-
das y localizadas geográficamente que compar-
ten de forma general el tipo de presa con el buitre
leonado, aunque con diferencias en la selección
de los tipos de restos (DONÁZAR, 1993). A gran-
des rasgos, esta situación requiere la aplicación
de medidas genéricas para el problema en su
conjunto, pero selectivas y muy detalladas cuando
se trata de priorizar los esfuerzos de conservación
hacia las especies que más lo necesitan.

Las soluciones para paliar el problema
expuesto han de cumplir la legislación vigente.
Todas las excepciones legales se dirigen a eximir
de la retirada obligatoria de cadáveres ciertos
subproductos, una vez que se cumplan determi-
nadas condiciones. Algunas de estas condiciones
son potencialmente sencillas de ejecutar, como
pueden ser la obtención de permisos de las auto-
ridades competentes, el registro de los cadáveres

o la construcción de un muladar. Otras condicio-
nes pueden resultar más complejas, como la rea-
lización de análisis de presencia de EET en labo-
ratorios oficiales cuando se quieran aportar deter-
minados subproductos. 

Una condición ineludible en todas las solucio-
nes legales vigentes es que el aporte ha de reali-
zarse en recintos vallados. La alimentación de las
necrófagas a través de muladares tiene aspectos
favorables y desfavorables para la gestión del
medio natural y de las propias aves necrófagas. En
principio, éste es un buen sistema para evitar pro-
blemas sanitarios causados por la ingestión de los
cadáveres por parte de animales vectores de
enfermedades, como carnívoros generalistas. Este
concepto parte de la premisa de que los subpro-
ductos aportados a los muladares pueden ser
potencialmente material sanitario de riesgo.
Además, el funcionamiento correcto de un mula-
dar, con un plan de gestión adecuado, constituye
una importante herramienta de conservación. Así,
se podría favorecer a individuos de núcleos pobla-
cionales concretos, a grupos de edad determina-
dos o en épocas de mayor escasez, de forma que
se aumenta la supervivencia o la productividad
(PIPER, 2005; CAMIÑA & MONTELÍO, 2006; BIR-
DLIFE, 2008; BOLONIO, 2008), de igual forma que
ocurre con la alimentación suplementaria de otras
especies amenazadas (GONZÁLEZ et al., 2006;
LÓPEZ-BAO et al., 2008). Las redes de muladares,
además, han supuesto un avance en la resolución
del conflicto de falta de alimento, sobre todo en las
primeras fases de detección del problema. Pero la
alimentación únicamente a través de muladares
tiene numerosos aspectos negativos. En primer
lugar, el número de muladares donde las aves
necrófagas podrían obtener su alimento siempre
será limitado. En general, el sistema propuesto se
dirige hacia la creación de una red de muladares
comunales, en los que se aportan restos de forma
controlada, continuada y abundante. Ello genera
que el hallazgo de alimento se convierta en prede-
cible y localizado, interfiriendo en la dinámica de la
distribución y campeo de las poblaciones de algu-
nas especies e incrementando interacciones
negativas entre individuos (CARRETE et al., 2006;
MARGALIDA et al., 2007) que pueden llegar a
afectar a la fecundidad y frenar la expansión geo-
gráfica (MARGALIDA et al., 2008). La presencia
continuada de aves en torno a unos determinados
puntos puede provocar desplazamientos de otras
especies y un cambio negativo de la percepción
social de estas aves como aliados de la gestión
sanitaria de los cadáveres. Existen potenciales
consecuencias negativas al concentrar a muchas
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ción de las aves necrófagas a través de una estric-
ta regulación geográfica, de cantidades y de tipos
de alimento, únicamente en muladares vallados, se
contempla como perjudicial para la dinámica natu-
ral de sus poblaciones. Este particular ya ha sido
advertido por las administraciones responsables
en diversas ocasiones. En una reunión monográfi-
ca celebrada en Valencia en junio de 2007, el
Comité de Flora y Fauna Silvestres elaboró una
serie de conclusiones relativas a las necesidades
de trabajo futuras para la resolución de este con-
flicto. Por otro lado, el Consejo de Ministros de
Medio Ambiente de la Unión Europea, en reunión
de octubre de 2007, trató en su orden del día el
problema de las aves necrófagas de España en
relación a la falta de alimento. En ambos foros, se
establecieron unas prioridades de trabajo, que de
forma general están aún por desarrollar, bajo la
coordinación del Ministerio de Medio Ambiente, y
Medio Rural y Marino. No obstante, a escala regio-
nal se han puesto en marcha algunas medidas
relativas a las prioridades de actuación futura, más
allá de las permitidas en el marco legal actual. 

Se emiten una serie de propuestas de actua-
ción, que acogen en general lo expuesto en dis-
tintas reuniones celebradas por expertos en la
materia. Para su implementación se precisa una
coordinación efectiva entre las diferentes adminis-
traciones competentes y agentes afectados, que
incluyen ganaderos y ONGs.

A) Elaboración de unas directrices orientadoras
para la conservación y gestión de las pobla-
ciones de aves necrófagas en España. Este
documento habría de dotarse de un refrendo
legal en el seno de los grupos oficiales de tra-
bajo existentes (Comité de Flora y Fauna
Silvestres y Comisión Nacional de Protección
de la Naturaleza), en forma de Estrategia para
la conservación de las aves necrófagas.

B) Modificación del Reglamento SANDACH,
R(CE) 1774/2002, con el objetivo de aumentar
las posibilidades de alimentación de las aves
necrófagas. Se propone un cambio en la con-
sideración del nivel de riesgo del ganado
ovino y caprino respecto a la alimentación de
las especies prioritarias de aves necrófagas.
La ingente vigilancia epidemiológica realizada
en los últimos años permite descartar el riesgo
de transmisión del prión de la EEB a través de
estas especies.

C) Diseño y aprobación de una red territorial deáreas importantes para la alimentación deaves necrófagas en España, según criterios
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aves en muy pocos emplazamientos, derivadas de
la ingesta de comida que se encuentra en malas
condiciones sanitarias (toxicidad y envenenamien-
tos intencionados). Además, resultaría muy compli-
cado suministrar todo el alimento necesario para
las especies necrófagas en muladares. Existen
estimaciones según las cuáles sería necesario
construir unos 3000 puntos de alimentación en
España (SEO/BIRDLIFE, 2007), en lugares ade-
cuados distribuidos de forma correcta en las áreas
de presencia de las distintas especies.
Actualmente, el listado de muladares autorizados
registrados en la Comisión SANDACH no alcanza
las 200 unidades. Ello conlleva que la alimentación
exclusiva en muladares pueda no ser alcanzable ni
siquiera a medio plazo, para aportar las aproxima-
das 20.000 toneladas de biomasa neta que preci-
san las distintas especies de aves necrófagas
cada año. Algunas soluciones en marcha intentan
compatibilizar el tipo de alimentación natural de las
aves necrófagas y el cumplimiento de las prescrip-
ciones legales de suministro de carroña; es el caso
de los muladares de explotación, en los que se
realizan aportes de cadáveres del ganado extensi-
vo existente en una explotación agropecuaria, tras
pasar los controles precisos, en un muladar cons-
truido en la propia explotación, y que recibe única-
mente los subproductos generados en ésta. Pero
cuenta con el hándicap de las diferencias en el tipo
de propiedad existente en gran parte de España;
en la mitad sur y occidental resulta viable esta
práctica, pero donde no existen explotaciones
ganaderas que acojan en un territorio concreto el
ganado durante gran parte del año esta medida
resulta impracticable. Es preciso, además, evaluar
la idoneidad de “obligar” a un grupo de animales
silvestres tan representativos y valiosos de nuestro
patrimonio natural a depender de estructuras artifi-
ciales manejadas por el hombre para poder satis-
facer una parte tan importante de su ciclo vital
como es la alimentación. En consecuencia, la
legislación actual resulta insuficiente para abordar
de forma definitiva la resolución del problema de
falta de alimento. Se requiere establecer una plani-
ficación importante para resolver el conflicto a
largo plazo, de forma que las políticas europeas y
nacionales de conservación de la naturaleza y que
garantizan la sanidad pública y ganadera no
entren en conflicto entre sí. 

4. PROPUESTAS Y DIRECTRICES DE ACTUACIÓN
Las posibilidades legales actuales se presen-

tan como insuficientes para resolver la problemáti-
ca generada. El enfoque paliativo de la alimenta-
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científicos. En estas zonas se debería permitir
la presencia de carroñas en el territorio de
cualquiera de las especies animales, excep-
tuando los bovinos mayores de 36 meses,
pero principalmente permitiendo las carroñas
de ganado ovino, caprino, equino y porcino
ibérico, sin necesidad de un muladar con cie-
rre perimetral. Es preciso acompañar esta
medida de un plan oficial de seguimiento sani-
tario de las explotaciones acogidas a esta
excepción. Estas áreas podrían estar incluidas
en la Red Natura 2000.

D) Incremento y potenciación en el cumpli-miento de la legislación vigente. Existen
posibilidades de trabajo no desarrolladas aún,
y que habrían de ser implantadas por las
administraciones autonómicas. Resulta reco-
mendable imitar la alimentación de las necró-
fagas a una situación lo más natural posible.
De esta forma se reducirían los efectos perni-
ciosos de competencia inter o intraespecífica,
densodependencia negativa o ingestión de
alimento en mal estado que pudiera acarrear
inmunodepresión en las aves. Parece reco-
mendable el establecimiento de redes demuladares ampliamente distribuidas en elespacio, con muchos puntos de alimentación.
Asimismo parece recomendable potenciar la
figura del muladar de explotación extensiva.
Esto es, un muladar que recoja exclusivamen-
te los cadáveres de los animales de la explo-
tación en la que está ubicado. Se trata de
explotaciones extensivas sobre una amplia
base territorial, muy abundantes en el suroes-
te y centro peninsular y de gran importancia
para la conservación de especies como el
águila imperial ibérica o el buitre negro.

E) Las actuaciones deben ser implementadasy evaluadas sobre evidencias científicas. Se
necesita predecir mediante métodos científi-
cos los efectos de la falta de alimento sobre
las poblaciones de aves necrófagas, los pro-
cedimientos más eficientes para llevar a cabo
los programas de actuación al respecto, eva-
luar los requerimientos y necesidades de cada
una de las especies y valorar de forma riguro-
sa las posibles repercusiones sanitarias de
determinados tipos de aportes a muladares.

La modificación del Reglamento SANDACH
supone un procedimiento complejo, puesto que
requiere la aprobación tanto del Parlamento
Europeo como del Consejo, mientras que la iniciati-
va legislativa, es decir la redacción de los textos
con las propuestas de modificación, corresponden

a la Comisión Europea. En este sentido conviene
destacar que en 2008 se inició el procedimiento de
redacción de un nuevo texto de Reglamento del
Consejo y del Parlamento Europeo, que sustituirá al
reglamento SANDACH de 2002, actualmente en
vigor. En abril de 2009 el Parlamento Europeo apro-
bó un texto para el nuevo Reglamento que flexibili-
za las unidades previstas para la alimentación de
las especies protegidas de fauna necrófaga, per-
mitiendo la presencia de carroñas en el territorio.
Ello cuando está justficado por la conservación de
las especies necrófagas y mediante determinadas
condiciones sanitarias que deberán ser estableci-
das en un Reglamento de la Comisión Europea,
que desarrollará en detalle lo establecido por el
nuevo Reglamento SANDACH. Es el momento, por
tanto, de presentar propuestas concretas que pue-
dan solucionar los problemas de implementación
que siempre ha tenido esta normativa. 

Para modificar el reglamento es necesario dis-
poner de evidencias que permitan dar garantías de
que los cambios propuestos no suponen la apari-
ción de nuevos riesgos en la cadena alimentaria.
Las medidas que se adopten para garantizar los
niveles de salud pública y sanidad animal deben
ser proporcionales a los riesgos que existan. En
este sentido resulta muy esperanzadora la satisfac-
toria evolución descendente de los casos de EEB
en nuestro país, que demuestra lo eficaz que ha
resultado la prohibición del uso de harinas de carne
en la alimentación de los rumiantes, una medida
que adoptó la Unión Europea en 2001. De esta
manera, tras alcanzarse en 2003 la cifra máxima
anual de casos positivos de EEB, con 167 casos,
todos los años se han producido descensos signifi-
cativos en los casos detectados, hasta los 24 casos
de 2008. Hasta el 31 de julio de 2009 tan solo se
han declarado 11 casos de EEB. Según datos de la
Red de Alerta Sanitaria Veterinaria (RASVE). Las
previsiones apuntan a la práctica desaparición total
de casos de EEB en la cabaña ganadera española
en los próximos años. Ante estas optimistas previ-
siones del fin de la EEB conviene recordar que otro
principio de la legislación comunitaria indica que
las medidas adoptadas deben ser proporcionales
al riesgo que existe. En este caso el riesgo es des-
preciable, no sólo por la previsible ausencia total de
enfermedad en unos pocos años, sino también por
la nula posibilidad de que los priones de la EEB
pasen al ser humano por las aves necrófagas, dado
que los buitres no forman parte de nuestra dieta.
Por ello parece razonable avanzar hacia la flexibili-
zación de las medidas excepcionales, por el efecto
negativo que el Reglamento SANDACH tiene para
la conservación de la biodiversidad. 
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Por último, resulta importante resaltar el papel
que la ganadería extensiva ha tenido y debe seguir
teniendo en el mantenimiento y conservación de la
naturaleza. Una vez más, se demuestra que el valor
del régimen de explotación extensivo no se puede
cuantificar exclusivamente mediante su aportación
a la Producción Final Ganadera. Existen otras apor-
taciones menos tangibles pero igualmente impor-
tantes, una de ellas es la producción de alimento
para el oso pardo y las aves necrófagas en forma
de biomasa-carroña, pero hay otras, como la pre-
vención de incendios mediante un pastoreo a dien-
te que evita la matorralización del campo, la crea-
ción de paisajes singulares como las dehesas y los
pastos de montaña, la fijación en el medio de la
población rural, la producción de alimentos de cali-
dad, la conservación de los recursos zoogenéticos
mediante el mantenimiento de razas autóctonas, el
aprovechamiento de recursos pastables como las
rastrojeras, cuyo valor de otra manera se perdería,
el abonado de la tierra mediante deyecciones o el
mantenimiento de las vías pecuarias. De forma
complementaria, el papel del ganadero como pro-
ductor de alimentos, paisaje y biodiversidad deber
ser puesto en valor y dado a conocer al conjunto de
la sociedad.
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Anexo. Principal legislación sobre el tema

- Decisión 2005/830/CE, que modifica la Decisión 2003/322/CE
- Decisión de la Comisión Europea 2003/322/CE, sobre la aplicación de las disposiciones del Reglamento CE 1774/2002 del Parlamento Europeo y del Consejo relativas a la alimentación de las
especies de aves necrófagas con determinados materiales de la categoría 1.

Comunitaria

- Real Decreto 664/2007 de 25 de mayo, por el que se regula la alimentación de aves rapaces necrófagas con subproductos animales no destinados a consumo humano.
- Reglamento CE 1774/2002 por el que se establecen las normas sanitarias aplicables a los subproductos animales no destinados al consumo humano.
- Reglamento (CE) 999/2001, de 22 de mayo de 2001, por el que se establecen disposiciones para la prevención, el control y la erradicación de determinadas encefalopatías espongiformes transmisibles
- Real Decreto 1429/2003, por el que se regulan las condiciones de aplicación de la normativa comunitaria en materia de subproductos de origen animal no destinados al consumo humano.
- Reglamento CE 808/2003 por el que se modifica el Reglamento CE 1774/2002 (…).
- Real Decreto 1911/2000, por el que se regula la destrucción de los materiales especificados de riesgo en relación con las encefalopatías espongiformes transmisibles.

Estatal

- Decreto 108/2006, de la Consejería de Medio Ambiente y Desarrollo Rural de la Junta de Comunidades de Castilla-La Mancha
- Decreto 102/2009, del Gobierno de Aragón
- Orden de 10 de diciembre de 2004, de la Consejería de Agricultura y Pesca de Andalucía
- Orden de 1 de octubre de 2001, de la Conselleria de Medio Ambiente, de la Generalitat Valenciana.
- Orden Foral de 30 de abril de 2001, del Consejero de Agricultura, Ganadería y Alimentación de Navarra, y Orden Foral de 27 de junio de 2006
- Orden 7/2001 de 8 de marzo, del Consejero de Turismo y Medio Ambiente de La Rioja
- Decreto 230/2005, de control sanitario de las especies de caza silvestre, de la Consejería de Sanidad y Consumo de la Junta de Extremadura

Autonómica



Livestock carcass management today: is there enough
flexibility to deal with new conservation strategies?

JOSÉ MARÍA GARCÍA DE FRANCISCO & RUBÉN MORENO-OPO



1. INTRODUCTION AND BACKGROUND
In order to understand the current lack of carcas-

ses in Spain, and the negative impact this has on
necrophagous birds, we need to go back to the origin
of the situation. Since, it is only by understanding the
causes and with a broader, multidisciplinary perspec-
tive, that we can move towards the design of a solid
strategy to find efficient and suitable solutions to this
problem. Biodiversity conservation, and public and
animal health, are issues that affect the general public
and, therefore, should be dealt with by the public
administrations, at Community, State and regional
levels, in order to guarantee that these objectives are
achieved. Therefore, it is national and Community poli-
cies that are established, and these use enforceable
regulatory tools (regulations, decisions, royal decrees).
In this regard, the conservation of necrophagous birds
and the lack of carcasses in their habitat constitute a
challenge, which requires satisfactory solutions to be
found for all the affected areas of public interest.

The years 1996 and 2000 witnessed the most
serious public health, media and political crises with
regard to food safety that had ever been experienced
in the European Union or probably even the world. The
Bovine Spongiform Encephalopathy (BSE) problem
was commonly known as mad cow disease. It had a
major social impact due to a series of concurrent fac-
tors that are still present today, albeit to a lesser
degree. The message was transmitted in an alarming
manner ad nauseam. This was a fatal, degenerative
disease that could be spread to humans via the con-
sumption of beef, and for which these was no possible
cure. Likewise, there was great scientific and technical
uncertainty with regard to issues as important as diag-
nostic methods, the prevalence of the disease in lives-
tock, the effectiveness of the different public health
measures proposed and the potential magnitude of
the epidemic in the human population. At present, the
situation is different, given that in the last few years
much progress has been made in terms of the kno-
wledge about and the fight to eradicate this disease.

The mad cow disease crisis was one of the factors,
alongside the dioxin contamination of food and the epi-
zootic foot-and-mouth disease in the UK, which led to
the EU food safety policy acquiring a new focus. This
led to the European Commission document published
in 2000, the White Paper on Food Safety.  The docu-
ment included principles such as a global and inte-
grated approach applied to the entire food chain; the
traceability of food intended for animals and humans;
risk analysis, including the assessment, management
and communication of these risks; the independence,
excellence and transparency of the scientific reports;

as well as the application of the precautionary principle
to the management of these risks. 

The White Paper on Food Safety included as an
annex an Action Plan, which listed 84 legislative pro-
posals that had to be adopted in order to achieve the
objectives proposed for this new public health policy.
Measure 30 referred to animal by-products not inten-
ded for human consumption, indicating the need to
create new legislation that would recast existing mea-
sures and clarify responsibilities in terms on the trace-
ability of by-products and tighten up official controls.
This Measure 30 gave rise to the current Regulation
No. 1774/220, published in October 2000, through
which the public health measures are established,
which are applicable to animal by-products not inten-
ded for human consumption (ABPs). One of the colla-
teral effects of the ABPs Regulation is the current lack
of livestock carcasses in Spain and the negative
impact this has on the conservation of necrophagous
bird populations. 

In Spain, in order to facilitate the application of this
complex Community regulation, in November 2003, the
Real Decreto [Spanish Royal Decree] No. 1429/2003
was promulgated. Through this regulation the Comisión
nacional de subproductos de origen animal no desti-
nados al consumo humano [National commission for
animal by-products not intended for human consump-
tion], was created, usually known as the Comisión SAN-
DACH [Commission for ABPs]. This is an interministe-
rial, multidisciplinary body attached to the former
Ministerio de Agricultura, Pesca y Alimentación
[Ministry of Agriculture, Food and Fisheries] (MAPA),
which is now the Ministerio de Medio Ambiente y, del
Medio Rural y Marino [Ministry of the Environment, and
Rural and Marine Affairs] (MARM), and made up of
representatives of State, regional and local authorities,
whose objective is to monitor the application of the
Regulation, as well as to advise, submit proposals and
collect information. The Commission’s functions include
the drawing up of a Plan Nacional Integral SANDACH
[National Integral ABP Plan], in order to attempt to find
a global response to the problem of managing ABPs at
all stages of their production, transformation, assess-
ment or destruction. 

Within the Commission, 11 working groups were
created in order to carry out an in-depth analysis of the
reality of ABPs in Spain. Both public authorities and
representatives of the affected sectors participated in
the working groups. One of the working groups focu-
sed on analysing the impact of the removal of carcas-
ses from livestock exploitations. A result of this analy-
sis was the creation of an extensive document, the
Libro blanco de los SANDACH [ABP White Paper],
which MAPA published in 2007. It is an essential docu-
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ment for gaining in-depth knowledge about the ABP
management situation in Spain. Finally, this White
Paper was used as the basis for drawing up the Plan
Nacional Integral de los SANDACH [National Integral
ABP Plan], which was approved by the Council of
Ministers and published in the BOE [Spanish Official
State Gazette] on 27 February 2008.

2. CARCASS MANAGEMENT OBLIGATIONS ANDPOSSIBILITIES OF LEGAL ACTION  
Since Regulation (EC) No. 1774/2002 came into

force six years ago, all dead animals in livestock
exploitations have had to be removed, using spe-
cially authorised vehicles, in order to be transformed
or destroyed at approved, designated plants. This
regulation classifies the by-products into three cate-
gories, in accordance with their potential risk to
public and animal health. Thus, depending on their
age, the carcasses of domestic ruminants (cows
Bos taurus, goats Capra hircus and sheep Ovis
aries) are mainly classified as belonging to
Category 1, which represents very high-risk mate-
rial.  Meanwhile, the carcasses of monogastric spe-
cies such as horses, donkeys, mules, pigs or birds,
belong to a lower risk category (Category 2 mate-
rials). Finally, Category 3 materials are those inten-
ded for human consumption but which, for various
reasons, are not used for this purpose. 

In Article 23.2, the Regulation considers as an
exception the possibility of authorising ABPs in
Categories 2 and 3 for the feeding of wild animals
[Art. 23 (2) (c) (v)] and, in the case of necrophagous
birds, also authorises the feeding of carcasses that
are classed as Category 1 materials (cows, goats
and sheep). The ABP Regulation and subsequent
EC Decisions allow ruminant carcasses (Category 1
materials) to be used for feeding necrophagous
birds, as long as these carcasses come from ani-
mals under 24 months’ old in the case of cows, and
under 18 months’ old in the case of sheep and
goats. Carcasses of older animals need to undergo
a diagnostic test for TSE (rapid test), carried out in
an official laboratory, in the case of cows. In the case
of sheep of goats, a sample from 4% of animals
must be taken in the exploitation itself. 

The derogation intended for necrophagous
birds was later developed, through the comitology
procedure, via the publication of the EC Decisions
(2003 and 2005), after the ruling was made public,
which was delivered in November 2002 by the
Scientific Steering Committee (SSC). In Spain,
based on these EC Decisions, the Royal Decree No.
664/2007 was promulgated, regulating the use of
ABPs for the feeding of necrophagous raptors. This

regulation was well received by conservation NGOs
such as WWF/Adena and SEO/BirdLife. On 6 June
2007, they made a joint announcement in which
they welcomed the publication of the new Royal
Decree and, at the same time, requested specific
measures for the brown bear Ursus arctos. 

Although the use of this derogation does not
require advance authorisation, on a case-by-case
basis, by the European Commission, it is necessary
to inform the Community Institution of the use that
the Member States are making of the derogation,
including a description of the control measures
adopted.  In this regard, the Commission can pro-
gramme an inspection visit by the European
Commission Food and Veterinary Office (FVO) in
order to check the efficacy of the official control
measures in situ. Thus, it is up to the Autonomous
Communities whether to decide to make use of the
derogation, given that each community has legisla-
tive and executive autonomy for matters regarding
public and animal health and nature conservation in
their area. The Ministerio de Medio Ambiente y, del
Medio Rural y Marino [Ministry of the Environment,
and Rural and Marine Affairs] (MARM) is responsi-
ble for notifying the European Commission that
Spain is using the derogation intended for necro-
phagous birds.  

It should be noted that the ABP Regulation lists
other derogations, in Article 24, regarding the dis-
posal of carcasses from exploitations and their
transformation and destruction in an approved
plant. These carcasses should be incinerated or
buried in situ, with official authorisation and supervi-
sion. These derogations apply to: dead pet animals,
livestock originating in remote areas (see below)
and livestock that died or were sacrificed due to the
outbreak of a serious disease, because of the dan-
ger of the propagation of health risks. 

As can be seen, there are derogations applica-
ble to the disposal of carcasses in exploitations if
these originate from remote areas. These ‘remote
areas’ are zones where the size of the animal popu-
lation is so small, and where facilities are so far
away, that the arrangements necessary for collec-
tion and transportation would be unacceptably one-
rous compared to local disposal. Nevertheless, in
these cases the carcasses must be incinerated or
buried with official supervision, and therefore cons-
titute biomass that cannot be fed to scavengers.
Given that the dead animals must be incinerated or
buried, the declaration of remote areas has been
incorrectly considered by conservation sectors as a
possible solution to the problems concerning necro-
phagous birds and the brown bear.
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3. EFFECTS ON AVIAN SCAVENGERS: SUITABI-LITY OF THE ACTIONS WITHIN THE CURRENTLEGAL FRAMEWORK
The application of the abovementioned regula-

tion has led to a reduction in the number of cow,
sheep and goat carcasses that remain in the field
and can potentially be consumed by necrophagous
birds. Since the carcass disposal programmes
came into force, the number of sheep and goat car-
casses that could potentially be consumed by
necrophagous birds has decreased by over 80%,
and the number of cow carcasses has declined by
around 100% (Entidad Estatal de Seguros Agrarios
[State Agrarian Insurance Body] 2007, MORENO-
OPO et al., 2007). 

Different authors have discussed the impact of
the lack of food on the population and ecological
variables of necrophagous birds (Figure 1). One of
the most important effects is the increase in the
number of malnourished birds being taken to wildli-
fe recovery centres. This number has risen alar-
mingly in recent years in all regions. Taking both the
cinereous and the European griffon vulture together,
in 2006 there was a 150% increase in the numbers
taken in to wildlife recovery centres in comparison
with 2005 in Aragón, Castilla-La Mancha, the
Comunidad Valenciana and Extremadura
(SEO/BIRDLIFE 2007; Junta de Extremadura). In
some griffon vulture Gyps fulvus breeding colonies
in the centre, north and northeast of the Iberian
Peninsula, there has been a decrease in producti-
vity and some small breeding nuclei have even
disappeared (FERNÁNDEZ 2007; PÉREZ DE ANA,
2007; SEO/BIRDLIFE, 2007). Similarly, a reduction in
the breeding success of the cinereous vulture
Aegypius monachus was observed in the last natio-
nal census (DE LA PUENTE et al., 2007). The cause
of this decline is a lack of food, since there is no sign
of other environmental or human variables that
could have a general negative impact on the abo-
vementioned parameters in these species. 

Moreover, there has been an increase in the num-
ber of reports of attacks by vultures on livestock
(MARGALIDA & CAMPIÓN 2009). The veracity of
these attacks has been studied, and checks have
been carried out to see whether any predation
attempts have been made on weak animals.  The
number of damages claims submitted to the authori-
ties regarding vulture attacks has risen dramatically,
from around 60 in 2004 to over 300 in 2007
(GONZÁLEZ & MORENO-OPO, 2008). Moreover, the
observations of cinereous and griffon vultures outside
their traditional distribution ranges have become
generalised (griffon vultures in central Europe and

cinereous vultures in northern Spain). This could, in
part, be caused by the birds’ movements in search of
areas with a higher availability of food.  

The consequences that necrophagous birds
are currently suffering due to a lack of food have a
great impact on the type of conservation strategies
that should be developed. One of the species most
affected is the griffon vulture, whose population has
increased spectacularly over the last 25 years in
Spain, reaching a total or over 22,000 pairs (DEL
MORAL & MARTÍ, 2001). This increase has in part
been associated with the protection of breeding
areas and, principally, to the proliferation of plentiful
and predictable sources of food in certain parts of
the north and centre of the Iberian Peninsula, espe-
cially in muladares [designated carcass dumps] in
exploitations of intensively reared livestock (PARRA
& TELLERÍA, 2004). Moreover, the scarcity of
carrion is also affecting other necrophagous birds,
whose conservation status is unfavourable. Thus,
work is being carried out in a scenario in which there
is one species with very large populations across
extensive regions of Spain, and has very high tro-
phic requirements. Then there other, more threate-
ned and geographically localised species, which
share the same general prey type with the griffon
vulture, although they differ in the type of animal
remains they prefer (DONÁZAR, 1993). Broadly
speaking, this situation requires the application of
generic measures to address the whole problem,
but selective and very detailed measures when it
comes to prioritising the conservation efforts to help
the species that need them most.

The solutions to the abovementioned problem
must comply with the legislation currently in force.
All the legal derogations are aimed at granting
exemption from removing certain animal by-pro-
ducts from the carcasses, once a series of specific
conditions have been met. Some of these condi-
tions are potentially simple to implement. These
include the obtaining of permits from the competent
authorities, the registering of the animal by-products
or the construction of a muladar [designated car-
cass dump]. Other conditions may be more com-
plicated, such as analyses carried out in official
laboratories to check for the presence of TSEs
before using certain by-products. 

Another obligatory condition of all the legal
solutions currently in force is that the animal by-pro-
ducts have to be made available to animals within
fenced-in sites. The feeding of necrophagous birds
via muladares has positive and negative aspects
for the management of the environment and the
necrophagous birds themselves. In theory, this is a
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good system for avoiding public health problems
caused by the ingestion of carcasses of animals
that can be vectors for the spread of disease, such
as generalist carnivores. This concept is based on
the premise that the by-products taken to mulada-
res can potentially be material that constitutes a risk
to animal and human health. Moreover, the correct
operation of a muladar, with a suitable manage-
ment plan, constitutes an important conservation
tool. Thus, it is possible to favour certain individuals
or population nuclei with specific age groups or at
times of greater food scarcity, in order to increase
survival or productivity levels (PIPER, 2005;
CAMIÑA & MONTELÍO 2006; BIRDLIFE, 2008;
BOLONIO, 2008), as occurs with the supplemen-
tary feeding of other threatened species
(GONZÁLEZ, et al., 2006; LÓPEZ-BAO et al.,
2008). Moreover, the muladar networks constitute a
step forward towards solving the lack of food con-
flict, especially in the initial phases of the detection
of the problem. However, feeding birds solely via
muladares has several negative aspects. Firstly, the
number of muladares at which necrophagous birds
can obtain food will always be limited. In general,
the proposed system is aimed at creating a net-
work of communal muladares, where animal by-
products can be disposed of in a controlled, conti-
nuous and plentiful manner. This means that the
birds can find food in a predictable and localised
manner, but this interferes with the dynamics of the
distribution and home ranges of the populations of
some species and causes negative interactions
between individuals to increase (CARRETE et al.,
2006; MARGALIDA et al., 2007). This can have an
impact on fertility and curb geographic expansion
(MARGALIDA et al., 2008). The continuous presen-
ce of birds at certain points can lead to the displa-
cement of other species and have a negative
impact on the social perception of these birds as
allies of the public health management of carcas-
ses. Concentrating a large number of birds in a limi-
ted number of sites can potentially have negative
effects, especially those linked to the ingestion of
food in poor sanitary conditions (toxicity and inten-
tional poisoning). Moreover, it would be very com-
plicated to provide all the food needed by these
necrophagous species in muladares. Some esti-
mates suggest that it would be necessary to crea-
te around 3,000 feeding stations in Spain
(SEO/BIRDLIFE, 2007), in suitable locations distri-
buted properly across the different species’ ran-
ges. At present, there are fewer than 200 authori-
sed muladares on the list registered with the
Commission for ABPs. This means that the provi-
sion, even in the medium term, of the approximately

20,000 tonnes net biomass required by the different
species of necrophagous birds each year, exclusi-
vely via muladares, is not possible. Some solutions
currently being attempted include making the
necrophagous birds’ natural food compatible with
the compliance with the legal prescriptions with
regard to the provision of carrion. This is the case of
muladares de explotación [designated carcass
dumps in exploitations]. Here by-products from
extensively reared livestock in a exploitation are
dumped in the muladar within the exploitation itself,
after the necessary controls have been carried out.
This type of muladar is only used for animal by-pro-
ducts originating in the exploitation in which it is
located. However, the problem here is that there are
great differences in the type of properties found in
Spain. In the south and west, this practice might be
viable. But, where there are no livestock exploita-
tions that contain livestock in a specific area for
most of the year, this measure would be impracti-
cable. Moreover, it is essential to assess how suita-
ble it is “to force” a group of wild animals that is so
representative and of such great value to our natu-
ral heritage, to depend on artificial, man-managed
structures, in order to satisfy such a major part of
their life cycle as feeding. As a result, the current
legislation is insufficient to solve the problem of lack
of food definitively. There is a need for extensive
planning to take place to solve the conflict in the
long term, in order to ensure that European and
national nature conservation policies that protect
public and animal health are compatible.

4. PROPOSALS AND GUIDELINES FOR ACTION
The current legal possibilities are insufficient to

solve the problems at hand. The palliative focus on
feeding necrophagous birds through a strict regula-
tion of locations, amounts and types of food, only
leaving the animal by-products in fenced off mula-
dares, is seen as harmful for the natural dynamics of
their populations. This has already been reported by
the relevant authorities on several occasions. In a
monographic meeting held in Valencia in June
2007, the Comité de Flora y Fauna Silvestres [Wild
Flora and Fauna Committee] drew up a series of
conclusions regarding the need for future work to
resolve this conflict. Furthermore, in a meeting held
in October 2007, the Environment Ministers of EU
Member States tackled the problems facing necro-
phagous birds in Spain due to a lack of natural food.
In both fora, working priorities were set up, which in
general have still to be developed, coordinated by
Spain’s Ministerio de Medio Ambiente, y Medio
Rural y Marino [Ministry of the Environment, and
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Rural and Marine Affairs]. However, on a regional
scale, several measures regarding the priorities for
future action have been implemented, beyond
those permitted by current legislation. 

A series of proposals for action have been put
forward. In general, they include details about what
was discussed at different meetings held by experts
in this subject. In order to implement these propo-
sals, effective coordination between the different
competent authorities and agents involved, inclu-
ding livestock farmers and NGOs, is required.

A. The drawing up of guidelines for the conserva-
tion and management of populations of necro-
phagous birds in Spain.  This document should
be given legal ratification within the existing offi-
cial working groups (Comité de Flora y Fauna
Silvestres [Wild Flora and Fauna Committee]
and the Comisión Nacional de Protección de la
Naturaleza [National Nature Protection
Commission]), in the form of a strategy for the
conservation of necrophagous birds.

B. Modification of Regulation (CE) No. 1774/2002
on the means of disposal and uses of animal by-
products, in order to increase the possibilities of
feeding necrophagous birds. A change has
been proposed in the consideration of the level
of risk of sheep and goats with regard to the fee-
ding of priority species of necrophagous birds.
The enormous amount of epidemiological sur-
veillance carried out in recent years makes it
possible to rule out the risk of transmitting the
TSE prion through these species.

C. Design and approval of a network of importantareas for the feeding of necrophagous birds
in Spain, following scientific criteria. In these
areas the presence of carcasses from any ani-
mal species, except cows over 36 months’ old
should be allowed. However, mainly carrion
from sheep, goats or Iberian pigs should be
permitted, without the need for a fenced-in
muladar. This measure should be accompanied
by an official public health monitoring plan for
the exploitations that have been granted this
derogation. These areas could be included in
the Natura 2000 Network.

D. Increase in and reinforcement of compliancewith current legislation. There are possible
measures that have not yet been developed,
which should be implemented by the regional
authorities. It is advisable to try to copy the
necrophagous birds’ natural feeding habits as
far as possible. This would help reduce the per-
nicious effects of inter- or intraspecific competi-

tion, negative density dependence or the inges-
tion of food in poor conditions, which could lead
to the birds becoming immunocompromised. It
appears advisable for the networks of mula-
dares to be well spaced out, and include a
large number of feeding points. Likewise, it
appears advisable to promote muladares inexploitations with extensively-reared lives-tock. These are muladares that are only used
for animal by-products originating in the exploi-
tation in which they are located. These are
exploitations of livestock reared extensively, of
which there is a large number in the southwest
and centre of the Iberian Peninsula. They are of
great importance for the conservation of spe-
cies such as the Spanish imperial eagle Aquila
adalberti and the cinereous vulture.

E. The actions must be implemented and asses-sed on the basis of scientific evidence.
Scientific methods should be used to predict the
effect of the lack of food on populations of necro-
phagous birds. The most efficient procedures for
carrying out action programmes should be
implemented, the requirements and needs of
each species should be evaluated and a rigo-
rous assessment made of the possible repercus-
sions on public health of certain types of animal
by-products being disposed of in muladares.

The modification to the ABP Regulation involves
a complex procedure, since it requires the approval
of both the European Parliament and the European
Council, whilst the European Commission is respon-
sible for the legislative initiative, in other words the
writing of the texts containing the modification pro-
posals. In this respect, it should be noted that the
European Commission is reviewing the legal frame-
work of ABPs and it is possible that a thorough modi-
fication of the regulation may occur during the
second half of 2008, under the French presidency of
the European Union. This is the time, therefore, to
present specific proposals that may solve the imple-
mentation problems that this regulation has always
suffered from. 

In order to modify the regulation, evidence is
required that provides a guarantee that the propo-
sed changes will not lead to the appearance of new
risks in the food chain. The measures adopted to
guarantee public and animal health, should be pro-
portional to the existing risks. In this respect, the
satisfactory decrease in the cases of TSE in our
country is good sign, which proves the effective-
ness of the banning of the feeding of meat and
bone meal to ruminant species, a measure adop-
ted by the European Union in 2001. Thus, after the
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maximum annual number of positive cases of TSE
was reached in 2003, with 167 cases, each year
there has been a significant decrease in the num-
ber of cases detected, with a total of 39 cases
being recorded in 2007. Up to 1 September 2008,
only 15 cases of TSE had been recorded in Europe.
In practice, predictions indicate the total disappea-
rance of TSE cases in Spanish livestock in the next
few years. In the face of these optimistic predictions
of the end of TSE, it should be borne in mind that
another principle of the Community legislation indi-
cates that the measures adopted should be pro-
portional to the existing risks. In this case, the risk is
negligible, not only due to the foreseeable total
absence of the disease in a few years time, but also
due to the fact that it is impossible for TSE prions to
be transmitted to humans via necrophagous birds,
since vultures do not form part of our diet. For this
reason it seems reasonable to progress towards
making the exceptional measures more flexible,
due to the negative impact of the ABP Regulation
on biodiversity conservation. 

Finally, the role that extensively reared livestock
has played and must continue to play in the main-
tenance and conservation of nature should be
highlighted. Once again, this shows that the value
of extensive exploitation regimes cannot be quan-
tified exclusively by their final contribution to the
Total Livestock Production. There are other, less
tangible, but equally important contributions. One
of them is the production of food for the brown
bear and necrophagous birds in the form of

carrion-biomass. However, there are others, such
as the prevention of fire through close grazing,
which prevents the ingress of scrub vegetation in
fields, the creation of unique landscapes such as
dehesas [pastureland with holm and evergreen
cork oaks, grazed by livestock] and mountain pas-
tures, the establishment of human settlements in
this rural environment, the production of high-qua-
lity food, the conservation of animal genetic resour-
ces through the maintenance of indigenous races,
the use of grazing resources such as stubble
fields, whose value would be lost otherwise, the
fertilising of the land using manure and the upke-
ep of livestock tracks. Moreover, the role of the far-
mer as a producer of food, landscape and biodi-
versity should be highlighted and society as a
whole should be made aware of this.
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Appendix. Main legislation on the subject

- Decision No. 2005/830/EC, amending Decision No. 2003/322/EC
- European Commission Decision No. 2003/322/EC, implementing Regulation (EC) No. 1774/2002 of the European Parliament and of the Council as regards the feeding of certain necrophagous 
birds with certain category 1 materials.

Community

- Real Decreto [Spanish Royal Decree] No. 664/2007 of May 25, regulating the feeding of necrophagous raptors with animal by-products not intended for human consumption.
- Regulation (EC) No. 1774/2002 laying down health rules for animal by-products not intended for human consumption.
- Regulation (EC) No. 999/2001, of May 22, 2001, laying down the rules for the prevention, control and eradication of certain transmissible spongiform encephalopathies.
- Real Decreto [Spanish Royal Decree] No. 1429/2003, regulating the implementation of the Community regulations regarding animal by-products not intended for human consumption.
- Regulation (EC) No. 808/2003 amending Regulation (EC) No. 1774/2002 (…).
- Real Decreto [Spanish Royal Decree] No. 1911/2000, regulating the destruction of specified risk materials with regard to transmissible spongiform encephalopathies.

State

- Decreto [Regional Decree] No. 108/2006, by the Consejería de Medio Ambiente y Desarrollo Rural de la Junta de Comunidades de Castilla-La Mancha [The Regional Ministry of the Environment 
and Rural Development of The Autonomous Government of Castilla-La Mancha]

- Decreto [Regional Decree] No. 102/2009, by the Gobierno de Aragón [Autonomous Government of Aragón]
- Orden [Regional Order] of December 10, 2004, by the Consejería de Agricultura y Pesca de Andalucía [Regional Ministry of Agriculture and Fisheries of the Autonomous Government of Andalucía]
- Orden [Regional Order] of Octuber 1, 2001, by the Conselleria de Medio Ambiente, de la Generalitat Valenciana [Regional Ministry of the Environment of the Autonomous Government of Valencia]. 
- Orden Foral  [Regional Order] of April 30, 2001, by the Consejero de Agricultura, Ganadería y Alimentación de Navarra [Regional Ministry of Agriculture, Livestock Farming and Food of the 
Autonomous Government of Navarra], and Orden Foral [Regional Order] of June 27. 2006

- Orden [Regional Order] No. 7/2001 of March 8, 2001, by the Consejero de Turismo y Medio Ambiente de La Rioja [Regional Ministry of Tourism and the Environment of the Autonomous 
Government of La Rioja]

- Decreto [Regional Decree] No. 230/2005, on public health regulations for game species, by the Consejería de Sanidad y Consumo de la Junta de Extremadura [Regional Ministry of Health and 
Consumer Affairs of the Autonomous Government of Extremadura]

Regional
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Normativa sobre las Encefalopatías Espongiformes Transmisibles (EETs) y
gestión de los comederos para aves de presa: un estudio comparativo entre

Europa Occidental (Península Ibérica y Francia) y la Península Balcánica

Regulations of Transmissible Spongiform Encephalopathies (TSEs) and
management of feeding sites for birds of prey: a comparative approach between

Western Europe (Iberian Peninsula and France) and the Balkan Peninsula

RESUMEN
Las actuales medidas de vigilancia de las EETs, aunque con excepciones, han causado un importante impacto en las poblaciones ibéricas

de buitres, principalmente a causa de su poco práctica aplicación y el cierre radical de los vertederos tradicionales de animales muertos/ mula-
dares. La disminución de la productividad detectada en poblaciones salvajes de aves carroñeras, el aumento en la tasa de ingresos en centros
de recuperación y los ataques al ganado constituyeron las principales señales de alarma. No se han registrado hechos similares en la Península
Balcánica, posiblemente debido a que las poblaciones son considerablemente más reducidas y poseen una distribución limitada, lo facilita su
gestión intensiva. También, las poblaciones de buitres, especialmente las de buitre leonado Gyps fulvus que comienzan a prosperar en los últi-
mos años, se encuentran en islas epidemiológicamente aisladas (Archipiélago de Kvarner, Creta y el Mar Egeo).  Además, la productividad pare-
ce estable o mayor en las poblaciones balcánicas.  Durante la última década también se detectó una diferencia importante entre el número de
casos de EETs en los países mediterráneos occidentales y los orientales. En la península ibérica y Francia la EEB presentó una incidencia cons-
tante que tardó en reducirse, mientras que por el contrario en los Balcanes y en otros países que albergan poblaciones de buitres (por e.j. Israel,
E.E.U.U), su presencia fue fortuíta (un único caso) y por lo tanto epidemiológicamente insignificante. Sin embargo, los Balcanes albergan enfer-
medades infecciosas que muestran una incidencia limitada en la Península Ibérica, por lo que es posible que las actuales poblaciones de bui-
tres sólo sean viables si se aplica una gestión a largo plazo. En los últimos años, varias sociedades ornitológicas nacionales, y finalmente Birdlife
International, han propuesto una solución equilibrada compuesta por un conjunto de medidas alternativas debidamente documentadas. Los
hechos ya citados y las condiciones locales de la Península Balcánica deberían ser tenidos en cuenta a la hora de llevar a cabo medidas ofi-
ciales de presión colectivas y formular propuestas, para así poder favorecer a ambas sub-poblaciones. Aquí presentamos un primer intento de
combinar y ampliar las propuestas actuales con el fin de tratar y predecir todas las situaciones posibles de alimentación suplementaria de aves
carroñeras y Accipítridos en general. 

ABSTRACT
Current measures of transmissible spongiform encephalopathy (TSE) surveillance, with some exceptions, have had a significant impact on

Iberian vulture populations, mainly through impractical application and the radical closure of the traditional livestock disposal areas, or “mula-
dares”. Lower productivity, increased admissions to rescue centers and livestock attacks were the main signals indicating negative impacts to
populations. Similar occurrences have not been recorded in the Balkan Peninsula, perhaps due to significantly smaller populations and limited
distribution and therefore more easily and intensively managed populations. Currently flourishing vulture populations, specially of griffon vulture
Gyps fulvus, are also located on epidemiologically isolated islands (Kvarner Archipelago, Crete and Aegean Sea). Productivity on these islands
appears more stable or higher in respect to the Balkan populations. An important difference in TSE caseload between western and eastern
Mediterranean countries was also detectable over the last decade. In the Iberian Peninsula and France, bovine spongiform encephalopathy
(BSE) had a constant, and more recently decreasing, rate of occurrence, while its presence was incidental (a single case) and therefore epide-
miologically insignificant in the Balkans and other countries in which vulture populations exist (e.g. Israel, USA). On the other hand, the Balkans
harbor infectious diseases, which show limited occurrence in Iberia, and the current vulture populations are possibly viable only through long-
term management. In recent years national ornithological societies and Birdlife International have proposed a balanced solution, through a well-
documented suite of alternative measures. The aforementioned facts and local conditions in the Balkan Peninsula should be taken into consi-
deration in official collective lobbying actions and proposal formulation aimed at aiding both sub-populations. Here, a first attempt to merge and
extend the current proposals is made, in order to predict all possible scenarios of the effect of supportive feeding for scavenger birds and, in
general, Accipitridae species.
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estudio más amplio dirigido a investigar el papel epi-
demiológico de las especies de aves necrófagas en
la propagación y transmisión de enfermedades
(incluyendo las Encefalopatías Espongiformes
Transmisibles EETs) cuyo objetivo era emplear los
resultados como “material de apoyo” para impulsar
la creación de puntos de alimentación suplementaria
legales en Grecia, autorizados por el Ministerio de
Desarrollo Rural (Dirección General de Servicios
Veterinarios). Este esfuerzo a nivel nacional comenzó
antes de que se declarara la decisión 2003/322/CE.
Por último, se consideró que una revisión sobre la ali-
mentación suplementaria en todo el mundo aportaría
material para que todas las ONGs europeas y no
europeas interesadas puedan seguir presionando
sobre este tema a nivel nacional o internacional.

2. MATERIAL Y MÉTODOS
Los datos se recopilaron a lo largo de un perí-

odo de 6 años (2001-2006) por medio de bús-
quedas en internet (bases de datos electrónicas,
listas de correo sobre rapaces, foros), bibliotecas
e investigadores, generando finalmente cerca de
140 fuentes  interdisciplinarias. Más tarde, éstas
fueron analizadas y re-elaboradas en coopera-
ción con la Dirección General de Servicios
Veterinarios (DGSV), microbiólogos-epidemiolo-
gistas veterinarios, el Laboratorio Nacional de
Referencia (LNR) de EETs y expertos en buitres
de la Sociedad Helénica de Ornitología (SHO). El
continuo intercambio de información y opiniones
con expertos de las sociedades ornitológicas
españolas (SEO) y francesas (LPO) fue fluído y
resultó de gran ayuda. La consistencia de los
datos (calidad, cantidad y campo científico) se
muestra en las Figuras 1 y 2. Puesto que el pro-
pósito de este artículo no consistía en presentar
estos datos veterinarios de forma detallada, se
decidió hacer uso sobre todo de los informes

1. INTRODUCCIÓN
El aporte suplementario de alimento a

Accipítridos (buitres y rapaces diurnas) ha sido
durante los últimos treinta años una herramienta de
conservación muy común para la gestión urgente y a
medio plazo de las poblaciones en constante decli-
ve (PIPER & SEGAL, 2002). Antiguamente en la
Comunidad Europea, esta medida de conservación
sólo estaba legalmente amparada por las leyes de
protección ambiental o de especies,  y debía contar
con el consentimiento de las autoridades veterinarias
locales para llevarse a cabo, ya que por aquel enton-
ces no existían antecedentes legales y el abandono
de cadáveres de animales estaba prohibido.
Además, la crisis de la EEB en 1998 impuso una nor-
mativa más estricta que aumentó el escepticismo de
los oficiales veterinarios estatales respecto a la elimi-
nación de sub-productos animales y el funciona-
miento de los comederos para buitres o puntos de
alimentación suplementaria o P.A.S.A.P. (Puntos de
Alimentación Suplementaria para Aves de Presa).
Estas nuevas disposiciones han complicado la exis-
tencia y función de los puntos de alimentación suple-
mentaria, enfrentándose a la esencia de las leyes
ambientales (CAMIÑA, 2004; AZMANIS, 2006; BIR-
DLIFE, 2007) y planteando un obstáculo adicional en
la conservación aplicada de  las aves (TELLA, 2001).

En este informe se presenta un resumen del pro-
blema, haciendo hincapié en las posibles diferencias
entre los países mediterráneos occidentales (concre-
tamente Portugal, España y Francia) y los orientales
(haciendo referencia a Grecia, Bulgaria, Macedonia,
Serbia y Croacia únicamente).  Así, queremos evi-
denciar que la situación en las dos regiones no se ve
influída por los mismos factores, por lo que es nece-
sario integrar soluciones legales específicas para
ambas regiones de cara a futuras estrategias de
modificación de la normativa veterinaria vigente en la
Unión Europea.  Este trabajo se originó a partir de un
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LABURPENA
Behi entzefalopatia espongiforme kutsagarriak kontrolatzeko egungo neurriek, salbuespenak salbuespen, eragin handia izan dute saien

populazio iberiarren artean, batez ere ez direlako behar bezala aplikatu eta hildako animalien zabortegi eta hondakindegi tradizionalak behin
betiko itxi direlako. Hala, produktibitateak behera egin du, sendatzeko zentroetara eramandako hegazti kopuruak gora egin du eta ganaduare-
kiko erasoak areagotu egin dira. Penintsula Balkanikoan ez da horrelakorik gertatu, beharbada populazioak askoz txikiagoak direlako eta anto-
lamendu mugatua dutelako eta, ondorioz, populazio horien kudeaketa intentsibo bat egitea errazagoa delako. Halaber, gora egiten ari diren sai
populazioak epidemiologikoki isolatutako irletan daude (Kvarnerreko uhartedia, Kreta eta Egeoa). Horrez gain, produktibitatea egonkorra edo
handiagoa dirudi populazio balkanikoetan. Azken hamarkadan, alde handia atzeman zen behi entzefalopatia espongiforme kutsagarri kasu
kopuruaren artean, mendebaldeko eta ekialdeko herri mediterraneoetan. Iberiar penintsulan eta Frantzian gaixotasun hori etengabekoa eta
murrizteko zaila izan zen; aitzitik, Balkanetan eta sai populazioak dituzten beste herrialde batzuetan (adibidez, Israelen eta Ameriketako Estatu
Batuetan) kasu bakarra atzeman zen; hau da, esan daiteke datu hori epidemiologikoki ezdeusa dela. Alabaina, Balkanetan badira Iberiar
Penintsulan nekez aurki daitezkeen gaixotasun infekziosoak, hortaz, egun dauden sai populazioak bideragarriak izateko beharrezkoa da kude-
aketa bat epe luzera aplikatzea. Azken urteetan, elkarte ornitologiko nazional batzuek eta azkenik Birdlife International erakundeak behar beza-
la dokumentatutako neurri alternatiboak proposatu dituzte, arazoari irtenbide orekatu bat ematearren. Aipatutako gertaerak eta Penintsula
Balkanikoaren baldintza lokalak kontuan hartu beharko lirateke presio neurri ofizial kolektiboak abian jartzeko eta proposamenak egiteko orduan,
bi azpi-populazioei lagundu ahal izateko. Horiek horrela, egungo proposamenak uztartu eta zabaldu nahi ditugu, akzipitridoak modu osagarrian
elikatzeko eta egoera posible guztiak aztertzeko eta aurreikusteko. 
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colectivos no publicados (y algunas publicacio-
nes clave) y centrarnos en los temas de valor
ornitológico y práctico.

3. RESULTADOS 
3.1. Alimentación suplementaria para aves de presa

El aporte de alimento suplementario está muy
extendido y se realiza de forma periódica en toda
el área de distribución (4 continentes) de las espe-
cies de buitres (PIPER & SEGAL , 2002) (Figura 3).
La mayoría de las especies están amenazadas a
escala global o local (BIRDLIFE INTERNATIONAL,
2008). Aparte, en el norte de Europa, donde los
buitres no están presentes, la alimentación suple-
mentaria se lleva a cabo en beneficio de las rapa-
ces diurnas, especialmente para el águila real
Aquila chrysaetos y el pigargo europeo Haliaeetus
albicilla, pero también para el milano real Milvus
milvus en el Reino Unido, como parte de un pro-
yecto de reintroducción (AZMANIS, 2006). Puesto
que existen diferencias concretas en la fisiología
digestiva (especialmente en el nivel del pH) y en el
comportamiento ecológico, por ejemplo, en cuan-
to al grado de dependencia de la carroña o el com-

portamiento de campeo y post-alimentación
(véase DUKE et al., 1974, HOUSTON, 1974;
HOUSTON & COOPER, 1975; NATORP, 1986;
CHASSAGNE, 1998; KLAPHAKE & CLANCY,
2005) estos dos grupos de aves deberían ser tra-
tados por separado en lo referente a la epidemio-
logía y a las bases técnicas para el establecimien-
to de los puntos de alimentación suplementaria.

3.2. Incidencia de la Encefalopatía EspongiformeBovina en la Unión Europea
La formulación de una normativa veterinaria

específica sólo tuvo lugar en la Comunidad Europea
a raiz de la crisis de la Encefalopatía Espongiforme
Bovina (EEB) (Figura 4), mientras que en la mayor

Figura 1. Cantidad y fiabilidad de los datos
Figure 1. Data quantity and reliability

Figura 2. Datos interdisciplinarios recogidos (cantidad/campo)
Figure 2. Interdisciplinary data collected (quantity/field)

Figura 3. Países con puntos de alimentación suplementaria. Naranja: lugares
donde la alimentación de accipítridos está establecida Azul: lugares donde la
alimentación de accipítridos posiblemente se lleve a cabo

Figure 3. Countries with supplementary feeding sites. Orange: Accipitridae
feeding is established. Blue: Accipitridae feeding possibly takes place. 

Figura 4. Comunidad Europea (CE) y estatus legal de los puntos de alimenta-
ción suplementaria. Rojo: países donde la decisión 2003/322/CE permite la ali-
mentación de buitres. Amarillo: miembros de la CE no incluidos en la decisión
2003/322/CE. Verde: países candidatos a la CE que llevan a cabo actividades
de alimentación. Gris: otros países de la región con presencia de buitres (inde-
pendientemente de su actividad de alimentación)    

Figure 4. European Community (EC) & Supplementary feeding sites. Legal
Status. Red: EC Countries where the DE/322/2003 allows vulture feeding
Yellow: EC members not included in the DE/322/2003. Green: EC Candidate
Countries with vulture feeding activity. Grey: other countries of the broader
region with vulture presence (regardless of feeding activity)    
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parte del resto de países la principal normativa
sanitaria/de salud pública continuó igual que esta-
ba o fue ligeramente modificada. En estos
momentos, el Reglamento (CE) 1774/2002  esta-
blece la normativa principal para el control de la
EEB. La creación de puntos de alimentación
suplementaria se describe en la decisión
2003/322/CE,  posteriormente rectificada median-
te la aprobación de la Decisión 2005/830/CE que
incorporó un aspecto muy beneficioso en cuanto
el depósito de cadáveres de pequeños rumiantes.
Aunque no se aplica legalmente a una escala
mayor (mundial), los puntos básicos (más concre-
tamente las condiciones y las bases técnicas)
para establecer y gestionar un punto de alimenta-
ción suplementaria, comedero de buitres o mula-
dar, se muestran en la Tabla 1.

Con respecto a las EETs, la EEB afecta a la
mayoría de países europeos que albergan pobla-
ciones de buitres. También fue detectada, aunque
en casos aislados, fuera de Europa (véase Tabla
2). En general, el mayor número de casos de EEB
se observó durante el período comprendido entre
1999-2006, aunque 1998 fue un año epidemioló-
gicamente importante para algunos países (e.g.
Portugal). En España el pico máximo de casos
(167) de dio en 2002, en Francia (274 casos) en
2001 y finalmente en Portugal (159 casos) en 1999
(OIE, 2008). Este último país fue el más afectado a
lo largo de los años. En los últimos 5 años se ha
registrado una reducción acusada del número de
casos. Mientras tanto, en otros países la presencia
de la EEB durante los últimos 7 años ha sido espo-
rádica (Grecia, Austria, E.E.U.U., Israel) y por lo
tanto debería ser considerada epidemiológica-
mente insignificante (Greek Direction of Animal

Health, 2001). En conjunto, la evolución relativa de
la EEB en los países mediterráneos orientales y
occidentales, tal como muestra la Figura 5, ha sido
completamente diferente; de presencia constante
y con tendencia a disminuir en la Península Ibérica
y Francia, al contrario que en los Balcanes
(Grecia), donde su presencia es accidental.
Aparte de esto, no se ha registrado ningún caso
de EEB en pequeños rumiantes en ninguna de las
dos zonas. El scrapie o tembladera (Encefalopatía
Espongiforme de cabras y ovejas) no supone un
riesgo para las personas,  ya que su existencia se
conoce desde antaño y ha sido sometida a un
seguimiento periódico. No obstante, de nuevo
pueden observarse fluctuaciones diferentes entre
las dos regiones.

Tabla 1. Principales requisitos globales aplicados antes del comienzo del aporte de alimentación suplementaria para águila real, pigargo europeo, milano real (indi-
cado con un *) y buitres (AZMANIS, 2006;  GILBERT et al., 2007; GRUBAC, 2005).

C.E. (DE/322/2003) � � � � � Enfermedades � �
Croacia � � � ? �Enfermedades � �
ERY de Macedonia � � � No �Enfermedades � ?
Serbia � � � ? � Enfermedades, Tóxicos � Recientemente �
Suecia* � � � � � � ?
Reino Unido* � Posiblemente Posiblemente Posiblemente Posiblemente � Posiblemente
Bielorrusia* � ? ? ? � No pero con plataforma en altura No
Pakistan � ? � No � Diclofenac � �
Israel � � � � � AINEs � �
Republica de Sudáfrica � Depende del sitio � No � Enfermedades, AINEs      � ?
EEUU � Posiblemente no, si es dentro de un área protegida No No � �Eléctrico No

Países Proyecto de Enclave aprobado Protocolos específicos Análisis de Certificación veterinaria Vallado y Plataforma impermeable,Conservación por las para el depósito EET en del material depositado entrada segura impermeable, y seguimiento Autoridades y transporte rumiantes (enfermedades, limpieza decientífico Veterinarias del alimento tóxicos, AINEs) estanque de agua

Figura 5. comparativa de la evolución de los casos de EEB en los países medi-
terráneos occidentales y orientales. Nota: para el año 2008 sólo se presentan
los datos de España (datos de la Oficina Internacional de Epizootias 2008).   

Figure 5. BSE cases progress between west and east Mediterranean countries
in the last decade. Note: for year 2008 only Spanish data has been submitted.
(data after Office International de Epizooties 2008).



que aportan nuevos individuos a los Balcanes
continentales, se encuentran en  islas, concreta-
mente las de Creta y Naxos en Grecia, y en de
Cres, Rab y Krk en Croacia. También persiste una
pequeña población de buitre leonado en Chipre
(S. IEZEKIEL en VELVESKI, 2005). La insularidad
dificulta la transmisión de enfermedades y facilita
su vigilancia (AZMANIS, 2006). Según datos no
publicados del Centro de Fauna Salvaje Helénico
(DRAGOUMIS com. pers.) no se ha observado
una mortalidad inusual de buitres en los últimos
años. El aumento de ingresos de buitres leonados
juveniles en septiembre de 2006, originarios de la
población cretense, se ha atribuído a otras causas
como envenenamientos secundarios, una disper-
sión demasiado prolongada, o causas desconoci-
das (XIROUCHAKIS, com. pers.). Es más, en prin-
cipio no se cree que las poblaciones de buitres
cretenses estén sufriendo de escasez de alimen-
to, y además existen siete puntos de alimentación
suplementaria en funcionamiento por otras razo-
nes conservacionistas (XIROUCHAKIS et al.,
2002; XIROUCHAKIS & MYLONAS, 2005). El
mayor riesgo en los Balcanes continentales pare-
ce continuar siendo el uso ilegal de venenos y la
persecución directa, además de los cambios en
los usos del suelo y la cada vez menor disponibi-
lidad de alimento (ANTONIOU, 2001, BOURDA-
KIS et al., 2004; XIROUCHAKIS, 2004; LISITCHA-
NETS T & LISICTHANETS, 2005; PAVOKOVIC &
SUSIC, 2005; VELEVSKI, 2005; SIDIROPOULOS
et al., 2007). Por último, la productividad del buitre
leonado y del alimoche Neophron percnopterus
muestra una tendencia a aumentar en algunos
países balcánicos, donde estas especies se
encuentran debidamente protegidas. Por otra
parte, las poblaciones de buitre negro y quebran-
tahuesos Gypaetus barbatus parecen también
disfrutar de una relativa estabilidad en sus reduc-
tos poblacionales (AZMANIS et al., 2009; XIROU-
CHAKIS & TSIAKIRIS, 2009). 

4. DISCUSIÓN Y RECOMENDACIONES DE GESTION
La actual normativa de la Comunidad Europea

permiten el establecimiento de puntos de alimenta-
ción suplementaria y el uso de cadáveres de
rumiantes bajo ciertas condiciones (animales
menores de 24 meses, análisis de EET en el 4% de
la cantidad total depositada, eliminación del mate-
rial de riesgo específico- MER) pero se sigue consi-
derando que su número es poco práctico e insufi-
ciente para preservar la población, la dieta y el
comportamiento natural de las aves carroñeras. Los
vacíos legales más importantes determinan limita-
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3.3. Efectos sobre poblaciones de aves carroñerasde las regulaciones para el control de la EEB
En España se ha detectado un fuerte impacto

en las poblaciones de buitre leonado Gyps fulvus
(CAMIÑA, 2004; CAMIÑA & MONTELIO, 2006;
BIRDLIFE INTERNACIONAL, 2007) tras la aplica-
ción de las medidas de vigilancia de la EEB, que
han provocado cambios en los patrones de com-
portamiento de campeo (por e.j. ataques al gana-
do), una disminuión de la productividad y un
aumento en el número de ingresos de buitres juve-
niles en los centros de recuperación (BIRDLIFE
INTERNATIONAL, 2007). No se han registrado
hechos similares en los países del Mediterráneo
oriental ya que sus poblaciones de buitre son bas-
tante más reducidas, están fragmentadas o total-
mente aisladas  (BIRDLIFE, 2004, XIROUCHAKIS
& TSIAKIRIS, 2009). Es importante llamar la aten-
ción sobre hecho de que toda la población de
quebrantahuesos de los Balcanes, y dos de las
poblaciones más importantes de buitre leonado,

Figura 6. Comparativa de la situación actual de la Encefalopatía Espongiforme
Ovina/Caprina (tembladera) (datos de la Oficina Internacional de Epizootías 2008)

Figure 6. Comparative current situation of Ovine/Caprine Spongiform
Encephalopathy (Scrapie) (data after Office International de Epizooties 2008)

Tabla 2. Casos de EEB en países que albergan pobalciones de buitres. Los paí-
ses que no aparecen (poe e.j. Pakistán, India, Sudáfrica, Argentina, etc) no han
declarado la detección de casos de EEB dentro de sus fronterias (datos de la
Oficina Internacional de Epizootias 2008).

Grecia 0 0 1 0 1
Portugal 94 127 808 No hay información 1029
España 0 0 681 36 717
Francia 31 18 935 No hay información 984
Italia 2 0 135 2 139
Austria 0 0 5 1 6
Suiza 269 14 181 0 464
Israel 0 0 1 0 1
EEUU 0 0 2 0 2

País 1990-1997 1998 1999-2006 2007-2008 Total
Período
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ciones para el uso de cadáveres enteros de espe-
cies domésticas no susceptibles a la EEB, de los
cuerpos derivados de animales explotados en
régimen extensivo y de caza, el manejo de los
cadáveres bovinos hasta obtener los resultados de
los análisis de EEB y la alimentación suplementaria
a través de instalaciones privadas (granjas, zoos,
reservas naturales, cotos de caza). Estas cuestio-
nes generales tienen un carácter preocupante
tanto para la Península Balcánica como para la
Ibérica. Además de esto, el papel mínimo que jue-
gan los buitres en la transmisión de EETs ha sido
revisado extensamente en informes anteriores y
por varios autores (CHASSAGNE, 1998; JON-
COUR, 1999; SCIENTIFIC STEERING COMMIT-
TEE, 2001; CAMIÑA, 2004; AZMANIS, 2006; BIR-
DLIFE INTERNATIONAL, 2007). Sin embargo,  la
peculiaridad de la Península Balcánica y su posi-
ble implicación el la formulación de propuestas no
ha sido suficientemente resaltada. La presencia
esporádica de las EETs, el número reducido y esta-
ble de casos de tembladera, el aislamiento físico
de las poblaciones en islas, y el tamaño conside-
rablemente reducido de las poblaciones de los
Balcanes continentales, junto con su gestión inten-
siva y su lenta recuperación, podrían ofrecer una
solución satisfactoria a través de una propuesta
menos exigente que la requerida en la Península
Ibérica, que posee, en comparación, un mayor
número de casos de EETs y poblaciones de buitres
ampliamente distribuídas. En base a esto, parece
evidente que en ausencia de un programa de ali-
mentación suplementaria continuado (que consta-
rá en el futuro de unos 70 puntos de alimentación
suplementaria, la mayoría de ellos dirigidos a pare-
jas de alimoche, situados cerca de los nidos) y sin
un esfuerzo de gestión, muchas de las reducidas
poblaciones balcánicas terminarían por desapare-
cer, en contraste con la robusta población ibérica,
que es más viable, nutricionalmente auto-sosteni-
ble, y se beneficia de una red de muladares. En el
caso de esta, se ha calculado que serían necesa-
rios 3000 puntos de alimentación suplementaria
para abastecer por completo a la población ibéri-
ca (BIRDLIFE INTERNATIONAL, 2007). Esta
opción requeriría mucho tiempo y dinero debido a
los costes colectivos de establecimiento y mante-
nimiento, y además arrastraría la conservación de
los buitres de su estado natural y sostenible a una
condición poco tradicional e intensiva que englo-
baría al mismo tiempo otros peligros (cambios en
distribución, impacto de los residuos de drogas
veterinarias, colisiones, envenenamientos masivos
etc) (BIRDLIFE INTERNATIONAL, 2007). Sin
embargo, la ganadería extensiva y la actividad

trashumante son actividades que aun se practican,
especialmente en los países balcánicos del sur, y
además existen importantes poblaciones de águi-
la Imperial y alimoche que todavía dependen de
los vertederos tradicionales (AZMANIS et al.,
2009). Finalmente, aunque la población Ibérica
también incluye poblaciones de islas (Canarias y
Baleares), su importancia con respecto al estatus
general de los buitres parece poca, exceptuando,
tal vez, el alimoche en las Islas Canarias por estar
considerado una subespecie (DONÁZAR et al.,
2002; KRETZMANN et al., 2003).

Aparte de todas las diferencias ya citadas, pare-
ce epidemiológicamente importante que, en los paí-
ses balcánicos, otras enfermedades infecciosas y
zoonosis (por ej. la rabia, la enfermedad de las
vacas locas, antrax, brucelosis, lengua azul etc) pre-
sentan mayor incidencia que en la Península Ibérica,
donde las prácticas ganaderas y la vigilancia de
enfermedades siguen los protocolos modernos
(todos los países ibéricos pertenecen a la C.E. por
lo que poseen los mismos criterios y bases para el
control de enfermedades, hecho que no ocurre en
los estados balcánicos donde tanto miembros anti-
guos, nuevos, candidatos y no-miembros compo-
nen el mosaico peninsular). Este hecho podría crear
una preocupación alarmante, y mayor reticencia por
parte de los servicios veterinarios públicos a la hora
de dar el visto bueno a un punto de alimentación
suplementaria en zonas fronterizas, donde además
se conservan importantes poblaciones de buitres
(por ej. en el área de Dadia (GR)-Matzarovo (BG) y
en las fronteras de  Tzena-Pinovo (GR)-Kavadartzi
(ERY de Macedonia) y Epirus (GR-Albania). Por últi-
mo, pero no por ello menos importante, el aporte de
alimentación suplementaria está legalmente justifi-
cado para sólo tres de las 10 especies que tienen
presencia en Grecia y los Balcanes, a través de la
decisión 2003/322/CE. Aunque recientemente se
han formulado y entregado informes con propuestas
para una solución equilibrada entre la vigilancia de
la EEB y la preservación de las aves carroñeras
(Comité de Dirección Científica 2001; AZMANIS,
2006; BIRDLIFE, 2007), en los siguientes puntos se
ha procurado una versión combinada, que refleje
todas las soluciones y variables posibles:

I. Definir zonas específicas donde puedan apli-
carse excepciones.

II. Declarar las islas como zonas de bajo riesgo
epidemiológico (en relación a las  EETs y otras
enfermedades infecciosas) donde se permitan
más excepciones, a no ser que se demuestre lo
contrario.
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III. Crear excepciones para la eliminación de los
Materiales de Riesgo Específicos y cadáveres
enteros de especies no rumiantes explotadas
en régimen de pasto extensivo.

IV. Autorizar el depósito natural y el uso de cadá-
veres enteros de pequeños rumiantes. 

V. Autorizar excepciones en la retirada obligatoria
de cadáveres de ganado explotados en régi-
men extensivo menores de 24 meses.

VI. Definir “zonas de abastecimiento con cadáve-
res bovinos” explotados en régimen intensivo
de más de 24 meses. Las granjas próximas a
un punto de alimentación deberán ser analiza-
das periódicamente para la detección de EEB y
declaradas libres de EEB, haciendo innecesa-
rio el análisis individual del ganado.

VII. Mantener el sistema tradicional de depósito en
muladares en zonas con una alta densidad de
buitres y poca presencia/presión humana.

VIII.Reemplazar los vertederos utilizados por un
número considerable de individuos o especies
negrófagas por puntos de alimentación suple-
mentaria, antes que declarar su cierre.

IX. Autorizar excepciones en las bases técnicas
obligatorias para los puntos de alimentación
específicos, como los del quebrantahuesos, el
alimoche y especies de rapaces diurnas.

X. Permitir la designación de puntos de alimenta-
ción suplementaria en propiedades privadas
(grandes granjas, cotos de caza privados, zoos
y otros) en Europa.

XI. Fomentar la investigación enfocada al estudio
de la barrera de especies/transmisión de las
EETs y del impacto de las medidas en las aves
necrófagas, y fomentar también la cooperación
interdisciplicaria con expertos.
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1. INTRODUCTION
The supportive feeding of Accipitridae (vultures &

diurnal raptors) has been a well-accepted conserva-
tion tool for urgent and middle-term management of
their constantly declining populations, for the last
thirty years (PIPER & SEGAL, 2002). Historically in the
European Community, this conservation actions was
only carried out under permission of the local veteri-
nary authorities and was legally enforced only by
environmental or species protection laws given that
no other legislation existed and the abandonment of
animal carcasses was strictly forbidden. Additionally,
the BSE crisis, in 1998, led to a number of stricter
regulations, making public veterinary officers more
sceptical of the disposal of animal –by-products and
the operation of “vulture restaurants” or “supplemen-
tary feeding sites” or B.P.F.P.S. (Birds of Prey Food
Provision Sites). These regulations have disturbed the
existence and function of the supplementary feeding
sites confronting the essence of the environmental
laws (CAMIÑA, 2004; AZMANIS, 2006; BIRDLIFE,
2007) and posing additional limitations to applied bird
conservation (TELLA, 2001). 

The current work is an overview of the problem,
emphasising the possible differences between wes-
tern (namely Portugal, Spain and France) and eas-
tern Mediterranean countries (referring only to
Greece, Bulgaria, FYR of Macedonia, Serbia and
Croatia). Differences would indicate that the two
regions are not subject to the same factors and the-
refore specific legal solutions should be integrated
into the general lobbying strategy when dealing with
the responsible EC Committe, in respect to the modi-
fication of the veterinary regulations. The current work
was originally a part of broader research aimed at
investigating the epidemiological role of the necrofa-
gous avian species in the propagation and transmis-
sion of diseases (including Transmissible Spongiform
Encephalopathies-TSEs). Its main aim was to gene-
rate results to be used as ‘supporting material’ in the
promotion of the legal establishment of supplemen-
tary feeding sites authorised by the Ministry of Rural
Development (General Direction of Veterinary
Services) in Greece. This national effort had begun
before the announcement of DE/322/2003. Finally, a
review of supportive feeding worldwide was aimed at
providing material for all interested European and
non-European NGOs for further lobbying on this spe-
cific topic, nationally or internationally.

2. MATERIALS AND METHODS
Data was collected during a six-year period

(2001-2006) via an intensive Internet survey (e-data-

bases, raptor mailing lists, forums), libraries, private
researchers with around 140 interdisciplinary sour-
ces being identified. Subsequently, these were eva-
luated and elaborated in cooperation with the
General Direction Veterinary Services (GDVS), vete-
rinary microbiologists-epidemiologists, the National
Referral Laboratory (NRL) for TSEs and Hellenic
Ornithological Society (HOS) vulture experts.
Continuous data and opinion exchange with
experts of Spanish (SEO) and French ornithological
societies (LPO) was very helpful and unhindered.
The detailed data consistency (quality, quantity,
scientific field) is presented in Figures 1 and 2.
Since a detailed presentation of this veterinary data
was beyond the scope of this paper, it was decided
that mainly collective unpublished reports would be
used (and some key publications); subsequenbtly,
the author centered in that themes with ornithologi-
cal and practical value.

3. RESULTS
3.1. Supplementary feeding for birds of prey

Supportive feeding is widespread and regularly
carried out in the entire home range (four conti-
nents) of vulture species (PIPER & SEGAL, 2002)
(Figure 3). Most of these species are globally or
locally threatened (BIRDLIFE INTERNATIONAL,
2008). Additionally, in northern Europe, where vultu-
re species are not present, supportive feeding is
carried out for the benefit of diurnal raptors, mainly
golden Aquila chrysaetos and white-tailed eagles
Haliaeetus albicilla as well as for red kites Milvus mil-
vus in the UK as part of a re-introduction project
(AZMANIS, 2006). Since there are concrete diffe-
rences in digestive physiology (especially pH
value), ecological behaviour e.g. carrion dependen-
ce, foraging and post-feeding behaviour (see indi-
catively DUKE et al., 1974; HOUSTON, 1974;
HOUSTON & COOPER, 1975; NATORP, 1986;
CHASSAGNE, 1998; KLAPHAKE & CLANCY,
2005), these two avian groups should be separately
addressed, when referring to epidemiology and
technical guidelines for the establishment of sup-
plementary feeding sites.

3.2. Incidence of the Bovine SpongiformEncephalopathy within the European Union
Specific veterinary regulations have been for-

mulated only in the European Community due to
the Bovine Spongiform Encephalopathy (BSE) cri-
sis (Figure 4), while in most other countries the
main sanitary/public health regulations were follo-
wed as they were or slightly modified. Currently,
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the main regulation for BSE control is CE/1774/2002.
The founding of supplementary feeding sites is des-
cribed in DE/322/2003, while a corrective helpful
regulation for the disposal of small ruminant carcas-
ses was CE/830/2005. Although not legally enfor-
ced worldwide, the basic points (namely precondi-
tions and technical guidelines) to establish and ope-
rate a supplementary feeding site are comparatively
shown in Table 1.

In respect to the TSEs, BSE occurs in most
European countries in which vulture populations
exist. BSE was also detected in isolated cases out-
side of Europe (see also Table 2). In general, the
highest BSE caseload for most of the countries was
observed during 1999-2006, whereas 1998 was an
epidemiologically important year for some countries
(e.g. Portugal). In Spain the number of cases pea-
ked (167) in 2002, in France (274 cases) in 2001
and in Portugal (159 cases) in 1999 (OIE, 2008).
The latter country was the most affected over the
years. In the last five years a marked reduction of
cases was reported, whereas in other countries the
presence of BSE was incidental through the last

seven years (Greece, Austria, USA, Israel) and the-
refore should be considered epidemiologically
insignificant (Greek Direction of Animal Health,
2001). Nevertheless, the comparative progress of
BSE, as depicted in Figure 5, between eastern and
western Mediterranean countries appears extremely
different; a constant presence, with a declining trend in
the Iberian Peninsula and France, while on the contrary
incidental presence in the Balkans (Greece).
Additionally, no BSE cases have been recorded in small
ruminants in either of the areas. Scrapie (Ovine/Caprine
Spongioform Encephalopathy) poses no real threat to
human safety, since its existence is long known and
regularly monitored. Though again between the two
regions a distinct fluctuation is detectable (Figure 6). 

3.3. Effects on the avian scavenger populations ofthe regulations for BSE control  
A marked impact on vulture griffon Gyps fulvus

populations has been detected in Spain (CAMIÑA,
2004; CAMIÑA & MONTELIO, 2006; BIRDLIFE
INTERNATIONAL, 2007) after the enforcement of
BSE surveillance measures, resulting in a change of
foraging behavioural patterns (e.g. attacks to lives-
tock), reduced productivity and an increase in juve-
nile vulture admission to rescue centres (BIRDLIFE,
2007). Similar facts have not been recorded in eas-
tern Mediterranean countries, since the vulture
populations are significantly smaller, fragmented or
totally isolated (BIRDLIFE, 2004; XIROUCHAKIS &
TSIAKIRIS, 2009). Special attention should be
drawn to the fact that the entire Balkan bearded vul-
ture population and two of the most important griffon
vulture populations, which provide the mainland
Balkan populations with new individuals, are loca-
ted on islands, namely Crete and Naxos in Greece
and Cres, Rab and Krk in Croatia. A small griffon
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Table 1. Main prerequisites worldwide applied before the initiation of supportive feeding of Golden and White- tailed eagles, Red kites (indicated with*) and vultu-
res. (Azmanis 2006, Gilbert et al 2007, Grubač 2005).

C.E. (DE/322/2003) � � � � � Diseases � �
Croatia � � � ? � Diseases � �
FYROM � � � No � Diseases � ?
Serbia � � � ? � Diseases, Toxics � Recently �
Sweden* � � � � � � ?
United Kingdom* � Possibly Possibly Possibly Possibly � Possibly
Belarus* � ? ? ? � No but high-ground platform No
Pakistan  � ? � No � Diclofenac � �
Israel � � � � � NSAIDs � �
Republic of South Africa � Depend on site � No � Diseases, NSAIDs     � ?
USA � Possibly no  if within a protected area No No � � Electric No

Countries Conservation Location Specified TSE  Veterinary Certification Fencing LiquidproofProject and Approval by Protocols for testing for of disposed material  & secure platform,  scientific Veterinary food disposal ruminants (diseases, toxics, entrance water pool. monitoring Authorities transportation NSAIDs) cleaning

Table 2. BSE cases in countries, which hold vulture populations. Countries, which
not appear (e.g. Pakistan, India, South Africa, Argentina etc) have not announced
BSE detection within their boundaries (data after the Office International de
Epizooties 2008).

Greece 0 0 1 0 1
Portugal 94 127 808 No infos 1029
Spain 0 0 681 36 717
France 31 18 935 No infos 984
Italy 2 0 135 2 139
Austria 0 0 5 1 6
Switzerland 269 14 181 0 464
Israel 0 0 1 0 1
USA 0 0 2 0 2

Country 1990-1997 1998 1999-2006 2007-2008 Total
Period
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vulture population also persists in Cyprus (IEZEKIEL
S. in VELVESKI, 2005). Insularity would reduce dise-
ase transmission and facilitate their surveillance
(AZMANIS, 2006). According to unpublished data
of Hellenic Wildlife Center (DRAGOUMIS, pers.
comm.) no unusual vulture mortality has been
observed in recent years. Increased admissions of
juvenile griffon vultures in September 2006, origina-
ting from the Cretan population, have been attribu-
ted to other causes such as secondary poisoning,
prolonged travel for dispersal or unknown reasons
(XIROUCHAKIS, pers. comm.). Moreover, the
Cretan vulture populations are not known to suffer
from food shortages and seven feeding sites are
operating for other conservation reasons (XIROU-
CHAKIS et al., 2002; XIROUCHAKIS & MYLONAS,
2005). The main threat in the mainland Balkans still
appears to be illegal poisoning and direct persecu-
tion in addition to land use changes and decreasing
food availability (ANTONIOU, 2001; BOURDAKIS,
et al., 2004; XIROUCHAKIS, 2004; LISITCHANETS
& LISICTHANETS, 2005; PAVOKOVIC & SUSIC,
2005; VELEVSKI, 2005; SIDIROPOULOS et al.,
2007). Finally, the productivity of griffon and
Egyptian vulture Neophron percnopterus species
shows an increasing trend in some Balkan countries
where those species are adequately protected.
Additionally, a relative stability exists in the remnant
populations of cinereous Aegypius monachus and
bearded vultures Gypaetus barbatus. (AZMANIS et
al., 2009; XIROUCHAKIS & TSIAKIRIS 2009).

4. DISCUSSION AND MANAGEMENT RECOM-MENDATIONS
The current European Community legal dispo-

sitions enable the establishment of supplementary
feeding sites and the use of ruminant corpses
under certain conditions (younger than 24 months,
4% of the total disposed amount TSE tested, remo-
val of specified risk material-SRM). Nonetheless,
they are still considered impractical and insufficient
to preserve the population, the natural diet and the
behaviour of the carrion-eating birds. Important
legal gaps include those relative to the use of whole
carcasses from non-susceptible BSE domestic
species, corpses that derive from extensive gra-
zing and game animals, management of bovine
carcasses until results of BSE testing are obtained,
and supportive feeding through a private facility
(farm, zoo, game park, hunting reserve). These
general issues are of concern for both the Balkan
and Iberian Peninsulas.  Moreover, the minimal role
of vultures in TSE transmission has extensively
been reviewed by former reports and authors

(CHASSAGNE, 1998; JONCOUR, 1999; SCIENTI-
FIC STEERING COMMITTEE, 2001; CAMIÑA,
2004; AZMANIS, 2006; BIRDLIFE INTERNATIO-
NAL, 2007). Nevertheless, the peculiarity of the
Balkan Peninsula and its possible implications in
proposal formulation has not been stressed. The
incidental presence of BSE, the lower and more
stable caseload of Scrapie, the physically isolated
island populations and the significantly smaller
populations of the mainland Balkans, with their
intensive management and slow recovery, could
suggest a satisfying solution through a proposal
less demanding than that needed for the Iberian
Peninsula with its comparatively higher TSE case-
load and the widely distributed vulture populations.
On that basis, it appears quite clear that without a
continuous supportive feeding scheme (provided
by around 70 supplementary feeding sites in the
future, most of them designed for the Egyptian vul-
tures near the nest) and management effort many
of the smaller Balkan populations would perish, in
comparison with the robust Iberian population,
which is more viable and nutritionally self-sustaina-
ble, largely taking advantage of the “muladares”
network. In the latter case, it was calculated that in
order to fully artificially supplement the Iberian
population, a network of 3.000 supplementary fee-
ding sites would be needed (BIRDLIFE INTERNA-
TIONAL, 2007). This would be a time-consuming
and costly option, due to the collective establis-
hment and maintenance costs, and would additio-
nally lead vulture conservation from its natural sus-
tainable state to a non-traditional, “more intensive”
state, introducing other potential threats (change in
distribution, veterinary drug residue impact, colli-
sions, massive poisoning etc) (BIRDLIFE, 2007).
Nonetheless, extensive livestock keeping and
transhumance activity is still practised especially in
southern Balkan countries, while important imperial
eagle and Egyptian vulture populations still depend
on the traditional garbage dumps (AZMANIS et al.,
2009). Finally, although the Iberian population inclu-
des also island populations (Canary and
Balearics), their importance to the overall vulture
species status seems low, with a possible excep-
tion the Egyptian vulture on the Canary Islands,
which is considered a distinct subspecies
(DONÁZAR et al., 2002; KRETZMANN et al., 2003).

Beside the above-mentioned differences, it
would be epidemiologically significant that in
Balkan countries, other infectious and zoonotic
diseases  (e.g. rabies, foot and mouth disease,
anthrax, brucellosis, blue tongue etc) show a hig-
her prevalence than in Iberia, where the livestock
keeping practices and disease surveillance are
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carried out under the modern protocols (all Iberian
countries belong to E.C having common criteria
and guidelines for disease control, which is not the
case within the Balkan states where full, newly
entered, candidate and non members comprise
the Peninsula’s mosaic). This fact may cause con-
cern, as well as further reluctance to approve sup-
plementary feeding sites, on the part of the public
veterinary services with responsibilities  in the bor-
der areas, where important vulture populations
have also been preserved (e.g. Dadia (GR)-
Matzarovo (BG) area, Tzena-Pinovo (GR)-
Kavadartzi (FYRoM) and Epirus (GR)-Albanian
borders). Last but not least, the use of supplemen-
tary feeding sites is legally justified only for 3 out of
10 species, occurring in Greece and the Balkans,
through the DE/322/2003. Although proposals for a
balanced solution, between BSE surveillance and
preservation of carrion-eating birds, have been for-
mulated and submitted by recent reports
(Scientific Steering Committee, 2001; AZMANIS,
2006; BIRDLIFE INTERNATIONAL, 2007), the follo-
wing points present a merged version, attempting
to reflect all possible solutions and variables:  

I. Define specific zones where exceptions could
be applied.

II. Declare islands, as low risk epidemiological
areas (with remarks for TSEs and other infec-
tious diseases) with more exceptions allowed,
unless otherwise proved.  

III. Allow exceptions for the Specified Risk
Material removal and whole carcass use from
non- ruminant species reared with the exten-
sive grazing system.

IV. Allow the natural disposal and use of whole car-
casses of small ruminants. 

V. Allow exceptions from the compulsory carcass
removal from extensive-reared cattle, younger
than 24 months old. 

VI. Define “bovine carcass provision zone“ for
intensively-reared cattle, older than 24 months.
Farms in the vicinity of a supplementary fee-
ding site would be regularly BSE sampled and
declared free of BSE, so that individual cattle
testing would be unnecessary.

VII. Maintain the traditional “dump disposal“
system in areas with high vulture density and
low human population/pressure. 

VIII. Replace a garbage dump used by significant
numbers or species of necrofagous birds, prior to
banning its use, with a supplementary feeding site.

IX. Allow exceptions from compulsory technical

guidelines for species-specific supplementary
feeding sites such as bearded vulture,
Egyptian vulture and diurnal raptor species.

X. Permit the designation of supplementary fee-
ding sites on private property (large farm unit,
private game parks, zoo, other) in Europe.

XI. Promote targeted research associated with
TSE species-barrier/transmission, impact of
measures in necrofagous birds and interdisci-
plinary cooperation with experts.
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Los buitres europeos en el filo de la navaja:
consecuencias de los cambios en las prácticas

ganaderas y en la legislación sanitaria 
European vultures on a knife-edge: the consequences

of changes in animal husbandry and sanitary legislation 

RESUMEN
Los buitres y el hombre han convivido históricamente gracias a unos beneficios recíprocos. Tradicionalmente los carroñeros se alimentaban

de los cadáveres  que los ganaderos le proporcionaban y éstos se deshacían de restos que podían provocar focos de infección. Sin embargo,
ya en el último siglo, la densidad y tendencias demográficas de las aves carroñeras se ha visto modelada por la mano del hombre de forma deci-
siva. Por un lado se han desencadenado factores de mortalidad no naturales relacionados con la persecución directa (disparos, uso de cebos
envenenados) e indirecta (colisiones y electrocuciones con líneas eléctricas y más recientemente colisiones con aerogeneradores, ingestión de
productos veterinarios) que han afectado a la demografía y dinámica poblacional de diferentes especies. Por otro, se han creado “muladares”
puntos de alimentación suplementaria que han modificado la calidad del hábitat distorsionando un escenario natural que originalmente ofrecía
recursos impredecibles en el tiempo y en el espacio y que ahora han pasado a ser del todo predecibles. Por último, la dependencia creada a
los buitres como consecuencia de la artificialización de su hábitat se ha visto drásticamente modificada con la aplicación de leyes sanitarias muy
estrictas derivadas de la aparición de la Encefalopatía Espongiforme Bovina. Este nuevo elemento ha provocado una importante reducción de
los recursos alimenticios y el cierre de muchos puntos de alimentación suplementaria cuyos efectos y consecuencias, además de la reducción
de los parámetros reproductivos y la previsible ralentización del crecimiento poblacional, están todavía por cuantificar. En este complejo esce-
nario, las actuaciones futuras deben tener en cuenta los pros y contras de las estrategias de manejo, muy especialmente en lo relativo a la ali-
mentación suplementaria, que se utiliza masivamente en proyectos de reintroducción y conservación y que en muchos casos no se ha evalua-
do con criterios científicos. En el presente capítulo revisamos algunos ejemplos y proponemos algunas medidas de manejo y gestión futuras que
deberían priorizar en favorecer las bajas de la ganadería extensiva para que el alimento se presente de forma heterogénea y lo más natural posi-
ble. La presencia aleatoria de cadáveres en el campo debe ser la forma más adecuada de gestionar y conservar a las aves carroñeras evitán-
dose así además algunos graves problemas derivados de una gestión intensiva del ganado y de sus restos. Sólo con estrategias similares será
posible regular la capacidad de carga del medio estableciendo densidades acordes a la calidad (natural) del hábitat. El reto de los gestores es
lidiar con las legislaciones sanitarias modernas y aunar la presencia de carroñas en los ecosistemas con la necesidad de eliminar los residuos
ganaderos y la conservación de las especies. Sólo de este modo las aves carroñeras tendrán una oportunidad de convivir estrechamente con
las sociedades europeas del siglo XXI.

ABSTRACT
Man and vultures have lived together in a mutually beneficial relationship since time immemorial: traditionally, these avian scavengers fed on

the carcasses that the farmers threw out for them, thereby cleaning up animal remains that might otherwise have become foci of infection and
disease. Nevertheless, during the last century the density and demographic tendency of vulture populations have been artificially shaped by
the actions of mankind. Non-natural causes of death originating from direct persecution (shooting and the use of poisoned bait) and indirect fac-
tors (collisions and electrocution on power lines and, more recently, collisions with wind turbines and the ingestion of veterinary-prescribed
drugs) have affected the demography and population dynamics of a number of different species. On the other hand, the creation of vulture fee-
ding stations or muladares has modified habitat quality and distorted a natural environment that once provided trophic resources unpredictably
over both time and space; instead, these supplementary feeding points now represent a totally reliable food supply. The dependence that vul-
tures have acquired as a result of the artificialisation of their habitat was suddenly altered by the implementation of a series of public health regu-
lations enacted in light of the outbreak of Bovine Spongiform Encephalopathy. This new element in the equation has caused a severe reduction
in the trophic resources available to vultures and has led to the closure of many feeding stations whose consequences – aside from a fall in bre-
eding rates and a slowing down in population growth – are still to be fully quantified. In the context of this complex scenario, future conserva-
tion strategies must take into account all known factors that may shed light on the validity of management policies; above all, close scrutiny is
needed of projects involving supplementary feeding, used frequently, for example, in reintroduction and conservation projects, but in many
cases without any prior scientific evaluation. In this chapter we review a number of specific examples and propose alternative management
methods that should be prioritised in the future as means of favouring the appearance in the wild – as irregularly and naturally as possible – of
animal carcasses originating from extensive production systems.  The random presence of carcasses is the most appropriate way of managing
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que sus hábitos de vida les han permitido imbricarse
fuertemente con economías humanas que han pervi-
vido casi inalterables durante siglos. Así, las pobla-
ciones de aves carroñeras han sido muy abundantes
en todo el circunmediterráneo europeo puesto que
han gozado de gran tolerancia, al ser considerados
aliados del hombre y no entrar en competencia con
intereses cinegéticos y ganaderos (DONÁZAR et al.,
1996). Esta suerte de mutualismo tiene raíces mile-
narias remontándose probablemente a los procesos
de domesticación de los ungulados por parte de
nuestra especie y sin duda también la muy antigua
relación de los buitres con los ritos mortuorios para
muchos pueblos de todo el Mediterráneo
(BLÁZQUEZ, 1977; SERMONTI & CARRETTO,
1992). Este entente ha pervivido hasta la edad
moderna cuando la aparición de armas de fuego, la
actividad cinegética generalizada y el coleccionismo
científico determinaron el inicio de la persecución
contra las rapaces de las que los buitres no se libra-
ron (MARTÍNEZ-ABRAÍN et al., 2009). Además la
lucha contra los siempre presentes carnívoros devo-
radores de ganado (fundamentalmente lobos Canis
lupus) comenzó a basarse en el uso indiscriminado
de veneno, método no-selectivo que contribuyó a
reducir rápidamente las poblaciones de la mayor
parte de aves de presa en general y carroñeros en
particular (BIJLEVELD, 1974).  

Como consecuencia de todo ello, desde el siglo
XIX hasta mediados del XX las poblaciones de carro-

1. ANTECEDENTES: UN ANTIGUO ENTENTE
En un planeta cada vez más superpoblado,

donde raramente existen espacios poco alterados
que permitan la viabilidad de las poblaciones, la
coexistencia de la especie humana y la megafauna
de vertebrados es progresivamente más compleja.
Al proceso continuo de destrucción y fragmentación
de hábitats se ha sumado históricamente la perse-
cución directa de las especies, tanto para la obten-
ción inmediata de proteinas que afectó principal-
mente a grandes ungulados como para eliminar los
competidores, fundamentalmente predadores de
ganado. Estas presiones han determinado que las
especies animales más sensibles y vulnerables
hayan visto esquilmadas sus poblaciones, en
muchos casos hasta la extinción (TAYLOR & DUNS-
TONE, 1996). No obstante, estos efectos no son
lineales y así por ejemplo, en el continente europeo,
a pesar del poblamiento humano muy antiguo y de
la altísima densidad de habitantes, la lenta invasión
del espacio ha permitido la supervivencia de la
mayor parte de la megafauna post-glacial. De este
modo, numerosas poblaciones de taxones “caris-
máticos”, aunque muy reducidas en área de distri-
bución y número y sujetas a  problemas recurrentes,
han sido capaces de sobrevivir hasta nuestros días
FONTAINE et al., 2007).

En este escenario, algunos grupos de especies
han salido históricamente bien parados debido a
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and conserving avian scavengers and avoids the serious problems that arise from intensive animal husbandry and the disposal of its waste:
only in this way will we be able to regulate the carrying capacity of the environment by establishing densities that respond to (natural) habitat
quality. The challenge faced by conservation managers is how to cope with modern sanitary legislation and make the presence of carrion in
ecosystems compatible with the need to eliminate animal waste and the demands of species conservation. If this can be achieved, avian sca-
vengers will continue to live in close association with European human societies in the twenty-first century.

LABURPENA
Saiak eta gizakia denbora historikoetatik bizi izan dira elkarrekin, bientzat onuragarria izanik. Hegazti sarraskijaleak abeltzainek ematen ziz-

kieten gorpuetatik elikatzen ziren, eta horrela, kutsadura eragin zezaketen hondarrez libratzen ziren. Azken hamarkadetan, ordea, hegazti sarras-
kijaleen dentsitatea eta demografia-joera gizakiaren eskuak modelatua izan da era artifizial batez. Alde batetik, zuzeneko jazarpenarekin (tiro-
ak, garnata pozoituak) eta zeharkako jazarpenarekin (elektrizitate-hariekin talkak eta elektrokuzioak, albaitaritzan erabiliak diren droga-inges-
tioak, eta berrikitan airesorgailuen aurkako talkak) loturik dauden hilkortasun-faktore ez-naturalak eragin ditu, hainbat espezieren populazio-dina-
mikan eragina izan dutenak. Beste alde batetik, “simaurtegiak” sortu ditu, habitataren kalitatea aldatu zuten elikadura osagarriko puntuak ale-
gia, denboran eta espazioan baliabide iragarrezinak eskaintzen zituen gertaleku natural bat distortsionatuz, eta orain erabat iragargarriak iza-
tera igaro direnak. Beren habitata artifizial bilakatzearen ondorioz saiei eragin zaien mendekotasuna drastikoki aldatua izan da oso zorrotzak
diren osasun-legeak direla-medio, Behien Entzefalopatia Espongiformearen kariaz. Elementu berri honek elikagai-baliabideak nabarmen murriz-
tu eta elikadura osagarriko puntu askoren itxiera ekarri zuen berekin, zeinaren eraginak eta ondorioak, ugaltze-parametroak urritzeaz gain eta
aurreikustekoa den populazio-hazkundea murrizteaz gain, oraindik kuantifikatu gabe daude. Gertaleku konplexu honetan, etorkizuneko ekime-
nek erabilera-estrategien alde on eta txarrei buruzko informazioa ematen duten faktore eta elementu guztiak izan behar dituzte kontuan, eta bere-
ziki elikadura osagarriari buruzkoak, azken hau masiboki erabilia izan baita, esaterako, birsartze- eta kontserbazio-proiektuetan, zeinak askotan
oinarrituta egon baitira irizpide zientifikoekin ebaluaturik ez zeuden neurrietan. Honako atal honetan zenbait adibide berrikusten ditugu eta, eli-
kadura modu heterogeneoan eta ahalik eta modurik naturalenean aurkez dadin, abeltzaintza estentsiboaren bajak laguntzeari lehenetsi behar-
ko lioketen etorkizuneko erabilera- eta kudeaketa-neurri batzuk proposatzen ditugu. Landan noizean behin gorpuak uztea izan beharko litzate-
ke erarik egokiena hegazti sarraskijaleak kudeatu eta kontserbatzeko, ganaduaren eta bere hondarren kudeaketa intentsibotik ondorioztatzen
diren arazo larrietako batzuk ekidinez. Gisa horretako gertaleku batean soilik izango da posible ingurunearen zama-gaitasuna arautzea, habita-
taren kalitatearekin (kalitate naturalarekin) bat datozen dentsitateak ezarriz. Kudeatzaileen erronka egungo osasun-legeriekin borrokatu eta
abeltzaintzako hondarrak ezabatzeko premia eta espezieen kontserbazioa ekosistemetako sarraskien presentziarekin egituratzea izango da.
Hegazti sarraskijaleek honela bakarrik izan ahalko dute XXI. mendeko gizarteen ondoan bizitzeko aukera. 
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ñeras descendieron en picado y desaparecieron de
numerosas regiones europeas (BIJLEVELD, 1974;
DONÁZAR, 1993). En la segunda mitad del siglo XX
la tendencia se invierte, y paulatinamente se recupe-
ran poblaciones que probablemente se encontraban
en el límite de la viabilidad. Los patrones observa-
dos, no obstante, no han sido homogéneos en todo
el continente (ver revisiones en DONÁZAR et al.,
2009). Así, en el oeste de Europa (península Ibérica
y sur de Francia) el aumento del buitre leonado Gyps
fulvus ha sido espectacular. También en estas regio-
nes se han incrementado (más modestamente) los
efectivos de buitre negro Aegypius monachus y que-
brantahuesos Gypaetus barbatus pero las poblacio-
nes de alimoche Neophron percnopterus y milano
real Milvus milvus se encuentran amenazadas tras
fuertes declives (ver revisiones en MADROÑO et al.,
2004).  En las penínsulas Itálica y Balcánica, por el
contrario, las tendencias en todas las especies han
seguido siendo regresivas hasta la actualidad, aun-
que las poblaciones de buitre leonado (con proyec-
tos de reintroducción y reforzamiento poblacional) y
de buitre negro parecen iniciar tímidas recuperacio-
nes a nivel muy local.

2. ¿HA SIDO ÚTIL LA ALIMENTACIÓN SUPLE-MENTARIA Y  LOS COMEDEROS PARA LACONSERVACIÓN Y RECUPERACIÓN DE LASAVES CARROÑERAS?
Los factores que han contribuido en la recupe-

ración de muchas poblaciones europeas de aves
carroñeras obedecen a múltiples causas pero sin
lugar a dudas, una de las más influyentes ha sido el
descenso de la mortalidad no natural por el cese de
persecuciones oficiales desde los años 60 y 70 y la
interdicción del veneno.  Paralelamente, las aves
necrófagas debieron encontrarse en amplias regio-
nes del continente, como es el caso de la Península
Ibérica, con una disponibilidad de alimento muy
superior a sus requerimientos. Estas circunstancias
debieron contribuir decisivamente a que el declive
se frenara y se revirtiera la tendencia negativa que
padecían las poblaciones (DONÁZAR &
FERNÁNDEZ, 1990; PARRA & TELLERÍA, 2004).

El mismo movimiento conservacionista que dio
lugar a la protección legal de los buitres y otras
aves de presa promovió en los mismos años la cre-
ación de “comederos de buitres”. Existía un con-

Figura 1. Las cuatro especies de buitres nidificantes en la Unión Europea mantienen en España el mayor contingente poblacional. En 2008-2009  el número de terri-
torios o parejas reproductoras fue:  buitre leonado, 25581 parejas, quebrantahuesos 98 territorios, y alimoche 1500-1600 parejas. El censo de buitre negro de 2006 arro-
jó 1845 parejas nidificantes.  En conjunto se estima que en la ultima década España albergó en torno al 63-98% de las aves carroñeras europeas (Foto: Jordi Bas).

Figure 1. The most numerous populations of all four European breeding species of vulture are all to be found in Spain. In 2008-2009, there were 25581 pairs or
territories of griffon vultures, 98 of bearded vulture and 1500-1600 of Egyptian vulture. The 2006 census of black vultures found 1845 breeding pairs. In total, it
is calculated that over the last ten years Spain has harboured around 63-98% of all European avian scavengers (Photo: Jordi Bas).
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permeado de tal modo que incluso a los progra-
mas actuales de conservación y recuperación
(incluyendo los de reintroducción) de aves carro-
ñeras en todo el mundo contemplan la alimenta-
ción suplementaria como una necesidad (ver entre
otros HOUSTON, 1987; MUNDY et al., 1992; GIL-
BERT et al., 2007).  En el circunmediterráneo, la
práctica totalidad de los recientes planes de recu-
peración de poblaciones de carroñeras han esta-
do íntimamente ligados a actuaciones de esta
naturaleza (HEREDIA, 1991; DONÁZAR et al.,
2002; SESÉ et al., 2005; BOSÉ & SARRAZIN, 2007;
AZMANIS et al., 2009; BENÍTEZ et al., 2009).
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vencimiento generalizado de que el declive obser-
vado estaba en buena parte causado por la falta
de alimento derivada de la progresiva transforma-
ción de las actividades agroganaderas. De este
modo, en 1969 se crean los primeros cebaderos
en el Pirineo Occidental (véase BIJLEVELD, 1974).
La repercusión mediática que tuvo esta actividad
fue gigantesca, y su filosofía caló tan hondo social
y académicamente que ha perdurado hasta la
actualidad incluso aun cuando se haya demostra-
do fehacientemente que no existía o existe en
muchos casos tal carencia de recursos
(DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1990). Su efecto ha

Figura 2. La gestión de las aves carroñeras ha estado muy vinculada a la creación de puntos de alimentación suplementaria. Proyectos de reintroducción como
el del buitre negro en Cataluña (NE España) y en Cevennes (Massif Central, Francia), o el buitre leonado en Cerdeña y los Alpes orientales (Italia) han intentado
garantizar el éxito reproductor y fijación de individuos a través de estos puntos predecibles de alimento. (Foto: Jordi Bas).

Figure 2. Management for avian scavengers is often closely associated with the creation of supplementary feeding stations. The projects aimed at the reintro-
duction of the black vulture in Catalonia (NE Spain) and the Cévennes (Massif Central, France), as well as of the griffon vulture in Sardinia and the eastern Alps
(Italy), have all tried to ensure success (breeding and the permanence of birds) by establishing feeding sites with a predictable food supply. (Photo: Jordi Bas).



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

Los costes económicos de estas medidas de
conservación no son desdeñables: la creación de un
nuevo comedero ajustándose a la legislación vigen-
te supone una inversión que puede oscilar entre los
30.000 y los 50.000 € por emplazamiento a lo que
hay que sumar los costes de mantenimiento y apro-
visionamiento que se pueden acercar a los 20.000 €
anuales; Comunidades Autónomas como Aragón,
han invertido ya hasta 2008 más de un millón de
euros en la creación de una red de comederos
(Cabildo de Fuerteventura, Gobiernos de Navarra y
Aragón, Junta de Andalucía, datos inéditos).  

Probablemente, una encuesta entre gestores
implicados en la conservación de aves carroñeras
e incluso entre investigadores muestre una res-
puesta general positiva a la pregunta que encabe-
za este apartado. ¿Quién no ha visto grandes
comederos repletos de aves que resultan raras de
ver en el entorno más inmediato? Las cifras de
especies y de individuos que se reúnen en estos
puntos pueden llegar a ser muy llamativas. Los
comederos del norte de España pueden albergar
puntualmente hasta un millar de buitres leonados
(A. CORTÉS-AVIZANDA, inédito) mientras que en el
Pirineo se han contabilizado hasta 80 individuos
inmaduros de quebrantahuesos simultáneamente
en varios comederos (más del 30% de la población
total, SESÉ et al., 2005) y en Fuerteventura (islas
Canarias) hasta el 60% de la población de alimo-

ches de la isla podía visitar en un único día el come-
dero habilitado en la isla para la conservación de
estas aves (DONÁZAR et al., 2002 y datos inéditos).
Los comederos de buitres engarzan en la arraiga-
da tradición de alimentar a las especies silvestres
con el convencimiento de que de ello solo se pue-
den desprender efectos positivos.  Efectivamente,
la alimentación suplementaria puede conseguir res-
puestas a corto plazo incrementando el éxito repro-
ductor y la supervivencia de vertebrados amenaza-
dos (GONZÁLEZ et al., 2006) lo que puede tradu-
cirse en tamaños poblacionales y densidades de
población muy por encima de la capacidad real del
medio (KRASINSKA & KRASINSKI, 2007).  No obs-
tante, los efectos negativos que se desencadenan
a otros niveles pueden ser importantes. Estas acti-
vidades producen una “selección artificial” que
conduce al mantenimiento de individuos que even-
tualmente hubieran sido objeto de selección natural
(BLANCO et al., 2007).  Se alteran de este modo
aspectos básicos de la ecología de las poblaciones
de aves como los parámetros demográficos y la
estructura social (ROOB et al., 2008).  Por otro lado,
cuando la alimentación suplementaria conduce a la
agregación de individuos en “comederos” la pro-
babilidad de transmisión de patógenos y enferme-
dades se incrementa notablemente (WOLK & KRA-
SINSKA, 2004; CROSS et al., 2007; ROBB et al.,
2008; BLANCO et al., 2009). 
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Figura 3. La creación de comederos ha sido una medida popular para el manejo de las aves carroñeras por su rápida aceptación e hipotética eficacia. Pese a
que el éxito en el incremento de las poblaciones de carroñeras ha sido en muchas ocasiones atribuído a los puntos de alimentación suplementaria, otros factores
pueden haber contribuído a su recuperación sin que exista una evidente asociación causa-efecto entre su creación y la dinámica poblacional (positiva) docu-
mentada en la mayor parte de especies. (Foto: Jordi Bas).

Figure 3. The creation of feeding stations has become a widely used management tool in the conservation of avian scavengers due to its rapid acceptance by birds
and its supposed effectiveness. Despite the fact that success in the increase of avian scavenger populations has often been attributed to supplementary feeding
stations, other factors may have contributed to this recovery and no evidence exists to suggest an obvious causal relationship between the creation of feeding sta-
tions and the (positive) population dynamics documented in most scavenger species. (Photo: Jordi Bas).



Aunque también para el caso de las aves
necrófagas se ha reconocido la potencial existen-
cia de pros y contras en el uso de la alimentación
suplementaria (ANDERSON & ANTHONY, 2005;
PIPER, 2006) no han existido valoraciones serias
al respecto y la escala a la que se han abordado
ha sido más bien local, por lo que sus conclusio-
nes son difícilmente generalizables. Algunos tra-
bajos tienden a señalar que la creación de come-
deros habría contribuido al incremento local del
tamaño de determinadas poblaciones de carroñe-
ros europeos (DONÁZAR et al., 2002; AZMANIS et
al., 2009; VLACHOS et al., 1998; 1999). No obs-
tante estas apreciaciones se basan a menudo en
evidencias circunstanciales y pueden ser el resul-
tado de la coincidencia temporal que incluye las
paralelas medidas de conservación de fuerte
efectividad (como el cese o disminución de la
mortalidad no natural) tal como ocurrió de modo
evidente con el incremento del buitre leonado en
el norte de España a partir de los años 70
(DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1991; ver arriba).

Probablemente la evaluación más detallada
de la efectividad de la alimentación suplementaria
se ha realizado para la población de quebranta-
huesos del norte de España (ver CARRETE et al.,

2006a,b). En este caso se ha demostrado que los
comederos destinados a esta especie han conse-
guido mantener una elevada supervivencia prea-
dulta en un ambiente en el que la persecución
indirecta a través de cebos envenenados incre-
mentaba progresivamente la mortalidad de aves
reproductoras. La alimentación suplementaria, a
pesar de que reduce también la productividad, a
través de procesos denso-dependientes, ha con-
seguido “comprar años” en el escenario de la via-
bilidad de la población pirenaica de quebranta-
huesos, pero a largo plazo los modelos demográ-
ficos indican que no puede ser capaz de detener
el declive poblacional que probablemente va a
tener lugar si continúa incidiendo una mortalidad
adulta tan elevada como la registrada en los últi-
mos años (ORO et al., 2008). Por otro lado, se ha
constatado que los comederos de quebrantahue-
sos han conducido al empaquetamiento de la
población pirenaica de esta especie, reduciendo
su capacidad de expansión debido probablemen-
te a que refuerza la atracción conespecífica.
Estos fenómenos comprometen las posibilidades
de expansión de la población fuera de los Pirineos
y, consecuentemente, su viabilidad (MARGALIDA
et al., 2008).
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Figura 4. La gestión de macro-comederos para quebrantahuesos puede haber resultado eficaz inicialmente para incrementar la supervivencia de la fracción pre-
adulta pero en la actualidad puede tener efectos detrimentales para la expansión geográfica y la fecundidad. El diseño de una nueva estrategia de conservación
que apueste por una distribución espacial más extensa de estos puntos de alimentación y una menor cantidad de recursos concentrados en pocos comederos
podría facilitar el proceso de recolonización y optimizar los recursos destinados a la conservación de esta amenazada especie. (Foto: Jordi Bas).

Figure 4. The management of macro-feeding stations for bearded vultures may have initially been successful in increasing the survival rates of pre-adult birds,
although currently these installations may be having negative effects on this species’ geographical range and fertility. A new conservation strategy, which should opt
for a greater spatial distribution of feeding stations and less food supplied in fewer ‘restaurants’, is needed to aid the recolonisation of former territories and to opti-
mise the resources dedicated to the conservation of this threatened species. (Photo: Jordi Bas).



destrucción en planta autorizadas. A consecuencia
de ello multitud de comederos asociados a explo-
taciones ganaderas han desaparecido en muy
breve espacio de tiempo (CAMIÑA & MONTELIO,
2006). A nivel de toda España se estima que la
recogida de cadáveres ha afectado al 80% de las
carroñas de ovino y caprino y al 100% de bovino
(GARCÍA & MORENO-OPO, 2009). Se calcula que
en Navarra y Aragón (norte de España) entre 2005
y 2008 desaparecen el 80% de los comederos exis-
tentes y se estima que la provisión de alimento en
los muladares que se preveía legalizar a partir de
2007 podría cubrir solamente un tercio de los
requerimientos de algunas poblaciones de buitre
leonado (WOUTERSEN et al., 2009).

A raíz de estas restricciones resulta obvio que
las legislaciones europeas entran en flagrante con-
tradicción al obligar a los estados miembros a con-
servar poblaciones de aves muy amenazadas sus-
trayendo a la vez, por ley, de la naturaleza los recur-
sos que aquellas poblaciones requieren para ser
viables (TELLA, 2001; DONÁZAR et al., 2009a). La
vertiente económica de este problema es también
muy importante, nuevas empresas tienen que inver-
tir en la recogida de cadáveres otrora destinados a
buitres y otras carroñeras. El coste de la recogida
de los cadáveres se ha estimado en Navarra en
unos 20 € por unidad (D. CAMPIÓN com. pers.),
una cifra muy similar a la estimada en el caso fran-
cés (BOUMELLASA, 2004). A ello que hay que aña-
dir el coste de transformación industrial, entre 66 a
96 € por tonelada (quema y reciclaje de restos).
Otros costes ambientales no evaluados pero nada
despreciables atañen al balance energético de
estas actividades, fundamentalmente el transporte
con la consiguiente emanación de gases de efecto
invernadero.

El conocimiento acerca de las consecuencias
ecológicas de la brusca desaparición de buena
parte de los recursos disponibles para las pobla-
ciones de aves necrófagas es todavía muy escaso
pero se observan ya hechos que indican la apari-
ción de efectos notables. De este modo, en
muchas regiones del norte de la península se ha
observado el final del proceso de crecimiento
poblacional y un declive a veces muy notable en
los parámetros reproductivos (véase CAMPIÓN
2009; WOUTERSEN et al., 2009).  Por otra parte, la
frecuencia de ingresos de buitres leonados,
muchos de ellos desnutridos, en centros de recu-
peración se ha incrementado de manera importan-
te (véase GONZÁLEZ & MORENO-OPO, 2008;
GARCÍA & MARGALIDA 2009).  Obviamente estos
hechos pueden responder a múltiples causas pero
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Además de los aspectos cuantitativos existe
una vertiente muy importante en la alimentación
suplementaria ligada a la calidad del alimento.  La
mayor parte de los muladares que han existido
hasta la actualidad y muchos de los que todavía
están en activo se nutren de cadáveres de anima-
les provenientes de explotaciones intensivas, fun-
damentalmente de porcino y avícolas, que llevan
una carga patógena importante además de, en el
caso de los cerdos, altas concentraciones de anti-
bióticos y otros compuestos veterinarios como anti-
parasitarios y antiinflamatorios (BLANCO et al.,
2007; 2009). Las consecuencias para las aves
carroñeras de la explotación de este tipo de ali-
mento son la intoxicación directa y la adquisición
de patógenos lo que junto a la inmunosupresión y
la alteración de la flora intestinal debido a los anti-
bióticos ingeridos puede reducir la resistencia del
huésped ante los patógenos y eventualmente lle-
gar a causar la muerte (LEMUS et al., 2008; 2009;
BLANCO et al., en prensa).

3. LA CRISIS ALIMENTICIA DE LOS 90
La bonanza de que disfrutaron las aves carro-

ñeras durante las últimas décadas del siglo XX no
era ajena al hecho de que la disponibilidad de ali-
mento en el campo venía facilitada por el generali-
zado incumplimiento de la legislación por parte de
los ganaderos. Desde mediados de los años 50 los
dueños de explotaciones estaban obligados a des-
truir los cadáveres pero las disposiciones eran
masivamente ignoradas. Más aun, en España,
muchas explotaciones intensivas de porcino y, en
menor medida, ovino dejaban los cadáveres a dis-
posición de las carroñeras en las inmediaciones de
las granjas. Ello unido al importantísimo crecimien-
to del sector, en el caso del porcino, un 50% desde
1986 (LANGREO, 2007), sin duda contribuyó al
espectacular crecimiento de la población de buitres
leonados en muchas regiones del país. Pero tras
decenas de años de incumplimiento de la ley la
situación cambió radicalmente en un corto espacio
de tiempo. El detonante es la irrupción de la “crisis
de las vacas locas”. La detección en humanos de
la enfermedad de Creutzfeldt-Jakob variante o
nueva variante (ECJv o ECJnv) adquirida a partir
del ganado infectado con encefalopatía espongi-
forme bovina (EEB) condujo a la promulgación de
una legislación sanitaria (CE 1774/2002) muy res-
trictiva en cuanto al uso de subproductos animales
no destinados a consumo humano.  Como conse-
cuencia de ello se establece la obligatoriedad de
recoger los cadáveres de animales domésticos en
todo tipo de explotaciones y su transformación o
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sin duda el componente trófico es relevante. No se
han observado fenómenos semejantes en otras
especies de buitres ibéricos por lo que cabe hipo-
tetizar que el buitre leonado va a ser la especie
más perjudicada por la brusca reducción de recur-
sos al menos a corto plazo. Los efectos no parecen
ser homogéneos en toda la península y quizás
estén relacionados con la variabilidad en la depen-
dencia de las aves de muladares surtidos por
cadáveres provenientes de ganadería intensiva.
De este modo, en Andalucía, donde el buitre leo-
nado (al igual que otras especies) se alimenta casi
exclusivamente de la ganadería extensiva, la
población sigue al alza y el éxito reproductor se
mantiene casi constante (J.R. BENÍTEZ, M. BAR-
CELL & O. DEL JUNCO, com. pers.).

A la vez que comienza a generalizarse la reco-
gida de ganado muerto, en la última década se ha
incrementado exponencialmente el número de
casos o denuncias acerca de buitres (mayoritaria-
mente leonados) atacando y dando muerte a
ganado vivo. Es bien conocido que ésta y las
demás especies de buitres europeos pueden dar

muerte y devorar animales disminuidos o con
escasa capacidad de defensa (DONÁZAR, 1993;
CAMIÑA et al., 1995) y parece razonable pensar
que una parte del incremento de casos observado
puede ser el simple resultado del crecimiento de
poblaciones de carroñeros y su mayor oportunis-
mo como consecuencia de la reducción trófica, de
su menor difidencia frente al hombre y de los cam-
bios en las prácticas ganaderas, aparte del esen-
cial papel amplificador de los medios de comuni-
cación, deseosos de noticias llamativas (MARGA-
LIDA & CAMPIÓN, 2009). La opinión pública, sin
embargo, ha caminado en sentido contrario y exis-
te una comunión de pensamiento que incluye a
numerosos administradores, ganaderos y ecolo-
gistas en el sentido de que el hambre derivada de
la crisis a que nos referimos es la causa última del
denominado “cambio comportamental”. Dicho
cambio incluiría otros rasgos aparentemente des-
conocidos hasta los últimos años como la disper-
sión de buitres leonados ibéricos en áreas centro-
europeas a la búsqueda de zonas con mayor dis-
ponibilidad de recursos (TERRASSE, 2006). 

535Los buitres europeos en el filo de la navaja: consecuencias de los cambios en las prácticas ganaderas y en la legislación sanitaria 

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián

Figura 5. Probablemente la presencia aleatoria de bajas de ganado en el campo sea la forma más idonea de gestionar y conservar a las aves carroñeras evitan-
do artificializar su manejo y los problemas derivados de una gestión intensiva de los cadáveres. Las bajas proporcionadas por la ganadería extensiva y los ungu-
lados salvajes deberían regular la capacidad de carga del medio estableciendo densidades acordes a la calidad (natural) del hábitat. (Foto: Jordi Bas).

Figure 5. The random presence of animal carcasses in the wild is probably the best way of conserving and managing avian scavenger populations. It also avoids the
artificialisation of food supplies and the problems derived from the intensive control of animal carcasses. Carcasses originating from extensive animal husbandry and
wild ungulates should regulate the carrying capacity of the environment and establish densities that conform to the (natural) quality of the habitat. (Photo: Jordi Bas).
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La alarma que desataron las disposiciones
europeas y sus consecuencias en los ambientes
conservacionistas fue notable y determinó la
aparición de regulaciones europeas sucesivas
(2003/322/CE  2005/830/CE)  que en España han
conducido a la publicación del Decreto 664/2007
que regula el uso de subproductos animales
para la alimentación de aves necrófagas (véase
GARCÍA & MORENO-OPO, 2009). Pero, al
menos por el momento, el retorno a la situación
anterior a la crisis de la EEB parece aun muy lejano
si no imposible. Aunque las disposiciones tienen
como filosofía de fondo el garantizar la disponibili-
dad de alimento para las poblaciones de aves
carroñeras la realidad es que sobre el terreno, a la
hora de crear un muladar, las restricciones siguen
siendo muy importantes y conducen a un nuevo
escenario de disponibilidad de alimento que puede
tener fuertes implicaciones ecológicas. Debido a
que la gestión de estos comederos recae sobre las
Administraciones se prima el minimizar esfuerzos
humanos y económicos. Como consecuencia de

ello, la distribución espacial del recurso se está
haciendo extremadamente parcheada; donde
antes existían numerosos pequeños muladares el
alimento ahora se reparte de forma mucho menos
heterogénea y se va concentrando en unos pocos
puntos (ver arriba). En pocas palabras, la predeci-
bilidad del recurso en el espacio y en el tiempo se
hace casi absoluta y se modifica la calidad del
hábitat de forma artificial.  Este aspecto puede con-
dicionar de modo fundamental la distribución espa-
cial y social de las poblaciones de aves carroñeras
al igual que ocurre con otros vertebrados (ROBB et
al., 2008) y afectar parámetros demográficos como
la fecundidad (CARRETE et al., 2006a,b).  

En cualquier caso, el nuevo escenario dibujado
por las prácticas ganaderas intensivas y subrayado
por las normativas europeas ha supuesto un cam-
bio drástico frente a aquel en el que han evolucio-
nado estas especies: alimento repartido azarosa-
mente en el espacio y en el tiempo que requiere la
adopción de estrategias de búsqueda basadas en
amplitud de movimientos y en procesos como la
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Figura 6. La gestión poco ordenada de los comederos puede estar favoreciendo a especies dominantes con menor riesgo de extinción (como el buitre leonado)
y por tanto menos prioritarias desde el punto de vista de la conservación. El manejo de los comederos debería basarse en información sólida que marque las direc-
trices más adecuadas para que su gestión no sesgue su funcionalidad inclinando la eficacia de estas fuentes alternativas de alimento a incrementar las poblacio-
nes de especies menos amenazadas en detrimento de las menos favorecidas y con mayor interés de conservación. (Foto: Antonio Atienza).

Figure 6. The lack of any concerted control in the running of feeding stations is favouring dominant and less threatened species such as the griffon vulture (of less
conservation concern). The management of feeding stations must be based on good information that avoids any bias in the functioning and efficiency of these alter-
native food resources towards the populations of less threatened species to the detriment of species of greater conservation interest. (Photo: Antonio Atienza).



facilitación social y la existencia de centros de infor-
mación (HOUSTON, 1974; BUCKLEY, 1996; JACK-
SON et al., 2008). Las repercusiones de este esce-
nario para individuos, poblaciones y comunidades
de aves carroñeras son en buena parte desconoci-
das pero sin duda importantes. Como ya se vio más
arriba con el caso del quebrantahuesos en el
Pirineo, la dependencia de grandes cebaderos
puede favorecer a nivel poblacional procesos
demográficos contrapuestos cuyo equilibrio puede
resultar muy difícil de valorar pero que sin duda
compromete determinados procesos naturales
como la dispersión natal y la probabilidad de colo-
nización de nuevas áreas de cría. A un nivel de gre-
mio, la concentración del alimento  potencia la con-
currencia de especies y la competencia por el
recurso, que puede llegar a ser compartido si se
producen procesos de segregación temporal, pero
que también puede ser acaparado por la especie
más numerosa y dominante (el buitre leonado) en
detrimento de otras especies más amenazadas
(DONÁZAR et al., 2009).  Por otro lado, la escasez
de alimento esta llevando a procesos de diversifi-
cación de la dieta en el buitre leonado, lo que con-
lleva la progresiva utilización de recursos subópti-
mos como pequeñas carroñas (conejo silvestre,
Oryctolagus cuniculus, carnívoros) y basura con lo
que la competencia con pequeños carroñeros
facultativos y más amenazados como el alimoche
se incrementa (DONÁZAR et al., en preparación).

4. LOS BUITRES EUROPEOS EN EL SIGLO XXI:VOLVIENDO A LA COEXISTENCIA
En los albores de un nuevo siglo, las comuni-

dades de aves carroñeras europeas constituyen
una de las pocas  excepciones a la tendencia glo-
bal regresiva de las aves necrófagas que ha lleva-
do a la práctica extinción de algunas antaño flore-
cientes poblaciones de buitres asiáticos (OAKS et
al., 2004; GREEN et al., 2006) y africanos (THIO-
LLAY, 2007; NAIDOO et al., 2009). No obstante,
existen fuertes asimetrías entre el este y el oeste
del continente. En la Europa oriental, las pequeñas
y fragmentadas poblaciones han estado masiva-
mente en regresión y su mayor factor de riesgo se
asocia a la mortalidad no natural (SUSIC & PAVO-
KOVIC, 2003; XIROUCHAKIS & TSIAKIRIS, 2009).
En la Europa más occidental, donde se aglutinan
los mayores efectivos, las poblaciones tienden al
alza y la gestión de recursos alimenticios es pro-
bablemente a día de hoy ya un factor limitante
para algunas especies. No obstante siguen ope-
rando con mucha fuerza factores de mortalidad no
natural. En las últimas décadas el veneno ha sido
responsable de la muerte en España de cientos

de grandes carroñeros (véase CANO et al., 2006;
MARGALIDA et al., 2008; HERNÁNDEZ & MAR-
GALIDA, 2008; 2009) Por otro lado, la expansión
de la energía eólica está provocando un problema
creciente de colisiones con aerogeneradores.
Este factor es ya la principal causa de muerte para
el buitre leonado en España (véase CAMIÑA,
2006; TELLERÍA, 2009) y se ha demostrado que
su efecto demográfico es muy negativo para algu-
nas poblaciones de alimoche ibéricos (COCN et
al., 2008; CARRETE et al., en 2009).

A pesar de que las  poblaciones de aves
carroñeras son muchas veces transfronterizas no
existen eficaces mecanismos de gestión suprana-
cionales lo que limita mucho la operatividad de
cualquier estrategia de conservación. A nivel de la
Península Ibérica y sur de Francia, donde se con-
centran las mayores poblaciones de carroñeros, la
compartimentalización es aún mayor y los Estados
y Regiones tratan de responder a sus necesida-
des de manera poco coordinada. El resultado es
que problemas globales que afectan a poblacio-
nes de amplia distribución son abordados a esca-
la local con evidentes pocas probabilidades de
éxito. De este modo y centrándonos en la gestión
de los recursos tróficos, aunque se puede esta-
blecer evaluaciones globales más o menos acer-
tadas sobre la base de los requerimientos diarios
individuales (véase CARDONA et al., 2009) no
existe información de calidad acerca de los patro-
nes de explotación del medio (espaciales, tempo-
rales, sociales) en aves carroñeras. Los datos dis-
ponibles son casi anecdóticos y resultan virtual-
mente inexistentes para el buitre leonado, precisa-
mente la especie más numerosa y que por ello y
por su mayor tamaño es responsable de la elimi-
nación de la mayor parte de los cadáveres.  

La conservación de las carroñeras europeas
está hoy en día sujeta a las contradicciones
impuestas por una protección absoluta y una
legislación sanitaria muy restrictiva que limita la
disponibilidad de alimento. Las soluciones pare-
cen que van llegando, aun con cuentagotas, y ya
desde 2009 está en trámites una nueva propues-
ta de Reglamento de uso de subproductos ani-
males no destinados a consumo humano (SAN-
DACH). Su aplicación permitirá a los estados
miembros y en el caso de España a las
Comunidades Autónomas, poder acogerse a
excepciones a la recogida de cadáveres y aplicar
medidas reguladas de gestión de los SANDACH,
permitiendo una mayor flexibilidad en el manejo
de las carroñas destinadas a la alimentación de
los buitres. Parece claro (véase más arriba) que

537Los buitres europeos en el filo de la navaja: consecuencias de los cambios en las prácticas ganaderas y en la legislación sanitaria 

MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009 S.C. Aranzadi. Z.E. Donostia/San Sebastián



MUNIBE Suplemento - Gehigarria 29, 2009

fomentar que las bajas de la ganadería extensiva
permanezcan en el campo es la medida de gestión
más armónica y eficiente para la conservación de
estas especies. También parece claro que la crea-
ción de macro-muladares es una solución vistosa
desde el punto de vista de la gestión pero que debe
ser evaluada cuidadosamente desde el punto de
vista de la conservación. Como se ha comentado
más arriba, pueden existir efectos negativos aso-
ciados a el empaquetamiento poblacional y al des-
censo en la fecundidad por aparición de regulación
denso-dependiente pero también pueden detectar-
se consecuencias más allá del nivel del gremio, con
un incremento de la predación por carroñeros facul-
tativos sobre poblaciones de aves del entorno
(CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009). 

Por el mismo hecho de que representan una
potente manipulación de la capacidad real del
medio, la alimentación suplementaria es una
herramienta que puede resultar muy útil para
lograr objetivos concretos en la conservación de
aves carroñeras. Suplementados con aportes
libres de patógenos y tóxicos, los muladares pue-
den ser útiles para reducir la mortalidad y otros
efectos negativos asociados a productos veterina-
rios y venenos (véase GILBERT et al., 2008; ORO
et al., 2008) o para fomentar el asentamiento y
expansión geográfica de una población. Resulta
por ello de interés ahondar en la vía del “diseño”
de muladares enfocados a la conservación de
determinadas especies y poblaciones; se trataría
en este caso de obtener máximos rendimientos en
conservación manipulando aspectos tales como
la ubicación del muladar así como la naturaleza y
frecuencia de los aportes y el formato de los sub-
productos (ver CORTÉS-AVIZANDA, 2006;
DONÁZAR  et al., 2009; MORENO-OPO et al.,
2009). Tales estrategias han comenzado a ser
aplicadas con éxito a la conservación   de pobla-
ciones andaluzas de alimoche (BENÍTEZ et al.,
2009). Es necesario también revisar el papel que
juega la alimentación suplementaria en los
muchos proyectos de reintroducción que se
encuentran en marcha en Europa y que se prevén
en un futuro cercano (véase GENERO, 2009;
AZMANIS et al., 2009). En este sentido, tales pro-
yectos deberían basarse en estrategias bien dise-
ñadas que tengan en cuenta la disponibilidad tró-
fica existente en la naturaleza y la necesidad real
de crear puntos de alimentación para la fijación de
las aves liberadas y las poblaciones que a partir
de ellas se afiancen en el medio (véase ANDER-
SON & ANTHONY, 2005; PIPER, 2005). 

Si bien las bajas de la ganadería extensiva y la

facilitación de los cadáveres por parte de granjas
que actúen como pequeños comederos suponen
una alternativa deseable, no hay que olvidar que la
ganadería en régimen extensivo se encuentra tam-
bién en regresión en numerosas áreas de la penín-
sula ibérica y Europa (BROUWER et al., 1997;
CABALLERO, 2007; BUNCE et al., 2008) lo que
tiene un doble efecto: por un lado y de modo direc-
to, el descenso de la disponibilidad de alimento de
alta calidad para las especies necrófagas (OLEA &
MATEO-TOMÁS, 2009); por otro y de modo indirec-
to, los cambios en el modelado del paisaje que con-
ducen a ambientes poco propicios a buitres y otras
grandes rapaces que necesitan áreas abiertas para
buscar alimento. Por ello y de forma paralela a la
gestión y manejo del ganado doméstico, resulta
necesario prever las consecuencias de estos cam-
bios y fomentar las poblaciones de ungulados sal-
vajes que pueden ir ocupando grandes espacios
abandonados por el ganado y generar un número
importante de carroñas de forma natural. Además,
estas poblaciones de especies cinegéticas, son
susceptibles de aprovechamientos cuyos restos son
de gran valor para aves carroñeras (BLÁZQUEZ &
SÁNCHEZ-ZAPATA, 2009) pero evidentemente,
dichas actuaciones requieren que a la vez se solu-
cione el problema acarreado por la toxicidad de plo-
mos de caza que se ha demostrado extremada-
mente grave para muchas aves necrófagas (FIS-
HER et al., 2006; GANGOSO et al., 2009;
HERNÁNDEZ & MARGALIDA, 2009). Así pues, en
las sociedades europeas, cada vez más urbanas,
es deseable la coexistencia de ganadería extensiva
tradicional y de poblaciones de herbívoros salvajes
que mantengan paisajes de alto valor ambiental y
proporcionen recursos (en este caso carroñas)
impredecibles que cumplirían una función en los
ecosistemas hasta ahora desdeñada. Esta función
no sólo implica a las aves carroñeras sino a las rela-
ciones suelo-vegetación, a complejas comunidades
de invertebrados (SELVA & CORTÉS-AVIZANDA,
2009) y a la supervivencia de grandes carnívoros
como el lobo y el oso pardo Ursus arctos
(HARTASÁNCHEZ et al., 2006). 

Por último, aliendo ya del ámbito ecológico
resulta necesario evaluar los beneficios aportados
por las aves carroñeras para sopesar el papel real
que estas especies desempeñan en sus relaciones
con nuestra especie, nuestras actividades producti-
vas e incluso la salud humana al reducir el riesgo de
trasmisión de enfermedades que puede incremen-
tarse si las carroñas son consumidas por especies
vectores de patógenos como perros y ratas (MAR-
KANDYA et al., 2008). Estos beneficios han sido
desde luego bien conocidos por pastores y gana-
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Figura 7. La observación de la naturaleza cada vez está teniendo un papel más relevante en las promociones de turismo de calidad y la dinamización de  núcle-
os despoblados que mantienen unos espacios bien conservados y llenos de biodiversidad. Esta puede ser una alternativa económica interesante para la pobla-
ción local que puede compaginar y llegar a suplir el descenso en la actividad ganadera y el despoblamiento rural, ofreciendo un turismo de calidad muy compe-
titivo con otras ofertas lúdicas más agresivas con el medio natural y que pueden entrar en decadencia. 

Figure 7. Wildlife observation is increasingly playing an important role in the promotion of sustainable tourism and in the dynamisation of uninhabited regions that
have preserved their landscapes and biodiversity. This new activity may become an attractive economic option for local people and compensate for the decline in
animal husbandry and increasing rural-urban drift; furthermore, this high-quality tourism will be able to compete with other less sustainable leisure activities that may
eventually lose their appeal.
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deros que durante milenios han visto desaparecer
las carroñas de sus explotaciones a coste cero,
pero quizás es el momento de que sean cuantifica-
dos frente a la alternativa de la recogida industrial
de cadáveres que aparece extremadamente one-
rosa desde el punto de vista económico y ambien-
tal (ver arriba) y que no parece tener unas ventajas
sanitarias mayores, sino precisamente todo lo con-
trario.  Por otro lado, es necesario colocar en la
balanza los ingresos derivados del ecoturismo, acti-
vo económico en crecimiento.  Las áreas de nidifi-
cación de grandes carroñeras y los pequeños
comederos son muy atractivas y generan importan-
tes movimientos de personas e ingresos a un
número cada vez mayor de empresas especializa-
das que apuestan por un turismo de calidad (BEC-
KER et al., 2005). 

Con todas estas piezas los gestores de fauna
amenazada van a tener que armar un rompecabe-
zas complejo en el que juegan el papel de las
carroñas en los ecosistemas, la necesidad de eli-
minar los residuos ganaderos y la conservación de
las especies, sin olvidar aspectos de salud humana
que, como el tiempo ha demostrado pueden apa-
recer de forma casi explosiva y sobrepasar y dejar
sin validez, si no existe información adecuada que
lo evite, cualquier estrategia de conservación.
Afortunadamente está demostrado que las aves
carroñeras son capaces de convivir estrechamente
con sociedades humanas tolerantes. En este com-
plejo escenario debe encontrarse un lugar para
que los europeos del siglo XXI  contemplen espe-
cies y procesos que se imbrican en sus más anti-
guas raíces productivas y culturales. 
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1. INTRODUCTION: AN OLD ENTENTE
On an increasingly populated planet, where

fewer and fewer semi-virgin places remain that
can still guarantee the viability of animal popula-
tions, the coexistence of humans and large verte-
brate fauna is becoming progressively more com-
plex. Today’s continual destruction and fragmen-
tation of habitats can be added to the historical
direct persecution of many animals, either to
obtain much-needed protein – above all in the
case of large ungulates – or to eliminate competi-
tor species that preyed on domestic animals.
These pressures have ensured that the popula-
tions of the most sensitive species have been
decimated and in many cases pushed over the
brink into extinction (TAYLOR & DUNSTONE,
1996). Nevertheless, the effects of human inter-
vention are not straightforward and, for example,
in Europe, despite its high density ancient human
population, the vast majority of post-glacial mega-
faunal species have survived the gradual invasion
of their natural habitats. Thus, notwithstanding
reduced areas of distribution, small overall num-
bers and the existence of numerous other recu-
rrent problems, many populations of certain flags-
hip species have survived right up to the present
day (FONTAINE et al., 2007).

Within this context some groups of species
have historically been favoured, since their habits
and customs have allowed them to blend in with
the human economies that changed so little for so
many centuries. Avian scavengers have histori-
cally always been abundant throughout the
Mediterranean Basin and humans have always
been tolerant of them as allies and have never
regarded them as threats to their hunting and far-
ming (DONÁZAR et al., 1996). This mutualism
probably goes back to the first domestication of
wild ungulates and is also likely to be linked to the
burial rites practiced by many of the peoples of
the Mediterranean Basin (BLÁZQUEZ, 1977; SER-
MONTI & CARRETTO, 1992). This understanding
lasted until the modern era, when the invention of
firearms and the popularisation of hunting and the
scientific collection of specimens signalled the
beginning of an era of persecution of the conti-
nent’s vultures and all birds of prey (MARTÍNEZ-
ABRAÍN et al., 2009). Furthermore, in the fight
against the carnivores – above all, the wolf (Canis
lupus) – that preyed on cattle, the indiscriminate
use of poison bait became commonplace and this
non-selective practice soon contributed to the
rapid decline in many raptors species and, in par-
ticular, in scavengers (BIJLEVELD, 1974).

Consequently, in the period between the nine-
teenth to the mid-twentieth centuries avian scaven-
ger numbers plummeted and many species disap-
peared altogether from some regions of Europe
(BIJLEVELD, 1974; DONÁZAR, 1993). In the
second half of the twentieth century this tendency
was reversed and the raptor populations that had
probably reached their nadir in terms of viability
began to slowly recover. Nevertheless, recovery
patterns have been uneven (see reviews in
DONÁZAR et al., 2009) and, for example, the incre-
ase in griffon vulture Gyps fulvus populations in
Western Europe (Iberian Peninsular and southern
France) has been truly spectacular. In these
regions, populations of cinereous Aegypius mona-
chus and bearded Gypaetus barbatus vultures
have also improved, although those of Egyptian
vulture Neophron percnopterus and red kite Milvus
milvus are still endangered after deep declines
(MADROÑO et al., 2004). In the Italian and Balkan
Peninsulas, on the other hand, negative tendencies
in the population of all scavenger species have
continued right up to the present day, with only the
reintroduction and reinforcement programmes of
griffon and cinereous vultures timidly reversing this
negative trend.

2. HAVE SUPPLEMENTARY FEEDING STA-TIONS CONTRIBUTED TO THE CONSERVA-TION AND RECOVERY OF AVIAN SCAVENGERPOPULATIONS?
The factors that have contributed to the reco-

very of many European populations of avian sca-
vengers are multiple, although undoubtedly two of
the most important are the fall in non-natural mor-
tality as a result of the ending of legal persecution
in the 1960s and 1970s and the banning of the use
of poison. During this period, scavenger species
thrived thanks to a food supply in many parts of
Spain and Europe that more than satisfied their
requirements. These circumstances would have
contributed decisively in halting the decline in
numbers and aided the reversal of negative popu-
lation trends (DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1990;
PARRA & TELLERÍA, 2004). 

The conservationist movement that pressed for
the legal protection of vultures and other birds of
prey also promoted the idea of creating vulture
feeding stations. The idea existed in many areas
that the observed decline in vulture numbers was
due above all to a lack of food caused by the pro-
gressive transformation of traditional systems of
animal husbandry. Thus, in 1969 the first feeding
points were set up in the Western Pyrenees (see
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BIJLEVELD, 1974). The press coverage was enor-
mous and the philosophy behind the idea perme-
ated so far into scientific and social thinking that it
is still present to this day, despite the convincing
evidence to the contrary that in many cases there
was (and is) no lack of food for scavengers
(DONÁZAR & FERNÁNDEZ, 1990). This way of
thinking is so pervasive that even today conserva-
tion and recovery programmes (and also reintro-
ductions) throughout the world designed to favour
avian scavengers see supplementary feeding
sites as a necessity (see, amongst others, HOUS-
TON, 1987; MUNDY et al., 1992; GILBERT et al.,
2007). In the Mediterranean Basin almost all recent
plans for bolstering avian scavenger populations
include supplementary feeding as an important
element (HEREDIA, 1991; DONÁZAR et al., 2002;
SESÉ et al., 2005; BOSÉ & SARRAZIN, 2007;
AZMANIS et al., 2009; BENÍTEZ et al., 2009).

The economic expenditure involved in this
type of conservation measure is anything but insig-
nificant: if current legislation is complied with, the
creation of a new feeding station costs between
30,000 and 50,000 €, to which should be added
the site’s running and maintenance costs of
around 20,000 €a year; thus, as of 2008, over 1
million euros had been spent in Aragón on feeding
stations by public bodies (autonomous govern-
ments of Fuerteventura, Navarre, Aragón and
Andalusia, unpublished data).  

A poll of the conservation managers and rese-
archers involved in the protection of avian scaven-
gers would probably answer ‘yes’ by a massive
majority to the above question. Who has not mar-
velled at a feeding station at the sight of large
groups of birds that are otherwise hard to see in
the surrounding area? The numbers of birds and
species involved are often spectacular: up to
1,000 griffon vultures at a time flock to some of the
feeding stations in northern Spain (A. CORTÉS-
AVIZANDA, unpublished) and in the Pyrenees up
to 80 immature bearded vultures can be seen
simultaneously at feeding stations (more than 30%
of the total population, SESÉ et al., 2005), while on
Fuerteventura (Canary Islands) up to 60% of the
island’s Egyptian vultures may visit the island’s only
feeding station on the same day (DONÁZAR et al.,
2002 and unpublished data). The establishment of
vulture feeding stations is inextricably linked to the
well-established tradition in conservation of fee-
ding wild animals, which holds that such activities
can only be beneficial. Undoubtedly, in the short-
term positive results in terms of breeding success
and survival rates can be achieved through the

use of supplementary feeding in certain species of
threatened vertebrates (GONZÁLEZ et al., 2006),
which, nevertheless, may lead to population sizes
and densities that are much greater than the true
carrying capacity of the environment in question
(KRASINSKA & KRASINSKI, 2007).  As well, the
negative effects unleashed at other levels may
also be highly significant. For instance, feeding
stations may lead to ‘artificial selection’: individuals
that would otherwise have been subject to natural
selection survive (BLANCO et al., 2007), thereby
altering some of the essential ecological aspects
of bird populations such as demographic parame-
ters and social structures (ROOB et al., 2008).
When the existence of supplementary feeding
points also implies the gathering of a large number
of birds at these so-called ‘restaurants’, the proba-
bility of pathogen and disease transmission incre-
ases sharply (WOLK & KRASINSKA, 2004;
CROSS et al., 2007; ROBB et al., 2008; BLANCO
et al., 2009). 

Although both sides of the argument in the
case of avian scavengers and the use of supple-
mentary feeding stations have been recognised
(ANDERSON & ANTHONY, 2005; PIPER, 2006),
no real serious evaluation has ever been attemp-
ted at anything other than local scale, the results
of which are hard to extrapolate on to a larger
scale. Some studies have noted that the creation
of feeding stations has led to localised increases
in the size of certain scavenger populations in
Europe (DONÁZAR et al., 2002; AZMANIS et al.,
2009). Nevertheless, these appreciations are
often very circumstantial and in essence only
highlight other concurrent and highly effective
conservation methods that end or reduce non-
natural mortality, as occurred so perceptibly in the
case of the griffon vulture in northern Spain from
the 1970s onwards (DONÁZAR & FERNÁNDEZ,
1991; see above). 

The most detailed evaluation to date of the
effectiveness of supplementary feeding is pro-
bably the study carried out on the bearded vulture
population in northern Spain (see CARRETE et al.,
2006a,b). In this case, it has been shown that fee-
ding stations designed for this species have
managed to stabilise pre-adult survival rates in an
environment in which indirect persecution by poi-
son was gradually pushing up mortality rates in
breeding birds. Despite reducing productivity as a
result of density-dependence processes, the pro-
vision of supplementary food has managed to ‘buy
years’ for the viability of the Pyrenean population of
the bearded vulture, although long-term demogra-
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phic models indicate that this technique will not be
able to halt the population decline that will pro-
bably occur over the coming years if adult morta-
lity rates continue as high as it has been recently
(ORO et al., 2008). Furthermore, it has been shown
that bearded vulture feeding stations have led to a
clustering of the Pyrenean population of the spe-
cies, which has reduced its dispersal ability, pro-
bably because of the strength of the effects of
conspecific attraction. These phenomena threaten
this species’ dispersion beyond the Pyrenees and
thus negatively affect the viability of its populations
(MARGALIDA et al., 2008).   

Aside from these quantitative aspects, a very
important question mark hangs over the quality of
the food supplied. Most of the feeding stations that
have been set up and many of those that are still
operating depend on animal carcasses from inten-
sive stock farms (above all, pig and chicken farms)
whose carcasses contain significant numbers of
pathogens, as well as – in the case of pigs – high
concentrations of antibiotics and other veterinary-
prescribed anti-parasites and anti-inflammatories
(BLANCO et al., 2007; 2009). The consequences
for the avian scavengers who exploit this type of
trophic resource is direct intoxication and the
acquisition of pathogens which, hand-in-hand with
the subsequent immunosupression and the altera-
tion of their intestinal flora by ingested antibiotics,
can reduce hosts’ resistance to pathogens and
lead eventually to death (LEMUS et al., 2008;
2009; BLANCO et al., in press).

3. THE FOOD CRISIS OF THE 1990s
The bounty enjoyed by avian scavengers

during the final decades of the twentieth century
was inextricably linked to the widespread availability
in the wild of food originating from farmers’ genera-
lised disregard for the law. Since the 1950s farmers
were theoretically obliged to destroy their dead ani-
mals, but usually failed to do so. Furthermore, in
Spain the owners of many intensive pig and – to a
lesser extent – chicken farms merely threw out their
dead animals somewhere near their farms. This fact
and the boom in meat production – a 50% increase
in pig farms since 1986 (LANGREO, 2007) –
undoubtedly led to the spectacular growth in the
griffon vulture populations in many areas of Spain.
But then, after many years of systematic neglect of
the law, the situation changed radically in a very
short space of time. The detonator of the new food
crisis was the outbreak of the so-called ‘mad-cow’
disease; the detection in humans of variant (vCJD)
or new variant (nvCJD) Creutzfeldt-Jakob disease,

acquired from cattle infected by bovine spongiform
encephalopathy (BSE), led to the passing of sani-
tary legislation (Regulation CE 1774/2002) that gre-
atly restricted the use of animal by-products not
intended for human consumption. Henceforth, all
carcasses of domestic animals had to be collected
from farms and transformed or destroyed in authori-
sed plants; as a result many feeding stations asso-
ciated with stock farms closed down almost over-
night. In Spain, it has been estimated that 80% of all
sheep and goat and 100% of all cow carcasses
came to be disposed of as per the new law
(GARCÍA & MORENO-OPO, 2009). It is thought that
between 2005 and 2008 in Navarre and Aragon in
northern Spain, 80% of all existing feeding stations
were forced close; furthermore, the food to be pro-
vided by the feeding stations legalised from 2007
onwards will only cover a third of the requirements
of some griffon vulture populations (WOUTERSEN
et al., 2009). 

It is patent that the restrictions imposed by this
European legislation, which deprive bird popula-
tions of the resources they need to be viable, fla-
grantly contradict member states’ obligations to
conserve these threatened species (TELLA, 2001;
DONÁZAR et al., 2009a). The economic question
is also very significant, as businesses have had to
invest in the collection of the animal carcasses that
were once destined to be consumed by vultures
and other scavengers in the wild. In Navarre the
cost of collecting a carcass has been estimated at
around 20 € per animal (D. CAMPIÓN pers. comm.)
and a similar figure has been estimated in France
(BOUMELLASA, 2004). Additionally, the industrial
transformation of carcasses costs between 66 and
96 € per tonne (burning and recycling of animal
remains). Further environmental costs – still to be
evaluated, but of considerable importance – inclu-
de the energetic costs of these activities, for exam-
ple, in the form of the emission of greenhouse
gases. 

Full knowledge of the ecological consequen-
ces of the sudden disappearance of a large part of
the trophic resources available to avian scaven-
gers is still lacking, although there is some eviden-
ce to suggest that the effects are serious. In many
regions of northern Spain growth in vulture popu-
lations has levelled off and has been followed by
an at times very marked decline in breeding rates
(see CAMPIÓN, 2009; WOUTERSEN et al., 2009).
In addition, there has been an important increase
in the number of griffon vultures brought to recu-
peration centres, many of which are undernouris-
hed (see GONZÁLEZ & MORENO-OPO, 2008;
GARCÍA & MARGALIDA, 2009). Obviously, the
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causes of these phenomena are diverse, although
it would seem that the availability of trophic resour-
ces plays a relevant part. No similar phenomena
have been observed in other Iberian vulture species
and it is licit to postulate that in the short term the
griffon vulture was the most hit of all scavenger spe-
cies by this sudden change in the availability of their
main food supply. Nor do the effects seem to be the
same throughout the Iberian Peninsular, a fact that
can perhaps be explained by this species’ depen-
dence in some areas on feeding stations supplied
by carcasses originating from intensive animal hus-
bandry. As such, in Andalusia, where the griffon vul-
ture and other species feed almost entirely on ani-
mals originating from extensive exploitations, griffon
vulture populations are still increasing and breeding
success rates remain almost the same as always
(J.R. BENÍTEZ, M. BARCELL & O. DEL JUNCO,
pers. comm.).

As the collection of dead cattle began to beco-
me more widespread during the last decade, the
number of cases or reports of vultures (mostly grif-
fon vultures) attacking and killing cattle increased
exponentially. It is well known that this and other
vulture species will kill and eat weakened or defen-
celess animals (DONÁZAR, 1993; CAMIÑA et al.,
1995). Likewise, it is not unreasonable to think that
the increase in the observed cases of vultures
attacking live animals is due as much as anything
to a simple increase in vulture numbers. Leaving
aside the exaggerations perpetrated by the press
in its search for headlines, increased opportunism
as a result of a diminution in their food supply, gre-
ater audacity and changes in farming practices
have probably also played their part in this pheno-
menon (MARGALIDA & CAMPIÓN, 2009). Public
opinion, nevertheless, sees things another way
and there is a certain agreement between the
administration, cattle farmers and ecologists to the
extent that the lack of food deriving from the crisis
described above is the essential cause of the so-
called ‘change in behaviour’ reported by the
press, which includes other types of behaviour,
unknown until very recently, such as the dispersion
of Iberian griffon vultures into central Europe in
search of areas with greater food resources
(TERRASSE, 2006).  

As a result, the alarm in conservationist circles
at European dispositions and their effects was
notable and determined the appearance of a num-
ber of European regulations (2003/322/CE
2005/830/CE) that in Spain were published as
Royal Decree 664/2007 regulating the use of ani-
mal by-products as food for necrophagous birds
(see GARCÍA & MORENO-OPO, 2009).

Nevertheless, for the time being it is unlikely – if not
actually impossible – that we will ever return to the
situation before the advent of the mad-cow crisis.
Although the aim behind these European disposi-
tions is to guarantee food supplies for avian sca-
vengers, in practice the restrictions placed on the
creation of feeding stations are still severe and are
triggering a new situation that may have serious
ecological consequences. Given that the respon-
sibility for the running of these feeding stations falls
on public bodies, the emphasis is now on redu-
cing economic costs and the human resources
involved. Thus, the spatial distribution of feeding
stations has become very patchy and, where there
were once numerous small feeding sites, nowa-
days food is distributed much less heterogene-
ously and is concentrated in just a few places (see
above). In other words, the predictability of the
appearance of this food resource in space and
time has become almost total and has artificially
modified habitat quality, which in turn may funda-
mentally alter the spatial and social distribution of
scavengers – as has occurred in other vertebrate
species (ROBB et al., 2008) – and affect demo-
graphic parameters such as breeding success
(CARRETE et al., 2006a,b).  

In any case, the new scenario created by the
techniques of intensive animal husbandry and
reinforced by European regulations has led to a
drastic change in the context – food only available
randomly in space and time, and located by sear-
ching strategies based on long-distant move-
ments and processes such as social facilitation
and information sharing – in which vultures have
evolved (HOUSTON, 1974; BUCKLEY, 1996;
JACKSON et al., 2008). The repercussions of this
scenario on individuals, populations and commu-
nities of avian scavengers are as yet largely unk-
nown, but are undoubtedly significant. As com-
mented above in the case of the bearded vulture
in the Pyrenees, the dependence on large feeding
stations may favour at population level conflicting
demographic processes whose outcome is very
difficult to evaluate; it is clear, however, that certain
natural processes such as post-breeding disper-
sion and the probability of colonising new bree-
ding areas have been negatively affected by this
dependence. At guild level, the concentration of
food supplies in one place favours the concentra-
tion of species and the competition for resources,
which may be efficiently shared if segregation
occurs over time, but may just as well be monopo-
lised by the most numerous and dominant species
(the griffon vulture) to the detriment of other threa-
tened species (DONÁZAR et al., 2009).
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Furthermore, the shortage of food is leading to gre-
ater diversification in the diet of the griffon vulture
and its progressive use of sub-optimal resources
such as the carcasses of small animals (rabbit,
Oryctolagus cuniculus, and carnivores) and rub-
bish tips, where competition with smaller and more
threatened facultative scavengers such as the
Egyptian vulture is increasing (DONÁZAR et al., in
preparation).

4. EUROPEAN VULTURES IN THE TWENTY-FIRSTCENTURY: A RETURN TO COEXISTENCE 
At the beginning of this new century, the com-

munities of avian scavengers in Europe constitu-
ted one of the few exceptions to the global ten-
dency towards decline in necrophagous birds,
which has brought about the practical extinction,
for example, of some once flourishing populations
of Asian (OAKS et al., 2004; GREEN et al., 2006)
and African (THIOLLAY, 2007; NAIDOO et al.,
2009) vultures. Nevertheless, there is a clear
asymmetry between Western and Eastern Europe.
In the east the small fragmented populations are
declining fast and the greatest threat to their survi-
val is non-natural mortality (SUSIC & POVOKOVIC,
2003; XIROUCHAKIS & TSIAKIRIS, 2009). In the
west, where most European vultures are found,
populations are growing and the management of
trophic resources is probably today a limiting fac-
tor for some species. Nevertheless, non-natural
mortality still has a severe impact on these popu-
lations and in recent decades in Spain poison has
killed hundreds of avian scavengers (see CANO et
al., 2006; MARGALIDA et al., 2008; HERNÁNDEZ
& MARGALIDA, 2008; 2009). In addition, the
expansion of the number of wind farms is leading
to an increasing number of collisions with turbine
blades and this is now the main cause of death in
griffon vultures in Spain (see CAMIÑA, 2006;
TELLERIA, 2009). The negative effects of these
non-natural deaths on the demography of some
Egyptian vulture populations has been clearly
demonstrated (COCN et al., 2008; CARRETE et
al., 2009).

Despite the fact that avian scavengers cross
frontiers at will, no efficient supra-national mana-
gement strategies exist, which inevitably limits the
effectiveness of any conservation strategy.  In the
Iberian Peninsula and France, where the largest
populations of these scavengers fly, this compart-
mentalisation is even more marked and individual
states and regions attempt in an uncoordinated
fashion to protect their own vulture populations.
Consequently, the global problems affecting these

wide-ranging species are tackled only at local
level, with few possibilities of success. In terms of
the management of trophic resources, although
more or less accurate evaluations can be establis-
hed on a global scale regarding the daily indivi-
dual needs of a vulture (see CARDONA et al.,
2009), no good information exists regarding the
way in which avian scavengers exploit their envi-
ronment on spatial, temporal and social levels.
Much of the data that exist are highly anecdotal
and all but inexistent in the case of the griffon vul-
ture, which is precisely the most numerous of these
species and is as a result – and also due to its size
– responsible for the elimination of the greatest
number carcasses. 

The conservation of European scavengers is
today subject to the contradictions imposed by, on
the one hand, strict protection and, on the other,
highly restrictive health rules that limit food availa-
bility. However, it seems that solutions are being
found, albeit slowly, and since 2009 a new propo-
sal for a revised regulation of the use of animal by-
products not intended for human consumption
(SANDACH) is awaiting approval. The application
of this new proposal will allow member states and,
in the case of Spain, each individual autonomous
region, to permit exceptions to the regulations
regarding the collection of animal carcasses and
to enjoy better control over the disposal of animal
by-products, thereby allowing a greater flexibility in
the provision of carrion as a trophic resource for
vultures. It seems clear (see above) that encoura-
ging the leaving of fallen stock in situ is the most
harmonious and efficient management method for
the conservation of these scavenger species.
Likewise, it is obvious that the creation of large fee-
ding stations is an attractive solution from a mana-
gement perspective, but must also be carefully
evaluated in terms of its conservation effective-
ness. As has been commented above, the cluste-
ring of a population and a fall in fertility as a result
of the appearance of density-dependent regula-
tion may have a negative impact on a population;
however, the consequences will extend beyond
the members of a scavenger guild since facultati-
ve scavengers will predate on bird populations in
the immediate surroundings of feeding stations
(CORTÉS-AVIZANDA et al., 2009).  Yet, given its
capacity to seriously manipulate the true capacity
of the environment, supplementary feeding is a
tool that may in fact be very valuable in accom-
plishing specific objectives in the conservation of
avian scavengers. Supplied with food free of
pathogens and toxins, feeding stations may be
useful for reducing mortality rates and other nega-
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tive consequences associated with veterinary-
prescribed drugs and poisons (see GILBERT et al.,
2008; ORO et al., 2008) and for fomenting the set-
tlement and geographical expansion of a species.
We should thus continue to refine the ‘design’ of
feeding stations aimed at conserving specific spe-
cies and populations and generate the maximum
conservation benefits by analysing the location of
feeding stations, the type and frequency of the food
supplied and the format of the animal sub-products
supplied (see CORTÉS-AVIZANDA, 2006;
DONÁZAR  et al., 2009; MORENO-OPO et al.,
2009). These strategies have begun to be applied
successfully in the conservation of Egyptian vulture
populations in Andalusia (BENÍTEZ et al., 2009).
We must also revise the role that supplementary
feeding plays in the many reintroduction projects
that are currently underway in Europe or that are
planned for the near future (see GENERO, 2009;
AZMANIS et al., 2009). These projects should be
based on well-designed strategies that take into
account the existing availability of trophic resources
and evaluate the need to create a network of fee-
ding sites to establish liberated birds and the popu-
lations that henceforth will establish themselves in
the wild (see ANDERSON & ANTHONY, 2005;
PIPER, 2005).  

Both the fallen stock in the wild originating from
extensive farming and the provision of carcasses
from farms represent small-scale feeding sites that
are ideal for avian scavengers. Nevertheless, we
must not lose sight of the fact that extensive cattle
farming is in serious decline in many areas of the
Iberian Peninsula and Europe (BROUWER et al.,
1997; CABALLERO, 2007; BUNCE et al., 2008).
This process has had a direct effect on vultures in
terms of the amount of good-quality food available
for necrophagous species (OLEA & MATEO-
TOMÁS, 2009); additionally, changes in the way
our landscapes are fashioned have an indirect con-
sequence on vultures, given that these and other
large raptors need sizeable open areas in which to
search for food. The effects of these changes must
be taken into account in both the management and
exploitation of domestic cattle and in any attempt to
encourage populations of wild ungulates, which
may be able to occupy the spaces left by the
absent cattle and generate naturally a significant
amount of carrion. As well, the remains of these wild
ungulates left by hunters are potentially of great
value to avian scavengers (BLÁZQUEZ &
SÁNCHEZ-ZAPATA, 2009), although a promotion of
this strategy as a food resource will first require a
solution to the problem of lead-shot poisoning that
harms many avian scavengers (FISHER et al.,

2006; GANGOSO et al., 2009; HERNÁNDEZ &
MARGALIDA, 2009). In today’s increasingly urban
European society the co-existence of extensive cat-
tle farms and populations of wild herbivores that
help maintain landscapes of high environmental
value is desirable; as well, these animals provide
unpredictable resources (in this case, carrion) that
fulfil a role in ecosystems and whose importance
has to date been somewhat underestimated. This
function does not only affect avian scavengers, but
also influences the relationship between soils and
vegetation, the nature of complex invertebrate
communities (SELVA & CORTÉS-AVIZANDA, 2009)
and the lives of large carnivores such as the wolf
and European brown bear Ursus arctos
(HARTASÁNCHEZ et al., 2006). 

Going beyond ecology, we must evaluate the
overall benefits of the existence of avian scaven-
gers if we are to calculate the real effects these
species have on our lives, on our productive activi-
ties and even on our health, for vultures reduce the
risk of the spread of diseases that might be trans-
mitted if carcasses are consumed by pathogen
vectors such as dogs and rats (MARKANDYA et al.,
2008). Naturally, these benefits have long been
known to shepherds and farmers, who for centuries
have seen how the carcasses of their animals are
cleaned up for nothing — perhaps it is time to cal-
culate the true benefits of this age-old system and
compare them to the alternative, the industrial
collection of carcasses, which would seem to be
economically and environmentally very expensive
(see above) and to have no obvious health advan-
tages (but many disadvantages). As well, we must
include in the equation the income derived from
flourishing ecotourism, an activity that is very much
on the increase. The breeding areas of large avian
scavengers and small-scale feeding stations are
very attractive to visitors and are an important sour-
ce of income for a growing number of specialised
businesses who are opting for sustainable, high-
quality tourism (BECKER et al., 2005). 

The conservation managers empowered with
the conservation of our threatened fauna are con-
fronted by a tough puzzle whose pieces include the
role of scavengers in our ecosystems, the need to
eliminate animal carcasses and the demands of
species conservation. Nevertheless, we must not
be blind to human health-related questions, which,
as we have seen, may suddenly burst on the scene
and overwhelm and invalidate current conservation
strategies, above all if no good-quality information
is available in response. Fortunately, it is now
obvious that avian scavengers can live in close har-
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mony with tolerant human societies and we must
find a way to resolve this complex puzzle so that
future European generations are able to contem-
plate the species and processes that are so inhe-
rently part of our productive and cultural traditions. 
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