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RESUMEN 

 

RESUMEN 

El ser humano ha introducido especies a distintas áreas geográficas, tanto de manera 

incidental como accidental. Estas especies introducidas pueden, frecuentemente, ser causa 

de preocupación ecológica. Hay un gran numero de consecuencias a la introducción de las 

especies en rangos geográficos naturalmente inaccesibles para ellas, generalmente 

catalogadas como impactos (ya sean económicos o ecológicos). Los impactos previamente 

mencionados dependerán del área de introducción de una especie, y más importantemente, 

de la expansión de las especies alrededor del área geográfica nueva. Considerando lo 

anterior, es sumamente importante conocer el potencial de expansión de las introducciones 

recientes para poder tomar decisiones de monitoreo y manejo de las especies no-nativas. 

Una manera de hacer estas predicciones es por medio de técnicas correlativas como el 

modelado de nicho ecológico (MNE). Estas técnicas caracterizan el nicho ecológico de las 

especies por medio de distintos algoritmos y parametrizaciones que utilizan la información 

de presencia de las especies y la relación de ese punto en el espacio geográfico con 

distintas variables ambientales. La caracterización del nicho ecológico de las especies 

permite transferir estos modelos en el espacio geográfico y generar mapas de “idoneidad 

ambiental” mostrando áreas que son potencialmente habitables para las especies no-

nativas. En el presente trabajo, se aplica esta técnica a dos especies de aves introducidas 

en México, ambas del género Lonchura (L. malacca y L. punctulata).  

El trabajo aquí realizado utilizó el algoritmo Maxent y la paquetería Kuenm de R para 

obtener múltiples modelos para cada especie (generados por distintas parametrizaciones 

del algoritmo) que posteriormente fueron sujetos a un proceso de selección de los mejores 

modelos. A partir de los modelos seleccionados, se obtuvo como productos finales mapas 

de idoneidad ambiental para cada especie, así como mapas que incluyen la idoneidad de 

hábitat añadida a la idoneidad ambiental. En el caso de ambas especies, una larga 

extensión del territorio mexicano se presenta como idóneo, incluso bajo los escenarios más 

restrictivos del modelo. Para finalizar, se discutieron   alternativas predictivas que podrían 

ayudar a generar modelos más certeros en el futuro, y la información adicional que estas 

técnicas requerirían.
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ABSTRACT 

Mankind has introduced -both incidentally and accidentally- a considerable number of 

species to novel geographic areas. These introduced species are frequently a cause of 

ecological concern. There are several consequences associated with the introduction of 

non-native species, most of them considered as “impacts”, whether they be ecological or 

economical. These impacts are linked to the geographic context of the species’ introduction 

and more importantly, to the expansion of such species’ geographic range in the novel area. 

Considering this, it’s critical to know the expansion potential of recent species introductions 

so decision-makers can act and monitor the non-native species. One way to do this is by 

making predictions using correlative methods such as ecological niche models (ENM). 

These techniques characterize the species’ ecological niche using an algorithm and different 

parametrization options to generate a model using the species presence data and the 

relationship of that location to a number of environmental variables. These models based 

on the species niche can be transferred on geographical space, and by doing so, we can 

generate “environmental suitability” maps that show areas compatible with the species’ 

niche. The present work applies these techniques to two bird species introduced to Mexico, 

both belonging to the genus Lonchura (L. malacca and L. punctulata).  

This work used the Maxent algorithm and Kuenm – an R package- to generate multiple 

models for each species (by using different parametrization options). These models were 

then put through a selection process to choose the best-performing of them. By using the 

selected models, I obtained environmental suitability maps for each species, as well as a 

subsequent set of maps that integrate suitable habitats to the environmental suitability. For 

both species, a large portion of Mexico was found to be environmentally suitable, even in 

the most restrictive model scenarios implemented here. Finally, I discuss different 

approaches that could improve the predictions here presented and the additional information 

that such approaches would require.  
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El cambio en la distribución geográfica de las especies es un proceso ecológico natural. Sin 

embargo, el transporte e introducción de especies fuera de su área de distribución nativa 

por el humano ha acelerado este proceso al reducir las limitantes en su capacidad de 

propagación (Lockwood et al., 2013). Si bien, múltiples especies son introducidas fuera de 

su rango nativo, no todos los casos resultan en el establecimiento y expansión de una 

población (ej. La mangosta de la india en Australia (Peacock & Abbott, 2010)) . La magnitud 

y éxito de una invasión biológica dependerá de las características bióticas y ambientales 

del sitio, características  de la especie introducida y presiones externas al sitio / antrópicas 

(Perkins et al., 2011). 

Entre las condiciones del sitio que determinan el riesgo de invasión, se encuentran sus 

condiciones ambientales y sus condiciones bióticas. Para que suceda una invasión 

biológica es necesario que en el área de introducción existan condiciones ambientales con 

cierta similitud a las del área nativa a la cual está adaptada la especie (Alpert et al., 2000), 

principalmente características climáticas (Peterson, 2003).   

En lo que concierne a las características bióticas que tienen influencia en el riesgo de 

invasión de un sitio, se encuentran su biodiversidad local y las interacciones biológicas que 

pueden resultar de la introducción (Perkins et al., 2011). Se ha encontrado que el riesgo de 

invasión de un sitio se encuentra ligado a la diversidad biológica del mismo, sin embargo, 

la relación entre la diversidad y la susceptibilidad de invasión cuenta con evidencia 

controvertida (Stachowicz & Byrnes, 2006). Es importante notar que la relación invasión-

diversidad parece estar ligada a escalas espaciales reducidas y tiende a desaparecer al 

aumentar la escala(J. M. Jeschke et al., 2018), aunque hay estudios de escala espacial 

amplia que apoyan esta hipótesis de “resistencia biótica” (e.j. Beaury, et. al, 2020).   

Aparte de las características bióticas y ambientales intrínsecas al sitio de interés, se han 

identificado presiones antrópicas que pueden afectar el riesgo de invasión. La urbanización 

y el disturbio antrópico parecen aumentar el riesgo de invasiones biológicas al modificar las 

condiciones del sitio (Lechuga-Lago et al., 2017) y reconfigurar las interacciones y cadenas 

tróficas locales (Cadotte et al., 2017; Santana Marques et al., 2020). Otra fuerza externa 

importante es la presión de introducción de las especies. Es común que las especies no-
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nativas sean introducidas en más de un evento por localidad en el tiempo, esto es conocido 

como “presión de propágulo”, y esta constante presión de introducción de individuos es 

determinante en el éxito del establecimiento de una población introducida (Lockwood et al., 

2005). 

Considerando lo anterior, el papel que juegan las especies introducidas dentro de un país 

como México es particularmente interesante gracias a sus características biogeográficas y 

climatológicas. La posición del país entre la región Neártica y Neotropical, así como su 

compleja orografía, han proporcionado las condiciones para una gran diversidad de 

manchones de hábitats y climas distintos (Navarro-Sigüenza et al., 2014; SEMARNAT, 

2015). Esta heterogeneidad ambiental crea un mayor número de posibles sitios con 

condiciones similares a otras regiones geográficas. Sumado a esto, México es un país con 

un constante incremento en la urbanización y un fuerte cambio en el uso de suelo (Sarukhan 

et al., 2015) y un marcado problema de pérdida de biodiversidad (Fuller et al., 2007). Todos 

estos factores se mencionan anteriormente como agentes importantes que afectan el riesgo 

de invasiones biológicas. Por último, México se encuentra geográficamente cercano a 

regiones que se han identificado como puntos clave por su frecuente introducción y 

establecimiento de especies, como son las islas caribe, Florida y California (Dawson et al., 

2017). La necesidad de profundizar el conocimiento sobre las especies no-nativas en 

México es reconocida, existiendo incluso una “Estrategia Nacional sobre especies 

invasoras en México” (CANEI 2010). 

La distribución de los esfuerzos de investigación en especies introducidas no es igual para 

cada grupo taxonómico. Hablando globalmente, entre los grupos menos representados en 

estudios de ecología de invasiones se encuentran las aves (Pyšek et al., 2008). Dentro de 

México se ha reconocido previamente que hay poco conocimiento sobre las aves 

introducidas al país. Los estudios sobre aves no-nativas en el país son limitados y 

frecuentemente comprenden solo listados o reportes en inventarios de fauna (MacGregor-

Fors et. al, 2011; Pineda-lópez et. al, 2013; Ramírez-Bastida et. al, 2015). Dentro de las 

especies no-nativas consideradas amenazas a la diversidad de México (Álvarez-Romero, 

et al., 2008) se menciona al capuchino tricolor (Lonchura malacca) y al capuchino pecho-

escamoso (Lonchura punctulata) como especies que presentan un riesgo de posible 

expansión. Estas especies habitan zonas urbanas, de cultivo y zonas inundables (Degante-
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González et al., 2018; Payne, 2020). Sin embargo, no existen trabajos que evalúen la 

distribución potencial de dichas especies dentro de México y cuales hábitats están 

ocupando actualmente.  

La distribución de las especies está determinada en gran parte por su nicho  fundamental y 

su nicho realizado (Jackson & Overpeck, 2000a; A. Jiménez-Valverde et al., 2011; Kearney, 

2006). Una manera de conceptualizar estos conceptos es que el nicho fundamental 

representa todas las condiciones ambientales (abióticas) donde la especie puede existir 

con un fitness positivo, mientras que el nicho realizado es una subsección del nicho 

fundamental una vez se toman en cuenta las limitantes e interacciones bióticas (Peterson 

et al., 2011).  

En el caso de las especies que logran establecer poblaciones fuera de su rango nativo, 

existen dos escenarios posibles: las especies conservan su nicho realizado o existe un 

cambio en el mismo (Guisan et al., 2014; Peterson et al., 1999). En el caso de que una 

especie se establezca exitosamente en un área con condiciones climáticas y limitantes 

bióticas novedosas, podremos observar que la especie está ocupando una subsección de 

su nicho fundamental distinta (más amplia o más restringida) a la que ocupa en su rango 

nativo, y, por ende, un cambio en el nicho realizado (ej. Tingley et al., 2014). En lo que 

concierne al nicho fundamental, el supuesto general es que las especies conservan este 

nicho y solo cambia en escalas de tiempo evolutivas. Sin embargo, existe evidencia de 

casos de evolución rápida donde se puede interpretar un cambio en el nicho fundamental 

(Guisan et al., 2014).  

Partiendo del supuesto del conservadurismo de nicho, el modelado de nicho ecológico 

(MNE) es una herramienta útil para caracterizar la expansión del rango geográfico de 

especies no-nativas. Utilizando datos de presencia de la especie, el MNE permite detectar 

aquellas áreas que comparten las características clave del nicho abiótico observado de la 

especie a considerar y así generar “mapas de riesgo de invasión” (Jiménez-Valverde et al., 

2011; Peterson, 2003). Esta herramienta ha sido utilizada previamente con especies de 

aves para predecir mapas de riesgo de invasión a escalas globales y locales (ej., Adelino 

et al., 2017; Nyári et al., 2006). A la vez, se ha probado la habilidad predictiva de estos 

modelos en especies con introducciones en múltiples continentes con casos de estudio 
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como el miná común (Acridotheres tristis), con alta capacidad predictiva (Cohen et. al, 

2019).  

Utilizando el MNE, el presente trabajo busca proporcionar un mapa de las zonas más 

habitables para ambas especies del género Lonchura dentro de México. Estas dos especies 

de aves granívoras provienen de Asia, particularmente la zona de la península indica, y 

debido a su popularidad como mascotas han sido introducidas en múltiples países de 

américa y el caribe (Certuche-Cubillos et al., 2010; Payne, 2019, 2020). Ambas especies 

se encuentran asociadas a hábitats costeros, riparios y rurales (Payne, 2020; Restall, 1997). 

Mientras que existe muy poca información sobre sus impactos en su área introducida, se 

ha reportado que ambas especies son consideradas plagas de campos de arroz y sorgo en 

su rango nativo (Restall, 1997), y su afinidad por estos cultivos se ha observado en sitios 

donde ha sido introducidas (Certuche-Cubillos et al., 2010). A pesar de que ambas especies 

se encuentran introducidas en México, hasta el presente no existen trabajos diseñados para 

predecir específicamente las zonas de posible invasión en el país. Considerando lo anterior, 

este trabajo puede funcionar como un primer acercamiento que genere hipótesis sobre la 

expansión de ambas especies.
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El transporte y asentamiento del ser humano alrededor del planeta ha sido en compañía de 

un gran número de especies animales. Este proceso ha causado la introducción de 

especies a áreas geográficas que de otra forma difícilmente tendrían acceso (Lockwood et 

al., 2013). Estas introducciones mediadas por el hombre, ya sean incidentales o 

accidentales, pueden resultar en la colonización de nuevas regiones geográficas por 

organismos anteriormente ausentes (Lockwood et al., 2013). Este fenómeno es estudiado 

desde los enfoques de la biogeografía, ecología, ciencias sociales, biología de la 

conservación y principalmente la biología de las invasiones (Vaz et al., 2017). Este enfoque 

multidisciplinario en el estudio de las introducciones biológicas ha permitido la rápida 

expansión de la biología de las invasiones como disciplina, pero también ha fomentado el 

uso de una terminología vaga.    

La terminología utilizada para referirse a las especies introducidas es inconsistente y con 

abundantes sinónimos (Falk-Petersen et al., 2006; Lockwood et al., 2013). En particular, el 

término “invasor” cuenta con múltiples definiciones que impiden tener claridad a qué tipo de 

fenómeno se hace referencia, ya que puede referirse desde a especies no-nativas de las 

cuales se desconoce más información, hasta especies introducidas con impactos 

considerados como negativos (Colautti & Macisaac, 2004). Esta inconsistencia y el uso de 

“impactos” como criterio para utilizar la palabra “invasor” hacen que este término sea poco 

claro.  Sumado a esto, algunos términos utilizados para referirse a especies no-nativas, 

como “plagas” o “invasoras” cuentan con connotaciones negativas y pueden sesgar o 

predisponer la opinión pública respecto a las especies (Colautti & Macisaac, 2004;  Larson, 

2005). Teniendo en cuenta estas inconsistencias y buscando la mayor objetividad posible, 

dentro de esta tesis se ha optado por utilizar el término “especies no-nativas” e 

ANTECEDENTES 

1.1 LAS ESPECIES NO-NATIVAS 
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“introducidas” para referirse a la especie fuera de su rango de distribución nativo gracias al 

factor antropogénico.  

Es importante notar que a pesar de que las especies cambian su distribución y colonizan 

nuevos ambientes naturalmente, las introducciones biológicas mediadas por el humano 

difieren de las colonizaciones naturales en magnitud, velocidad y tipo de impactos (Buckley 

& Catford, 2016; Lockwood et al., 2013; Wilson et al., 2016).  La introducción de una especie 

no-nativa a un ecosistema tendrá por consecuencia una serie compleja de impactos. Las 

especies no-nativas pueden tener impactos sobre los procesos de los ecosistemas, 

composición de las comunidades, las redes tróficas y los procesos evolutivos (McGeoch et 

al., 2010; Mooney & Cleland, 2001; Simberloff et al., 2013). Por lo tanto, las especies no-

nativas tendrán diferentes impactos según el contexto de su introducción a la nueva área 

geográfica, el cual incluye la forma de introducción y las características biológicas y 

poblacionales de los organismos introducidos.  

Esencial para entender el contexto de las introducciones de especies no-nativas es 

considerar el taxón del que se está hablando. La mayoría de estudios dentro de la biología 

de las invasiones se centran en plantas e insectos, con otros grupos, como las aves, 

menormente representados  (Pyšek et al., 2008). La investigación sobre este grupo debe 

recibir mayor énfasis, puesto que las aves cuentan con un número proporcionalmente alto 

de especies establecidas fuera de su rango nativo de distribución (>200)  y cuyas 

introducciones muestran una tendencia a incrementar de manera exponencial (Blackburn 

et al., 2015; Blackburn et al., 2009; Martin-Albarracin et al., 2015). 

 

El fenómeno de las invasiones biológicas es frecuentemente comprendido como un proceso 

donde se presentan una serie de “etapas de invasión”. Estas etapas han sido propuestas y 

modificadas por distintos autores (Blackburn et al., 2009, 2011; Richardson et al., 2000). 

Considerando que el presente trabajo tiene un enfoque en especies de aves, se utilizan las 

cuatro etapas (figura 1.1) propuestas por Blackburn et al. (2009) en sus estudios sobre las 

aves no-nativas. Se debe aclarar que las especies no necesariamente avanzaran a la 

siguiente etapa de un proceso de invasión debido a los obstáculos presentes en cada una 

1.2 EL PROCESO DE INVASIÓN 
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de estas etapas, como lo son la supervivencia al transporte, que la cantidad de individuos 

introducidos sean suficientes para establecer una población y las condiciones climáticas al 

momento de su introducción ( Pearson et al., 2018; Renault et al., 2018).  

 

Figura 1.1  la transición entre etapas del proceso de invasión causado por el 

humano, adaptado de Blackburn et al., 2009 y Blackburn et al., 2011. 

Al investigar una invasión biológica, es importante considerar en qué etapa del proceso se 

encuentran las especies no-nativas de interés ya que esto determinará los obstáculos con 

los que se encuentra para hacer la transición a otra etapa (Kolar et al., 2001; Richardson et 

al., 2000). La posibilidad y manera de generalizar la cantidad de especies que logran hacer 

la transición entre etapas es un tema debatido entre expertos (Jarić & Cvijanovic, 2012; 

Jeschke & Strayer, 2005; Jeschke, 2008; Williamson & Fitter, 1996). Sin embargo, análisis 

relativamente recientes posicionan la proporción de aves introducidas que pasan cada 
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etapa cerca del 50% (Jeschke & Strayer, 2005; Jeschke, 2008). Es decir, del total de aves 

introducidas en un área geográfica determinada, aproximadamente el 50% lograrán llegar 

a la etapa de establecimiento. De aquellas que logran establecerse, aproximadamente el 

50% lograrán llegar a la etapa de propagación. Ligado a este progreso dentro de las etapas 

de invasión se encuentra la idea de la curva de invasión, un concepto que surge en el 

manejo de áreas naturales. La curva de invasión plantea que mientras más avanza una 

especie dentro del proceso de invasión, más costoso y difícil será su manejo en caso de 

considerarse necesario (Harvey & Mazzotti, 2018). Considerando lo anterior, es importante 

comprender los mecanismos y condiciones que favorecen el proceso de invasión en las 

especies no-nativas. 

El éxito en las etapas de establecimiento y propagación de una especie introducida está 

ligado a múltiples factores, como lo son las interacciones bióticas, las características 

poblacionales de la población introducida, y la presencia de condiciones adecuadas para 

que la especie pueda existir (Blackburn et al., 2009). El conjunto de factores mencionados 

anteriormente representa el nicho ecológico de la especie, y es utilizando este concepto 

que los MNE operan para crear predicciones.  

 

A pesar de ser utilizado constantemente como concepto en ecología, el concepto de “nicho 

ecológico” cuenta con diversos significados. Una manera de dividir estos conceptos es en 

nichos Eltoniano y nicho Grinelliano. El nicho Eltoniano es aquel que se enfoca en 

cuestiones pertinentes a los recursos, su consumo y las interacciones biológicas, mientras 

que el nicho Grinnelliano se refiere a la serie de condiciones ambientales que favorecen el 

crecimiento poblacional de la especie (Jackson & Overpeck, 2000b; Soberón, 2007). 

Los modelos de nicho ecológico (MNE) dependen de los conceptos de “nicho fundamental” 

y “nicho realizado”. El nicho fundamental en los MNE se define como el espacio geográfico 

que reúne las condiciones necesarias para la existencia de poblaciones de la especie, 

mientras que el nicho realizado es un subconjunto de estos espacios donde la especie se 

distribuye en la actualidad (Kearney, 2006). En general, podemos encontrar espacios 

geográficos que reúnen las condiciones idóneas para una especie pero que no se 

1.3 EL NICHO ECOLÓGICO 
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sobreponen con su distribución. Estos espacios suelen ser localidades que reúnen las 

condiciones ambientales idóneos pero que son inaccesibles a la especie por limitantes 

como pueden ser montañas, cuerpos de agua, o la capacidad de dispersión de la especie 

(Robert D. Holt, 2003).  

La relación entre el nicho y el espacio geográfico puede ser mejor entendidas por medio del 

diagrama BAM (Soberón & Peterson, 2005) representado en la figura 1.2. 

 

 

Figura 1.2 El diagrama BAM de Soberón y Peterson (2005) ilustra el concepto de nicho 

utilizado en el modelado de nicho ecológico. La “A” representa el nicho fundamental (FN) 

expresado en un espacio geográfico. “B” representa a los requisitos bióticos de la especie, 

por lo que la intersección entre “A” y “B” representa el espacio geográfico del nicho 

realizado. M representa las áreas accesibles para la especie. Por lo tanto, “P” en este 

diagrama refleja la distribución real de la especie.  

 

En el caso de las especies no-nativas, la limitante de accesibilidad a las zonas geográficas 

donde se introducen se ve eliminada gracias a la acción humana. Cuando una especie es 

introducida en un espacio geográfico nuevo, existen dos respuestas: la especie puede 

rastrear el nicho realizado dentro de su rango nativo, o cambiar su nicho realizado (Guisan 
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et al., 2014; Peterson et al., 1999). El cambio en el nicho realizado de una especie en su 

área de introducción puede ser un reflejo de una parte del nicho fundamental al cual la 

especie no tiene acceso en su área nativa debido a interacciones bióticas o simplemente 

porque no se encuentra un sitio análogo accesible (Broennimann & Guisan, 2008; Guisan 

et al., 2014; Tingley et al., 2014).  

Existe otra explicación para el cambio en el nicho realizado de una especie. Es posible 

(aunque menos probable) que el cambio observado en el nicho realizado sea consecuencia 

de un cambio evolutivo en el nicho fundamental (Broennimann & Guisan, 2008). 

Actualmente no es posible derivar la totalidad del nicho fundamental de una especie 

basándonos en datos de observación, esta complejidad sumada a los resultados obtenidos 

por distintos investigadores (Broennimann & Guisan, 2008; Soberón & Townsend Peterson, 

2011; Tingley et al., 2014) han llevado a la idea de que la mayoría de cambios observados 

en el nicho realizado de especies introducidas no son derivadas de un cambio en el nicho 

fundamental de la especie (Soberón & Townsend Peterson, 2011) o son producto de 

artefactos metodológicos (Guisan et al., 2014). 

A pesar de que el supuesto de conservadurismo de nicho es debatible, se ha documentado 

una tendencia de las especies a participar en un “rastreo” de su nicho, encontrándose en el 

área invadida en sitios que son climáticamente y ambientalmente similares a su rango 

nativo (Peterson, 2011; Wiens & Graham, 2005). 

Una herramienta útil en el estudio de las invasiones biológicas es la predicción de zonas 

vulnerables a la expansión de la distribución de una especie no-nativa por medio del 

modelado de su nicho ecológico. Un modelo de nicho ecológico (MNE) es un conjunto de 

técnicas correlativas utilizadas con el fin de identificar las condiciones ambientales donde 

una especie está presente, modelando la dimensión ambiental que ocupa la especie y 

proyectándola a  la dimensión geográfica por medio de variables ambientales y datos 

georreferenciados de presencia (y en ocasiones ausencias) (Jiménez-Valverde et al., 

2011a; Warren, 2012;  Zurell, & Engler, 2019).  

Los modelos de nicho ecológico operan bajo el concepto de nicho ecológico Grinnelliano, 

el cual se puede definir como el subconjunto de un espacio multivariado de condiciones 

1.4 EL MODELADO DE NICHO ECOLÓGICO 
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ambientales donde una especie puede establecer poblaciones sin necesidad de inmigración 

repetida de individuos, restringido a aquellas variables ambientales que no son consumidas 

o directamente afectadas por la especie ( Jiménez-Valverde et al., 2011a; Soberón, 2007). 

La teoría del nicho Grinnelliano permite de manera operacional relacionar el nicho con el 

espacio geográfico ( Jiménez-Valverde et al., 2011a;  Peterson et al., 2011). En la práctica 

del MNE, esta relación se establece a partir de datos de presencia (y de ser posible, 

ausencia) de la especie. Partiendo del supuesto de que hay conservadurismo de nicho, los 

MNE generan predicciones a partir de estos datos.  

Los datos de presencia utilizados por los MNE son observaciones georreferenciadas de las 

especies de interés, frecuentemente obtenidos de bases de datos de colecciones 

científicas, museos, investigaciones de campo (Beck et al., 2014), y de bases de datos de 

ciencia ciudadana (Wood et al., 2011). Los datos de ausencia son datos de puntos 

geográficos donde se ha confirmado que la especie está ausente. El problema con los datos 

de ausencia es que puede asumirse que una especie está ausente simplemente porque el 

observador falló en detectarla, lo cual se conoce como detección imperfecta (Lahoz-Monfort 

et al., 2014). Gracias a la detección imperfecta, es más frecuente tener información de 

presencias (ya que podemos asumir que la mayoría de las presencias son reales) que de 

ausencias reales.  

Dentro del modelado de nicho ecológico, existen modelos que trabajan solo con datos de 

presencia, lo cual ha sido criticado (Jiménez-Valverde et al., 2011; Jiménez-Valverde, Lobo, 

& Hortal, 2008). La omisión de los datos de ausencia reales resulta frecuentemente en un 

MNE que sobre-predice la distribución de una especie, y que en realidad refleja  un nicho 

más aproximado al fundamental que el realizado (y por ende, la distribución potencial) de 

la especie (Brotons, Thuiller, Araújo, & Hirzel, 2004;Jiménez-Valverde et al., 2011; Lobo, 

Jiménez-Valverde, & Hortal, 2010).  Esta sobre-predicción de la distribución es un problema 

cuando se busca determinar la distribución actual de las especies, pero puede considerarse 

ventajoso cuando la intención es predecir zonas en riesgo de la propagación de especies 

no-nativas. 

Una de las ventajas cuando se modelan posibles introducciones (o la expansión de 

especies recientemente introducidas) es que el propósito es detectar las zonas idóneas 

para la especie independientemente de su capacidad de alcanzar estos sitios  (A. Jiménez-
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Valverde et al., 2011; A. Townsend Peterson, 2003). Este proceso se basa en la creación 

de un modelo utilizando la distribución actual de la especie (área de calibración) y hacer la 

transferencia del modelo al espacio geográfico de interés (Qiao et al., 2019). Las 

transferencias se logran por medio de interpolación, que consta de la transferencia a 

condiciones ambientales que caen dentro del rango de valores existentes en las variables 

usadas en la calibración, y la extrapolación, que comprende aquellos sitios cuyas variables 

están fuera del rango de valores de la calibración (Fitzpatrick & Hargrove, 2009; Qiao et al., 

2019; Zurell et al., 2012). 

A pesar de que frecuentemente los modelos se realizan utilizando el rango nativo, existe un 

beneficio de incluir las observaciones de zonas donde las especies han introducidas al 

modelo. El cambio en el contexto biológico de las especies en sitios donde son introducidas 

se ve reflejado en el nicho realizado de dichas poblaciones, y por ende, estás poblaciones 

pueden mejorar nuestra aproximación al nicho fundamental de la especie cuando utilizamos 

MNEs (A. Jiménez-Valverde et al., 2011; Soberón & Nakamura, 2009).  

A pesar de lo mencionado anteriormente, el MNE y su aplicación en la predicción de 

introducciones biológicas presenta una serie de complicaciones. El primer problema con 

estos modelos es que las observaciones de presencia de las especies difícilmente cubrirán 

toda la distribución de la especie, y todas las observaciones se asumen como igualmente 

idóneas (Jarnevich et al., 2015). Aunque este problema parece ser intrínseco al modelado 

de nichos, el uso de datos de ausencia cuando sea posible, el uso de una resolución 

apropiada al contexto biológico en el modelo y el “adelgazamiento” de los datos en el 

espacio geográfico son medidas que pueden mitigar parcialmente esta problemática en el 

MNE (Aiello-Lammens et al., 2015; Jarnevich et al., 2015) . 

Adicionalmente, existe el problema de la falta de conceso metodológico para el criterio de 

selección de variables ambientales relevantes y la forma de reducir la dependencia linear 

entre ellas (colineariedad). Existen diferentes métodos para tratar reducir este problema, 

como es la selección de variables basados en técnicas estadísticas (como el análisis 

jacknife o la matriz de Pearson) y el conocimiento de la ecología de la especie (Bucklin et 

al., 2015; Rhoden et al., 2017). Otro tipo de método es el uso del análisis de componentes 

principales para generar variables no-correlacionadas (De Marco & Nóbrega, 2018). A 

pesar de que existen estudios comparativos de los distintos métodos de selección de 
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variables, aún es un tema de debate en el campo del MNE (De Marco & Nóbrega, 2018; 

Feng et al., 2019). Acercamientos recientes permiten evaluar de manera automatizada la 

capacidad predictiva de múltiples modelos generados con distintos juegos de variables 

ambientales (Cobos et al., 2019). Esta última técnica ayuda a reducir la problemática en la 

selección de variables, sin embargo, aún requiere de una pre-selección de variables 

candidatas.  

Un supuesto sumamente importante en la realización de MNEs es el supuesto de equilibrio 

ecológico. El supuesto se refiere a que los MNEs requieren asumir que las observaciones 

que se utilizan de las especies representan poblaciones que están en equilibrio con sus 

requisitos ecológicos (Barve et al., 2011; Zhu et al., 2014), dicho de otra forma, que las 

observaciones representan poblaciones que están en una localidad que cumple con las 

condiciones ambientales que permiten la supervivencia o crecimiento de la misma 

población. La consideración de este supuesto impactará en la selección del área de 

calibración (área de donde se considerarán las observaciones de la especie) y tiene 

consecuencias en el resultado y la capacidad predictiva resultante de las proyecciones del 

modelo a áreas geográficas nuevas (transferencias) (Barve et al., 2011; Varela et al., 2009).  

En lo que respecta a la habilidad de transferir modelos en el espacio geográfico 

(transferibilidad) existe incertidumbre sobre la viabilidad y la manera apropiada de realizar 

los modelos para maximizar su capacidad predictiva. La similitud de las combinaciones de 

las variables ambientales entre el área de calibración y proyección se ha identificado como 

un factor determinante para la precisión de los MNEs, donde el consenso es que un mayor 

grado de novedad ambiental reduce la capacidad predictiva de los MNEs  (Qiao et al., 

2019). El conservadurismo del nicho ecológico previamente mencionado se ha debe tomar 

como un supuesto esencial a considerar a la hora de realizar transferencias (Petitpierre et 

al., 2012). Cabe resaltar que un meta-análisis reciente refuerza la idea del conservadurismo 

de nicho al encontrar que para la mayoría de especies el nicho en el rango introducido y el 

nativo ocupan lugares altamente similares en el espacio ambiental (Liu et al., 2020a). 

Adicionalmente, se ha observado que las características biológicas de las especies influyen 

en la eficacia de las transferencias, donde ciertos grupos como los endotermos terrestres 

(como las aves) generan modelos con mayor transferibilidad que otros grupos biológicos 

(Liu et. al, 2020b).  
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Los MNE que toman en cuenta solo datos de presencia se han utilizado para conocer sitios 

aptos para la expansión geográfica de especies de aves no-nativas (Adelino et al., 2017; 

Cohen et al., 2019; Nyári et al., 2006).  MNEs realizados para aves introducidas han 

encontrado que la incorporación de variables relacionadas con la presencia del ser humano 

pueden mejorar la capacidad predictiva del modelo en especies asociadas a la urbanización 

(Nyári et al., 2006). Más recientemente, se ha corroborado la importancia de incorporar el 

factor antropogénico al análisis del MNE (Cohen et al., 2019). Adicionalmente, el trabajo de 

Cohen et al. (2019) también encontró que los MNE realizados con datos antiguos de una 

especie introducida son efectivos para predecir su expansión y distribución actual. Otro 

estudio innovador busca aumentar la exactitud de los MNEs integrando otros factores como 

la cantidad de individuos introducidos originalmente (presión del propágulo) y el origen de 

los individuos introducidos (Cardador et al., 2016). Si bien, existen múltiples algoritmos para 

modelar nichos, todos los estudios mencionados previamente utilizan MaxEnt como su 

software de modelado. 

 

MaxEnt es un software basado en machine learning que utiliza solo datos de presencia para 

determinar la distribución de la probabilidad de una especie con la máxima entropía posible 

(es decir, la explicación estadísticamente más cercana a ser uniforme), lo cual es una 

ventaja sobre otras técnicas que requieren datos de ausencia para obtener resultados 

precisos (Elith et al., 2011). Por lo tanto, MaxEnt toma estos datos de presencia para 

generar predicciones del “valor de probabilidad” en un pixel dado, de manera porcentual 

(Hernandez et al., 2008). Maxent se ha popularizado en los últimos años, y 

consecuentemente han incrementado los estudios comparando su efectividad contra otros 

métodos utilizados para realizar el MNE. 

Al contrastar la efectividad de Maxent con otros métodos para realizar MNE, diversos 

autores han encontrado que los resultados obtenidos por Maxent se encuentran entre los 

mejor capacidad predictiva (Aguirre-Gutiérrez et al., 2013; Elith et al., 2006; Padalia et al., 

2014; Wisz et al., 2008). Otro punto que contribuye a la popularidad de Maxent es que, a la 

par del software oficial, existe paquetería R para ejecutar, evaluar y transferir el modelo.   

1.5 MAXENT 
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Maxent cuenta con varios ajustes que tienen influencia sobre el resultado final del modelo. 

Entre los factores que se deben considerar al usar Maxent se encuentran la selección del 

área de calibración (zona geográfica de donde se tomaran los puntos y los valores de las 

variables para el modelo), la elección de parámetros en el modelado, la calidad de nuestros 

datos de presencia y la manera en que se  valida la capacidad predictiva del modelo final 

(Merow et al., 2013). Para seleccionar apropiadamente estos ajustes, se debe considerar 

el propósito de la investigación, así como el origen y precisión de nuestros datos de 

presencia. 

Los resultados visualizados en el producto final de correr un modelo en Maxent dependen 

de la selección del usuario. Dentro de los resultados más importantes se encuentra el mapa 

de idoneidad, la curva ROC y la tasa de omisión. La curva ROC representa de manera 

gráfica la razón de verdaderos positivos contra los falsos positivos según varia el umbral de 

discriminación, en otras palabras, según varía el punto a partir del cual consideramos un 

positivo. Su aplicación en los MNEs nos permite contrastar con la curva ROC de otros 

modelos y así evaluar cuál es el modelo con mejor desempeño (Young et al., 2011). La tasa 

de omisión evalúa la probabilidad de que una observación seleccionada al azar caiga en un 

pixel del raster con un valor de probabilidad de ocurrencia mayor que un punto de ausencia 

seleccionado al azar (Kigen et al., 2013). Por lo tanto, los valores de omisión ideales deben 

ser similares a la omisión predicha. 

Kuenm es un paquete para R que automatiza en gran parte el proceso de calibración del 

modelado de nicho ecológico utilizando MAXENT. Al elegir y comparar los resultados de 

distintas parametrizaciones y al evaluar estos resultados, Kuenm agiliza el proceso de 

modelado comparado con otros métodos para realizar este proceso (Cobos et al., 2019). El 

proceso de modelado en Kuenm se divide en tres partes: calibración, creación-evaluación 

de modelos finales y análisis de riesgo de extrapolación (Cobos et al., 2019).  

Kuenm, como otras aplicaciones de MaxEnt, utiliza una partición de la base datos de 

observaciones con el propósito de calibrar y evaluar los modelos. Estas bases de datos se 

pueden dividir en una base de datos de entrenamiento (para calibrar el modelo) y una de 

prueba (para evaluar los modelos candidatos) con distinta proporción de los datos en cada 

1.6 KUENM 
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base. Adicionalmente, Kuenm puede utilizar una tercera base de datos independiente a las 

de entrenamiento y prueba (datos de validación) que se utiliza en la etapa de evaluación y 

selección de modelos finales. Existen múltiples métodos de partición de datos, cuya 

selección dependerá de la cantidad de datos disponibles, la extensión geográfica que 

cubren y el propósito general de la investigación (Muscarella et al., 2014). 

 

1.6.1 Calibración del modelo  

En la calibración del modelo el objetivo es utilizar los datos para encontrar cual es la 

combinación de variables que mejor representa el fenómeno estudiado (Steele & Werndl, 

2013). Estos modelos se calibran utilizando la información de las variables ambientales en 

el área donde se están tomando las observaciones. Este proceso genera una gran cantidad 

de modelos candidatos que se seleccionan de acuerdo a los siguientes criterios: 1) aquellos 

modelos estadísticamente significativos; 2) modelos con habilidad predictiva mayor a la 

esperada por el azar (basado en tasas de omisión), y 3) Dentro de los modelos previamente 

filtrados, se seleccionan aquellos de menor complejidad utilizando el criterio de AIC delta 

(criterio de Akaike) (Cobos et al., 2019). La significancia de los modelos y las tasas de 

omisión utilizan la base de datos de “prueba” dentro de su cálculo (Cobos et al., 2019). 

 

1.6.2 Creación y evaluación de modelos finales 

La creación y evaluación de modelos finales en Kuenm se realiza posterior a la calibración. 

Esta etapa incluye la aplicación de transferencias de los modelos a otras regiones 

geográficas. En esta etapa se generan modelos finales con múltiples iteraciones (número 

definido por el usuario). También en esta etapa se puede decidir la técnica de extrapolación 

en aquellos sitios del área de proyección que presenten valores de las variables que salgan 

del rango encontrado en las mismas variables dentro del área de calibración. 

Existen tres opciones de extrapolación posibles: 1) extrapolación libre, la cual aplica la 

continuación de la misma tendencia observada en las variables observada en el área de 

calibración. 2) extrapolación con “clamping”, en la cual la respuesta de las variables en 



CAPÍTULO I 

17 

 

áreas de extrapolación se ve limitada a la periferia de aquellas observadas en el área de 

calibración. 3) Sin extrapolación, donde el valor de la respuesta es 0 si los valores de las 

variables en el área de proyección exceden lo observado en el área de calibración (Cobos 

et al., 2019). La selección de la técnica de extrapolación es importante de tomar en cuenta 

a la par de un análisis de similitud entre el área de calibración y el área de proyección (ver 

la sección análisis del riesgo de extrapolación).  

Por último, este proceso de evaluación de los modelos puede resultar en más de un modelo 

como candidatos “finales”, debido a que puede haber múltiples modelos con desempeño 

similar. Si este es el caso, y se cuenta con datos de validación independientes se puede 

proceder a la selección del mejor modelo. (Cobos et al., 2019). 

 

1.6.3 Análisis del riesgo de extrapolación  

A la hora de hacer transferencias de los modelos de nicho en el espacio geográfico, es 

importante entender la disimilitud entre el área de calibración y el área de transferencia. Es 

común que en partes del área a la que se van a transferir los modelos existan condiciones 

de las variables que salen de lo observado dentro del área de calibración, donde el modelo 

tendrá que actuar de manera completamente extrapolatoria (extrapolación estricta) (Zurell 

et al., 2012). Es importante conocer estas regiones para que la interpretación de los 

modelos en estas zonas sea hecha con cautela. Por otra parte, el área de transferencia del 

modelo presentará zonas donde los valores de las variables no salen de lo observado en el 

área de calibración, pero las combinaciones de estos valores serán diferentes a las 

presentes entre ambas áreas (Zurell et al., 2012).  

Existen técnicas como el “Mobility-Oriented Parity” (MOP), que nos permiten generar un 

análisis que nos muestre las áreas de extrapolación estricta (donde los valores salen del 

umbral de lo observado en el área de calibración) y a la vez encontrar que tan similar es la 

combinación de variables en cada pixel a aquellas en el área de calibración (Owens et al., 

2013). Este análisis puede ser efectuado directamente desde Kuenm (Cobos et al., 2019).  
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La adquisición de datos es un problema frecuente cuando se trata del desarrollo de 

proyectos de ecología y conservación biológica. En los últimos años, se ha encontrado una 

fuente de datos importante en la ciencia ciudadana, practica donde el público general 

provee registros de especies a nivel global por medio de distintas plataformas digitales. La 

ciencia ciudadana es una herramienta que proporciona cierto número de ventajas, entre 

ellas se encuentra que es más económico que un muestreo normal, la captura de datos 

puede ser a escalas geográficas y temporales más grandes que un estudio convencional y 

la presencia de más observadores en la toma de datos mejora las posibilidades de obtener 

registros de especies raras o nuevas en el área (McKinley et al., 2017).   

Si bien, los datos tomados con ciencia ciudadana son versátiles, también vienen 

acompañados de un numero de consideraciones para poder hacer un uso efectivo de ellos. 

Los datos obtenidos por proyectos de ciencia ciudadana tienden a mostrar patrones bastos 

y a gran escala (Bonney et al., 2009), por lo que es importante al considerar los filtros de 

calidad que utiliza la plataforma desde donde se adquieren para reducir el error en los 

resultados. Por ejemplo, eBird es una plataforma de ciencia ciudadana que recopila datos 

de observaciones de aves, la cual cuenta con una serie de requisitos que deben de ser 

completados por el usuario previo a que sus registros sean aceptados. En el caso de eBird,  

las anomalías en el listado de especies subido por el usuario son evaluadas por expertos 

en el tema, y de ser necesario, solicitan evidencia fotográfica de las especies, rechazando 

observaciones anormales que no pueden ser sustentadas (Kelling et al., 2015). Otra parte 

importante al trabajar con este tipo de datos es hacer un pre-tratamiento previo a los análisis 

pertinentes.  Este pretratamiento implica eliminar los campos innecesarios, eliminar datos 

con georreferenciación incorrecta (localidades imposibles) o incompleta, eliminar registros 

con nombres científicos incorrectos y eliminar registros duplicados o del mismo punto 

geográfico exacto (Cobos et al., 2018).  

Al trabajar con datos de aves, plataformas de ciencia ciudadana como eBird (Wood et al., 

2011) permiten obtener información constantemente actualizada sobre las especies en un 

espacio geográfico determinado. eBird es una plataforma particularmente exitosa, puesto 

1.7 DATOS DE CIENCIA CIUDADANA 
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que permite un sistema de obtención de datos que incorpora en su diseño las costumbres 

de avistamiento de aves que existían previamente a su creación (Wood et al., 2011).  

Diversos tipos de estudios se han realizado utilizando datos de eBird. Para el 2014 existían 

al menos 90 publicaciones en revistas científicas que utilizaron datos de eBird para sus 

análisis (Sullivan et al., 2014), número que muy probablemente ha aumentado conforme se 

ha popularizado el uso de datos de ciencia ciudadana. El uso más común de estos datos 

está relacionado con estudios de la distribución de las especies (Sullivan et al., 2014), pero 

se han propuesto un gran número de usos que puede tener para estudios ecológicos y para 

la conservación de especies (Sullivan et al., 2017). 

Plataformas como eBird que cuentan con un poder de muestreo tan grande (tanto temporal 

como geográficamente) son herramientas sumamente útiles en la ecología de invasiones. 

Los datos de eBird se han utilizado para predecir la expansión de especies invasoras 

(Ingenloff et al., 2017; Ivanova & Symes, 2018) y para evaluar las tendencias poblacionales 

de especies invasoras (Falcon & Tremblay, 2018). Otra ventaja de estas plataformas es que 

la intensidad y frecuencia de la obtención de observaciones hace posible la detección 

temprana de especies introducidas ( Larson et al., 2020; Maistrello et al., 2016). Este 

monitoreo constante resulta ser sumamente útil para detectar y caracterizar expansiones 

del rango geográfico de las especies, como es el caso del capuchino Tricolor (Lonchura 

malacca) y el capuchino pecho escamoso (Lonchura punctulata) en México.  

 

El género Lonchura es un grupo de aves cuyos miembros son comúnmente denominados 

capuchinos. Los capuchinos son aves cuya distribución natural se extiende desde el oeste 

de África y la península arábica, atravesando regiones de asía como India y China. Hacia 

el sur, el género llega hasta Australia, Nueva Guinea y algunas islas del pacifico (Restall, 

1997). 

Varias de las 35 especies de este género han sido introducidas fuera de su rango nativo, 

posiblemente por su atractivo como especies de ornato. Dentro de México existen registros 

1.8 EL GÉNERO LONCHURA 
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de dos especies: el capuchino tricolor (Lonchura malacca) y el capuchino escamoso 

(Lonchura punctulata).  

1.8.1 Lonchura malacca 

Lonchura malacca, conocida con el nombre común de capuchino tricolor, es una especie 

de pinzón nativa de Sri Lanka, China, Malasia,  India e indonesia (Restall, 1997). Su 

distribución como especie introducida incluye varios países, entre ellos Australia, Japón, las 

Islas Caribe, Venezuela, varios países de Centro América, y México (Álvarez-Romero et al., 

2008). Dentro de México, la especie fue originalmente reportada en Chicxhulub, Yucatán 

en 1993 y con reportes posteriores en distintas partes de Yucatán y Quintana Roo (Álvarez-

Romero et al., 2008). Reportes más recientes y avistamientos en eBird encuentran a la 

especie en Campeche, Chiapas, Tabasco, Veracruz y más recientemente Oaxaca 

(Degante-González et al., 2018; Fuentes-Moreno & Vásquez-Cruz, 2018; Olguín-hernández 

et al., 2011). Esta distribución se puede observar en la figura 1.3.  

 

Figura 1.3 Distribución global de L. malacca, mostrando su rango nativo e 

introducido. 

La especie ha sido considerada la misma especie que Lonchura atricapilla y en ocasiones 

que Lonchura ferriginosa, aunque actualmente se encuentran taxonómicamente separadas. 
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Se distinguen por detalles en la coloración del pecho, aunque en ciertas zonas existen 

avistamientos de posibles híbridos con L. atricapilla (R. Payne, 2019). 

Climáticamente, la especie habita una zona de la península indica dominada por climas 

tropicales secos, tropicales húmedos y húmedos subtropicales de acuerdo con el sistema 

de clasificación de Köppen-Geiger (Peel et. al, 2007).  

L. malacca ocupa hábitats principalmente en zonas de pastizales y zonas de humedales, 

pero también se encuentra en zonas urbanas, zonas de cultivo y matorrales (Fuentes-

Moreno & Vásquez-Cruz, 2018; Payne, 2019). Debido a su fuerte asociación a cultivos de 

arroz, frecuentemente se clasifica como especie invasora o como plaga en las zonas fuera 

de su rango nativo (Certuche-Cubillos et al., 2010).   

La dieta de la especie dentro de su rango nativo se compone principalmente de pastos y de 

arroz (Oryza sativa). Aunque es escasa, existe información sobre la dieta de la especie en 

su rango introducido. Se ha caracterizado la dieta de la especie en el alto valle de 

Magdlaena, Colombia, donde la especie es introducida. Congruente con lo que se sabe de 

la especie en  su rango nativo, esta caracterización encontró que el Capuchino Tricolor se 

alimenta predominantemente de Arroz (Oryza sativa) y complementa su dieta con otros 

pastos, incluyendo el sorgo (Certuche-Cubillos et al., 2010). Se ha observado a la especie 

en El Salvador (Funes & Herrera, 2005)  habitando y alimentándose de cultivos de sorgo 

(Sorghum bicolor).  

La especie suele formar parvadas de entre 10-50 individuos, aunque pueden alcanzar 

números mayores (Fuentes-Moreno & Vásquez-Cruz, 2018). Se han observado 

compartiendo sitios de alimentación y percha con otras especies de capuchinos (Wells, 

2010). 

 

1.8.2 Lonchura punctulata 

Lonchura puntulata es una especie de pinzón caracterizada por un patrón de escamas color 

marrón en el vientre (Brazil, 2009).La especie cuenta con 11 subespecies a lo largo de su 

rango nativo, las cuales pueden presentar una ligera variación en tamaño y coloración, sin 
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embargo, la taxonomía de algunas de estas subespecies se encuentra bajo debate ( Payne, 

2020) . 

L. punctulata es una especie nativa en Asia, principalmente la región de India, Sri Lanka, 

Indonesia, China, Java, Bali y Filipinas. Su rango introducido incluye Seychelles, Japón, 

Australia, Tahití, Los Estados Unidos (Florida y California); así como múltiples islas como 

Cuba, Guadalupe, Puerto Rico, Jamaica, La Española, Carolina, y las islas Hawaianas (R. 

B. Payne, 2020; Restall, 1997). Dentro de México ha sido reportada desde el 2013, y con 

registros hasta el año presente en la plataforma eBird dentro de Baja California (Ensenada, 

Tijuana, llegando tan al sur como el pueblo de El Rosario de Abajo), México, y en la 

Península de Yucatán (alrededores de Mérida, Cozumel, Cobá y Cancún). Esta distribución 

se ilustra en la figura 1.4. 

 

Figura 1.4 Distribución global de L. punctulata, mostrando su rango nativo e 

introducido. 

 

Esta especie, como otros miembros del género Lonchura es frecuentemente introducida 

por su popularidad como especie de ornato (Brooks & Page, 2012) y aunque se estima que 

la mayoría de los especímenes introducidos pertenecen a la subespecie topela (R. B. 
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Payne, 2020), hacen falta estudios que corroboren esto en las distintas poblaciones 

introducidas. 

Climáticamente, esta especie se encuentra en las mismas zonas climáticas que L. malacca, 

con la adición del clima ecuatorial lluvioso en las zonas de Singapour, Indonesia y Filipinas 

y climas semiáridos cálidos en la región oeste de la India.  

Congruentes con las preferencias generales de hábitat del género Lonchura, L. punctulata 

prefiere campos abiertos, pastizales, zonas de cultivo y humedales (R. B. Payne, 2020; 

Restall, 1997; Wells, 2010). En su rango nativo se ha observado que se mueven y varían 

en densidad poblacional en asociación al cultivo de arroz y su etapa de maduración (Wells, 

2010), en sitios donde la especie ha sido introducida se ha observado asociación a ríos, 

ambientes urbanos, parques y jardines(Garrett, 1998). Es frecuente encontrar a esta 

especie formando parvadas mixtas con otros pinzones del género Lonchura, llegando a 

formar grupos de hasta 100 individuos (Wells, 2010).    

Esta especie tiene una dieta similar a L. malacca, con preferencia por las semillas de arroz 

(Oryza sativa), sin embargo, se ha reportado que se puede alimentar de semillas de otros 

generos de pastos como generos Cynodon, Paspalum, Axonopus, Eleusine; de hierbas de 

los generos Amaranthus, Brassica, Stachytarpheta así como de los conos producidos por 

las casuarinas (Wells, 2010). Se ha observado que son comunes en comederos para 

pájaros de zonas urbanas (Brooks & Page, 2012). 

A pesar de que L. malacca y L. punctulata son denominadas como “invasores” en varios de 

los sitios donde han sido introducidos (Álvarez-Romero et al., 2008; Fuentes-Moreno & 

Vásquez-Cruz, 2018; Montes et al., 2015; Peh, 2010), no existe una valoración cuantitativa 

de su futura expansión y existe escasa información sobre los impactos ecológicos y 

económicos que ambas especies podrían tener en México. Por lo tanto, es importante 

predecir su propagación y monitorear el posible impacto que tendrá sobre los ecosistemas 

donde se establezcan.  

 

1.9 SITUACIÓN DENTRO DE MÉXICO  
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Ambas especies tienen relativamente poco tiempo de haber sido introducidas en México. 

En el caso de L. malacca, la observación más temprana en eBird es del 2004, en Quintana 

Roo, mientras que se reporta en la literatura desde 1993 en Chixchulub, Yucatán (Álvarez 

Romero et al., 2008). La mayoría de los registros se encuentran concentrados en la 

península de Yucatán, mientras que los registros más recientes en eBird incluyen 

observaciones de Veracruz. De acuerdo con eBird existen poblaciones introducidas en 

Centroamérica y en el caribe, por lo que es difícil determinar si la especie llegó a México 

por la expansión de alguna de estas poblaciones, o si se trata de una introducción 

independiente.     

De acuerdo a los registros encontrados en eBird, la observación más temprana de L. 

punctulata es del 2003, en Quintana Roo, y la segunda observación en el país es del 2004, 

en Baja California. Es lógico asumir que se trata de dos eventos de introducción, ya que la 

población Baja California parece venir de una población que se extiende desde California 

(EUA) donde fueron introducidos a principios de los 90’s (Garrett, 1998). En el sur, hay 

registros de eBird en distintos puntos de la península de Yucatán, principalmente en los 

alrededores de Mérida y en Cozumel. Similar al caso de L. malacca , determinar el origen 

de la población sureña es difícil, ya que puede tratarse de introducciones directas en el sitio 

o puede ser debido a la expansión de las poblaciones ubicadas en el caribe (Montes Espín 

et al., 2015). Los registros de eBird son escasos, pero parece que la especie se encuentra 

limitada dentro de México a la península de Yucatán y Baja California.  

Parte del plan de acción del gobierno mexicano para el manejo y estudio de las especies 

exóticas en el país es la producción de documentos utilizando el “Método de Evaluación 

Rápida de Invasividad (MERI) para especies exóticas en México”. Este documento toma en 

consideración la literatura e información disponible de la especie para estimar un nivel de 

riesgo potencial de invasión y sus efectos. Considerando su potencial como plaga agrícola, 

como vector de patógenos y la posible competencia con otras especies de aves granívoras, 

este análisis clasifica a L. malacca y L. punctulata como especies de alto riesgo (CONABIO 

2017). 

 

1.10 MODELOS DE NICHO ECOLÓGICO PREVIOS 
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En una revisión literaria sobre L. malacca, no se encontraron modelos de nicho ecológico 

que cubrieran la zona geográfica de México. 

En el caso de L. punctulata, mientras no existe un MNE especificó para México, existe en 

la literatura un trabajo que proyecta modelos de L. punctulata a nivel global (Stiels et al., 

2015). Este trabajo toma una serie de decisiones metodológicas que no son idóneas para 

evaluar el nicho de la especie en México, como la inclusión de las observaciones en México 

en la calibración del modelo, o la decisión de no probar distintas parametrizaciones de 

Maxent. 

 

La introducción de especies no-nativas se ha mencionado como una de las causas más 

importantes de cambio global (Peter et al., 1997; Ricciardi, 2007). Se ha reportado que las 

especies no-nativas son capaces de causar impactos a los esfuerzos de conservación, así 

como impactos evolutivos, económicos y ecológicos que difieren del proceso de expansión 

natural de la distribución de las especies (Clavero & García-Berthou, 2005; Lockwood et al., 

2013; Mooney & Cleland, 2001).  Considerando el potencial que tienen las especies no-

nativas de causar alteraciones en los sistemas biológicos, es importante implementar 

técnicas que permitan detectar zonas vulnerables a invasiones por determinadas especies, 

así como predecir futuras invasiones biológicas. La información generada por estos 

métodos puede ser utilizada para avanzar la comprensión del fenómeno de las invasiones 

biológicas y de distintos conceptos ecológicos (Guisan et al., 2014; Lockwood et al., 2013). 

En cuestiones prácticas, la creación de mapas de riesgo por MNE puede ayudar a generar 

estrategias de manejo, gestión y prevención (Brenton-Rule et al., 2016; A. Jiménez-

Valverde et al., 2011; Kaplan et al., 2014). 

Las introducciones y expansión de L. malacca y L. punctulata dentro del territorio mexicano 

presentan un caso interesante, puesto que existe poca información sobre los impactos y 

dinámicas de ambas especies dentro de México. Frecuentemente se le considera una 

especie invasora en los países donde se establece, principalmente por su asociación como 

plaga de cultivos de arroz y sorgo (Certuche-Cubillos et al., 2010) a pesar de que existe 

JUSTIFICACIÓN 
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poca información sobre el impacto económico de esta especie en particular. Es posible 

asumir que la escasez de información sobre los impactos ecológicos producidos por la 

presencia de ambas especies refleja poca magnitud, mas es importante tener en cuenta 

que es común que los impactos no-económicos  de las especies no-nativas se vean sub-

representados (Blackburn et al., 2009). Se ha demostrado que las especies de aves no-

nativas pueden afectar las dinámicas e interacciones biológicas de las comunidades a 

donde se introducen (Blackburn et al., 2009). Sin embargo, la magnitud y características de 

estos impactos en aves es poco estudiada y por lo general se caracteriza de manera 

anecdótica (Strubbe et al., 2011). 

Tomando en cuenta los puntos anteriores, el presente trabajo puede sentar las bases para 

caracterizar la posible propagación de dos especies no-nativas del género Lonchura dentro 

del territorio mexicano, bases que podrán ser útiles en conjunto con futura investigación 

para generar información acerca de los riesgos, impactos económicos de las especies, y 

más enfáticamente, su efecto sobre la biota nativa.  

  

1.- ¿Cuáles son las zonas donde la futura expansión de L. malacca y L. punctulata son más 

probables? 

2.- ¿Qué variables son las más determinantes en la idoneidad del hábitat de ambas 

especies? 

3.- ¿Cuál es el grado de sobrelapamiento entre los nichos de L. malacca y L. punctulata? 

 

 

 

 

 

PREGUNTAS DE INVESTIGACIÓN 
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Objetivo General 

Utilizar la técnica del Modelado de Nicho Ecológico (MNE) para caracterizar la expansión 

de Lonchura malacca y Lonchura punctulata dentro de México.  

 

Objetivos específicos 

1.- Identificar las zonas de mayor probabilidad de expansión del rango de L. malacca y L. 

punctulata dentro de México 

2.- Predecir y caracterizar la expansión de L. malacca y L. punctulata en México sobre el 

tiempo. 

3.- Comparar la similitud de los nichos entre las dos especies.

OBJETIVOS 
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CAPÍTULO II 

 

Los datos de ambas especies fueron obtenidos de la plataforma de ciencia ciudadana eBird. 

Las bases de datos obtenidas incluyen registros históricos y actuales sobre los puntos de 

observación de la especie a lo largo del mundo. Estas bases de datos fueron descargadas 

con observaciones históricas (a partir de 1900) hasta enero 2020.   

El proceso de manejo y tratamiento de los datos fue realizado en su totalidad en R (R 

Development Core Team, 2011). Dentro de estas extensas bases de datos se eliminaron 

aquellos reportes anómalos (localidades fuera de la masa continental, especies hibridas). 

A la vez, se eliminaron todos los registros ubicados en las mismas coordenadas para reducir 

la cantidad de datos redundantes. Posteriormente, se eliminó toda la información adicional 

que no fueran el nombre común de la especie, el país de obtención del registro y 

coordenadas geográficas. A partir de estas bases de datos depuradas, se extrajeron todos 

los registros dentro del rango nativo de la especie (i.e., Asia) en conjunto con todos los 

registros ubicados en zonas donde la especie se considera como introducida, exceptuando 

México.  

Para determinar los sitios donde la especie era nativa/introducida, se utilizó la literatura 

pertinente (Brazil, M., 2009;  Payne, 2020; Wells, 2010). Este proceso resultó en dos bases 

de datos por especie: una de toda su distribución excepto México para usarse como datos 

de calibración, y una de México para usarse como datos de validación de los modelos en 

caso de ser requerido (figura 2.1).  La calibración del modelo de nicho ecológico se refiere 

a los datos y geografía que se usarán para crear los modelos para posteriormente 

proyectarlos a México.  

MATERIALES Y METODOS 

2.1 ORIGEN Y TRATAMIENTO DE LAS OBSERVACIONES 
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Figura 2.1 Diagrama de flujo del tratamiento de datos. El proceso se replicó para 

cada especie.  

 

La base de datos obtenida por medio del proceso fue tratada para reducir la autocorrelación 

espacial de los datos. El adelgazamiento de los datos por medio de distancias geográficas 

ha sido documentado como una herramienta que reduce el sobreajuste y mejora la 

capacidad predictiva de los MNEs (Boria et al. , 2014). Considerando lo anterior, se 

adelgazaron los datos utilizando la paquetería spThin (Aiello-Lammens et al., 2015) a una 

distancia de 10 km, distancia que se eligió tomando en cuenta que 1) al ser datos de ciencia 

ciudadana, estos tienden a estar acumulados espacialmente en zonas populares para la 

observación de aves, 2) la resolución espacial de las variables climáticas es de ~9 km cerca 

del ecuador, por lo que adelgazar los datos a esta distancia deja aproximadamente 1 

registro por pixel y 3) se hicieron ejercicios previos con los datos sin filtrar y se contrastaron 

con los modelos obtenidos después de adelgazar los datos, donde estos últimos tuvieron 

una mejor AUC. 

Como paso final, las bases de datos obtenidas fueron divididas en bases de datos de 

entrenamiento y prueba utilizando partición aleatoria. El 50% de los datos corresponden a 

la base de entrenamiento y el 50% a la base de datos de prueba. 
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Dentro de este análisis se utilizaron las capas ambientales de WorldClim (Fick & Hijmans, 

2017) que se presentan en el cuadro 1.1. Particularmente, se utilizó una resolución espacial 

de 5 minutos de arco (aproximadamente 9 km x 9 km a la altura del Ecuador). Esta 

resolución fue seleccionada debido a la gran extensión geográfica con la que se realizó el 

trabajo, puesto que con resoluciones más finas la demanda de poder computacional 

incrementa significativamente. Modelos de nicho a escalas globales frecuentemente utilizan 

esta o mayores resoluciones (Nyári et al., 2006; Thuiller et al., 2005). Dentro de las 19 capas 

de Worldclim se encuentran las capas 8, 9, 18 y 19 que presentan datos mixtos de 

temperatura y precipitación, las cuales frecuentemente son descartadas ya que pueden 

generar anomalías espaciales (Escobar et al., 2014). 

El conocer la aportación de estas variables al modelo es útil para hacer inferencias sobre 

la biología de las especies, así como conocer las variables que limitan la distribución de la 

especie, sin embargo, se debe considerar que la variable limitante de una especie puede 

cambiar según el espacio geográfico que se esté analizando (Rödder & Lötters, 2010).   

Cuadro 1.1 Variables de Worldclim y su descripción. Las variables marcadas con un 

asterisco son aquellas que fueron descartadas en este estudio. Con una cruz se 

muestran las variables utilizadas para el MNE de cada especie después eliminando 

variables correlacionados (ver abajo).  

Nombre de la variable Descripción L. 
malacca 

L. 
punctulata 

Bioclim 1 Temperatura media anual (C°) X X 

Bioclim 2 Rango medio de la temp. diurna 
(C°) 

  

Bioclim 3 Isotermalidad   

Bioclim 4 Estacionalidad de la temperatura X X 

Bioclim 5 Temperatura máxima del mes 
más cálido 

  

Bioclim 6 Temperatura mínima del mes más 
frío  

  

2.2 ORIGEN, SELECCIÓN Y TRATAMIENTO DE LAS VARIABLES AMBIENTALES  
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Bioclim 7  Rango de temperatura anual   

Bioclim 8* Temperatura media del cuartil 
más húmedo  

  

Bioclim 9* Temperatura media del cuartil 
más seco 

  

Bioclim 10 Temperatura media del cuartil 
más cálido 

X X 

Bioclim 11 Temperatura media del cuartil 
más frio 

  

Bioclim 12 Precipitación anual (mm)  X X 

Bioclim 13 Precipitación del mes más 
húmedo 

  

Bioclim 14 Precipitación del mes más seco   

Bioclim 15 Estacionalidad de la precipitación  X X 

Bioclim 16 Precipitación del cuartil más 
húmedo 

X  

Bioclim 17 Precipitación del cuartil más seco X X 

Bioclim 18* Precipitación del mes más cálido   

Bioclim 19* Precipitación del mes más frio    

 

 

Debido a esta gran extensión geográfica se buscó reducir la extensión del área de 

calibración mientras que se intentó perder la menor cantidad de información de relevante a 

la especie. Para recortar las variables de Worldclim se utilizaron las ecorregiones del mundo 

(Olson et al., 2001). Se mantuvo cada ecorregión donde existieran datos de cada especie, 

generando 2 juegos de capas (1 por especie). Por último, se recortaron estas mismas capas 

de Worldclim a la extensión geográfica completa del área de proyección, en este caso, 

México.  
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Comúnmente las variables ambientales cuentan con un nivel de correlación entre ellas. 

Para crear un mejor modelo y agilizar el análisis de los datos, se suele descartar aquellas 

variables que presentan un alto nivel de correlación. Para medir esta correlación se suelen 

usar distintas técnicas como son la matriz de correlación de Pearson (Guisan et al., 2017). 

El uso de variables seleccionadas por medio de matrices de correlación tiene la ventaja de 

permitirnos conocer la contribución de las variables al modelo y basado en esto, hacer 

inferencias ecológicas.  

Considerando lo anterior, la correlación de las variables se redujo considerando los 

resultados de matrices de correlación de Pearson en conjunto con el conocimiento de la 

biología de la especie plasmado en la literatura. El nivel de correlación a partir del cual se 

descartan las variables es inconsistente en la literatura. Frecuentemente se utiliza un valor 

de correlación de Pearson de 0.7, el cual se ha encontrado como un umbral efectivo a partir 

del cual las variables empiezan a sufrir distorsión (Dormann et al., 2013), aunque distintos 

trabajos utilizan umbrales diferentes de correlación con la finalidad de conservar más 

variables. 

Después de tomar esto a consideración, se crearon dos juegos de variables (por especie) 

seleccionadas por medio de la matriz de Pearson. El primer juego utiliza un umbral de 0.7 

donde se conservaron 5 variables para cada especie. El segundo juego de variables retuvo 

aquellas variables con una correlación menor a 0.8, que resultó en 6 variables para 

Lonchura malacca y 7 variables para Lonchura punctulata (Cuadro 1.1).   

Adicionalmente, se incorporó otro juego de variables reducido mediante el uso del análisis 

de componentes principales (PCA) (Janekovi & Novak, 2012). Esta técnica permite reducir 

la correlación de manera efectiva, pero se reduce la capacidad de conocer cual variable 

bioclimática está teniendo cuanta contribución al modelo a cambio de una reducción más 

efectiva de la correlación (Guisan et al., 2017; Janekovi & Novak, 2012).  

Utilizando el PCA, se obtuvo un tercer juego de variables ambientales para contar con un 

juego de variables reducido por una técnica alternativa. Por medio del PCA se pueden 

seleccionar el número de variables a obtener, en este caso se optó por 6 como una 

aproximación a las obtenidas por medio de matriz de correlación (6 y 7). Esto resultó en 6 

variables para el área de calibración de cada especie, con las mismas variables 6 variables 
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generadas en paralelo para México con el fin de poder realizar la transferencia con variables 

compuestas de la misma forma.  

 

Los resultados de salida de MaxEnt nos permiten interpretar la contribución de las variables 

al modelo. Uno de los resultados que permite hacer esto de manera ilustrativa es el análisis 

Jackknife, donde se generan múltiples modelos bajo la misma parametrización, pero 

excluyendo una variable cada vez. Posteriormente construye el modelo manteniendo solo 

una variable cada vez. Con estos datos se mide la ganancia de información que aporta cada 

variable al modelo, así como la perdida de información al omitirla (Phillips, 2008). Los 

resultados de esta prueba Jacknife se presentan de manera gráfica para el modelo 

seleccionado para cada especie.  

Se realizó de manera meramente exploratoria una prueba que busca generar información 

sobre el supuesto de equilibrio ambiental. La prueba toma las dos variables más 

importantes para cada especie (de acuerdo con los resultados del modelo) y las grafica 

dentro de la nube de combinaciones ambientales que estas dos variables presentan en el 

área de calibración. Esta prueba está inspirada por la visualización de una especie virtual 

en el espacio ambiental presentada de manera ilustrativa en el trabajo de Owens et al. 

(2013). 

Esta visualización permite crear una idea de cuánto del espacio ambiental está abarcado 

por nuestras observaciones y que tan cerca de los límites de la nube de combinaciones 

climáticas presentes se encuentra la especie.   

 

El modelo se realizó utilizando el algoritmo MaxEnt  (Phillips et al., 2006),  por medio de la 

paquetería Kuenm para R (Cobos et al., 2019). Se realizó un modelo para cada especie 

2.3 CONTRIBUCIÓN DE LAS VARIABLES AMBIENTALES AL MODELO 

2.4 SUPUESTO DE EQUILIBRIO AMBIENTAL 

2.5 REALIZACIÓN DEL MODELO  
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utilizando su rango nativo e introducido, exceptuando México. Posteriormente, se proyectó 

el modelo seleccionado a México, como área geográfica de interés. 

Como primer paso para la creación de los modelos mencionados anteriormente, se 

seleccionaron los tres juegos de variables ambientales por especie mencionados 

anteriormente (correlación de Pearson menor a 0.7, menor a 0.8 y PCA). Al mismo tiempo, 

se utilizaron los datos de entrenamiento, prueba y conjuntos de cada especie.  

La calibración de los dos modelos consta de la creación de un gran número de modelos 

candidatos (en este caso, 540 por cada proceso de modelado). Dentro del proceso de 

calibración, un factor a considerar es que el parámetro del multiplicador de regularización 

puede ser modificado para evitar el sobreajuste del modelo. Considerando lo anterior, se 

seleccionó una secuencia de multiplicadores de regularización de 0.5, 1, 2, 4, 6, 8 y 10. Se 

utilizaron modelos con “clamping”, puesto que el riesgo de extrapolación fue bajo para la 

mayoría de la geografía (ver análisis MOP).  

La selección de los mejores modelos se hace de manera automática en Kuenm a partir de 

3 criterios, en orden: que el modelo tenga significancia estadística, que la tasa de omisión 

sea menor a la de un modelo al azar, y por último aquellos cuyo valor del criterio de Akaike 

(AIC) delta sea menor de 2 (Cobos et al., 2019). La selección final entre los mejores 

modelos es efectuada calculando la capacidad de predecir una base de datos de validación 

(en este caso, los datos de México), siempre y cuando el proceso de selección a 3 criterios 

previamente mencionada deje 2 o más modelos finales (de lo contrario, es innecesario).  

Los modelos finales cuentan con diez replicas creadas por remuestreo por medio del 

método bootstrap. Los resultados obtenidos vienen del promedio de estás 10 réplicas, lo 

cual permitió obtener mapas de idoneidad y a la vez mapas de incertidumbre (por medio de 

la desviación estándar por pixel) del modelo, detectando las áreas con mayor variabilidad 

entre las réplicas. Este proceso ayudó a la vez a obtener curvas de la “receiver operating 

characteristic” (ROC) que reflejan la capacidad predictiva del modelo, basándose en la 

media de las 10 réplicas y mostrando su desviación estándar.  

Para cada uno de los modelos seleccionados en este trabajo se ejecutó un análisis “mobility 

oriented parity” (MOP) utilizando Kuenm para regiones donde las condiciones ambientales 
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no se encuentran representadas por el área de calibración, y por lo tanto son puramente 

extrapolatorias en las transferencias. El análisis tiene la ventaja de permitir evaluar el grado 

de novedad (es decir, que tan distantes son los valores de estos sitios comparados con los 

obtenidos a partir del área de calibración) de las áreas de transferencia (Owens et al., 2013). 

El grado de novedad derivado del MOP se tomó en cuenta para la interpretación de los 

resultados, tomando con cautela las zonas que requieren extrapolación estricta.  

 

2.5.1 Curvas ROC y AUC 

El uso del “Area Under the Curve” (AUC) derivado de las curvas ROC es una prueba 

estadística frecuentemente utilizada para evaluar los MNEs. La curva ROC describe la 

relación entre la proporción de presencias correctamente predichas y la proporción de 

ausencias incorrectamente predichas para el modelo, utilizando una base de datos de 

prueba (Pearson, 2010). El AUC muestra una medida de esta proporción, con valores que 

van del 0 al 1, donde el 1 reflejaría una capacidad predictiva perfecta y 0.5 una capacidad 

que no es mayor que una selección al azar entre presencias y ausencias (Pearson, 2010). 

En el contexto de Maxent, que puede operar sin datos de ausencia, la AUC se puede utilizar 

como una medida estadística por medio de la generación de pseudo-ausencias (Phillips et 

al., 2006).   

A pesar de ser una de las medidas más comunes de la precisión del modelo, se ha discutido 

que el AUC derivado de una curva ROC no es un criterio tan robusto cuando se trata de 

MNEs. Una de las razones es que la curva ROC penaliza a los modelos de igual manera 

por los errores de omisión (falsas ausencias) que por los errores de comisión (falsas 

presencias) (Lobo et al., 2008; Peterson et al., 2008). Esto es un problema en los modelos 

de nicho, puesto que existen casos (como las transferencias en espacio geográfico) donde 

se busca encontrar áreas potenciales para la especie, por ende, el error de comisión es 

esperado. Adicionalmente, la curva ROC es sensible a la extensión geográfica considerada 

en el proceso de modelado (Lobo et al., 2008). Considerando lo anterior, se propuso la 

curva ROC parcial como un método de evaluación que no depende de ausencias, y por lo 

tanto, centra el peso de la evaluación en el error de omisión (Peterson et al., 2008).  
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La ROC parcial (pROC) es una modificación de la curva ROC que cambia 2 puntos 

principales: 1) la medida de la predicción exitosa/fallida de puntos de ausencia utilizada por 

la curva ROC cambia por proporción del área considerada que se predice como presente y 

2) restringe el cálculo de la AUC a regiones donde el error de omisión es suficientemente 

bajo para ser relevante bajo un margen definido por el usuario, considerando solo la región 

de la curva con un rango de omisión “aceptable” (Peterson et al., 2008). Estos cambios 

eliminan la influencia del error de omisión (eliminádolo de la calculación) y mitigan el efecto 

de la extensión geográfica sobre la AUC.   

Como consecuencia de los anteriores cambios, la medida del AUC en la curva pROC se 

obtiene como una razón del AUC del modelo contra la expectativa de el azar, medida que 

varía del 0 al 2. Un modelo obtenido al azar obtendría un valor entre 0 y 1, mientras que un 

valor cercano al 2 indicaría que no hay omisión (A. Townsend Peterson et al., 2008).  

Las curvas pROC presentadas se obtuvieron por medio de NicheToolBox (Osorio-Olvera et 

al., 2020) utilizando una proporción de omisión de 0.05 (es decir, considerando la sección 

de la curva que admite hasta un máximo de 5% de error de omisión) y 1000 iteraciones por 

medio de remuestreo por Bootstrap utilizando selecciones al azar del 50% de los datos de 

prueba (explicación detallada del proceso en la figura 2.2). La distribución de las 1000 

iteraciones se presenta en resultados contrastado contra la distribución esperada por una 

predicción al azar. 
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Figura 2.2 A la izquierda, los pasos para calcular el AUC de la curva ROC parcial. A la 

derecha, una visualización de cómo se calcula la proporción del AUC parcial y como el 

error de omisión permitido delimita el área de la curva a considerar.  

Considerando que la AUC de la curva ROC es utilizado aún en estudios recientes, se 

incluye con la finalidad de maximizar la comparabilidad de los resultados aquí presentados, 

en conjunto con la pROC.  

En conjunto a las curvas ROC y ROC parcial se presentan las curvas de tasa de omisión. 

Estas curvas son una función del umbral cumulativo (el conjunto de distintos umbrales en 

los que se prueba el modelo) de la especie, y funcionan como una manera de comprender 

como se comporta la tasa de omisión según aumenta la fracción del espacio geográfico 

incluido en el modelo. Las curvas de omisión muestran la omisión esperada y la contrastan 

con la omisión encontrada según se considera más territorio del área de calibración 

(Phillips, 2005).  
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Para acotar el error en los mapas de idoneidad obtenidos, se recurrió al “thresholding” del 

modelo. Este proceso convierte los modelos continuos obtenidos por Maxent en binarios y 

produce mapas que clasifican la cuadricula como idónea o no idónea de acuerdo a un 

umbral predefinido. Los mapas obtenidos fueron umbralizados tomando una modificación 

de la Presencia de Entrenamiento Más Bajo (Least Training Presence) o LPT por sus siglas 

en inglés (Altamiranda-Saavedra et. al, 2020). Esto se hizo tomando todos los valores de 

idoneidad pertenecientes a las observaciones en el área de calibración que cayeran dentro 

del 90%, 95% y 99% de idoneidad más alto (generando tres mapas, donde cada uno coloca 

10%, 5% y 1% como margen de error). Una vez eliminado el porcentaje más bajo 

correspondiente, el registro con el menor valor de idoneidad se considera el valor mínimo 

para clasificar como “idóneo”, y todos los valores de idoneidad debajo de esto se clasifican 

como “no idóneo”.  

Se eligieron 3 umbrales de error distintos considerando que 1) la especie está en expansión 

dentro del continente americano, por lo que es probable que dentro de las observaciones 

usadas para calibrar el modelo existan poblaciones sumidero (es decir, en áreas de baja 

idoneidad sustentadas de la migración de poblaciones en áreas ambientalmente idóneas) 

y 2) los modelos preliminares mostraron que gran parte de México muestra valores de 

idoneidad relativamente altos, por lo que probar un umbral más restrictivo (10% de datos 

más bajos eliminados) podía ayudar a distinguir mejor las zonas de riesgo de expansión.  

Posteriormente, se sobrepuso una capa de los hábitats citados en la literatura como 

preferidos por las especies a la capa de idoneidad climática. El propósito de esto es 

encontrar las zonas dentro de aquellas climáticamente idóneas donde será más probable 

encontrar a las especies. Trabajos anteriores han incluido el uso de suelo como una capa 

predictora, pero esto requiere ignorar evidencia de que la preferencia de hábitat es 

dependiente de la disponibilidad de este mismo en el paisaje (Beyer et al., 2010) y que por 

ende es posible que no se mantenga en las transferencias geográficas. 

Como forma de mitigar el riesgo de asumir lo anterior, la capa de hábitat será un tercer nivel 

de idoneidad en lugar de integrarse al modelo y así evitar introducir ruido en las predicciones 

de idoneidad. Estos hábitats son los pastizales naturales e inducidos, los bosques de 

2.6 REALIZACIÓN DE MAPAS DE IDONEIDAD Y POST-PROCESAMIENTO 
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galería, las zonas urbanas y las zonas de agricultura de riego. Si bien, no son los únicos 

hábitats donde el género Lonchura se puede encontrar, si son aquellos con más sustento 

en la literatura. Estas zonas de “hábitat idóneo” solo se muestran si también se encuentran 

en una zona climáticamente idónea. Por lo tanto, estos mapas de idoneidad acotados por 

el hábitat cuentan con 3 niveles de idoneidad:  

•Nula o poca idoneidad, el cual no se representa en el mapa.  

•Ambientalmente idóneo, representado en el mapa en naranja/rojo.  

•Ambientalmente idóneo y hábitat idóneo, representado de color más obscuro en el mapa. 

 

Los modelos de especies distintas pueden compararse para encontrar el grado de similitud 

entre ellos. A este análisis se le denomina “análisis de similitud de nicho”. Este análisis 

complementario es útil para encontrar la similitud en la distribución de la idoneidad 

ambiental en el espacio geográfico entre dos modelos de nicho (Warren et al., 2010). Es 

importante recalcar que este análisis se enfoca en una comparativa en el espacio 

geográfico (delimitado por el usuario) y no en el espacio ambiental.  

El resultado de este análisis comparativo son 2 índices de similitud. Estos índices son la D 

de Schoener  (Schoener, 1968) y una medida derivada de la distancia de Hellinger, llamada 

I (Warren et al., 2008). Tanto I como D varían entre 0 (nula similitud) a 1 (máxima similitud), 

y ambos reflejan distancia (como concepto en probabilidad). 

El calculo de la D de Schoener es el siguiente (tomado de Warren et al., 2008), donde px,i y 

py,i corresponden al índice de idoneidad para las especies X y Y en una determinada celda 

i.  

 

2.7 SIMILITUD DE NICHO 
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El índice I se calcula como 1- la “distancia de Hellinger” de la teoría de probabilidad. La 

fórmula particular utilizada por el software utilizado en ENMTOOLS (Warren et al., 2010) se 

muestra a continuación (tomada de Warren et al. 2008). 

 

Al ser un análisis en el espacio geográfico, es requisito que los modelos se comparen en la 

misma extensión geográfica (Warren et al., 2010). Considerando lo anterior, Este análisis 

se obtuvo comparando los modelos transferidos al espacio geográfico de interés (México) 

ya que el área de calibración de los modelos es diferente en extensión y área cubierta. Los 

modelos fueron comparados utilizando ENMtools (Warren et al., 2010).
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CAPÍTULO III 

 

 

Los resultados obtenidos para la prueba del supuesto del equilibrio ambiental se presentan 

a continuación (figura 3.1).  Se seleccionó las dos variables más relevantes para cada 

especie de acuerdo con los resultados de la contribución de las variables (presentadas más 

adelante). En ambos casos, el eje X es la estacionalidad de la temperatura (bio 4). Para L. 

malacca el eje Y es la estacionalidad de la precipitación (bio 15), mientras que para L. 

punctulata es la precipitación anual (bio 12).  

Podemos observar que en ambos casos las observaciones de la especie se encuentran 

distribuidas alrededor de la mayoría de la nube ambiental, con pocas observaciones 

agrupándose en los bordes de esta nube. Parece ser que ambas especies disminuyen sus 

ocurrencias conforme incrementa la estacionalidad de la temperatura, particularmente 

cuando la estacionalidad de la precipitación / precipitación anual es baja.  

RESULTADOS 

3.1 EQUILIBRIO AMBIENTAL 
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Figura 3.1 Pruebas del supuesto de equilibrio ambiental para L. malacca (A) y L. 

punctulata (B). En la gráfica de cada especie se observan los puntos de background 

global (azul obscuro) y las presencias de la especie (azul claro).  

 

3.2.1 Selección preliminar 

Preliminarmente se evaluaron los resultados obtenidos por kuenm obtenidos por cada 

técnica de selección de variables (Matriz de correlaciones Pearson al 0.7, 0.8 y PCA). Los 

3.2 SELECCIÓN DE MODELOS 
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modelos obtenidos por medio de PCA no pasaron los criterios de selección de kuenm 

(significancia estadística de la ROC parcial, tasa de omisión, y complejidad). En el caso de 

los modelos con variables seleccionadas al 0.7 de correlación contra aquellas al 0.8, ambos 

juegos obtuvieron valores similares de ROC parcial promedio (Cuadro 3.1), pero en el caso 

de L. malacca la tasa de omisión fue menor para el modelo con más variables (0.8), por lo 

cual se procedió a trabajar con este juego de variables. En el caso de L. punctulata hubo 

escasa diferencia entre la tasa de omisión de los modelos producidos con los dos criterios 

de correlación Pearson. Se procedió a continuar el proceso de modelado con las variables 

seleccionadas con un valor de correlación de 0.8 como en el caso de L. malacca, con la 

finalidad de ser constantes.  

Cuadro 3.1 Diferencias entre el modelo final (de prueba) de cada especie según el juego 

de variables utilizado. Los modelos aquí presentados cumplieron con una pROC 

estadísticamente mejor que el azar (0= significativo) y una tasa de omisión menor a 0.05 

cuando el umbral es del 5%. Notese que los modelos obtenidos con el juego de variables 

al 0.7 de correlación Pearson (r) cuentan con una proporción del AUC promedio 

marginalmente mejor, mientras que la omisión se ve reducida con el modelo de variables 

de r = 0.8 en L. malacca.  

Lonchura malacca  

    

Modelo Proporcion AUC promedio Significancia 
pROC 

Omisión al 
5% 

AICc 

Modelo 
seleccionado (r = 
0.7) 

1.197 0 0.048 35690.86 

Modelo 
seleccionado (r = 
0.8) 

1.195 0 0.043 35638.28 

     

Lonchura punctulata 

    

Modelo Proporcion AUC promedio Significancia 
pROC 

Omisión al 
5% 

AICc 

Modelo 
seleccionado (r = 
0.7) 

1.227 0 0.038 49264.95 
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Modelo 
seleccionado (r = 
0.8) 

1.223 0 0.038 49264.92 

 

En el caso de ambas especies, el proceso de modelado con las variables seleccionadas 

con una correlación de Pearson menor al 0.8 encontraron solamente un modelo que 

cumplió con todos los criterios de selección a partir de 270 modelos generados con distinta 

parametrización (cuadro 3.2). Considerando lo anterior, no hubo necesidad de correr un 

proceso de selección final entre los mejores modelos (el cual utilizaría la base de datos 

correspondiente a México).  

 

Cuadro 3.2 Numero de modelos generados para cada especie con el juego de variables 

seleccionado en el proceso de selección preliminar. Se puede observar cuantos modelos 

lograron pasar cada filtro de selección.  

 

Lonchura malacca Numero de modelos 

Total de modelos candidatos 270 

Modelos estadísticamente significativos (pROC) 270 

Modelos que cumplen con criterio de tasa de 
omisión 

65 

Modelos que cumplen con criterio de 
complejidad (AICc) 

4 

Modelos estadísticamente significativos que 
cumplieron criterio de omisión 

65 

Modelos estadísticamente significativos que 
cumplieron criterio de complejidad 

4 

Modelos estadísticamente significativos que 
cumplieron con omisión y complejidad 

1 

3.1 SELECCIÓN DE MODELOS 
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Lonchura punctulata 

 

Total de modelos candidatos 270 

Modelos estadísticamente significativos (pROC) 262 

Modelos que cumplen con criterio de tasa de 
omisión 

19 

Modelos que cumplen con criterio de 
complejidad (AICc) 

1 

Modelos estadísticamente significativos que 
cumplieron criterio de omisión 

18 

Modelos estadísticamente significativos que 
cumplieron criterio de complejidad 

1 

Modelos estadísticamente significativos que 
cumplieron con omisión y complejidad 

1 

 

Los modelos seleccionados para ambas especies fueron aquellos generados con el juego 

de variables seleccionadas por matriz de correlación de Pearson. Los mapas (figura 3.2 y 

3.3) se muestran las predicciones de la ocurrencia de la especie en México (adelgazadas 

a 10 km para mejorar su visibilidad).  

Para L. malacca (figura 3.2) se encuentran un patrón general de zonas ambientalmente 

idóneas a lo largo de las costas pacífico y golfo, con mayor idoneidad ambiental en el sur 

del país, lo cual reafirma la predictibilidad del modelo, ya que es congruente con la localidad 

de las observaciones. La incorporación del mapa binario nos permite resaltar que la zona 

occidente de México presenta una extensión ambientalmente idónea considerable, así 

como la mayor parte de la península de Yucatán la cual es un punto de interés debido a la 

presencia de poblaciones establecidas.  

En el caso de L. punctulata (figura 3.3), las extensiones de territorio predicho con alta 

idoneidad abarcan una mayor área en el centro del país, así como una mayor extensión al 

3.3 MAPAS DE IDONEIDAD E INCERTIDUMBRE  
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norte que en el caso de L. malacca. De nuevo, el modelo basado en el rango nativo predice 

como idóneas las zonas donde la especie ya está presente. En este mapa continuo también 

podemos observar una agrupación de valores altos de idoneidad partiendo desde Chiapas 

y extendiéndose por el golfo de México.  

Los resultados de los mapas binarios muestran que ambas especies pueden encontrar 

zonas idóneas en regiones similares, sin embargo, es importante notar que L. punctulata 

puede abarcar una extensión territorial considerable dentro del país, aun bajo el umbral más 

restrictivo. La mayor diferencia se encuentra en la cantidad de territorio ubicado en zonas 

áridas del país que puede abarcar L. punctulata comparado con L. malacca. 
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Figura 3.2 Mapa de idoneidad continuo (superior) y binarios (presencia minima -1%, 

5% y 10% de registros más bajos) para Lonchura malacca (capuchino tricolor) en 

México resultante del proceso de modelado de su nicho basado en observaciones 

externas a México. El mapa continuo refleja los valores promedio obtenidos a partir de 

10 réplicas. En los mapas binarios, los círculos representan las ocurrencias de la 

especie dentro del país.  
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Figura 3.3 Mapa de idoneidad continuo (superior) y binarios (presencia minima -1%, 

5% y 10% de registros más bajos) para Lonchura punctulata (capuchino pecho-

escamoso) en México resultante del proceso de modelado de su nicho basado en 

observaciones externas a México. El mapa continuo refleja los valores promedio 

obtenidos a partir de 10 réplicas. En los mapas binarios, los círculos representan las 

ocurrencias de la especie dentro del país. 

 

Los mapas resultantes del uso de superposición de capas de cobertura del suelo sobre los 

mapas binarios (figuras 3.4 y 3.5) muestran zonas que presentan un mayor riesgo de 

expansión de la especie, puesto que son ambientalmente idóneas (de acuerdo al modelo) 

y a la vez cuentan con la cobertura del suelo que ambas aves prefieren (de acuerdo con la 

literatura). Estos mapas se presentan utilizando el umbral intermedio (umbral de presencia 

de entrenamiento mínima menos el 5% de ocurrencias con idoneidad más baja), de 

aquellos obtenidos.  

En ambos casos, es considerable el número de pixeles idóneos bajo ambos criterios que 

se agrupan a lo largo del golfo de México y Chiapas.  
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Figura 3.4 Mapa para L. malacca. En color naranja claro se encuentran aquellos pixeles 

que son ambientalmente idóneos obtenidos del proceso de modelado. En color obscuro, 

las áreas ambientalmente idóneas que adicionalmente presentan hábitats que la 

especie prefiere.  

 

Figura 3.5 Mapa para L. punctulata. En color rojo claro se encuentran aquellos pixeles 

que son ambientalmente idóneos obtenidos del proceso de modelado. En color obscuro, 
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las áreas ambientalmente idóneas que adicionalmente presentan hábitats que la 

especie prefiere.  

 

 

Respecto a los mapas de incertidumbre en la idoneidad predicha, en el caso de L. malacca 

esta incertidumbre se ve concentrada en la zona centro-sur del país (figura 3.6). En el caso 

de L. punctulata las zonas de mayor incertidumbre se encuentran en la península de Baja 

California (figura 3.7), lo cual es importante a considerar teniendo en cuenta que existen 

múltiples observaciones en la región.  

 

Figura 3.6 Mapas de incertidumbre para L. malacca (capuchino tricolor). Las zonas 

obscuras muestran una menor desviación estándar promedio de las 10 réplicas del 

modelo. 

.  
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Figura 3.7 Mapas de incertidumbre para L. punctulata (capuchino pecho-escamoso). 

Las zonas obscuras muestran una menor desviación estándar promedio de las 10 

réplicas del modelo. 

3.3.1 Detalles y precisión de los mapas binarios 

En el caso de L. punctulata, los umbrales con 1% y 5% de datos erróneos predicen el 100% 

de los puntos, lo cual es de esperar considerando que cubren la mayoría del área de interés. 

El umbral más restrictivo omite aproximadamente el 19% de los puntos. Cabe mencionar 

que estos puntos omitidos se encuentran todos en la zona de la península de baja california 

(la población norte en el país).  

Cuadro 3.3 Valores de probabilidad de ocurrencia cumulativos utilizados como umbrales 

para cada modelo binario. Se incluye también la presencia de entrenamiento mínima (LTP) 

como referencia, ya que los umbrales utilizados parten de esta.  
 

LTP LTP-1% LTP-5% LTP-10% 

Lonchura malacca 0.020124 0.219502 0.280331 0.34928 

Lonchura punctulata 0.05633 0.136659 0.275288 0.352793 
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Cuadro 3.4 proporción de puntos de ocurrencia correctamente predichos por los 

distintos modelos binarios según el porcentaje de datos con más baja idoneidad 

tomados como error.  
 

LTP-1% LTP-5% LTP-10% 

Lonchura malacca 100% 100% 100% 

Lonchura punctulata 100% 100% 80.95% 

 

Las curvas ROC aquí presentadas (figuras 3.8 y 3.9) muestran el valor promedio y la 

desviación estándar del área bajo la curva (AUC) producidas por las 10 réplicas del modelo, 

con la intención de representar la incertidumbre entre estas repeticiones. En el caso de L. 

malacca, el AUC promedio es de 0.770, mientras que el AUC de L. punctulata es de 0.755. 

Estos valores se encuentran sobre una predicción al azar de 0.5.   

La distribución de la proporción del AUC obtenida de las réplicas de la ROC parcial que se 

calculó para cada modelo se presenta en las figuras 3.10 y 3.11. Cabe resaltar que ambas 

distribuciones cuentan con una significancia estadística de P<0.001, reflejando que aún 

bajo la ROC parcial nuestros modelos tienen un desempeño mayor al esperado por el azar.  

3.4 CURVAS ROC Y ROC PARCIAL 
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Figura 3.8 Curva ROC para el modelo de L. malacca. La curva (línea roja) basada en 

el rango nativo cuenta con un AUC promedio =0.770, en azul se muestra la desviación 

estándar. La curva es mayor a una predicción aleatoria (línea negra).  
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Figura 3.9 Curva ROC para el modelo de L. punctulata. La curva (línea roja) basada en 

el rango nativo cuenta con un AUC promedio =0.755, en azul se muestra la desviación 

estándar. La curva es mayor a una predicción aleatoria (línea negra).  
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Figura 3.10 Calculo de la ROC parcial y su valor de p para L. malacca.  La línea roja 

denota la predictibilidad de un modelo nulo, y la azul la densidad de las proporciones 

obtenidas.  N denota la cantidad de replicas que forman la distribución, P muestra la 

significancia estadística y a la vez se muestra la proporción de AUC promedio obtenida.  

 

 

Figura 3.11 Calculo de la ROC parcial y su valor de p para L. punctulata. La línea roja 

denota la predictibilidad de un modelo nulo, y la azul la densidad de las proporciones 
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obtenidas.  N denota la cantidad de replicas que forman la distribución, P muestra la 

significancia estadística y a la vez se muestra la proporción de AUC promedio obtenida.  

 

Las curvas de tasa de omisión (color cían) para L. malacca (Figura 3.12) y L. punctulata 

(Figura 3.13) siguen la tendencia general de la omisión predicha y esto permite cierto nivel 

de confianza en la capacidad predictiva de nuestros modelos.  

 

Figura 3.12 Curvas de tasa de omisión para L. malacca. La omisión de la muestra de 

los datos de entrenamiento (línea cían), su desviación estandar (dorado) y su cercanía 

a la omisión predicha (línea negra). La fracción del “background” predicho se muestra 

con la línea roja, su desviación estándar en azul. El modelo muestra una tendencia 

similar a la omisión predicha.  

3.5 CURVAS DE TASA DE OMISIÓN 
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Figura 3.13 Curvas de tasa de omisión para L. punctulata. La omisión de la muestra de 

los datos de entrenamiento (línea cían), su desviación estandar (dorado) y su cercanía 

a la omisión predicha (línea negra). La fracción del “background” predicho se muestra 

con la línea roja, su desviación estándar en azul. El modelo muestra una tendencia 

similar a la omisión predicha.  

 

La importancia de las variables en el modelo de acuerdo con la prueba Jacknife (Figura 

3.14) mostró que la variable de la estacionalidad de la temperatura (bio_4) fue la más 

importante para ambas especies. Esta variable fue la que más explicó por sí misma, 

mientras que su ausencia resulta en la mayor pérdida de información única. 

En el caso de Lonchura malacca, la segunda variable más importante (tanto por ganancia 

aportada al modelo como perdida cuando se ausenta) fue la estacionalidad de la 

precipitación (bio_15). Esto contrasta con el caso de L. punctulata, donde esta variable fue 

3.6 CONTRIBUCIÓN DE LAS VARIABLES AMBIENTALES AL MODELO 



CAPÍTULO III 

61 

 

la que aporta menos información al modelo. En el caso de Lonchura punctulata, la segunda 

variable con mayor importancia según su aportación/perdida es la precipitación anual 

(bio_12).  

 

 

 

 

Figura 3.14 Prueba Jacknife que muestra la aportación de las variables al modelo de L. 

malacca (A) y L. punctulata (B). Se muestran los resultados de la ganancia que aporta la 

variable individual al modelo en azul. En turquesa se muestra la perdida a la ganancia en 

el modelo si se ausenta esa variable.  
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El análisis MOP permite evaluar el riesgo de extrapolación en el área de proyección, 

marcando con colores más obscuros aquellas áreas donde hay una menor similitud entre 

las variables climáticas del área de extrapolación y de proyección (y negro donde la similitud 

es cero). Cada análisis MOP aquí presentado (figuras 3.15 y 3.16) está basado en el juego 

de variables que utiliza el modelo seleccionado para la especie.  

Por lo general, en ambos casos podemos observar valores de la similitud con el área de 

calibración considerablemente altos (mayores a 0.7). 

En el caso de L. malacca (figura 3.15) podemos observar regiones donde los valores de 

las variables son completamente novedosos, saliéndose se los limites observados en el 

área de calibración del modelo.  Estas zonas aparecen con un valor de cero, de color negro. 

Dado este caso, para L. malacca la región de la península de Baja California debe 

interpretarse con cautela.  

Para L. punctulata (figura 3.16) no se observan zonas extrapolación estricta, con la 

disimilitud más fuerte concentrada al sur del país, entre Chiapas y Tabasco.  

 

 

3.7 ANÁLISIS MOP 
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Figura 3.15 El análisis MOP presenta el riesgo de extrapolación para L. malacca. Las 

zonas con combinaciones ambientales que requieren extrapolación se concentran en el 

golfo de Cortés y parte de la península de baja california.  

 

 

Figura 3.16 El análisis MOP presenta el riesgo de extrapolación para L. punctulata. En 

general, existen pocas combinaciones ambientales altamente novedosas, aunque parte de 

la sierra madre oriental presenta valores de novedad relativamente más altos.  

 

Las dos métricas de superposición de nicho utilizadas (I y D) muestran que los modelos 

transferidos a México cuentan con valores cercanos al 1, por ende, tienen alta similitud 

(cuadro 3.5). A pesar de que la extensión geográfica que predicen ambos modelos como 

idónea es distinta, la distribución de las idoneidades en el territorio muestra un 

comportamiento similar.  

 

 

3.8 ANÁLISIS DE SIMILITUD DE NICHO 
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Cuadro 3.5 Valores de similitud entre los MNEs para L. malacca y L. punctulata 

proyectados a México. 
 

I  D 

Similitud entre los modelos de L. 
malacca / L. punctulata 

0.9663589 0.799026 
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CAPÍTULO IV  

Las aves son un grupo biológico subrepresentado en la ecología de invasiones. A pesar de 

que en México se ha considerado a algunas aves como invasores de alta importancia y se 

han creado MNEs para evaluar el riesgo de su expansión (Martínez Meyer et al., 2016),  

otras especies de aves introducidas en el país no cuentan con trabajos que evalúen su 

potencial de distribución en el país. En particular, este trabajo encuentra que ambas 

especies del género Lonchura introducidas en México cuentan con amplio potencial para 

expandir su distribución de acuerdo con la idoneidad ambiental aquí caracterizada.  

Los resultados de explorar la ocurrencia en el espacio ambiental sugieren que estas aves 

no ocupan zonas de alta estacionalidad en la temperatura y baja precipitación y 

estacionalidad de la precipitación. Esto se ve respaldado por el hecho de que la variable de 

estacionalidad de la temperatura fue por mucho la más importante para explicar los modelos 

aquí obtenidos. Esto puede explicar la reducción de áreas idóneas conforme nos dirigimos 

al norte de México, así como los escases de áreas idóneas en la península de baja 

california. Este patrón de poca variabilidad en la temperatura también se debería encontrar 

en las zonas de selva húmeda del país, sin embargo, estas zonas fueron encontradas como 

idóneas, quizá por el hecho de que la precipitación es abundante en estas regiones.  

Mientras que los resultados para L. punctulata sugieren una mayor extensión de área como 

idónea, el sur del país y las costas golfo/pacifico son ambientalmente idóneas para ambas. 

Sumado a esto, el análisis de similitud de nicho sugiere una alta similitud del nicho de las 

especies en México. Esto coincide con lo esperado considerando que dentro de la 

península de Yucatán los registros de las especies son cercanos, son especies 

ecológicamente similares y que se ha documentado que los capuchinos suelen compartir 

sitios de descanso (Wells, 2010). Mientras que la superposición de nicho en el rango nativo 

DICUSIÓN 

4.1 CARACTERIZACIÓN CLIMÁTICA  

4.2 COEXISTENCIA 
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de las especies no fue calculada con la presente metodología debido a la discrepancia en 

la extensión geográfica, es posible especular que el índice de superposición de nicho se 

mantiene relativamente alto en el rango nativo de las especies, particularmente 

considerando su coocurrencia en gran parte de la península indica.  

Una línea de investigación interesante para futuros trabajos con estas especies es 

indagar en los mecanismos detrás de su coexistencia. Mientras que este trabajo 

muestra una similitud en los nichos ambientales de las especies, existen más 

dimensiones a considerar en la diferenciación de nicho de las especies, que abarca 

aspectos sobre partición de recursos, competencia interespecífica, selección de 

microhábitats, y diferencias conductuales (Carnicer et al., 2008;  Holt, 2017; Martin, 

1996). Ambos capuchinos exhiben plasticidad ambiental, donde se ha documentado 

que pueden ocupar distintas coberturas vegetales, áreas urbanas y agrícolas 

(Wells, 2010). 

Interesantemente, la similitud ecológica, la superposición geográfica y la similitud 

morfológica entre los picos de L. punctulata y Lonchura atricapilla (que originalmente 

se consideraba subespecie de L. malacca) en islas Hawaiianas llevaron a Moulton 

(1985) a inferir que estas especies probablemente competían. El mecanismo de la 

coexistencia de L. punctulata y L. atricapilla en este sitio fue explorado a mayor 

detalle por Moulton et al. (1992) donde los resultados, aunque poco conclusivos, 

sugieren que la coexistencia de ambas especies en su sitio de estudio no está 

regulada por selección de hábitat denso-dependiente.  Si bien, los trabajos 

previamente mencionados tratan de una especie diferente a L. malacca, son 

valiosos como un inicio a desenmarañar el misterio de la coexistencia de L. malacca 

y L. punctulata. Considerando que son especies ecológicamente similares y 

frecuentemente introducidos en los mismos sitios, sería interesante explorar si 

existe un uso diferencial del hábitat a una escala más fina que la considerada en 

este trabajo y/o alguna diferencia marcada en los recursos consumidos.   

4.3 DESEMPEÑO DE LOS MODELOS 
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Las curvas AUC y AUC del ROC parcial de los modelos obtenidos en este trabajo 

demostraron ser mejores de lo esperado por el azar. Mientras que los valores obtenidos 

para el AUC suelen caer dentro de lo que tradicionalmente se considera un “buen” 

desempeño del modelo (Zhang et al., 2015), la AUC del ROC parcial está relativamente 

menos distanciada de lo esperado por el azar. Parte de la dificultad de obtener modelos 

con mejores evaluaciones puede ser explicada por la dificulta de modelar el nicho de 

especies generalistas de hábitat cuando se compara con aquellas especialistas (Connor et 

al., 2018; Jarnevich et al., 2015). Se ha sugerido una explicación parcial a este patrón, 

donde gracias a que las especies especialistas de hábitat suelen encontrarse en 

extensiones más restringidas en el área total de estudio, las pseudoausencias generadas 

podrán ser más fácilmente discriminadas de los sitios de presencia, y por ende, obtener 

mejores métricas de evaluación (Jarnevich et al., 2015).  

Otro aspecto que puede afectar el desempeño de los MNEs es que las variables incluidas 

en este análisis no son necesariamente las que mejor determinan la idoneidad ambiental 

para estas aves. Las variables climáticas generalmente muestran valores promedio e 

ignoran eventos climáticos y fluctuaciones fuertes que pueden ser importantes para algunas 

especies (Gardner et al., 2019). Adicionalmente, incorporar información sobre aquellos 

factores antropogénicos relevantes a la especie podría mejorar los modelos (Cardador & 

Blackburn, 2020), otros trabajos donde se busca predecir invasiones por medio de MNEs 

han integrado factores como densidad poblacional humana o la distancia a asentamientos 

humanos (Kamilar & Tecot, 2016; Zhu et al., 2017). Aunque desafortunadamente la 

información sobre la relación entre la especie y el humano es escasa, la literatura sugiere 

que sería valioso incorporar la agricultura de sorgo y arroz al modelo de nicho. 

Lamentablemente, no existen capas globales de plantaciones de sorgo y arroz. Futuros 

trabajos con estas especies harían bien en generar estas capas y explorar otras variables 

que podrían ayudar a caracterizar el nicho de las especies de mejor manera.  

Aun considerando lo anterior, los modelos de idoneidad binarios presentados en este 

trabajo nos permiten tener confianza en que reflejan áreas potenciales para la especie ya 

que aun ajustando a un 10% de error (el umbral más restrictivo) los modelos predicen las 

presencias en el país con relativamente poca omisión (0% de omisión para L. malacca y 
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~19% para L. punctulata). A pesar de esto, se debe tener cuidado en no confundir las áreas 

ambientalmente idóneas con aseveraciones de futura expansión de la especie. 

La idoneidad ambiental parece ser un factor efectivo para predecir invasiones biológicas 

(Mothes et al., 2019; Roura-Pascual et al., 2011), a pesar de esto los modelos de nicho 

ecológico cuentan con una serie de limitantes en su capacidad de predecir la expansión 

geográfica de las especies introducidas. Los MNEs transferidos en el espacio requieren 

suponer que la fuerza, complejidad y dirección de la relación especie-hábitat en el área de 

calibración es análoga a esta relación en el área de transferencia (Yates et al., 2018).   

Más notablemente, las transferencias de nicho ecológico requieren asumir que todas las 

observaciones usadas para calibrar el modelo representan poblaciones en equilibrio con su 

ambiente (Guisan & Thuiller, 2005). Este supuesto es particularmente relevante a las 

especies invasoras, pues al ser introducidas mediante el efecto antrópico es difícil que todas 

las poblaciones nuevas se encuentren en equilibrio con su ambiente (Elith & Leathwick, 

2009; Guisan & Thuiller, 2005). Aunque en este trabajo se tomaron medidas para considerar 

este supuesto (con la prueba exploratoria de equilibrio ecológico y por medio de solo utilizar 

datos de países donde se reporta la especie como “invasora” o “establecida”), la revisión 

de literatura no permitió identificar algún consenso metodológico de como probar este 

supuesto. 

Otra limitante importante de los modelos correlativos aquí presentados es que la idoneidad 

ambiental que muestran no necesariamente tiene una relación con la abundancia de las 

especies. Mientras que podría parecer intuitivo que mayor idoneidad de nicho resulte en 

mayor abundancia potencial de las especies, esta idea es debatida. Mientras que existen 

estudios de meta-análisis (ej. Weber et al., 2017) y estudios validados en campo (ej. Lunghi 

et al., 2018) que encuentran una relación entre la densidad poblacional de las especies y el 

grado de idoneidad, otros estudios (ej. Dallas & Hastings, 2018; Mothes et al., 2019) han 

fracasado en encontraron sustento para dicha relación.  

Considerando lo anterior, las zonas de idoneidad ambiental presentadas en este trabajo no 

necesariamente reflejan zonas donde existirán poblaciones estables de la especie. Incluso, 

es de esperarse que una porción de las áreas predichas como idóneas no presenten 

4.4 LIMITANTES DE LOS MNE Y LA IDONEIDAD AMBIENTAL 
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presencia de la especie en absoluto. La razón de esto es que la idoneidad ambiental no es 

el único factor que determina el éxito de una invasión biológica en sus distintas etapas. Un 

factor importante en el proceso de invasión es el número de individuos introducidos y el 

número de eventos de introducción. En la etapa de establecimiento de la especie, se ha 

encontrado que la “presión de propágulo" tiene una correlación fuerte con el éxito en el 

establecimiento de la especie introducida (Lockwood et al., 2005). Existe evidencia de que 

en el caso de las aves la idoneidad ambiental tiene más influencia en determinar la tasa de 

expansión de las aves introducidas que en el establecimiento de las mismas (Abellán et al., 

2017), aunque el rol de la idoneidad ambiental en el éxito de establecimiento parece 

incrementar cuando la presión de propágulo sobrepasa un cierto nivel (Duncan et al., 2014). 

Teniendo en cuenta la importancia de la presión de propágulo, futuras investigaciones para 

predecir la expansión de ambas especies de Lonchura en México se verían beneficiadas 

de obtener datos demográficos y (de ser posible) de obtener la historia de introducciones 

de ambas especies. Estos factores demográficos podrían ayudar a mejorar las predicciones 

sobre el éxito de establecimiento de futuras poblaciones de ambas especies, pero también 

se debe considerar el rol de los factores bióticos. 

 

Los factores bióticos tienen un papel importante en el éxito de una invasión biológica. Entre 

estos factores se encuentran las interacciones bióticas, cuyo efecto es difícil de acotar en 

predicciones pues es dependiente del contexto biológico. Por ejemplo, estudios han 

observado que la presencia de depredadores nativos reduce la abundancia de una especie 

introducida (Juliano et al., 2010; Wanger et al., 2011) sin embargo la presencia de 

depredadores no siempre impacta la abundancia de la especie introducida (Hackerott et al., 

2013). En el caso particular de las aves, se ha encontrado la cantidad y cercanía filogenética 

de las especies presentes tiende a impactar de menor manera el éxito de invasión cuando 

se compara con otros aspectos como la idoneidad ambiental o la influencia antrópica 

(Redding et al., 2019).  

Se ha encontrado que la presencia del humano y las modificaciones que este genera al 

hábitat favorecen el establecimiento de aves introducidas (Sol et al., 2017). El mecanismo 

4.5 FACTORES BIÓTICOS Y ANTROPOGÉNICOS  
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detrás de este patrón no está claro, pero se ha propuesto como explicación el hecho de que 

la presencia humana trae nuevos recursos y estructuras al área que las especies nativas 

no suelen aprovechar (Sol et al., 2012). Alternativamente, se ha encontrado que la mayoría 

de aves que tienen éxito en ambientes urbanizados ya estaban asociadas al disturbio 

humano en su área nativa y por ende, presentan pre-adaptación al factor humano (Cardador 

& Blackburn, 2019).  Particularmente para las especies sujeto de este estudio, la asociación 

al factor antrópico es importante, teniendo en cuenta que ambas explicaciones parecen 

aplicar a las dos aves del género Lonchura aquí estudiadas. Ambas especies se encuentran 

asociadas al disturbio humano en su área nativa y se ha documentado la tendencia de L. 

punctulata a anidar cerca de calles concurridas (Zhou et al., 2020). La inclusión de las zonas 

agrícolas y urbanas como zonas idoneidad de hábitat en este trabajo tiene como objetivo 

incluir este factor en las predicciones aquí presentadas, sin embargo, se requiere más 

investigación de como utilizan ambas especies los espacios humanos para discriminar los 

elementos del factor antrópico que, como se mencionaba anteriormente, podrían utilizarse 

como predictores de la expansión de la especie.  

 

En las secciones anteriores se discutió el gran número de consideraciones que los MNEs 

aquí presentados no toman en cuenta para predecir una invasión biológica. Lo anterior no 

quiere decir que no existan esfuerzos de integrar estos factores en la predicción de las 

invasiones biológicas, y futuros proyectos trabajando con L. malacca y L. punctulata se 

verían beneficiados de considerar la obtención de datos que permitan estos acercamientos. 

Una alternativa derivada de los MNEs son los MNEs híbridos (Zurell, 2017). Estos modelos 

integran datos demográficos de la especie para crear predicciones que integran dinámicas 

poblacionales de las especies y su capacidad de dispersión con los MNEs (Brotons et al., 

2012; Franklin, 2010), así estimando la probabilidad de expansión basados en modelos de 

crecimiento poblacional. Este tipo de modelos, suponiendo la disponibilidad de los datos 

demográficos mencionada anteriormente, podría mejorar las predicciones sobre ambos 

capuchinos en México al permitir plantear la ruta de expansión de las especies a lo largo 

de las zonas ambientalmente idóneas.    

4.6 ALTERNATIVAS PREDICTIVAS 
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Otros esfuerzos interesantes han experimentado con integrar la probabilidad de nuevos 

eventos de introducción en las predicciones. Estos trabajos han logrado integrar la 

presencia de comercio de sus especies de interés (Banha et al., 2017) o han incluido un 

post-procesamiento que toma en cuenta las zonas de probables eventos de re-introducción 

de la especie (Dong et al., 2020).  Considerando que las aves del género Lonchura son 

frecuentemente utilizadas como mascotas, es factible que la expansión de ambas en el país 

se vea agraviada por subsecuentes eventos de introducción. Por lo tanto, otro punto de 

interés para futuros trabajos sería obtener información sobre el comercio de estas especies 

para obtener no solo zonas de idoneidad, si no zonas de probabilidad de reintroducción.  

 

El presente trabajo no evaluó los posibles impactos de la especie en el país, sin embargo, 

la consulta de literatura realizada, así como la información sobre la idoneidad ambiental en 

el país nos permite especular sobre los posibles impactos a monitorear en ambas especies. 

El impacto que parece más factible de ambas especies es como peste agrícola. Ambas 

especies son aves granívoras, que frecuentemente se han considerado un peligro a los 

cultivos de arroz y sorgo. Esta característica es compartida por varios otros miembros del 

género Lonchura. En México, el cultivo de arroz en el 2016 abarcaba alrededor de 41,455 

hectareas, mientras que el cultivo de sorgo utilizaba 1.5 millones de hectáreas (SAGARPA, 

2017). Ambos cultivos son de importancia para el consumo local y la exportación 

(SAGARPA, 2017), por lo que es importante monitorear la presencia y expansión de ambas 

especies de Lonchura hacia zonas de este cultivo por su potencial impacto económico.  

Respecto a los impactos ecológicos, es importante considerar los efectos que pueden tener 

ambas especies sobre las especies residentes y migratorias en el área de introducción. Una 

de las consecuencias hipotéticas que puede tener la presencia de ambas especies es la 

competencia por alimento con las especies nativas. El hecho de que ambas especies sean 

granívoras con alta plasticidad alimenticia sugiere que su principal impacto recaiga en otras 

aves asociadas a este tipo de hábitat. De manera general, existe escasa evidencia de que 

especies de aves ecológicamente similares compitan directamente de manera significativa 

con especies nativas (Blackburn et al., 2009; Bonter et al., 2010; Cole et al., 1995; 

4.7 POSIBLES IMPACTOS 
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Kawakami & Higuchi, 2003). Sin embargo, estudios más recientes han encontrado que las 

especies de aves introducidas pueden ser las “ganadoras” al competir por alimento y sitios 

de anidamiento (Charter et al., 2016; Deguines et al., 2020). Hay que mencionar, de nuevo, 

que las aves como especies introducidas están subrepresentadas en estudios de ecología 

de invasiones (Pyšek et al., 2008) y por ende sus impactos a nivel de comunidad 

probablemente también estén subestimados . En el caso de los capuchinos, se debe 

monitorear principalmente como su presencia afecta a las aves nativas asociadas con la 

agricultura y urbanización, ya que las especies introducidas pueden resultar mejores 

competidores en ambientes urbanos e impactar las abundancias de especies nativas que 

son especialistas urbanas (Colléony & Shwartz, 2020).   

Los posibles efectos de la introducción de los capuchinos no se reducen solo a competencia 

por alimento o sitios de anidación. Es posible que los capuchinos funcionen como vectores 

de enfermedades, ya que se ha demostrado que miembros del género Lonchura pueden 

ser portadores de parásitos como Toxoplasma gondii o varias especies de Haemoproteus 

en altas concentraciones (Huang et al., 2019; Prompiram et al., 2015). Es importante 

intentar descifrar si estos parásitos están presentes en las poblaciones introducidas en 

México.
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CAPÍTULO V 

El presente trabajo presenta los primeros modelos de nicho ecológico de L. malacca y L. 

punctulata específicamente para México. Los modelos aquí presentados también analizan 

la similitud ambiental entre México y el resto de la distribución de ambas especies, así como 

la similitud entre sus nichos en el área de proyección. Los resultados aquí obtenidos 

sugieren que ambas especies cuentan con una gran extensión de ambientes compatibles 

tanto en clima como hábitat para colonizar nuevas áreas en el país. 

En vista del potencial de ambas especies a esparcirse dentro de México, será importante 

implementar monitoreo del género Lonchura y su distribución. Lo anterior debe 

considerarse como una precaución, pues es importante recalcar que a pesar de lo que 

sugiere la literatura, no existe actualmente literatura que demuestre impactos ecológicos o 

económicos en el país. Esta ausencia de evidencia probablemente se origina de una 

carencia de información y no de una carencia de impactos. Particularmente, trabajos futuros 

se beneficiarían de datos demográficos, de introducción y de uso de hábitat dentro de 

México para mejores predicciones.  

PERSPECTIVAS 

El uso de técnicas correlativas como los MNEs nos permite conocer mejor el riesgo 

involucrado con la presencia de especies no-nativas en áreas geográficas nuevas. Es 

importante considerar las limitaciones de estos modelos, así como sus supuestos 

metodológicos, sin embargo, son una de las mejores herramientas predictivas que existen 

actualmente para predecir invasiones biológicas. Este tipo de análisis es aplicable en la 

toma de decisiones sobre las especies introducidas, e incorporar MNEs al análisis de riesgo 

de invasión podría ser enriquecedor a la hora de priorizar estudios sobre invasiones 

biológicas en nuestro país. 

CONCLUSIÓN 
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A pesar de que el principio precautorio (que consta de la idea de controlar y/o erradicar a 

las especies introducidas antes de conocer su posible expansión e impactos) tiene buen 

sustento argumentativo, es más aplicable a países con áreas naturales limitadas, extensión 

geográfica reducida y que presupuestan efectivamente para el control y manejo de especies 

introducidas. En el caso de países donde estas condiciones no se cumplen y el factor 

económico es limitado, es importante aprovechar técnicas predictivas (como el uso de 

MNEs) y métodos de recopilación de información de bajo costo. La implementación de 

modelos de este tipo (cuando son posibles) así como el uso de información de ciencia 

ciudadana nos permite mitigar parcialmente la ausencia de recursos en la búsqueda de 

soluciones al problema de las especies no-nativas.  
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