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1. Resumen

Las invasiones bioldgicas son uno de los factores méas importantes asociados con la pérdida
de biodiversidad. Identificar las condiciones ambientales adecuadas para el establecimiento
y supervivencia de especies invasoras 0 con potencial invasor representa una base
fundamental para actuar ante estas y prevenir sus impactos. Una de las herramientas mas
utilizadas para esto es el modelado de nichos ecol6gicos. No obstante, en esta aproximacion,
por lo general, se subestima la tolerancia fisiologica de los organismos, debido a sesgos en
los insumos que se utilizan (registros de presencia y variables ambientales). Por lo que,
cuando se requiere hacer extrapolaciones, los modelos estan limitados a lo observado en la
geografia. En este trabajo, se evalud si partiendo del supuesto de conservadurismo
filogenético de nicho, la construccién de unidades de analisis por encima del nivel de especie
mejora la capacidad de los modelos de nicho para predecir la distribucion de 26 especies
invasoras marinas. Para cada caso, se construyeron unidades de modelado supra-especificas,
con base en filogenias publicadas, agrupando los registros de presencia del area de
distribucion nativa de cada especie invasora con los registros de las especies mas cercanas
filogenéticamente. Se generaron modelos de nicho ecoldgico para cada unidad a través de
dos aproximaciones metodoldgicas (elipsoides de volumen minimo — MVE y el algoritmo de
maxima entropia Maxent) y se evalud su capacidad predictiva. Ademas, se analizaron las
implicaciones de los factores abidticos y de movilidad en nuestras predicciones. En la
mayoria de los casos la construccion de unidades mayores a especie mejord
significativamente la capacidad predictiva de los modelos correlativos para estimar el area
potencial de invasion. Este patron fue mas pronunciado en especies cuya representacion del

del nicho fundamental en el area nativa fue limitada.

Palabras clave: Invasiones Bioldgicas; Modelado de Nicho Ecolégico; Unidades Supra-

especificas; Lumping; Conservadurismo Filogenético de Nicho



2. Abstract

Biological invasions are one of the most important problems associated with biodiversity
loss. Identifying the suitable conditions for the establishment and survival of invasive or
potentially invasive species represents a fundamental basis to face them. One of the tools
widely used to address this concern is the ecological niche modeling. Nonetheless, this
approach generally underestimates the physiological tolerance of organisms, due to biases in
their inputs (presence records and environmental variables). Due to this, when extrapolations
are carried out, models are limited to the observed correlations in the geography. Considering
the assumption of phylogenetic niche conservatism, in this work, we assessed whether the
construction of units above the species level improves the capacity of niche models to predict
the distribution of 26 invasive marine species. For each, we constructed supra-specific
modeling units, based on published phylogenies. We grouped the presence records of the
native range of each invasive species with the records of the phylogenetically closest relative.
We generated ecological niche models for each unit with two methods (minimum volume
ellipsoid — MVE and the machine learning algorithm - Maxent). Then we evaluated their
predictive ability. In addition, we analyzed the implications of the abiotic and mobility factors
in the predictive capacity of the models. In most cases the construction of units above from
species level improved the predictive capacity of correlative models to estimate the invasion
area. This pattern was more pronounced in species with a poor representation of the niche in

the native area.

Key words: Biological Invasions; Ecological Niche Modeling; Supra-specific units;

Lumping; Phylogenetic Niche Conservatism.



3. Introduccion general

En las dltimas décadas, las invasiones bioldgicas han incrementado debido a factores que
facilitan la dispersion y el establecimiento de especies exoticas (Seebens et al., 2015; Early
et al., 2016). A pesar de que existe un amplio esfuerzo por parte de los gobiernos y la
comunidad cientifica en el manejo y control de esta problematica, la mayoria esta enfocado
en el control de los organismos cuando ya se han establecido. Sin embargo, se ha reconocido
que la manera mas efectiva de evitar sus impactos es a través de la prevencion (Miller et al.,
2005). Por lo tanto, recientemente, se han desarrollado herramientas de analisis que permiten
estimar las areas con condiciones ambientales adecuadas para la supervivencia de estos
organismos (i.e., su distribucién potencial), ya que, a partir de esto, es posible anticipar

acciones de vigilancia y control en estas regiones.

El modelado correlativo de nichos ecoldgicos ha sido una de las herramientas mas
utilizadas en el estudio de invasiones bioldgicas (Jiménez-Valverde et al., 2011), ya que a
partir de informacion relativamente sencilla de obtener (registros de presencia o de presencia-
ausencia y variables ambientales) es posible caracterizar las condiciones asociadas a las
localidades donde una especie de interés ha sido reportada, y con base en esto estimar su
distribucion potencial (Peterson, 2011). No obstante, cuando las condiciones ambientales que
la especie tolera (i.e., su nicho fundamental - NF) (véase Hutchinson, 1957; Guisan y
Zimmermann, 2000) no se encuentran completamente representadas en la regién nativa, o
existe algun fendmeno regional (e.g., interacciones bioticas, perturbacion humana) que
restringe su presencia en areas abidticamente adecuadas, los modelos correlativos se
encuentran limitados por los ambientes observados en la region de calibracion y como
resultado, carecen de capacidad para estimar el potencial geografico de invasion
(Broennimann et al., 2007, Medley, 2010).

Debido a esto, se han realizado diversas propuestas metodologicas para solventar
estas limitaciones. Una de estas es construir los modelos de nicho con el conjunto completo
de registros (nativos e invasores) para tener una mejor representacion del NF. Sin embargo,
esta aplicacion esta limitada, ya que Unicamente puede llevarse a cabo cuando el evento de
invasion ha ocurrido. Por lo tanto, no es posible emplear este método para anticipar las zonas

potenciales de invasion. Una alternativa para anticipar las distribuciones de especies con



potencial invasor o que estan en proceso de expandir su rango geografico propone como base
el supuesto de conservadurismo filogenético de nicho (CFN), que se refiere a la tendencia de
las especies a conservar sus nichos ancestrales a traves del tiempo (Cooper et al., 2011). Se
espera que las especies cercanas filogenéticamente compartan NF similares, a pesar de tener
nichos realizados (NR) diferentes, los cuales estan limitados por la dispersion, barreras
geogréficas e interacciones bitticas (Soberdn, 2007; Khaliqg et al., 2015). Bajo esta idea, es
factible suponer que modelar los nichos ecoldgicos agrupando los registros de presencia en
niveles superiores a especie (i.e. "lumping”; véase Smith et al., 2018) permite complementar

informacion del NF.

Recientemente Castafio y colaboradores (2020) demostraron que esta técnica mejora
la capacidad predictiva en las invasiones bioldgicas. Sin embargo, a pesar de que dicho
trabajo representa una primera aproximacion a la hipotesis, Unicamente se analizaron tres
especies de las cuales solo una fue marina y los modelos fueron generados Gnicamente con
un método (MVE). Para hacer generalizaciones sobre la aproximacion, es necesario probar
esta hipotesis con multiples especies, diferentes métodos de modelado y bajo escenarios de
hipotesis BAM. Este ultimo se refiere a la configuracion de tres factores que influyen en la
distribucion de los organismos. Los factores bioticos (B), se refieren a las interacciones
biodticas. Los factores abidticos (A), incluyen los aspectos climaticos y fisicos que estan
asociados a la tolerancia fisiolégica de los organismos. El factor movilidad (M) hace
referencia a la capacidad de dispersion de los organismos y las barreras geograficas (Soberén
y Peterson, 2005). Es posible reconocer tres configuraciones: 1) suefio de Wallace; en las
cuales el factor principal de restriccion es la movilidad; 2) suefio de Hutchinson; representa
aquellas especies que estan limitadas principalmente por la ausencia de condiciones idoneas;

y 3) BAM clasico; donde el factor Ay M se intersecan de manera parcial.

Este trabajo tiene como objetivo evaluar si modelar utilizando unidades supra-
especificas permite mejorar las predicciones geogréaficas de las invasiones biologicas en
especies marinas. Este grupo fue seleccionado debido a que no existe informacion precisa
sobre esta hipdtesis en el ambiente marino. Los resultados de este trabajo representan la

primera evaluacion integral sobre esta aproximacion en el ambiente marino.



4. Antecedentes

4.1  Invasiones bioldgicas
A lo largo de la historia, se ha evidenciado que las invasiones bioldgicas ocasionan efectos
negativos (Russell y Blackburn, 2017). Estos abarcan diferentes aspectos: ecoldgicos
(desplazando especies nativas y modificando los ecosistemas), sanitarios (propagando
enfermedades) y socioeconémicos (generando impactos negativos en la economia de

diversos paises) (Darrigran y Damborenea, 2006).

El establecimiento de especies exdticas requiere principalmente de la interseccion de
tres factores: 1. condiciones ambientales favorables para el establecimiento y reproduccion
de estas, 2. niveles bajos de interacciones bidticas negativas y 3. capacidad de las especies

para dispersarse en dichas condiciones (Guisan y Thuiller, 2005; Soberon y Peterson, 2005).

En las Gltimas décadas, las actividades humanas como la pesca comercial, el creciente
mercado de especies exdticas como mascotas, el turismo internacional (Ricciardi, 2001;
Aguin-Pombo, 2012), y modificaciones en las condiciones ambientales del planeta como el
cambio climatico y la eutrofizacion marina (véase Occhipinti-Ambrogi y Savini, 2003;
Bellard et al., 2013), han facilitado la interseccion de estos factores, ocasionando un

incremento en el nimero de invasiones (Seebens et al., 2015).

4.2  Métodos de estudio en invasiones bioldgicas
Existe un amplio esfuerzo por parte de los gobiernos y la comunidad cientifica para abordar
el problema de las invasiones biologicas. EI manejo y control de las especies exoticas
requiere de intervenciones multidisciplinarias (Keller et al., 2007). Estas incluyen, prevenir
la introduccién de nuevas especies, el monitoreo y vigilancia de estas cuando ya se han

establecido y campafias de erradicacion.

A pesar de que todos los enfoques mencionados previamente cumplen un papel
fundamental, existe un consenso en la comunidad cientifica con respecto a que la forma mas
efectiva y menos costosa de evitar sus impactos, es a través de la prevencion (Miller et al.,
2005). Debido a esto, en las Gltimas décadas, dentro de la comunidad cientifica ha sido
popular el desarrollo de herramientas informaticas que permitan estudiar y anticipar las

distribuciones de estos organismos.



4.3  El modelado de nichos ecologicos en las invasiones bioldgicas
Una de las herramientas mas utilizadas para estudiar las invasiones bioldgicas es el modelado
de nichos ecoldgicos (Jiménez-Valverde et al., 2011). Ya que a partir de informacion
relativamente sencilla de obtener (registros de presencia y variables ambientales), es posible
estimar las condiciones ambientales asociadas a las ocurrencias de los organismos y con base
en esto, estimar su distribucion potencial (Peterson, 2011). Conocer esta informacion,
permite prevenir sus impactos, asi como desarrollar estrategias de vigilancia y monitoreo

cuando ya se han establecido.

No obstante, estos métodos tienen diversas limitaciones metodoldgicas. Por lo
general, los modelos no son capaces de estimar adecuadamente el rango total de tolerancia
fisioldgica de los organismos (i.e. su nicho fundamental; véase Hutchinson, 1957; Guisan y
Zimmermann, 2000) en cambio, aproximan una porcion de este, que esta limitada
principalmente por su capacidad de dispersion (Soberdn, 2007; Khaliq et al., 2015). Por lo
tanto, si las condiciones ambientales del area de invasion no son analogas a las del area nativa,
la capacidad predictiva de los modelos en las éareas de invasion es limitada. Estas
consideraciones han llevado anteriormente a diversos autores a realizar interpretaciones que

no necesariamente reflejan la biologia de las especies (Broennimann et al., 2007).

En el caso de las especies invasoras es posible construir modelos robustos, utilizando
el conjunto completo de datos (registros nativos e invasores). Sin embargo, estos modelos
unicamente pueden ser construidos cuando el evento de invasion ha ocurrido. Por lo que sus

capacidades para predecir las zonas potenciales de invasion son limitadas.

Una alternativa para modelar invasiones que todavia no ocurren tiene como base el
conservadurismo filogenético de nicho ecolégico (PNC, Peterson et al., 1999). Este se refiere
a la tendencia de los organismos a conservar sus nichos ancestrales a través del tiempo
(Cooper et al., 2011). Considerando esta idea, Se espera que especies cercanas
filogenéticamente, compartan nichos fundamentales similares, a pesar de tener nichos
realizados diferentes (Soberon, 2007; Khaliq et al., 2015). Con base en esto, es posible
modelar los nichos ecol6gicos en niveles superiores a especie (técnica conocida como
“Lumping”) (Smith et al., 2018).



De esta forma, es posible tener una mejor representacion del NF de una especie de
interés, incluyendo informacion ambiental perteneciente a las especies cercanas
filogenéticamente. Las especies invasoras son un grupo particularmente adecuado para
probar esta hipdtesis, ya que es posible evaluar los modelos en las zonas de invasion.
Recientemente, Castafo y colaboradores (2020), evaluaron esta hipotesis con tres especies,
una terrestre (Aedes aegypti), una de aguas continentales (Oreochromis mossambicus) y una
marina (Pterois volitans). En dicho trabajo se demostré que integrar los registros de presencia
de especies cercanas filogenéticamente permite mejorar la capacidad predictiva en las
regiones de invasion. A pesar de que este trabajo representa una primera aproximacion a la
hipétesis, aln existe poca informacion sobre la generalidad de esta técnica a través de
multiples especies, con diversos métodos de modelacion y bajo diferentes escenarios BAM.



5. Justificacion e importancia

En este trabajo, se evalu6 la capacidad predictiva de modelar en niveles superiores a especie
con 26 especies invasoras marinas. Con base en esto, se determin0 que esta técnica de
modelado permite tener una mejor representacion de las condiciones ambientales adecuadas
de los organismos invasores o con potencial invasor. Esta informacion es de utilidad para
generar estrategias de monitoreo y vigilancia, y con ello incrementar las capacidades en la
prevencion. Otro posible alcance del trabajo es que al brindar mejores estimaciones del NF
la propuesta de modelar arriba de nivel de especie puede apoyar cualquier pregunta de
investigacion en modelado correlativo que requiera una estimacion lo mas cercana a la

tolerancia fisioldgica de los organismos



6. Preguntas e hipotesis
6.1  Pregunta e hipotesis 1:
¢Modelar con unidades supra-especificas mejora las predicciones de las invasiones

bioldgicas en especies marinas?

Incorporar informacion ambiental de especies cercanas filogenéticamente a los modelos
construidos con informacion de las areas nativas de las especies focales, mejorarad
significativamente las predicciones geogréficas en las zonas de invasion. Ya que, con base
en el conservadurismo filogenético de nicho, las especies cercanas filogenéticamente,

comparten nichos fundamentales similares (Cooper et al., 2011).

6.2  Pregunta e hipotesis 2:
¢ Cuales son las implicaciones del tipo de configuracion BAM en las zonas nativas de las

especies focales en nuestras predicciones?

En las especies con una configuracion suefio de Wallace, se observara de manera significativa
una mejora en la capacidad predictiva al incorporar informacion correspondiente a las
especies con mayor parentesco filogenético. Ya que, al estar limitadas por su capacidad de
dispersion, la representacion de los ambientes adecuados para estas sera limitada. Por el
contrario, en especies con una configuracion suefio de Hutchinson, dicha mejora no sera
significativa, ya que, en este tipo de configuracion, las especies tienen a priori una mejor
representacion del NF (Saupe et al., 2012).



7.

Objetivos

7.1  Objetivo general
e Determinar la capacidad de distintas unidades de modelado para predecir los registros
de invasion de 26 especies marinas

7.2  Objetivos especificos
e Construir unidades de modelado supra-especificas con base en los registros de
presencia de las areas nativas de especies invasoras marinas y de otras especies
filogenéticamente cercanas.
e Realizar modelos de nicho ecoldgico de las unidades de modelado supra-especificas
a través de dos aproximaciones (MVE y Maxent)
e Evaluar la capacidad predictiva de las unidades supra-especificas a través de distintas
configuraciones del efecto de los factores bioticos, abidticos y movilidad (BAM) sobre

la geografia ocupada por las especies en su area nativa.
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8. Metodologia

Para realizar los analisis geograficos y estadisticos descritos en las secciones posteriores se
utilizaron los softwares QGIS 3.16 (QGIS Development Team, 2020) y R 3.6.1 (R
Development Core Team, 2018).

8.1  Datos de presencia
Las especies fueron seleccionadas, a partir de un listado global (ISSG, 2015;
www.iucngisd.org/gisd/) que enlista aquellas que han establecido poblaciones en regiones
geogréficas diferentes a sus ambitos nativos de distribucion y que ademas han causado
pérdidas de la biodiversidad local. Para cada especie seleccionada se obtuvo su filogenia
mediante una busqueda en literatura cientifica especializada (Anexo 1). Unicamente se
incluyeron en los analisis subsecuentes aquellas especies con relaciones filogenéticas
publicadas que nos permitiera identificar detalladamente las relaciones entre la especie

invasora de interés y otras filogenéticamente cercanas.

Los registros de presencia se descargaron a partir de los repositorios GBIF
(www.gbif.org) y OBIS (www.obis.org). Se realiz6 un analisis preliminar para identificar
errores de georreferenciacion y registros atipicos. Se retuvo Unicamente aquellos con
coordenadas geograficas y se eliminaron los duplicados con la funcion “clean dup” de la
paqueteria “ntbox” (Osorio-Olvera et al., 2016). Adicionalmente se redujo el sesgo espacial
hacia areas mas intensamente muestreadas con la funcién “gridSample” de la paqueteria
“GridSample” (Thompson et al., 2017).

Con base en las relaciones filogenéticas se construyeron unidades supra-especificas.
La primera unidad denominada "UQ" estuvo definida por registros de presencia donde la
especie focal es nativa. Posteriormente, la unidad "U1" fue construida agrupando los registros
de presencia de "UQ" y los registros de presencia del area nativa de la especie contenida en
el nodo mas cercano filogenéticamente. Finalmente, se construyé una base de datos que

contuvo Unicamente los registros de las especies focales en las areas de invasion.

11



8.2  Variables ambientales
Se obtuvieron 12 variables ambientales provenientes de Bio-Oracle 2.0 (Assis et al., 2018,
www.bio-oracle.org) con una resolucion espacial de 5 minutos de arco (~10 km?). Estas
variables representan el promedio, el maximo, el minimo, el rango y los promedios de los
valores maximos y minimos por afio de temperatura y salinidad del 2000 al 2014. Se
incluyeron en el anélisis dos profundidades (superficial y bentdnica) que fueron utilizadas en
la modelacion con base en la biologia de cada especie. Luego, se realizdé un analisis de
componentes principales (ACP) para eliminar la multicolinealidad entre variables, a traves
de la funcion “PCARaster” de la paqueteria “ENMGadgets” (Barve y Barve, 2013). Se

eligieron los primeros tres componentes que explicaron el 95% de la varianza global.

Posteriormente, se definié un &rea de referencia para cada unidad de modelado que
representa una hipotesis de accesibilidad histdérica para las especies que la componen (area
M, sensu Soberon y Peterson, 2005). Para esto, se utilizo la capa vectorial de ecorregiones
marinas generada por Spalding y colaboradores (2007). Especificamente, se seleccionaron
como parte de la M aquellas ecorregiones que incluyeron al menos un registro de presencia
de la especie o unidad en cuestion.

8.3  Modelos de nicho ecoldgico
Se generaron modelos de nicho ecoldgico para cada unidad de modelado usando un método
de envoltura ambiental (elipsoide de volumen minimo - MVE, Van Aelst y Rousseeuw, 2009)
y uno de aprendizaje de maquina (algoritmo de maxima entropia - Maxent, Phillips et al.,
2006). Para el modelado con Maxent, se generaron modelos preliminares en el area de
calibracion (regiones nativas), con el fin de identificar la configuracion adecuada para cada

modelo.

Se delimitaron las variables ambientales al area correspondiente a la hip6tesis de M
de cada unidad de modelado. Posteriormente, se dividieron los registros de presencia de cada
unidad de modelado en dos subconjuntos (entrenamiento y validacion) con la funcion
“checkerboard1” de la paqueteria “ENMeval” (Muscarella et al., 2014). Con el primer
subconjunto, se utilizo la funcion “kuenm_cal” de la paqueteria “kuenm” (Cobos et al., 2019)
para obtener todas las posibles combinaciones entre factores de regularizacién (1, 2, 3,4) y

funciones matematicas (lineal, cuadratica y producto). Después, con el subconjunto restante,
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se evaluaron los modelos obtenidos a través de la funcion “kuenm_eval” de la paqueteria
“kuenm” (Cobos et al., 2019).

Las configuraciones adecuadas para cada unidad fueron seleccionadas con base en
tres criterios de manera jerarquica: 1) significancia estadistica: aquellos modelos que fueron
mejores que lo esperado al azar utilizando el cociente de area bajo la curva (AUC) de la
técnica “Receiver operating Characteristic” (ROC) parcial (valores mayores a 1). Esta
métrica evalla la relacion entre el area predicha como idonea y la tasa de omisién de un
conjunto de registros independientes (los registros donde la especie es invasora) y mide la
capacidad de un clasificador de reclasificar un conjunto de datos continuos a binarios
(Peterson et al., 2008); 2) tasa de omision; se evaluaron dos umbrales de omision: el 5y 10
porciento de error permitido; y 3) complejidad: se utiliz6 el criterio corregido de Akaike
(AICc), considerando una diferencia de menos de dos unidades del valor minimo (Warren y
Seifert, 2011; Radosavljevic y Anderson, 2014).

Después, se utilizaron los registros completos de cada unidad supra-especifica para la
construccion del modelo final con la funcion “kuenm mod” de la paqueteria “kuenm”
(Cobos et al., 2019). Finalmente, este fue proyectado a todo el mundo bajo el procedimiento

de transferencia truncacion.

Para construir los MVE se extrajeron los valores ambientales de los componentes
asociados a los registros de presencia con la funcion “extract” de la paqueteria “raster”
(Hijmans y Van Etten, 2012). Posteriormente, se obtuvo para cada unidad el centroide del

nicho y la matriz de covarianza utilizando la funcion “cov_center” de la paqueteria “ntbox”

(Osorio-Olvera et al., 2016).

Debido a la variacion en el nimero de registros aportados por especie en cada unidad,
se promediaron los centroides y las covarianzas con el fin de evitar que la informacion
ambiental aportada por las especies con pocos registros se vea sesgada por especie con mayor
densidad de puntos. Al igual que con Maxent, se establecié un error permitido del 5% y 10%
de los registros de presencia en cada base de datos (dejando fuera del modelo los registros
ambientalmente mas atipicos). Para manipular los MVE se utiliz6 la paqueteria “rgl” (Adler

etal., 2018).
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Se evaluo la capacidad de cada método de modelado y de cada unidad para predecir
la distribucion de cada especie focal en las areas de invasion a través de registros
independientes (registros del area de invasion). Para esto, se utilizo del cociente del AUC de

la técnica ROC parcial (Peterson et al., 2008).

Después, se clasificaron las especies focales de acuerdo a la configuracion BAM de
su area nativa. Para este estudio, Unicamente se consideraron los factores Ay M, ya que, a la
escala de esta investigacion, son los factores que determinan principalmente la presencia de
los organismos (Araujo et al., 2013). Se agruparon en ‘BAM clasico’ (CB) aquellas especies
en los que M y A intersecan de manera parcial. Como ‘Suefio de Wallace’ (WD) aquellas
donde M c A y como ‘Suefno de Hutchinson” (HD) aquellos donde A < M (Saupe et al.,
2012). Para calcular las diferencias significativas entre las unidades de modelado, se utiliz6
la prueba no paramétrica de rangos con signo de Wilcoxon de comparacion de medianas para

dos muestras con datos repetidos (Wilcoxon, 1945).

Los modelos continuos obtenidos con Maxent y MVE fueron reclasificados en mapas
binarios: condiciones adecuadas e inadecuadas para las especies. Se utilizaron como
umbrales el “10 y 5 percentil training presence”. Es decir, el valor ambiental minimo que
incluye el 90% y 95% de los registros de presencia. Dejando fuera los registros
ambientalmente mas atipicos, asumiendo que los registros de presencia podrian contener
errores no identificados en la fase de limpieza de datos (por ejemplo, registros tomados de
poblaciones sumidero) (Elith et al., 2011).

14



9. Resultados

Se obtuvieron filogenias para 26 especies focales (Anexo 1), de las 43 especies propuestas

de acuerdo con la IUCN. Los organismos estudiados pertenecieron a 9 clases y 7 filos
(Anexo, 4). Se recopilaron 14,828 registros de presencia en U0, 72,488 en U1, y 11,523

registros de las areas de invasion (Tabla 1). Los modelos candidatos calibrados con kuenm

tuvieron en general baja tasa de omision, medias del &rea bajo la curva méas altos de lo

esperado al azar (>1) y valores de AICc bajos (< 2). Este resultado fue consistente en ambos

umbrales (Anexo 2).

Tabla 1. Registros de presencia utilizadas en la modelacion. U0 = registros nativos, U1 = U0

mas los registros nativos de las especies méas cercanas filogenéticamente. Invasion = registros

en el area de invasion

Numero de registros

Especie U0 Ul Invasion
Asterias amurensis 21 4555 153
Ascidiella aspersa 911 2385 419
Acanthaster planci 92 109 528
Alitta succinea 373 1203 1330
Batillaria attramentaria 31 151 89
Crepidula fornicata 1118 1290 1716
Crassostrea gigas 96 105 1088
Ciona intestinalis 1615 1708 348
Geukensia demissa 61 124 490
Lutjanus kasmira 1611 1724 8
Littorina littorea 3010 3099 754
Mytilus galloprovincialis 1502 42758 321
Mycale grandis 24 274 18
Mnemiopsis leidyi 99 1532 571
Mytilopsis sallei 33 308 28
Musculista senhousia 86 2739 312
Ostrea edulis 1374 1448 65
Perna perna 236 494 78
Perna viridis 89 427 107
Pterois volitans 1288 1708 1166
Rapana venosa 107 287 94
Styela clava 19 380 797
Styela plicata 361 380 229
Sabella spallanzanii 340 2191 192
Tubastraea coccinea 197 404 310
Urosalpinx cinerea 134 705 312
Total 14,828 72,488 11,523
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Para la mayoria de las especies, se observd un incremento en la proporcién de AUC, de la
técnica roc parcial, cuando las especies cercanas filogenéticamente fueron incluidas (Fig. 1).
En Maxent, 53% y 61% con los umbrales del 90% y 95% respectivamente. En MVE 57% y
81% con los umbrales del 90% y 95% respectivamente. Las diferencias fueron
estadisticamente significativas en ambos métodos y umbrales. Con excepcion de los modelos

estimados con Maxent con el 90% de los datos (p = 0.187) (Tabla 2).
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Figura 1. Métricas generales de evaluacion por unidad supra-especifica para ambos métodos
(Maxent y MVE) y umbrales (90% y 95%). MAUCr = Media del area bajo la curva. U0 =
registros nativos de la especie focal, UL = U0 mas los registros nativos de las especies

contenidas en el nodo més cercano filogenéticamente.

Tabla 2. Resultados del andlisis de comparacion de medianas para ambos métodos (Maxent
y MVE) y ambos umbrales (90% y 95%). p = significancia estadistica. U0 = Unidad
construida con los registros nativos de la especie focal. U1 = U0 maés los registros de las
especies contenidas en el nodo mas cercano filogenéticamente. * = resultados

estadisticamente significativos.

Método Umbral Me U0 Me Ul p
Maxent 95% 1.60 1.72 0.022*
MVE 95% 1.38 1.64 0.001*
Maxent 90% 1.67 1.68 0.187
MVE 90% 1.13 1.45 0.021*

16



Con relacién al tipo de configuracion BAM, en ambos métodos y umbrales se observé un
incremento en el poder predictivo en U1 con relacion a UO. Este resultado se observo bajo
los tres escenarios. No obstante, el patron fue particularmente mas pronunciado en especies
con una configuracién WD. Por el contrario, la tendencia fue mas difusa en especies con

configuraciones CB y HD (Fig. 2)

Figura 2. Métricas de evaluacion por tipo de configuracion BAM para para ambos métodos
(Maxent y MVE) y umbrales (90% y 95%). CB = BAM clésico, HD = suefio de Hutchinson
y WD = suefio de Wallace. MAUCr = Media del area bajo la curva. U0 = registros nativos
de la especie focal, U1 = U0 mas los registros nativos de las especies contenidas en el nodo

mas cercano filogenéticamente.
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Con relacion a los modelos estimados con Maxent Unicamente se observaron diferencias
significativas en especies WD con el 95% de los datos (p = 0.036). En los modelos estimados
con MVE, las especies con una configuracion CB fueron en las que se observaron diferencias
significativas con los umbrales del 90% y 95% (p = 0.014 y p = 0.007 respectivamente). Sin
embargo, para especies con una configuracion WD, las diferencias fueron significativas
unicamente utilizando el umbral del 95% (p = 0.036). En las especies con una configuracion
HD, no se observaron diferencias significativas en ningiin método ni umbral (Tabla 3).

Tabla 3. Resultados del analisis de comparacion de medianas por tipo de configuracion
BAM. CB = BAM cléasico, HD = suefio de Hutchinson y WD = suefio de Wallace. p =
significancia estadistica. Me U0 = mediana de los valores del area bajo la curva de la unidad
construida con los registros nativos de la especie focal, Me U0 = mediana de los valores del
area bajo la curva de la unidad construida con los registros nativos de la especie focal mas
los registros de las especies contenidas en el nodo mas cercano filogenéticamente. * =

resultados estadisticamente significativos.

Método Umbral MeUO MeU1L p BAM configuration
Maxent 95% 1.54 1.66 0.441 HD
MVE 95% 1.59 1.66 0.726 HD
Maxent 90% 1.7 1.63 0.944 HD
MVE 90% 1.15 1.3 0.529 HD
Maxent 95% 1.64 1.74 0.456 CB
MVE 95% 1.45 1.59 0.007* CB
Maxent 90% 1.67 1.73 0.556 CB
MVE 90% 1.24 1.38 0.014* CB
Maxent 95% 1.49 1.78 0.036* WD
MVE 95% 1.04 1.65 0.036* WD
Maxent 90% 1.47 1.68 0.142 WD
MVE 90% 1 1.53 0.093 WD
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En los modelos binarios, la omision de registros invasores en U0 fue mayor para la mayoria
de las especies en comparacién con Ul. En general, los registros de invasion predichos
correctamente por el modelo de UOQ, fueron predichos adecuadamente por los modelos de U1,
observando amplias zonas de simpatria entre ambas predicciones (Anexo 3). En los modelos
estimados con el 90% la omisidn de registros invasores fue mayor que en los estimados con
95%. Como ejemplo, se presentan los mapas de distribucion potencial de Perna perna, en

los que se puede observar la tendencia mencionada anteriormente (Figs. 3 y 4).
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Figura 3. Vistas regionales de la distribucién potencial de Perna perna con el umbral del
95% a través de elipsoides de volumen minimo (A, B, C) y de Maxent (D, E, F). X’s rojas =
registros de presencia de las areas de invasion. UO = modelo construido con los registros
nativos de la especie focal, U1 = modelo construido con los registros de U0 mas los registros
nativos de las especies contenidas en el nodo méas cercano filogenéticamente. Sympatry =

zonas de coincidencia entre ambos modelos.
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Con relacion al tipo de configuracion BAM, en especies con una configuracion WD, en
ambos métodos y umbrales la omision de registros invasores fue mayor en U0 que en Ul
para la mayoria de las especies. Para especies con una configuracion CB, en los modelos de
Maxent al 90% y MVE al 95% los registros de invasion fueron predichos adecuadamente por
U0 y U1 para la mayoria de las especies. Sin embargo, en los modelos del Maxent al 95% y
MVE al 90% se observé mayor omision de registros invasores en UO en comparacion con
U1. En las especies con una configuracion tipo HD, los registros de invasion fueron predichos

adecuadamente por ambos modelos (U0 y U1) en la mayoria de las especies.
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Figura 4. Vistas regionales de la distribucién potencial de Perna perna con el umbral del
90% a través de elipsoides de volumen minimo (A, B, C) y de Maxent (D, E, F). X’s rojas =
registros de presencia de las areas de invasion. UO = modelo construido con los registros
nativos de la especie focal, U1 = modelo construido con los registros de U0 mas los registros
nativos de las especies contenidas en el nodo méas cercano filogenéticamente. Sympatry =

zonas de coincidencia entre ambos modelos.
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10.  Discusion

En este trabajo, se evalud la capacidad predictiva del modelado de nicho a partir de unidades
supra-especificas con 26 especies invasoras marinas utilizando dos aproximaciones (MVE y
Maxent), dos umbrales de error permitido (5% y 10%) y bajo hipétesis de configuracion
BAM. Como hipotetizamos, nuestros resultados sugieren que modelar a nivel supra-
especifico mejora la capacidad predictiva en las invasiones bioldgicas, observando un
descenso en la omisidn de registros invasores cuando las especies contenidas en el nodo mas

cercano filogenéticamente fueron incluidas para construir los modelos de nicho.

Esto sugiere que los nichos observados en las regiones nativas de las especies
invasoras marinas no representan necesariamente el total de condiciones ambientales que la
especie tolera. En cambio, representan un subconjunto del NF, que esta delimitado por otros
factores como las interacciones bidticas y su capacidad de dispersion (Soberon, 2007; Khaliq
etal., 2015). En consecuencia, los nichos observados en las regiones nativas y en las regiones
de invasion son diferentes. Esto concuerda con lo observado por diversos autores donde se
han encontraron diferencias entre los nichos nativos e invasores (Broennimann et al., 2007,
Medley, 2010)

Bajo el supuesto de conservadurismo filogenético de nicho, se espera que las especies
estrechamente relacionadas, sean mas similares en términos de nicho que las especies
distantes filogenéticamente (Pyron et al., 2014). Por lo que, al incorporar los registros de
presencia de las especies cercanas filogenéticamente, incorporamos informacion ambiental
complementaria del NF de las especies focales que no esta reflejada en las zonas nativas,
pero que forma parte del NF de la especie en cuestion y esta representada en las zonas de

invasion.

Este resultado es consistente con los sefialamientos de Smith y colaboradores (2018),
quienes concluyen que incorporar registros de especies cercanas filogenéticamente
proporciona una representacion mas robusta del NF del linaje. Esta tendencia también fue

observada por Castafio y colaboradores (2020), quienes encontraron una mejora en la
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capacidad predictiva y un descenso en las tasas de omision cuando utilizaron unidades de

modelado supra-especificas con tres especies utilizando MVEs.

Nuestros resultados observados bajo el contexto BAM podrian explicarse debido a
que en las situaciones WD no se encuentran caracterizadas todas las condiciones favorables
para las especies, ya que el factor que limita la presencia de estas especies es su capacidad
de dispersion (Saupe et al., 2018). En consecuencia, cuando las condiciones ambientales en
el area nativa no son anélogas a las del area de invasion, la informacién en la cual basar las

predicciones utilizando UO es limitada (Qiao et al., 2018).

Por otro lado, en las situaciones HD, existe una mejor representacion del NF, ya que,
por lo general, este tipo de especies tienen menos limitaciones en su capacidad de dispersion
siendo el intervalo de valores de las condiciones ambientales que son propicias para su
establecimiento lo que define su rango geografico (Saupe et al., 2012). Debido a esto, los
modelos calibrados bajo este escenario correspondieron con lo esperado debido a que se
puede generar a priori una mejor caracterizacion del NF en UO.

En nuestros resultados el poder predictivo decrecid en Ul para 12 y 8 especies en
Maxent al 90% y 95% respectivamente y en 11 y 5 especies en MVE con el 90% y 95%
respectivamente. Este resultado podria explicarse por lo siguiente: 1) Es posible que la alta
densidad de los registros de presencia incorporados en Ul ocasionara que los modelos
tuvieran estimaciones mas cercanas a los NR de las especies cercanas filogenéticamente que
a los NF de la especie focal; 2) En estas especies, podria potencialmente no cumplirse el
supuesto de conservadurismo filogenético de nicho; 3) Podrian existir interacciones
biol6gicas que no estan representas con los modelos correlativos, pero que son importantes
para el establecimiento de las especies (Liu et al., 2020). A pesar de que el establecimiento
de las especies invasoras en nuevas regiones depende fuertemente de su tolerancia a dichas
condiciones (Guisan y Thuiller, 2005). Existen requerimientos bioldgicos que pueden ser
decisivos para el establecimiento de las especies y que los modelos correlativos de nicho,
posiblemente no reflejan. Por ejemplo, el caso de Acanthaster planci, cuya presencia esta

fuertemente relacionada a los arrecifes de coral (Hoey et al., 2012).
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Los resultados con respecto a las diferencias entre los diferentes métodos y umbrales
podrian ser explicados principalmente por dos factores. 1) Como Qiao y colaboradores
(2018), mencionan, la seleccién del algoritmo depende fuertemente de la representacion del
NF que tengamos con nuestros datos. Los algoritmos de presencia/trasfondo como Maxent
suelen generar predicciones mas amplias de los NF que los de envoltura ambiental como
MVE. De igual forma, bajo condiciones novedosas, los algoritmos como Maxent presentan
una disminucién constante de la sensibilidad y la especificidad, mientras que MVE a pesar
de tener fuertes disminuciones en la sensibilidad, tienen poca reduccién de especificidad
(Qiao et al., 2018). 2) Es posible que al utilizar los umbrales del 90%, los algoritmos omitan

informacion complementaria del NF presente en las especies cercanas filogenéticamente.

A pesar de los resultados mencionados anteriormente, debemos tener en
consideracién ciertos puntos importantes en nuestro trabajo. ElI primero es que, la
construccién de las unidades de modelado supra-especificas estd basada en trabajos
publicados previamente. Debido a esto, los métodos empleados para la reconstruccion de las
relaciones filogenéticas variaron de manera especie-especifica. De igual forma, es posible
que alguna de las especies contenidas en el nodo méas cercano haya sido afectada por algun
proceso evolutivo (e.g. seleccién natural), por lo que pueden llegarse a convergencias
(homoplasias) que sugieran similitudes evolutivas, aunque los taxones no estén realmente

emparentados (Felsenstein, 1988).

Adicionalmente, en las filogenias por lo general no estan incluidas las especies
extintas (Hillis et al., 1996). Otra consideracion es que el tiempo de divergencia evolutiva
entre especies cercanas filogenéticamente podria potencialmente tener un efecto sobre el
CFN (Pyron et al., 2014; Minkemdller et al., 2015; Ahmadzadeh et al., 2016). Por lo
anterior, a pesar de que la informacion ambiental aportada por las especies cercanas
filogenéticamente, puede ser complementaria, también puede incluirse informacion
redundante o fuera de los limites observados en el NF de la especie focal, lo que podria

incrementar los errores de comisién en los modelos (Castafio et al., 2020).

A pesar de que esta comision puede ser penalizada mediante herramientas estadisticas
(i.e. el area bajo la curva de la técnica roc parcial, Peterson et al., 2008), por lo general no se

cuentan con datos de ausencia para cuantificar dichos errores. Adicionalmente, en este
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trabajo solo consideramos informacion ambiental de temperatura y salinidad. A pesar de que
estas dos variables son en general las de mayor importancia en delimitar la distribucion de
las especies marinas a escala global (Bradie y Leung, 2016; Bosch, 2018), podrian existir
otras variables ambientales que restrinjan de manera particular la distribucién de algunos
grupos (Bosch, 2018).

Pese a las limitaciones mencionadas anteriormente, uno de los principales argumentos
de utilizar el “lumping” como estrategia de modelado en invasiones bioldgicas es que permite
tener una caracterizacion mas robusta del NF (Smith et al., 2018., Castafio et al., 2020).
Como sabemos, realizar extrapolaciones es estadisticamente desafiante, ya que reta al
algoritmo a realizar predicciones bajo condiciones ambientales novedosas (Gelman y Hill,
2007). Entonces, tener una representacion méas robusta del NF, reduce las zonas donde el
algoritmo realiza extrapolaciones. Finalmente, dado que las transferencias son una de las
aplicaciones mas frecuentes en el MNE (Heikkinen et al., 2012; Wenger & Olden, 2012;
Duque-Lazo et al., 2016), utilizar esta técnica ofrece muchas posibilidades en diferentes
lineas de investigacion como cambio climéatico (Wrege et al., 2016), conservacion (Mota-
Vargas y Rojas-Soto, 2015) y preguntas de investigacion relacionadas a la estimacion de los
NFs (Martinez-Meyer et al., 2013).
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11.

Conclusiones

La capacidad predictiva de los modelos de nicho incrementd de manera consistente
para la mayoria de las especies al incorporar la especie con mayor parentesco
filogenético. Este resultado fue consistente para ambos métodos (Maxent y MVE) y
umbrales (90% y 95% de los datos)

El incremento en la capacidad predictiva en Ul en comparacion con UO, fue
significativa en especies con una configuracion tipo suefio de Wallace. En contraste,
en las especies con una configuracion tipo suefio de Hutchinson no se observaron

diferencias significativas en ninglin método ni umbral.
En los modelos binarios, se observd menor omisién en U1l en comparacion con UQ.
Las zonas predichas como idéneas por UO fueron consistentes con las predicciones

en UL. Por lo tanto, se observaron amplias zonas de simpatria entre ambos modelos.

En general, los modelos estimados con el umbral del 90% tuvieron mayor omision de

registros invasores que los modelos con el umbral del 95%.
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13.  Anexos

Anexo 1. Especies utilizadas para la construccion de unidades supra-especificas.
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Anexo 2. Resultados de calibracion con kuenm

90% 95%
Species uo Ul uo Ul

MAUCr OR AICc MAUCr OR AICc MAUCr OR AlCc MAUCr OR AlCc
Acanthaster planci 137 008 021 143 012 119 136 003 O 136 0.07 0
Alitta succinea 148 010 0.00 126 0.11 0.00 141 003 O 171 005 O
Ascidiella aspersa 157 010 0.00 179 0.09 0.00 152 004 O 175 0.04 ©0
Asterias amurensis 177 033 122 167 009 000 177 033 122 15 004 O
Batillaria attramentaria 192 0.00 000 195 004 000 1.93 0 0 19 004 O
Ciona intestinalis 167 0.05 000 166 0.09 0.00 158 002 O 154 005 O
Crassostrea gigas 143 0.17 0.00 156 0.17 0.00 147 003 O 1.58 0.1 0
Crepidula fornicata 1.03 011 0.00 164 0.10 0.00 167 005 O 159 005 0
Geukensia demissa 188 004 076 126 010 000 183 0.04 054 163 006 O
Littorina littorea 148 010 0.00 156 0.10 0.00 136 005 O 16 006 O
Lutjanus kasmira 172 0.09 000 172 0.09 0.00 166 003 O 166 0.03 0
Mnemiopsis leidyi 167 013 000 151 0.10 0.00 152 009 O 1.04 005 O
Musculista senhousia 182 0.07 000 159 0.09 000 1.77 0 0 144 005 O
Mycale grandis 162 020 050 152 008 000 162 02 058 128 004 O
Mytilopsis sallei 181 025 064 175 010 000 181 0.08 064 168 005 O
Mytilus galloprovincialis  1.77 0.09 000 171 0.09 0.00 173 004 O 158 0.05 0
Ostrea edulis 178 0.07 000 169 0.10 0.00 168 005 O 166 0.04 0
Perna perna 177 0.06 009 167 008 000 172 0.04 009 15 005 O
Perna viridis 150 010 090 163 0.08 0.00 118 003 O 149 005 O
Pterois volitans 169 0.07 000 169 007 0.00 163 002 O 163 0.03 0
Rapana venosa 164 016 0.01 153 009 049 159 0 002 145 0.07 049
Sabella spallanzanii 151 0.07 08 167 0.10 0.00 149 005 O 156 0.05 0
Styela clava 180 033 090 181 0.09 0.00 1.8 0 08 176 005 O
Styela plicata 176 011 0.00 182 0.09 0.00 169 006 O 1.75 005 0
Tubastraea coccinea 168 005 114 166 010 000 153 0.03 0.67 162 003 O
Urosalpinx cinerea 171 0.06 000 169 010 000 169 0.04 O 167 0.04 O

Anexo 3. Mapas de distribucion potencial con los umbrales del 90% y 95%. Disponible en
https://cutt.ly/InlZocO

Anexo 4. Resultados de la evaluacion de ROC parcial del cociente de AUC. Disponible en
https://cutt.ly/DvSO05K
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