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1. Resumen 

Las invasiones biológicas son uno de los factores más importantes asociados con la pérdida 

de biodiversidad. Identificar las condiciones ambientales adecuadas para el establecimiento 

y supervivencia de especies invasoras o con potencial invasor representa una base 

fundamental para actuar ante estas y prevenir sus impactos. Una de las herramientas más 

utilizadas para esto es el modelado de nichos ecológicos. No obstante, en esta aproximación, 

por lo general, se subestima la tolerancia fisiológica 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 están limitados a lo observado en la 

geografía. En este trabajo, se evaluó si partiendo del supuesto de conservadurismo 

filogenético de nicho, la construcción de unidades de análisis por encima del nivel de especie 

mejora la capacidad de los modelos de nicho para predecir la distribución 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 área de 

distribución nativa de cada especie invasora con los registros de las especies más cercanas 

filogenéticamente. Se generaron modelos de nicho ecológico para cada unidad a través de 

dos aproximaciones metodológicas (elipsoides de volumen mínimo – MVE y el algoritmo de 

máxima entropía Maxent) y se evaluó su capacidad predictiva. Además, se analizaron las 

implicaciones de los factores abióticos y de movilidad en nuestras predicciones. En la 

mayoría de los casos la construcción de unidades mayores a especie mejoró 

significativamente la capacidad predictiva de los modelos correlativos para estimar el área 

potencial de invasión. Este patrón fue más pronunciado en especies cuya representación del 

del nicho fundamental en el área nativa fue limitada. 

Palabras clave: Invasiones Biológicas; Modelado de Nicho Ecológico; Unidades Supra-

especificas; Lumping; Conservadurismo Filogenético de Nicho 
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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. 
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3. Introducción general 

En las últimas décadas, las invasiones biológicas han incrementado debido a factores que 

facilitan la dispersión y el establecimiento de especies exóticas (Seebens et al., 2015; Early 

et al., 2016). A pesar de que existe un amplio esfuerzo por parte de los gobiernos y la 

comunidad científica en el manejo y control de esta problemática, la mayoría está enfocado 

en el control de los organismos cuando ya se han establecido. Sin embargo, se ha reconocido 

que la manera más efectiva de evitar sus impactos es a través de la prevención (Miller et al., 

2005). Por lo tanto, recientemente, se han desarrollado herramientas de análisis que permiten 

estimar las áreas con condiciones ambientales adecuadas para la supervivencia de estos 

organismos (i.e., su distribución potencial), ya que, a partir de esto, es posible anticipar 

acciones de vigilancia y control en estas regiones. 

El modelado correlativo de nichos ecológicos ha sido una de las herramientas más 

utilizadas en el estudio de invasiones biológicas (Jiménez-Valverde et al., 2011), ya que a 

partir de información 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 

distribución 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 región nativa, o 

existe algún fenómeno regional (e.g., interacciones bióticas, perturbación humana) que 

restringe su presencia en áreas abióticamente adecuadas, los modelos correlativos se 

encuentran limitados por los ambientes observados en la región de calibración y como 

resultado, carecen de capacidad para estimar el potencial geográfico de invasión 

(Broennimann et al., 2007, Medley, 2010). 

Debido a esto, se han realizado diversas propuestas metodológicas 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 representación del NF. Sin embargo, 

esta aplicación está limitada, ya que únicamente puede llevarse a cabo cuando el evento de 

invasión ha ocurrido. Por lo tanto, no es posible emplear este método para anticipar las zonas 

potenciales de invasión. Una alternativa para anticipar las distribuciones de especies con 
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potencial invasor o que están en proceso de expandir su rango geográfico 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 través 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 están limitados por la dispersión, barreras 

geográficas e interacciones bióticas (Soberón, 2007; Khaliq et al., 2015). Bajo esta idea, es 

factible suponer que modelar los nichos ecológicos agrupando los registros de presencia en 

niveles superiores a especie (i.e. "lumping"; véase Smith et al., 2018) permite complementar 

información del NF.  

Recientemente Castaño y colaboradores (2020) demostraron que esta técnica mejora 

la capacidad predictiva en las invasiones biológicas. Sin embargo, a pesar de que dicho 

trabajo representa una primera aproximación a la hipótesis, únicamente se analizaron tres 

especies de las cuales solo una fue marina y los modelos fueron generados únicamente con 

un método (MVE). Para hacer generalizaciones sobre la aproximación, es necesario probar 

esta hipótesis con múltiples especies, diferentes métodos de modelado y bajo escenarios de 

hipótesis BAM. Este último se refiere a la configuración de tres factores que influyen en la 

distribución de los organismos. Los factores bióticos (B), se refieren a las interacciones 

bióticas. Los factores abióticos (A), incluyen los aspectos climáticos y físicos que están 

asociados a la tolerancia fisiológica de los organismos. El factor movilidad (M) hace 

referencia a la capacidad de dispersión de los organismos y las barreras geográficas (Soberón 

y Peterson, 2005). Es posible reconocer tres configuraciones: 1) sueño de Wallace; en las 

cuales el factor principal de restricción es la movilidad; 2) sueño de Hutchinson; representa 

aquellas especies que están limitadas principalmente por la ausencia de condiciones idóneas; 

y 3) BAM clásico; donde el factor A y M se intersecan de manera parcial. 

Este trabajo tiene como objetivo evaluar si modelar utilizando unidades supra-

específicas permite mejorar las predicciones geográficas de las invasiones biológicas en 

especies marinas. Este grupo fue seleccionado debido a que no existe información precisa 

sobre esta hipótesis en el ambiente marino. Los resultados de este trabajo representan la 

primera evaluación integral sobre esta aproximación en el ambiente marino. 
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4. Antecedentes  

4.1 Invasiones biológicas 

A lo largo de la historia, se ha evidenciado que las invasiones biológicas ocasionan efectos 

negativos (Russell y Blackburn, 2017). Estos abarcan diferentes aspectos: ecológicos 

(desplazando especies nativas y modificando los ecosistemas), sanitarios (propagando 

enfermedades) y socioeconómicos (generando impactos negativos en la economía de 

diversos países) (Darrigran y Damborenea, 2006).  

El establecimiento de especies exóticas requiere principalmente de la intersección de 

tres factores: 1. condiciones ambientales favorables para el establecimiento y reproducción 

de estas, 2. niveles bajos de interacciones bióticas negativas y 3. capacidad de las especies 

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

En las últimas décadas, las actividades humanas como la pesca comercial, el creciente 

mercado de especies exóticas como mascotas, el turismo internacional (Ricciardi, 2001; 

Aguin-Pombo, 2012), y modificaciones en las condiciones ambientales del planeta como el 

cambio climático y la eutrofización marina (véase Occhipinti-Ambrogi y Savini, 2003; 

Bellard et al., 2013), han facilitado la intersección de estos factores, ocasionando un 

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

4.2 Métodos de estudio en invasiones biológicas 

Existe un amplio esfuerzo por parte de los gobiernos y la comunidad científica para abordar 

el problema de las invasiones biológicas. El manejo y control de las especies exóticas 

requiere de intervenciones multidisciplinarias (Keller et al., 2007). Estas incluyen, prevenir 

la introducción de nuevas especies, el monitoreo y vigilancia de estas cuando ya se han 

establecido y campañas de erradicación. 

A pesar de que todos los enfoques mencionados previamente cumplen un papel 

fundamental, existe un consenso en la comunidad científica con respecto a que la forma más 

efectiva y menos costosa de evitar sus impactos, es a través de la prevención (Miller et al., 

2005). Debido a esto, en las últimas décadas, dentro de la comunidad científica ha sido 

popular el desarrollo de herramientas informáticas que permitan estudiar y anticipar las 

distribuciones de estos organismos.  
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4.3 El modelado de nichos ecológicos en las invasiones biológicas 

Una de las herramientas más utilizadas para estudiar las invasiones biológicas es el modelado 

de nichos ecológicos (Jiménez-Valverde et al., 2011). Ya que a partir de información 

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 distribución potencial (Peterson, 2011). Conocer esta información, 

permite prevenir sus impactos, así como desarrollar estrategias de vigilancia y monitoreo 

cuando ya se han establecido.  

No obstante, estos métodos tienen diversas limitaciones metodológicas. Por lo 

general, los modelos no son capaces de estimar adecuadamente el rango total de tolerancia 

fisiológica de los organismos (i.e. su nicho fundamental; véase Hutchinson, 1957; Guisan y 

Zimmermann, 2000) en cambio, aproximan una porción de este, que está limitada 

principalmente por su capacidad de dispersión (Soberón, 2007; Khaliq et al., 2015). Por lo 

tanto, si las condiciones ambientales del área de invasión no son análogas a las del área nativa, 

la capacidad predictiva de los modelos en las áreas de invasión es limitada. Estas 

consideraciones han llevado anteriormente a diversos autores a realizar interpretaciones que 

no necesariamente reflejan la biología 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 

únicamente pueden ser construidos cuando el evento de invasión ha ocurrido. Por lo que sus 

capacidades para predecir las zonas potenciales de invasión son limitadas.  

Una alternativa para modelar invasiones que todavía no ocurren tiene como base el 

conservadurismo filogenético de nicho ecológico (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 (Soberón, 2007; Khaliq et al., 2015). Con base en esto, es posible 

modelar los nichos ecológicos en niveles superiores a especie (técnica conocida como 

“Lumping”) (Smith et al., 2018).  
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De esta forma, es posible tener una mejor representación del NF de una especie de 

interés, incluyendo información ambiental perteneciente a las especies cercanas 

filogenéticamente. Las especies invasoras son un grupo particularmente adecuado para 

probar esta hipótesis, ya que es posible evaluar los modelos en las zonas de invasión. 

Recientemente, Castaño y colaboradores (2020), evaluaron esta hipótesis con tres especies, 

una terrestre (Aedes aegypti), una de aguas continentales (Oreochromis mossambicus) y una 

marina (Pterois volitans). En dicho trabajo se demostró que integrar los registros de presencia 

de especies cercanas filogenéticamente permite mejorar la capacidad predictiva en las 

regiones de invasión. A pesar de que este trabajo representa una primera aproximación a la 

hipótesis, aún existe poca información sobre la generalidad de esta técnica a través de 

múltiples especies, con diversos métodos de modelación y bajo diferentes escenarios BAM.  
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5. Justificación e importancia 

En este trabajo, se evaluó la capacidad predictiva de modelar en niveles superiores a especie 

con 26 especies invasoras marinas. Con base en esto, se determinó que esta técnica de 

modelado permite tener una mejor representación de las condiciones ambientales adecuadas 

de los organismos invasores o con potencial invasor. Esta información es de utilidad para 

generar estrategias de monitoreo y vigilancia, y con ello incrementar las capacidades en la 

prevención. 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 

investigación en modelado correlativo que requiera una estimación lo más cercana a la 

tolerancia fisiológica de los organismos 
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6. Preguntas e hipótesis 

6.1 Pregunta e hipótesis 1: 

¿Modelar con unidades supra-específicas mejora las predicciones de las invasiones 

biológicas en especies marinas? 

Incorporar información ambiental de especies cercanas filogenéticamente a los modelos 

construidos con información de las áreas nativas de las especies focales, mejorará 

significativamente las predicciones geográficas en las zonas de invasión. 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 hipótesis 2:  

¿Cuáles son las implicaciones del tipo de configuración BAM en las zonas nativas de las 

especies focales en nuestras predicciones? 

En las especies con una configuración sueño de Wallace, se observará de manera significativa 

una mejora en la capacidad predictiva al incorporar información correspondiente a las 

especies con mayor parentesco filogenético. Ya que, al estar limitadas por su capacidad de 

dispersión, la representación de los ambientes adecuados para estas será limitada. Por el 

contrario, en especies con una configuración sueño de Hutchinson, dicha mejora no será 

significativa, ya que, en este tipo de configuración, las especies tienen a priori una mejor 

representación del NF (Saupe et al., 2012). 

 

 

 

 

 

 



10 
 

7. Objetivos 

7.1 Objetivo general 

• Determinar la capacidad de distintas unidades de modelado para predecir los registros 

de invasión de 26 especies marinas 

7.2 Objetivos específicos  

• Construir unidades de modelado supra-específicas con base en los registros de 

presencia de las áreas nativas de especies invasoras marinas y de otras especies 

filogenéticamente cercanas. 

• Realizar modelos de nicho ecológico de las unidades de modelado supra-especificas 

a través de dos aproximaciones (MVE y Maxent) 

• Evaluar la capacidad predictiva de las unidades supra-específicas a través de distintas 

configuraciones del efecto de los factores bióticos, abióticos y movilidad (BAM) sobre 

la geografía ocupada por las especies en su área nativa. 
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8. Metodología  

Para realizar los análisis geográficos y estadísticos 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 

geográficas diferentes a sus ámbitos nativos de distribución y que además han causado 

pérdidas de la biodiversidad local. Para cada especie seleccionada se obtuvo su filogenia 

mediante una búsqueda en literatura científica especializada (Anexo 1). Únicamente se 

incluyeron en los análisis 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 realizó un análisis preliminar para identificar 

errores de georreferenciación y registros atípicos. Se retuvo únicamente aquellos con 

coordenadas geográficas y se eliminaron los duplicados con la función “clean_dup” de la 

paquetería “ntbox” (Osorio-Olvera et al., 2016). Adicionalmente se redujo el sesgo espacial 

hacia áreas más intensamente muestreadas con la función “gridSample” de la paquetería 

“GridSample” (Thompson et al., 2017). 

Con base en las relaciones filogenéticas se construyeron unidades supra-específicas. 

La primera unidad denominada "U0" estuvo definida por registros de presencia donde la 

especie focal es nativa. Posteriormente, la unidad "U1" fue construida agrupando los registros 

de presencia de "U0" y los registros de presencia del área nativa de la especie contenida en 

el nodo más cercano filogenéticamente. Finalmente, se construyó una base de datos que 

contuvo únicamente los registros de las especies focales en las áreas de invasión.  
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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 resolución espacial de 5 minutos de arco (~10 km2). Estas 

variables representan el promedio, el máximo, el mínimo, el rango y los promedios de los 

valores máximos y mínimos por año de temperatura y salinidad del 2000 al 2014. Se 

incluyeron en el análisis dos profundidades (superficial y bentónica) que fueron utilizadas en 

la modelación con base en la biología de cada especie. Luego, se realizó un análisis de 

componentes principales (ACP) para eliminar la multicolinealidad entre variables, a través 

de la función “PCARaster” de la paquetería “ENMGadgets” (Barve y Barve, 2013). Se 

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

 Posteriormente, se definió un área de referencia para cada unidad de modelado que 

representa una hipótesis de accesibilidad histórica para las especies que la componen (área 

M, sensu Soberón y Peterson, 2005). Para esto, se utilizó la capa vectorial de ecorregiones 

marinas generada por Spalding y colaboradores (2007). Específicamente, se seleccionaron 

como parte de la M aquellas ecorregiones que incluyeron al menos un registro de presencia 

de la especie o unidad en cuestión.  

8.3 Modelos de nicho ecológico 

Se generaron modelos de nicho ecológico para cada unidad de modelado usando un método 

de envoltura ambiental (elipsoide de volumen mínimo - MVE, Van Aelst y Rousseeuw, 2009) 

y uno de aprendizaje de máquina (algoritmo de máxima entropía - Maxent, Phillips et al., 

2006). Para el modelado con Maxent, se generaron modelos preliminares en el área de 

calibración (regiones nativas), con el fin de identificar la configuración adecuada para cada 

modelo.  

Se delimitaron las variables ambientales al área correspondiente a la hipótesis de M 

de cada unidad de modelado. Posteriormente, se dividieron los registros de presencia de cada 

unidad de modelado en dos subconjuntos (entrenamiento y validación) con la función 

“checkerboard1” de la paquetería “ENMeval” (Muscarella et al., 2014). Con el primer 

subconjunto, se utilizó la función “kuenm_cal” de la paquetería “kuenm” (Cobos et al., 2019) 

para obtener todas las posibles combinaciones entre factores de regularización (1, 2, 3, 4) y 

funciones matemáticas (lineal, cuadrática y producto). Después, con el subconjunto restante, 
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se evaluaron los modelos obtenidos a través de la función “kuenm_eval” de la paquetería 

“kuenm” (Cobos et al., 2019).  

Las configuraciones adecuadas para cada unidad fueron seleccionadas con base en 

tres criterios de manera jerárquica: 1) significancia estadística: aquellos modelos que fueron 

mejores que lo esperado al azar utilizando el cociente de área bajo la curva (AUC) de la 

técnica “Receiver operating Characteristic” (ROC) parcial  (valores mayores a 1). Esta 

métrica evalúa la relación entre el área predicha como idónea y la tasa de omisión 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 omisión; se evaluaron dos umbrales de omisión: el 5 y 10 

porciento de error permitido; y 3) complejidad: se utilizó el criterio corregido de Akaike 

(AICc), considerando una diferencia de menos de dos unidades del valor mínimo (Warren y 

Seifert, 2011; Radosavljevic y Anderson, 2014).  

Después, se utilizaron los registros completos de cada unidad supra-específica para la 

construcción del modelo final con la función “kuenm_mod” de la paquetería “kuenm” 

(Cobos et al., 2019). Finalmente, este fue proyectado a todo el mundo bajo el procedimiento 

de transferencia truncación. 

Para construir los MVE se extrajeron los valores ambientales de los componentes 

asociados a los registros de presencia con la función “extract” de la paquetería “raster” 

(Hijmans y Van Etten, 2012). Posteriormente, se obtuvo para cada unidad el centroide del 

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

(Osorio-Olvera et al., 2016).  

Debido a la variación en el número de registros aportados por especie en cada unidad, 

se promediaron los centroides y las covarianzas con el fin de evitar que la información 

ambiental aportada por las especies con pocos registros se vea sesgada por especie con mayor 

densidad de puntos. Al igual que con Maxent, se estableció un error permitido del 5% y 10% 

de los registros de presencia en cada base de datos (dejando fuera del modelo los registros 

ambientalmente más atípicos). Para manipular los MVE se utilizó la paquetería “rgl” (Adler 

et al., 2018). 
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Se evaluó la capacidad de cada método de modelado y de cada unidad para predecir 

la distribución de cada especie focal en las áreas de invasión a través de registros 

independientes (registros del área de invasión). Para esto, se utilizó del cociente del AUC de 

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

Después, se clasificaron las especies focales de acuerdo a la configuración BAM de 

su área nativa. Para este estudio, únicamente se consideraron los factores A y M, ya que, a la 

escala de esta investigación, son los factores que determinan principalmente la presencia de 

los organismos (Araujo et al., 2013). Se agruparon en ‘BAM clásico’ (CB) aquellas especies 

en los que M y A intersecan de manera parcial. Como ‘Sueño de Wallace’ (WD) aquellas 

donde M ⊂ A y como ‘Sueño de Hutchinson’ (HD) aquellos donde A ⊂ M (Saupe et al., 

2012). Para calcular las diferencias significativas entre las unidades de modelado, se utilizó 

la prueba no paramétrica de rangos con signo de Wilcoxon de comparación 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 mínimo que 

incluye el 90% y 95% de los registros de presencia. Dejando fuera los registros 

ambientalmente más atípicos, asumiendo que los registros de presencia podrían contener 

errores no identificados en la fase de limpieza de datos (por ejemplo, registros tomados de 

poblaciones sumidero) (Elith et al., 2011). 
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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 áreas de invasión (Tabla 1). Los modelos candidatos calibrados con kuenm 

tuvieron en general baja tasa de omisión, medias del área bajo la curva más 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 modelación. U0 = registros nativos, U1 = U0 

más los registros nativos de las especies más cercanas filogenéticamente. Invasión = registros 

en el área de invasión 

  Número de registros 

Especie U0 U1 Invasión 

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 mayoría de las especies, se observó un incremento en la proporción 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 

estadísticamente significativas en ambos métodos y umbrales. Con excepción de los modelos 

estimados con Maxent con el 90% de los datos (p = 0.187) (Tabla 2). 

 

Figura 1. Métricas generales de evaluación por unidad supra-específica para ambos métodos 

(Maxent y MVE) y umbrales (90% y 95%). MAUCr = Media del área bajo la curva. U0 = 

registros nativos de la especie focal, U1 = U0 más los registros nativos de las especies 

contenidas en el nodo más cercano filogenéticamente.  

Tabla 2. Resultados del análisis de comparación de medianas para ambos métodos (Maxent 

y MVE) y ambos umbrales (90% y 95%). p = significancia estadística. U0 = Unidad 

construida con los registros nativos de la especie focal. U1 = U0 más los registros de las 

especies contenidas en el nodo más cercano filogenéticamente. * = resultados 

estadísticamente significativos.  

Método Umbral Me U0 Me U1 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* 
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Con relación al tipo de configuración BAM, en ambos métodos y umbrales se observó un 

incremento en el poder predictivo en U1 con relación a U0. Este resultado se observó bajo 

los tres escenarios. No obstante, el patrón fue particularmente más pronunciado en especies 

con una configuración WD. Por el contrario, la tendencia fue más difusa en especies con 

configuraciones CB y HD (Fig. 2) 

Figura 2. Métricas de evaluación por tipo de configuración BAM para para ambos métodos 

(Maxent y MVE) y umbrales (90% y 95%). CB = BAM clásico, HD = sueño de Hutchinson 

y WD = sueño de Wallace. MAUCr = Media del área bajo la curva. U0 = registros nativos 

de la especie focal, U1 = U0 más los registros nativos de las especies contenidas en el nodo 

más cercano filogenéticamente.  

 

 

 

 



18 
 

Con relación a los modelos estimados con Maxent únicamente 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 configuración 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 configuración WD, las diferencias fueron significativas 

únicamente utilizando el umbral del 95% (p = 0.036). En las especies con una configuración 

HD, no se observaron diferencias significativas en ningún método ni umbral (Tabla 3).   

Tabla 3. Resultados del análisis de comparación de medianas por tipo de configuración 

BAM. CB = BAM clásico, HD = sueño de Hutchinson y WD = sueño de Wallace. p = 

significancia estadística. Me U0 = mediana de los valores del área bajo la curva de la unidad 

construida con los registros nativos de la especie focal, Me U0 = mediana de los valores del 

área bajo la curva de la unidad construida con los registros nativos de la especie focal más 

los registros de las especies contenidas en el nodo más cercano filogenéticamente. * = 

resultados estadísticamente significativos. 

Método Umbral Me U0 Me U1 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 omisión de registros invasores en U0 fue mayor para la mayoría 

de las especies en comparación con U1. En general, los registros de invasión predichos 

correctamente por el modelo de U0, fueron predichos adecuadamente por los modelos de U1, 

observando amplias zonas de simpatría entre ambas predicciones (Anexo 3). En los modelos 

estimados con el 90% la omisión de registros invasores fue mayor que en los estimados con 

95%. Como ejemplo, se presentan los mapas de distribución potencial de Perna perna, en 

los que se puede observar la tendencia mencionada anteriormente (Figs. 3 y 4). 

 

Figura 3. Vistas regionales de la distribución potencial de Perna perna con el umbral del 

95% a través de elipsoides de volumen mínimo (A, B, C) y de Maxent (D, E, F). X’s rojas = 

registros de presencia de las áreas de invasión. U0 = modelo construido con los registros 

nativos de la especie focal, U1 = modelo construido con los registros de U0 más los registros 

nativos de las especies contenidas en el nodo más cercano filogenéticamente. Sympatry = 

zonas de coincidencia entre ambos modelos. 
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Con relación al tipo de configuración BAM, en especies con una configuración WD, en 

ambos métodos y umbrales la omisión de registros invasores fue mayor en U0 que en U1 

para la mayoría de las especies. Para especies con una configuración CB, en los modelos de 

Maxent al 90% y MVE al 95% los registros de invasión fueron predichos adecuadamente por 

U0 y U1 para la mayoría de las especies. Sin embargo, en los modelos del Maxent al 95% y 

MVE al 90% se observó mayor omisión de registros invasores en U0 en comparación con 

U1. En las especies con una configuración tipo HD, los registros de invasión fueron predichos 

adecuadamente por ambos modelos (U0 y U1) en la mayoría de las especies.  

 

Figura 4. Vistas regionales de la distribución potencial de Perna perna con el umbral del 

90% a través de elipsoides de volumen mínimo (A, B, C) y de Maxent (D, E, F). X’s rojas = 

registros de presencia de las áreas de invasión. U0 = modelo construido con los registros 

nativos de la especie focal, U1 = modelo construido con los registros de U0 más los registros 

nativos de las especies contenidas en el nodo más cercano filogenéticamente. Sympatry = 

zonas de coincidencia entre ambos modelos. 

 



21 
 

 

10. Discusión 

En este trabajo, se evaluó la capacidad predictiva del modelado de nicho a partir de unidades 

supra-específicas con 26 especies invasoras marinas utilizando dos aproximaciones (MVE y 

Maxent), dos umbrales de error permitido (5% y 10%) y bajo hipótesis de configuración 

BAM. Como hipotetizamos, nuestros resultados sugieren que modelar a nivel supra-

específico mejora la capacidad predictiva en las invasiones biológicas, observando un 

descenso en la omisión de registros invasores cuando las especies contenidas en el nodo más 

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 está delimitado por otros 

factores como las interacciones bióticas y su capacidad de dispersión (Soberón, 2007; Khaliq 

et al., 2015). En consecuencia, los nichos observados en las regiones nativas y en las regiones 

de invasión 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 más 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 información ambiental 

complementaria del NF de las especies focales que no está reflejada en las zonas nativas, 

pero que forma parte del NF de la especie en cuestión y está representada en las zonas de 

invasión.  

Este resultado es consistente con los señalamientos de Smith y colaboradores (2018), 

quienes concluyen que incorporar registros de especies cercanas filogenéticamente 

proporciona una representación más robusta del NF del linaje. Esta tendencia también fue 

observada por Castaño y colaboradores (2020), quienes encontraron una mejora en la 



22 
 

capacidad predictiva y un descenso en las tasas de omisión cuando utilizaron unidades de 

modelado supra-especificas con tres especies utilizando MVEs.  

Nuestros resultados observados bajo el contexto BAM podrían 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 dispersión (Saupe et al., 2018). En consecuencia, cuando las condiciones ambientales en 

el área nativa no son análogas a las del área de invasión, la información en la cual basar las 

predicciones utilizando U0 es limitada (Qiao et al., 2018).  

Por otro lado, en las situaciones HD, existe una mejor representación del NF, ya que, 

por lo general, este tipo de especies tienen menos limitaciones en su capacidad de dispersión 

siendo el intervalo de valores de las condiciones ambientales que son propicias para su 

establecimiento lo que define su rango geográfico (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 caracterización del NF en U0. 

En nuestros resultados el poder predictivo decreció en U1 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 podría explicarse por lo siguiente: 1) Es posible que la alta 

densidad de los registros de presencia incorporados en U1 ocasionara que los modelos 

tuvieran estimaciones más cercanas a los NR de las especies cercanas filogenéticamente que 

a los NF de la especie focal; 2) En estas especies, podría potencialmente no cumplirse el 

supuesto de conservadurismo filogenético de nicho; 3) Podrían existir interacciones 

biológicas que no están 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 biológicos 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 está 

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 

podrían ser explicados principalmente por dos factores. 1) Como Qiao y colaboradores 

(2018), mencionan, la selección del algoritmo depende fuertemente de la representación del 

NF que tengamos con nuestros datos. Los algoritmos de presencia/trasfondo como Maxent 

suelen generar predicciones más amplias de los NF que los de envoltura ambiental como 

MVE. De igual forma, bajo condiciones novedosas, los algoritmos como Maxent presentan 

una disminución constante de la sensibilidad y la especificidad, mientras que MVE a pesar 

de tener fuertes disminuciones en la sensibilidad, tienen poca reducción de especificidad 

(Qiao et al., 2018). 2) Es posible que al utilizar los umbrales del 90%, los algoritmos omitan 

información complementaria del NF presente en las especies cercanas filogenéticamente. 

A pesar de los resultados mencionados anteriormente, debemos tener en 

consideración ciertos puntos importantes en nuestro trabajo. El primero es que, la 

construcción de las unidades de modelado supra-especificas está basada en trabajos 

publicados previamente. Debido a esto, los métodos empleados para la reconstrucción de las 

relaciones filogenéticas variaron de manera especie-especifica. De igual forma, es posible 

que alguna de las especies contenidas en el nodo más cercano haya sido afectada por algún 

proceso evolutivo (e.g. selección 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 están incluidas las especies 

extintas (Hillis et al., 1996). Otra consideración es que el tiempo de divergencia evolutiva 

entre especies cercanas filogenéticamente podría potencialmente tener un efecto sobre el 

CFN (Pyron et al., 2014; Münkemüller et al., 2015; Ahmadzadeh et al., 2016). Por lo 

anterior, a pesar de que la información ambiental aportada por las especies cercanas 

filogenéticamente, puede ser complementaria, también puede incluirse información 

redundante o fuera de los limites observados en el NF de la especie focal, lo que podría 

incrementar los errores de comisión en los modelos (Castaño et al., 2020).  

A pesar de que esta comisión puede ser penalizada mediante herramientas estadísticas 

(i.e. el área 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 información ambiental de temperatura y salinidad. A pesar de que 

estas dos variables son en general las de mayor importancia en delimitar la distribución de 

las especies marinas a escala global (Bradie y Leung, 2016; Bosch, 2018), podrían existir 

otras variables ambientales que restrinjan de manera particular la distribución 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 biológicas es que permite 

tener una caracterización más robusta del NF (Smith et al., 2018., Castaño et al., 2020). 

Como sabemos, realizar extrapolaciones es estadísticamente desafiante, ya que reta al 

algoritmo a realizar predicciones bajo condiciones ambientales novedosas (Gelman y Hill, 

2007). Entonces, tener una representación más robusta del NF, reduce las zonas donde el 

algoritmo realiza extrapolaciones. Finalmente, dado que las transferencias son una de las 

aplicaciones más frecuentes en el MNE (Heikkinen et al., 2012; Wenger & Olden, 2012; 

Duque-Lazo et al., 2016), utilizar esta técnica ofrece muchas posibilidades en diferentes 

líneas de investigación como cambio climático (Wrege et al., 2016), conservación (Mota-

Vargas y Rojas-Soto, 2015) y preguntas de investigación relacionadas a la estimación de los 

NFs (Martínez-Meyer et al., 2013). 
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11. Conclusiones  

• La capacidad predictiva de los modelos de nicho incrementó de manera consistente 

para la mayoría 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 U1 en comparación con U0, fue 

significativa en especies con una configuración tipo sueño de Wallace. En contraste, 

en las especies con una configuración tipo sueño de Hutchinson no se observaron 

diferencias significativas en ningún método ni umbral. 

 

• En los modelos binarios, se observó menor omisión en U1 en comparación con U0. 

Las zonas predichas como idóneas por U0 fueron consistentes con las predicciones 

en U1. Por lo tanto, se observaron amplias zonas de simpatría entre ambos modelos.  

 

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

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

Anexo 1. Especies utilizadas para la construcción de unidades supra-específicas. 

Focal species Node 1 Reference 

Acanthaster planci 
Acanthaster 

brevispinus 

Yasuda, N., Hamaguchi, M., Sasaki, M., Nagai, S., Saba, M. y 

Nadaoka, K. (2006). Complete mitochondrial genome sequences 

for Crown-of-thorns starfish Acanthaster planci and Acanthaster 

brevispinus. BMC Genomics, 7(1):17. doi: 10.1186/1471-2164-

7-17  

Alitta succinea Alitta virens 

Villalobos-Guerrero, T. y Carrera-Parra, I. (2015). Redescription 

of Alitta succinea (Leuckart, 1847) and reinstatement of A. 

acutifolia (Ehlers, 1901) n. comb. based upon morphological and 

molecular data (Polychaeta: Nereididae). Zootaxa. 3919(1):157. 

doi:10.11646/zootaxa.3919.1.7 

Ascidiella aspersa Ascidiella scabra 

Ananthan, G. y Murugan, R. (2016). Molecular phylogeny of 

four ascidian species inferred from mitochondrial Cytochrome 

Oxidase subunit I (COI) sequence. Mitochondrial DNA Part A. 

29(1):121–125. doi: 10.1080/24701394.2016.1253071  

Asterias amurensis  Asterias forbesi 

Linchangco, G., Foltz, D., Reida, R., Williamsa, J., Nodzaka, C., 

Kerrc, A., Millerc, A., Hunterd, R., Wilsone, N., Nielseng, W., 

Mahh, C., Rousee, G., Wrayg, G. y Janiesa, D. (2017). The 

phylogeny of extant starfish (Asteroidea: Echinodermata) 

including Xyloplax, based on comparative transcriptomics. 

Molecular Phylogenetics and Evolution. 115:161-170. doi: 

10.1016/j.ympev.2017.07.022 

Batillaria 

attramentaria 

Batillaria 

multiformis 

Ozawa, T., Köhler, F., Reid, D. G., & Glaubrecht, M. (2009). 

Tethyan relicts on continental coastlines of the northwestern 

Pacific Ocean and Australasia: molecular phylogeny and fossil 

record of batillariid gastropods (Caenogastropoda, Cerithioidea). 

Zoologica Scripta, 38(5), 503–525. doi:10.1111/j.1463-

6409.2009.00390.x 

Ciona intestinalis Ciona savignyi 

Turon, X. y López-Legentil, S. (2004). Ascidian molecular 

phylogeny inferred from mtDNA data with emphasis on the 

Aplousobranchiata. Molecular Phylogenetics and Evolution, 

33(2):309–320. doi: 10.1016/j.ympev.2004.06.011 

Crassostrea gigas 
Crassostrea 

angulata 

Wang, H., Guo, X., Zhang, G. y Zhang, F. (2004). Classification 

of jinjiang oysters Crassostrea rivularis (Gould, 1861) from 

China, based on morphology and phylogenetic analysis. 

Aquaculture, 242(1-4):137–155. doi: 

10.1016/j.aquaculture.2004.09.014 

Crepidula 

fornicata 
Crepidula adunca 

Dayrat, B., Conrad, M., Balayan, S., White, T. R., Albrecht, C., 

Golding, R., Gomes, S., Harasewych, M. y de Frias Martins, A. 

M. (2011). Phylogenetic relationships and evolution of 

pulmonate gastropods (Mollusca): New insights from increased 

taxon sampling. Molecular Phylogenetics and Evolution, 

59(2):425–437. doi: 10.1016/j.ympev.2011.02.014  

Geukensia demissa 
Geukensia 

granosissima 

Sarver, S. K., Landrum, M. C., y Foltz, D. W. (1992). Genetics 

and taxonomy of ribbed mussels (Geukensia spp.). Marine 

Biology. 113(3):385–390. doi: 10.1007/bf00349163 
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Littorina littorea Litotrina squalida 

Lee, Y., Choe, Y., Kern, E. M. A., Shin, Y., Kim, T., y Park, J.-

K. (2018). A revision of the genus Littorina (Mollusca: 

Gastropoda) in Korea. Animal Cells and Systems, 22(6):415–

420. doi: 10.1080/19768354.2018.1545697 

Lutjanus kasmira 
Lutjanus 

bengalensis 

Gold, J., Voelker, G., y Renshaw, M. (2011). Phylogenetic 

relationships of tropical western Atlantic snappers in subfamily 

Lutjaninae (Lutjanidae: Perciformes) inferred from 

mitochondrial DNA sequences. Biological Journal of the 

Linnean Society, 102(4):915–929. doi: 10.1111/j.1095-

8312.2011.01621.x 

Mnemiopsis leidyi 
Pleurobrachia 

pileus 

Ryan, J. F., Pang, K., Schnitzler, C. E., Nguyen, A.-D., 

Moreland, R. T., Simmons, D. K., Koch, B., Francis, W., Havlak, 

P., NISC Comparative Sequencing Program, Smith, S., Putnam, 

N., Haddock, S., Dunn, C., Wolfsberg, T., Mullikin, J., 

Martindale, M. y Baxevanis, A. (2013). The Genome of the 

Ctenophore Mnemiopsis leidyi and Its Implications for Cell Type 

Evolution. Science, 342(6164):  1242592–1242592. doi: 

10.1126/science.1242592 

Musculista 

senhousia 

Musculus discors 

Musculus niger 

Audino, J., Serb, J. y Marian, J. (2020). Phylogeny and anatomy 

of marine mussels (Bivalvia: Mytilidae) reveal convergent 

evolution of siphon traits. Zoological Journal of the Linnean 

Society. 190(2): 592–612. doi: 10.1093/zoolinnean/zlaa011 

Mycale grandis Mycale lingua 

Loh, T.-L., López-Legentil, S., Song, B. y Pawlik, J. R. (2011). 

Phenotypic variability in the Caribbean Orange Icing sponge 

Mycale laevis (Demospongiae: Poecilosclerida). Hydrobiologia, 

687(1): 205–217. doi: 10.1007/s10750-011-0806-1 

Mytilopsis sallei 
Mytilopsis 

leucophaeata 

Geda, S. R., Lujan, N. K., Perkins, M., Abernethy, E., Sabaj, M. 

H. y Gangloff, M. (2018). Multilocus phylogeny of the zebra 

mussel family Dreissenidae (Mollusca: Bivalvia) reveals a fourth 

Neotropical genus sister to all other genera. Molecular 

Phylogenetics and Evolution, 127:1020–1033. doi: 

10.1016/j.ympev.2018.07.009 

Mytilus 

galloprovincialis 
Mytilus edulis 

Gaitán-Espitia, J. D., Quintero-Galvis, J. F., Mesas, A., y D’Elía, 

G. (2016). Mitogenomics of southern hemisphere blue mussels 

(Bivalvia: Pteriomorphia): Insights into the evolutionary 

characteristics of the Mytilus edulis complex. Scientific Reports. 

6(1). doi:10.1038/srep26853 

Ostrea edulis 
Ostrea 

denselamellosa 

Danic-Tchaleu, G., Heurtebise, S., Morga, B. y Lapègue, S. 

(2011). Complete mitochondrial DNA sequence of the European 

flat oyster Ostrea edulis confirms Ostreidae classification. BMC 

Research Notes. 4(1): 400. doi: 10.1186/1756-0500-4-400 

Perna perna 
Perna viridis 

Perna canaliculus 

Wood, A. R., Apte, S., MacAvoy, E. S. y Gardner, J. P. A. 

(2007). A molecular phylogeny of the marine mussel genus Perna 

(Bivalvia: Mytilidae) based on nuclear (ITS1&2) and 

mitochondrial (COI) DNA sequences. Molecular Phylogenetics 

and Evolution. 44(2):685–698. doi: 

10.1016/j.ympev.2006.12.019 

Perna viridis 
Perna perna 

Perna canaliculus 
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Anexo 2. Resultados de calibración con kuenm 

Species 

90% 95% 

U0 U1 U0 U1 

MAUCr OR AICc MAUCr OR AICc MAUCr OR AICc MAUCr OR AICc 

Acanthaster planci 1.37 0.08 0.21 1.43 0.12 1.19 1.36 0.03 0 1.36 0.07 0 

Alitta succinea 1.48 0.10 0.00 1.26 0.11 0.00 1.41 0.03 0 1.71 0.05 0 

Ascidiella aspersa 1.57 0.10 0.00 1.79 0.09 0.00 1.52 0.04 0 1.75 0.04 0 

Asterias amurensis 1.77 0.33 1.22 1.67 0.09 0.00 1.77 0.33 1.22 1.56 0.04 0 

Batillaria attramentaria 1.92 0.00 0.00 1.95 0.04 0.00 1.93 0 0 1.9 0.04 0 

Ciona intestinalis 1.67 0.05 0.00 1.66 0.09 0.00 1.58 0.02 0 1.54 0.05 0 

Crassostrea gigas 1.43 0.17 0.00 1.56 0.17 0.00 1.47 0.03 0 1.58 0.1 0 

Crepidula fornicata 1.03 0.11 0.00 1.64 0.10 0.00 1.67 0.05 0 1.59 0.05 0 

Geukensia demissa 1.88 0.04 0.76 1.26 0.10 0.00 1.83 0.04 0.54 1.63 0.06 0 

Littorina littorea 1.48 0.10 0.00 1.56 0.10 0.00 1.36 0.05 0 1.6 0.06 0 

Lutjanus kasmira 1.72 0.09 0.00 1.72 0.09 0.00 1.66 0.03 0 1.66 0.03 0 

Mnemiopsis leidyi 1.67 0.13 0.00 1.51 0.10 0.00 1.52 0.09 0 1.04 0.05 0 

Musculista senhousia 1.82 0.07 0.00 1.59 0.09 0.00 1.77 0 0 1.44 0.05 0 

Mycale grandis 1.62 0.20 0.50 1.52 0.08 0.00 1.62 0.2 0.58 1.28 0.04 0 

Mytilopsis sallei 1.81 0.25 0.64 1.75 0.10 0.00 1.81 0.08 0.64 1.68 0.05 0 

Mytilus galloprovincialis 1.77 0.09 0.00 1.71 0.09 0.00 1.73 0.04 0 1.58 0.05 0 

Ostrea edulis 1.78 0.07 0.00 1.69 0.10 0.00 1.68 0.05 0 1.66 0.04 0 

Perna perna 1.77 0.06 0.09 1.67 0.08 0.00 1.72 0.04 0.09 1.56 0.05 0 

Perna viridis 1.50 0.10 0.90 1.63 0.08 0.00 1.18 0.03 0 1.49 0.05 0 

Pterois volitans 1.69 0.07 0.00 1.69 0.07 0.00 1.63 0.02 0 1.63 0.03 0 

Rapana venosa 1.64 0.16 0.01 1.53 0.09 0.49 1.59 0 0.02 1.45 0.07 0.49 

Sabella spallanzanii 1.51 0.07 0.85 1.67 0.10 0.00 1.49 0.05 0 1.56 0.05 0 

Styela clava 1.80 0.33 0.90 1.81 0.09 0.00 1.8 0 0.89 1.76 0.05 0 

Styela plicata 1.76 0.11 0.00 1.82 0.09 0.00 1.69 0.06 0 1.75 0.05 0 

Tubastraea coccinea 1.68 0.05 1.14 1.66 0.10 0.00 1.53 0.03 0.67 1.62 0.03 0 

Urosalpinx cinerea 1.71 0.06 0.00 1.69 0.10 0.00 1.69 0.04 0 1.67 0.04 0 

 

Anexo 3. Mapas de distribución potencial con los umbrales del 90% y 95%. Disponible en 

https://cutt.ly/InIZocO 

Anexo 4. Resultados de la evaluación de ROC parcial del cociente de AUC. Disponible en 

https://cutt.ly/DvSO05K  
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