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RESUMEN 

Rhinoptera steindachneri es una de las especies con mayor presencia en los desembarques de 

peces batoideos en el golfo de California, sin embargo, presenta características biológicas que 

la hacen susceptible a la sobrepesca y aunque no presente una pesca dirigida, es imperativo 

realizar estudios que permitan evaluar su resiliencia bajo condiciones naturales y su respuesta a 

diferentes patrones de explotación. De igual manera, evaluar su productividad biológica y 

susceptibilidad a distintos artes de pesca permitirá categorizar su vulnerabilidad relativa para 

desarrollar o mejorar las medidas de manejo existentes. En el presente trabajo se estimaron los 

parámetros demográficos de R. steindachneri en el golfo de California con ayuda de tablas de 

vida y matrices de Leslie, utilizando escenarios base y añadiendo presión pesquera mediante 

mortalidades por pesca (F) y edades de primera captura (epc). Para la construcción de los 

modelos se utilizó la mejor información disponible de la especie, incluyendo de edad y 

crecimiento, biología reproductiva y probando distintas funciones para estimar su mortalidad 

natural (M). La vulnerabilidad y el riesgo ecológico se estimaron a través de un análisis de 

productividad y susceptibilidad de captura (PSA). En el mejor escenario determinista, 

considerando únicamente M, la tasa finita de crecimiento poblacional (λ) categorizó a la especie 

con un bajo potencial demográfico (1.04), debido principalmente a su baja fecundidad. La 

incertidumbre en la longevidad y otros parámetros se incorporó mediante versiones estocásticas 

de los modelos demográficos, en donde el mejor escenario reportó que la población aumenta en 

un 10% ± 1.2 anualmente. El análisis de elasticidad reveló que la supervivencia de adultos 

contribuye en mayor medida a los cambios relativos de las tasas vitales de acuerdo al modelo 

determinístico y estocástico con las funciones derivadas de Euler-Lotka. De acuerdo a los 

escenarios de explotación, la especie es susceptible a la sobreexplotación con valores de F>0.2 

y bajas epc. El PSA indicó que R. steindachneri presenta alta vulnerabilidad y riesgo ecológico 

medio-alto debido a sus atributos de productividad biológica y susceptibilidad a ser capturada 

por los distintos artes de pesca. Se concluye que las medidas de protección y manejo deben ser 

enfocadas a organismos adultos para asegurar el reclutamiento a la parte reproductora de la 

población. 

 

Palabras clave: Golfo de California, edad de primera captura, evaluación y manejo pesquero, 
mortalidad, pesquería incidental, riesgo ecológico.  
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ABSTRACT 

 

Rhinoptera steindachneri is one of the species with the greatest presence in the landings of 

batoid in the Gulf of California, however, it has biological characteristics that make it 

susceptible to overfishing and although it does not present a directed fishery, it is imperative to 

carry out studies to evaluate its resilience under natural conditions and its response to different 

patterns of exploitation. In the same way, assessing their biological productivity and 

susceptibility to different fishing gears will allow us to categorize their relative vulnerability to 

develop or improve existing management measures. In the present study, the demographic 

parameters of R. steindachneri in the Gulf of California were estimated using life tables and 

Leslie matrices, using base scenarios and adding fishing pressure by values of fishing 

mortalities (F) and first catch ages (afc). For the construction of the models, the best available 

information of the species was used, including on age and growth, reproductive biology and 

testing different functions to estimate their natural mortality (M). Vulnerability and ecological 

risk were estimated through an analysis of productivity and susceptibility to capture (PSA). In 

the best deterministic scenario, considering only M, the finite population growth rate (λ) 

categorized the species as a low demographic potential (1.04), mainly due to its low fertility. 

The uncertainty in longevity and other parameters was incorporated through stochastic versions 

of the demographic models, where the best scenario reported that the population increases by 

10% ± 1.2 annually. The elasticity analysis revealed that adult survival contributes largely to 

the relative changes of vital rates according to the deterministic and stochastic model with the 

functions derived from Euler-Lotka. According to the exploitation scenarios, this species is 

susceptible to overexploitation with values F> 0.2 and low afc. The PSA indicated that R. 

steindachneri presents high vulnerability and medium-high ecological risk due to its biological 

productivity attributes and susceptibility to being caught by the different fishing gears. It is 

concluded that the protection and management measures should be focused on adult organisms 

to ensure the recruitment to the reproductive part of the population. 

 

Keywords: Age at first capture, Bycatch, Ecological risk, fishery evaluation and management, 
Gulf of California, Mortality. 
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1. INTRODUCCIÓN 

 

Los elasmobranquios muestran una amplia variedad de atributos de historia de vida, 

pero pueden clasificarse generalmente como especies con baja fecundidad, crecimiento lento, 

alta longevidad y madurez sexual tardía (Hoenig y Gruber, 1990; Cortés, 2000), requiriendo 

por lo tanto un manejo cuidadoso que evite su sobrepesca (Stevens et al., 2000). Sin embargo, a 

pesar de su baja productividad biológica, son un grupo heterogéneo con distinta capacidad de 

recuperación (Smith et al., 1998; Walker, 2005; Furlong-Estrada et al., 2014). El potencial de 

algunas especies para soportar capturas sostenidas ha sido reconocido, aunque para lograr su 

uso sostenible se requiere información pesquera y biológica que permita ajustar las capturas 

(dirigida y/o incidental) a niveles adecuados (Walker, 1994). 

La tendencia de las capturas mundiales de tiburones y rayas de los años 1990-2012 

arrojó desembarcos promedio de 700, 000 t en los 90´s y posteriormente un incremento en el 

año 2000 de 870, 000 t y de nuevo una reducción a 765, 000 t en el 2012 (FAO, 2015). En 

México, hubo un aumento en los volúmenes de pesca de condríctios de poco más de 20,000 t 

por año en promedio en los años 90´s; para el periodo 2000-2005, este promedio aumentó a 

25,000 t (FIES, 2007) y para el 2017, el volumen total de condríctios a nivel nacional fue 

mayor a 50,000 t (CONAPESCA, 2018). La mayor producción de estos recursos en aguas 

mexicanas proviene de la costa del Pacífico (78.6% de las capturas 2000-2009) 

(CONAPESCA, 2010).  

Los desembarques de elasmobranquios de los estados con costa en el golfo de 

California (Sonora, Baja California, Baja California Sur y Sinaloa) están representados por 27 

especies de tiburón y 23 de rayas de importancia pesquera, sin embargo, las familias de 

batoideos Rhinobatidae, Dasyatidae, Gymnuridae y Rhinopteridae representan 90% de la 

producción total de la pesca. Estos desembarques tuvieron una tendencia de captura de 6, 666 t 

en los años 90´s, de 4, 944 t para el año 2000 y 4, 098 t para el 2002 (SAGARPA, 2006). Para 

el año 2017, se reportó un desembarco de batoideos total en el GC de 6,491 t, el cual representa 

el 57% del total nacional y el 79% del total del Pacífico (CONAPESCA, 2018). La familia 

Rhinopteridae únicamente es representada por una especie (R. steindachneri) en dichas 

pesquerías, la cual se encuentra entre las especies con mayor presencia en los desembarques 
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(Villavicencio-Garayzar, 1995; Márquez-Farías, 2002; Márquez-Farías y Blanco-Parra, 2006; 

Bizzarro et al., 2007a; b). 

 

Como lo indican las estadísticas, en el golfo de California (GC) se desarrolla la 

pesquería artesanal de rayas más grande del país, la cual se realiza la mayor parte del año con 

incrementos de esfuerzo durante la cuaresma y, la composición de sus capturas, método, y zona 

de pesca varía de acuerdo a la temporada. Esta actividad tiene una fuerte relevancia 

socioeconómica y constituye una fuente alternativa de empleo (Márquez-Farías, 2002; 

Márquez-Farías y Blanco-Parra, 2006). Aunado a esto, la pesquería industrial de camarón por 

medio de redes de arrastre llevada a cabo en Mazatlán, Sinaloa, es la más importante del país en 

términos de captura (Bizzarro et al., 2009a). Estas redes de arrastre tienen baja selectividad de 

talla, por lo que la captura incidental de rayas es inevitable (Márquez-Farías et al., 2005) y se 

cree que ésta última tiene un impacto sobre las poblaciones de rayas, ya que la flota camaronera 

opera en zonas de alta diversidad de elasmobranquios y en algunos casos opera en hábitats 

críticos de los mismos (Bizzarro et al., 2009b).  

Las pesquerías de estos grupos presentan una serie de problemáticas tales como: alta 

incidencia en la captura de organismos de todos los estadios de desarrollo (neonatos, juveniles 

y hembras preñadas), escasa información del esfuerzo pesquero, empleo de sistemas de captura 

con valores de selectividad variables y métodos de captura heterogéneos (CONAPESCA-IPN, 

2004). Debido a la escasez de información de abundancia y esfuerzo sobre algunas especies de 

tiburones y rayas de importancia comercial, o capturada de manera incidental, que permita una 

evaluación cuantitativa mediante métodos tradicionales pesqueros, se usan métodos alternativos 

para evaluar de una forma rápida los efectos de la pesca sobre las poblaciones. Dichos métodos 

rápidos están basados en el uso de la mejor información disponible que permita identificar a las 

poblaciones y ecosistemas en riesgo, generando con ello elementos que ayuden a establecer de 

manera provisional una gestión de protección al recurso (Stobutzki et al., 2002; Walker, 2005). 

Idealmente, para la evaluación de estos recursos es útil contar con series de tiempo 

suficientemente largas de capturas, esfuerzo pesquero e índices de abundancia de captura 

relativa (intra e interanual) para determinar el patrón de explotación (Lara-Mendoza, 2016). 

Para el manejo pesquero, tales datos son complementarios a la información de la historia de 
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vida en la construcción de modelos poblacionales; sin embargo, la mayoría de las pesquerías de 

tiburones y rayas no cuentan con datos suficientes para aplicar este tipo de modelos, por lo que 

una alternativa es utilizar modelos poblacionales que dependen principalmente de los 

parámetros de la historia de vida de estos peces. Dichos modelos pueden proporcionar 

información muy útil para su evaluación y manejo (Cortés, 1998, 2004, 2007; Frisk et al., 

2002; Mollet y Cailliet, 2002; Simpfendorfer, 2005). Estos modelos se refieren principalmente 

a técnicas demográficas, las cuales sirven para conocer la productividad biológica de las 

especies, su resiliencia, potencial a la pesca y para identificar estadios vulnerables de las 

poblaciones. Estos análisis demográficos han venido cobrando importancia como herramientas 

potenciales de evaluación y manejo en pesquerías de elasmobranquios (Cortés, 1998, 2007; 

Márquez-Farías et al., 1998; Mollet y Cailliet, 2002; Cortés et al., 2015). 

 
La utilización de análisis demográficos involucra información sobre la historia de vida 

de la especie como parámetros reproductivos (proporción de madurez, proporción sexual, 

fecundidad, ciclo reproductivo), estimaciones confiables de edad/crecimiento, longevidad y la 

supervivencia a edades específicas (Cortés, 1998; Cailliet y Goldman, 2004; Cortés et al., 

2015). Esos datos biológicos son particularmente difíciles de obtener para especies de larga 

vida y paradójicamente, estas especies tienden a ser las menos resilientes a la explotación 

pesquera y son las más necesitadas de evaluación (Heppell et al., 1999; Musick, 1999). 

 

Debido en parte a una relación mucho más directa entre el número de hembras adultas y 

el reclutamiento a la población, los modelos tradicionales de evaluación de poblaciones 

pesqueras como el de producción excedente y rendimiento por recluta, han producido a menudo 

sobreestimaciones de la productividad de las poblaciones de elasmobranquios (Holden, 1974; 

Musick, 1999). Las técnicas demográficas de tablas de vida (Cailliet, 1992; Cailliet et al., 1992) 

y las basadas en matrices (Hoenig y Gruber, 1990; Heppell et al., 1999) han demostrado un 

gran potencial en el entendimiento de las poblaciones de estas especies (Smith, 1997; Cortés, 

2004). El desarrollo de estas tablas de vida y matrices de Leslie (Leslie, 1945) en estudios de 

elasmobranquios son útiles para determinar la productividad de las especies, así como para 

identificar estrategias de regulación y conservación (Hoenig y Gruber, 1990; Mollet y Cailliet 

2002; Simpfendorfer, 2005). Ambos modelos permiten determinar el incremento de una 

población y la estructura de la población en un tiempo determinado, aunque las matrices de 

Leslie en particular permiten estimar los efectos de los disturbios de los parámetros vitales 
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(crecimiento, mortalidad y fecundidad) en la tasa de crecimiento poblacional () 

(Simpfendorfer, 1999; Caswell, 2001). De tal manera, la ventaja del uso de la matriz de Leslie 

es la posibilidad de determinar los cambios absolutos (sensibilidad) y relativos (elasticidad) en 

 debido a cambios en los parámetros vitales mencionados (Caswell, 2001; Frisk et al., 2002; 

Cortés, 2007).  

Las especies estrategas tipo-K, como lo es R. steindachneri, han demostrado ser 

vulnerables a la explotación pesquera (Hoenig y Gruber, 1990; Musick, 1999; Stevens et al., 

2000; Smith, 2005), pues sus características biológicas limitan seriamente su capacidad de 

soportar la presión de pesca o recuperarse de una sobrepesca (Holden, 1974; Stevens et al., 

2000). Al tener información relativamente limitada sobre su historia de vida y la variabilidad de 

la población de R. steindachneri, los análisis demográficos pueden ser una herramienta 

apropiada para establecer una comprensión básica de su dinámica poblacional y así poder 

evaluar la vulnerabilidad de la especie a su actual explotación pesquera.  

 

Ante la necesidad de identificar especies que potencialmente están en mayor riesgo o 

necesitan manejo especial o protección urgente, en Australia se desarrolló y aplicó una nueva 

técnica de evaluación rápida (Stobutzki et al., 2002; Hobday et al., 2004; Tovar-Ávila, 2004; 

2006; Braccini et al., 2006; Walker, 2007). A este método se le llama “Evaluación de Riesgo 

Ecológico para los Efectos de la Pesca” (ERAEF por sus siglas en inglés) (Stobutzki et al., 

2002). Este método ha sido posteriormente aplicado en diversas pesquerías y poblaciones en 

otras partes del mundo (Walker, 2005; Hobday et al., 2009; Patrick et al., 2009, 2010; Cortés et 

al., 2010; Tovar-Ávila et al., 2010), incluyendo México (Furlong-Estrada et al., 2014, 2017; 

Rocha-Gonzales, 2016; Tovar-Ávila et al., 2016), modificándolo de acuerdo a las 

particularidades de cada lugar.  

 

La evaluación de riesgo ecológico para los efectos de la pesca (ERAEF) categoriza la 

vulnerabilidad ecológica de una población explotada en baja, moderada o alta, tomando en 

cuenta su productividad biológica y susceptibilidad de captura a los métodos de pesca 

utilizados (Stobutski et al., 2002). El ERAEF contiene tres niveles jerárquicos de evaluación. El 

primer nivel, llamado “Intensidad de Escala y Análisis Consecuente” (INEAC), es de carácter 

completamente cualitativo y está basado en información existente y conocimientos de expertos 
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de una pesquería. Este nivel de evaluación es usado para identificar riesgos y consecuencias de 

las actividades de pesca en especies objetivo, especies comercializadas o incidentales, especies 

amenazadas, en peligro o protegidas, hábitats y comunidades (Walker, 2005; Hobday et al., 

2007; Smith et al., 2007; Cortés et al., 2010; Tovar-Ávila et al., 2010; Cotter y Lart, 2011). El 

siguiente paso es el análisis semi-cuantitativo de productividad y susceptibilidad de las especies 

afectadas en las pesquerías (PSA) y es aplicado a los componentes que el INEAC haya 

catalogado con riesgo moderado o alto. El tercer nivel de esta evaluación es cuantitativo y está 

basado en un modelo para evaluar exhaustivamente los efectos de la pesca en poblaciones 

categorizadas como de moderado o alto riesgo por el PSA (Tovar-Ávila, 2006). Los tres niveles 

de evaluación son independientes y pueden ser utilizados directamente si se considera 

necesario, es posible aplicar el segundo nivel y no es necesariamente aplicar el nivel 

subsecuentemente (Walker, 2005; Hobday et al., 2007; Smith et al., 2007; Cortés et al., 2010; 

Cotter y Lart, 2011). 

 

El análisis de productividad y susceptibilidad de captura (PSA) es el segundo nivel de 

evaluación (semi-cuantitativo) del ERAEF, el cual se basa en la suposición de que el riesgo 

potencial para una especie impactada directa o indirectamente por la pesca depende de dos 

componentes principales: su productividad biológica, que está relacionada con la capacidad de 

recuperación de la especie; y su susceptibilidad a la pesca, que refleja cuan expuesta está a las 

actividades pesqueras (Stobutzki et al., 2001, 2002; Hobday et al., 2004, 2007; Smith et al., 

2007). A su vez, estos componentes se relacionan con distintos atributos que dependen de la 

biología y ecología de las especies en el caso de la productividad y de la distribución espacial 

de éstas. Las características de la pesquería y del arte de pesca en el caso de la susceptibilidad 

(Patrick et al., 2010). 

 
Este método es particularmente útil cuando no existen series temporales de captura para 

realizar evaluaciones poblacionales cuantitativas con métodos tradicionales. También permite 

determinar si la especie requiere atención prioritaria cuando, debido a sus historias de vida, es 

necesario aplicar medidas de manejo precautorias, antes de que pueda reunirse suficiente 

información como para hacer una evaluación cuantitativa, siendo el caso de muchos tiburones y 

rayas alrededor del mundo (Walker, 2005). Este análisis combina información biológica de las 

especies con las características de las pesquerías para evaluar de manera jerárquica su 

vulnerabilidad (v) y riesgo ecológico (RE) por la presión de la pesca. Para su realización, se 
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sirve de la mejor información disponible y da un enfoque precautorio para ayudar a establecer 

prioridades de investigación y destacar las especies que requieren atención urgente (Hobday et 

al., 2011).  

 
Dichos análisis demográficos y de vulnerabilidad son relativamente escasos para especies 

capturadas incidentalmente y descartadas (bycatch) dada la carencia de valor comercial o la 

baja o nula prioridad de manejo de la misma, como R. steindachneri, que es capturada de 

manera dirigida e incidentalmente por pesquerías de especies de rayas mixtas, donde son 

desembarcadas y vendidas para su consumo local (Bizzarro et al., 2007a). Esta especie es muy 

susceptible a la pesca con chichorros, redes de arrastre, palangres y su carne es aprovechada 

para consumo propio o carnada (Flores-Pineda, 2008). Su realización adquiere una importancia 

para así aplicar métodos de evaluación de su vulnerabilidad a los efectos de la pesca que nos 

permitan delinear prioridades de investigación, así como destacar y concluir si la especie se 

encuentra en riesgo para que se apliquen medidas de protección urgente. De igual manera, 

determinar los parámetros demográficos permitirá evaluar la condición de la población, su 

capacidad de recuperación bajo condiciones naturales y su respuesta a diferentes niveles de 

explotación. 

 

1.1. Taxonomía y descripción morfológica 

 

El género Rhinoptera (Cuvier, 1829) está compuesto por 11 especies (Compagno, 1999) de 

las cuales R. steindachneri es la única especie que se encuentra presente en el Pacífico Oriental 

Tropical (POT) (Compagno et al., 1995; Robertson y Allen, 2008). En el GC se le conoce 

comúnmente como raya tecolote. Es un batoideo de color café-pardo en la parte dorsal y vientre 

blanquecino, con un cuerpo dorso-ventralmente aplanado en forma rómbica con la cabeza 

conspicuamente marcada en el disco y dos lóbulos subrostrales a cada lado; el hocico se 

proyecta formando un lóbulo rostral bilobulado. Los dientes forman de seis a nueve placas 

superiores e inferiores (Robertson y Allen, 2008). El disco rómbico es 1.5 a 1.7 veces tan ancho 

como largo. Márgenes anteriores del disco convexos, márgenes posteriores cóncavos. Ojos y 

espiráculos en posición lateral; sin aleta caudal, con una pequeña dorsal en la base de la cola 

localizada delante de la espina aserrada. La cola delgada se diferencia claramente del cuerpo y 

constituye aproximadamente del 59 al 69% de la longitud total. Piel desnuda y lisa, con 
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excepción de la espina aserrada. Los arcos branquiales tienen branquiespinas pequeñas, anchas 

y poco numerosas. Su cortina nasal está bien desarrollada (Fig. 1) (Miramontes, 2011).  

 
Figura 1. Raya tecolote (Rhinoptera steindachneri) 

 

1.2. Distribución geográfica 

 

La distribución de R. steindachneri abarca desde las costas de Baja California, México, 

hasta Perú, incluyendo el golfo de California (Love et al., 2005; Bizzarro et al., 2007b) y las 

islas Galápagos (Grove y Lavenberg, 1977) (Fig.2). Es una especie altamente migratoria, 

transitoria, que por lo general forma grandes grupos o que se desplaza en agregaciones libres 

(Bizzarro et al., 2007a).  

 
Figura 2. Área de distribución de R. steindachneri. Tomado y modificado de 

https://www.iucnredlist.org/species/60130/12310749 

 

1.3. Estado de conservación  

 

R. steindachneri se encuentra protegida por la NOM 029-PESC 2006, la cual es una 

estrategia de manejo que promueve el aprovechamiento racional y sostenible de los 

elasmobranquios. Dicha norma define el equipo y esfuerzo pesquero autorizado para tiburones 

https://www.iucnredlist.org/species/60130/12310749
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y rayas (D.O.F., 2007). De igual manera se encuentra bajo el resguardo de la veda temporal 

comprendida del 1o. de mayo al 31 de julio de cada año en aguas de jurisdicción federal de los 

Estados Unidos Mexicanos (D.O.F., 2012).  No se encuentra en ninguna categoría de riesgo en 

la NOM 059-SEMARNAT 2010 (D.O.F., 2010), sin embargo, está etiquetada como “casi 

amenazada” en la lista Roja de la Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza 

(IUCN, por sus siglas en inglés: International Union for Conservation of Nature) (IUCN, 2014). 
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2. ANTECEDENTES 

 
2.1. Biología reproductiva 

 

Los machos de R. steindachneri poseen estructuras llamadas mixopterigios o claspers, que 

son proyecciones del borde interior de las aletas pélvicas, los cuales son utilizados para la 

cópula, insertándose en la cloaca de la hembra para la fecundación (Pratt et al., 1990). Es una 

especie vivípara aplacentada (Hamlett et al., 1985). En las hembras solo el ovario y el útero 

izquierdo son funcionales, presentando una fecundidad uterina de un embrión por hembra. En 

general, la especie exhibe una baja fecundidad, grandes tallas de nacimiento y madurez, y un 

ciclo reproductivo anual continuo y sincrónico (Burgos-Vázquez et al., 2018). 

 
 Burgos-Vázquez et al. (2018) en un trabajo realizado en Bahia de la Paz, México, 

reportan un tamaño mediano de madurez de 71.8 cm de ancho de disco (AD) para hembras y 

84.3 cm AD para hembras preñadas. La ovulación y el parto ocurren en mayo, junio y julio con 

tamaños de nacimiento que varían de 38.1-42 cm AD. Flores-Pineda (2008) reporta para Bahía 

Almejas, Baja California Sur, México, una hembra de 75 cm AD con embriones y la más 

grande de 84 cm AD con ovocitos maduros. Esta autora reportó un AD50% de 80.4 cm. 

 
Bizzarro et al. (2007a) encontraron un AD50% para hembras de 70.2 cm. La fecundidad 

fue de un embrión por hembra, en donde los organismos nacen a finales de julio-principios de 

agosto. El periodo de gestación es de 11 a 12 meses y los organismos nacen entre los 38 y 45 

cm AD.  Todo lo anterior para localidades del noreste del Pacífico y del golfo de California 

(Bahía Kino y El Choyudo en Sonora, La Reforma en Sinaloa y Bahía Almejas en BCS, 

México). 

 
Gámez-Moedano et al. (2006) determinaron que la época de apareamiento de R. 

steindachneri en Sinaloa, México, ocurre de junio a julio y que los embriones nacen en junio, 

con un tiempo de gestación de 11 a 12 meses. De acuerdo a estos autores, las tallas medias de 

madurez no difieren entre sexos (68-69 cm AD) y la edad de primera madurez es a los 5 años. 

Comprobaron también que la fecundidad es de una cría por parto, aunque encontraron en un 

ejemplar de 76 cm AD dos embriones, uno en cada útero.  
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Pérez-Jiménez (2011) describe la biología reproductiva de Rhinoptera bonasus en aguas 

del golfo de México. El AD50% estimado para las hembras resultó de 89.1 cm AD y para 

machos de 76.4 cm AD. El periodo de gestación dura alrededor de 12 meses. El autor afirma 

que una vez que las hembras alcanzan la madurez, ovulan a mediados de marzo y junio del año 

uno y alumbran entre marzo y junio del año dos. Entre el alumbramiento y la siguiente 

ovulación transcurre un año en el que se lleva a cabo la vitelogénesis, por lo que estas hembras 

ovularán nuevamente entre mediados de marzo y mediados de junio del año tres. De esta 

manera, cada hembra de R. bonasus produce una cría cada dos años. Esto implica que cada año 

la mitad de las hembras maduras estarán gestando y la otra mitad estará en el proceso de la 

vitelogénesis, al igual que ocurre con R. steindachneri. Lo anterior tiene implicaciones 

demográficas relevantes. 

 
Neer y Thompson (2005) realizan un trabajo sobre la biología reproductiva de R. bonasus 

en el noreste del golfo de México, en donde el ancho de disco (AD) promedio de maduración 

sexual para hembras y machos fue de 65.3 cm AD y 64.2 cm AD, respectivamente. La hembra 

madura más grande fue de 71.3 cm AD y el macho de 75 cm AD. Al igual que R. 

steindachneri, esta especie produce una sola cría por ciclo reproductivo, donde el periodo de 

gestación es de un año. La edad de madurez sexual de esta especie varía entre los 4 y 5 años de 

edad. 

 
2.2. Edad y crecimiento 

 

Los trabajos sobre la edad y crecimiento de R. steindachneri son escasos. En un estudio 

mediante métodos directos en vértebras para el sureste del golfo de California, Carrillo-Colín et 

al. (Sometido) reportan para la especie la formación de un par de bandas (una opaca y una 

hialina) anuales, donde la opaca se forma en los meses de primavera-verano y la hialina de 

otoño-invierno. Mediante inferencia multimodelos utilizando metodología Bayesiana, 

determinaron que el modelo que mejor se ajustó a los datos fue el de Gompertz con dos 

parámetros estimados: AD∞ =105.72 ± 7.89 cm, k= 0.137 ± 0.021 años-1 y una talla de 

nacimiento (AD0) de 40.62 ± 0.493 cm para hembras. Las edades estimadas fluctuaron entre 0-

13 años de edad. La edad máxima para hembras y machos fue de 13 años, con 96.9 cm AD en 

hembras, mientras que para machos correspondió a un ejemplar de 92.9 cm AD.  
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López-López (2018) en la entrada del golfo de California, mediante la lectura de marcas de 

crecimiento en vértebras de R. steindachneri, reportan edades de 0-3 años en organismos de 

23.7-61.5 cm AD. Los autores concluyen que las rayas capturadas en los arrastres de camarón 

son de menor longitud y edad que las capturadas por pesca dirigida.  

 

Gámez-Moedano et al. (2006) determinaron 7 grupos de edad para cada sexo y 8 para sexos 

combinados. Los parámetros de crecimiento estimados mediante el modelo de von Bertalanffy 

fueron: AD∞= 116.9 cm, k = 0.115 años-1, t0= -3.869 años para sexos combinados; AD∞= 115.9 

cm, k= 0.134 años-1 y t0= -3.303 años para hembra y AD∞= 116.9 cm, k= 0.145 años-1 y t0= -

2.864 años para machos. No se encontraron diferencias significativas entre sexos para las AD∞ 

(p=0.054). Las mayores edades observadas fueron de 12 años con 99 cm AD para las hembras 

y de 8 años con 95 cm AD para machos. 

 
Para R. bonasus, Smith y Merriner (1987) reportan que las bandas hialinas son eventos 

anuales y el depósito de las mismas ocurre de noviembre a abril en la Bahía de Chesapeake. 

Las tallas variaron de 32-107 cm AD. Mediante el modelo de von Bertalanffy estiman 

parámetros de crecimiento para hembras de AD∞= 125 cm, k = 0.119 años-1 y t0 = -3.764 años y 

AD∞= 119.2 cm, k = 0.0126 años-1 y t0 = -3.699 años para machos. Neer y Thompson (2005) 

determinaron la edad y describen el crecimiento en talla a partir de vértebras de R. bonasus en 

el noreste del golfo de México, encontrando que el modelo de Gompertz fue el que mejor se 

ajustó a los datos observados, con un AD∞=110.0 cm, k =0.133 años-1, t0= -0.2573 años y una 

edad máxima de 17 años para sexos combinados. 

 
2.3. Pesquerías 

 

Trabajos enfocados en la pesquería de R. steindachneri son escasos, el único estudio es el 

de Bizzarro et al. (2007a) para el noreste del océano Pacífico. Los artes de pesca utilizados 

fueron redes de enmalle de fondo (91.5%), redes de enmalle de superficie (6.0%), palangre de 

superficie (1.8%) y palangres de fondo (0.7%). R. steindachneri fue una de las especies 

recurrentes en los desembarques de verano, donde constituyó el 11.4% del total de los 

organismos capturados, en otoño el 5.8% y para el invierno un 6%. Estos autores concluyen 

que no hay pesca dirigida específicamente para R. steindachneri para el noreste del Pacífico, 

sino que es capturada en pesquerías dirigidas a especies mixtas, donde es desembarcada y 
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comercializada. Durante todo el año es capturada con redes agalleras de fondo de 13-33 cm de 

abertura de malla por pescadores que se dirigen a la pesca de batoideos abundantes de la zona 

(Pseudobatos productus, e Hypanus dipeturus,), algunos cazones y teleósteos demersales. Para 

invierno es capturada también con palangre de fondo.  

 Para la parte sureste del Golfo de California (La Reforma, Sinaloa) R. steindachneri 

presentó pesca dirigida con redes agalleras de fondo de 28-41 cm de abertura de malla y 

profundidades de 10-5 cm para usarlas de carnada en la pesquería de cangrejos portunidos en 

verano. De igual manera fue capturada de manera incidental en las pesquerías de redes de 

enmalle para la pesca de algunos batoideos, especies del género Menticirrhus, 

pleuronectiformes y en pesquerías de palangre para cazón (S. lewini, R. longurio y S. zygaena) 

a finales del invierno y principios de primavera (Bizzarro et al., 2007a). 

 
 López-López (2018), en su trabajo de estructura de tallas y descripción del 

crecimiento de batoideos provenientes de la pesca incidental en arrastres de camarón en la 

entrada del GC, reporta que R. steindachneri represento un 9 % del total. 

 
2.4. Demografía 

 

Trabajos previos demográficos de esta especie no se han realizado de manera completa 

(Tabla I), sin embargo, Rocha-Gonzales (2016) utilizando las propuestas de Jennings et al. 

(1998), Frisk et al. (2001) y Dulvy y Forrest (2010) reporta una tasa intrínseca de crecimiento 

poblacional (r) de 0.13. Gámez-Moedano et al. (2006) reportan una tasa finita de crecimiento 

poblacional (λ) de 1.09 en el estado de Sinaloa, México. Al separar a la población por estadios, 

las elasticidades estimadas presentaron porcentajes de fertilidad del 13.06%, en la 

supervivencia de neonatos 13.06%, juveniles de 26.11% y para los adultos 47.78%, lo que 

indica que es en la supervivencia de adultos donde los cambios relativos de λ repercuten con 

más presencia. Neer et al. (2005) en su trabajo donde simulan la temperatura sobre el 

crecimiento individual y poblacional de R. bonasus, en el escenario más optimista, reportan un 

valor de λ = 1.044 a temperaturas más frías. 
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Tabla I. Parámetros de historia de vida y demográficos de especies del género Rhinoptera. M: Mortalidad 
natural (años-1), ω: Longevidad (años), mx: Fecundidad (número de crías), λ: Tasa de crecimiento poblacional 

anual, Ro: Tasa neta reproductiva, G: Tiempo generacional, tx2: Tiempo de duplicidad poblacional. GC: 
Golfo de California. 

Especie Área de 
estudio 

M ω mx λ Ro G tx2 Fuente 

R. steindachneri GC 0.06 - 0.5 1.13 - - - 
Rocha-González 

(2016) 
 

R. steindachneri 
 

Sureste GC 
 

0.135 12 0.5 1.09 2.1 8.36 7.82 Gámez-Moedano 
et al. (2006) 

R. bonasus 

Noreste 
golfo de 
México 

 

0.105 25  0.5 1.027 1.41 12.38 - Neer et al. (2005) 

R. bonasus 
Golfo de 
México 

 
0.342 13 1 0.870 - - - Grusha (2005) 

 
 

Existen varios estudios sobre demografía con batoideos en el GC sujetos a pesca 

incidental y dirigida en donde de manera general, los valores de λ han sido >1, como en P. 

glaucostigmus (λ =1.18; Lara-Mendoza, 2016), P. productus (λ =1.074; Márquez-Farías, 2007), 

H. dipterurus (λ =1.14; Smith, 2005), λ= 1.2 para P. violacea (Mollet y Cailliet, 2002), λ= 1.23, 

λ=1.22 y λ=1.139 para L. erinacea, D. leavis y L.ocellata, respectivamente (Frisk et al., 2002), 

λ= 1.2 para T. californica por Neer y Cailliet (2001) y λ= 1.075 para P. productus por 

Downton-Hoffmann (2007), este último en  costas del Pacífico (BCS), lo que indica que los 

batoideos tienden a aumentar su población o  permanecer estables en condiciones naturales.  

 

2.5. Vulnerabilidad ecológica 

 

En México, el análisis de vulnerabilidad para R. steindachneri solo se ha hecho por dos 

autores, sin embargo, existen otros trabajos para varios tiburones, en especial aquellos incluidos 

en el apéndice II de la CITES. Flores-Pineda (2008), mediante un PSA, determinó la 

productividad biológica de R. steindachneri en Bahía Almejas, Baja California Sur, utilizando 

únicamente los parámetros reproductivos; la susceptibilidad a la captura la estimó por el arte de 

pesca utilizado en el área de estudio (red agallera). Dicho autor comenta que la especie presenta 

una baja productividad biológica y una alta susceptibilidad de captura, por lo tanto, concluye 

que es una especie de alto riesgo ecológico ante los efectos de la pesca.  
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Rocha-Gonzales (2016) realiza una evaluación de riego ecológico mediante un PSA a diez 

especies de batoideos capturados en la pesca artesanal del golfo de California, entre estas 

especies R. steindachneri, la cual, según el autor, presenta un valor alto de vulnerabilidad (1.93) 

con 1.26 de PB y 1.83 de SC. 

 

Furlong-Estrada et al. (2017) en su trabajo del uso del PSA y de evaluación rápida de riesgo 

y manejo (M-risk)  para valorar el impacto de la pesquería artesanal en 29 especies de tiburones 

en las costas de Baja California Sur, México, reportan que 28 especies presentaron una baja 

productividad biológica (PB), donde únicamente M. californicus presentó una moderada PB. 17 

especies tuvieron una alta susceptibilidad y 12 de ellas una susceptibilidad moderada. Las cinco 

especies más vulnerables fueron S. zygaena, S. californica, H. francisci, I. oxyrinchus, y C. 

falciformis. 
 
Tovar-Ávila et al. (2016) realizaron una evaluación de riesgo ecológico (RE) para las 

especies de tiburones incluidas en el apéndice II de la CITES. Mediante un PSA concluyen que, 

de las especies analizadas, el RE a los efectos de la pesca resultó ser alto para C. carcharias, C. 

maximus, R. typus, S. lewini, S. zygaena y S. mokarran, y únicamente medio para C. 

longimanus. Asimismo, las especies más vulnerables (v>1) fueron S. lewini y S. zygaena, 

mientras que la menos vulnerable fue C. longimanus. 

 
Furlong-Estrada et al. (2014) realizan una evaluación de riesgo ecológico de la pesca 

artesanal para los tiburones capturados en la entrada del golfo de California. Mediante un 

análisis de PSA determinaron que de las 20 especies evaluadas en función de los sistemas de 

captura (redes y palangres), el 65% (13 especies) presentaron productividad biológica media y 

el resto (35%) baja. La susceptibilidad de captura resultó baja para el total de las especies 

analizadas. Concluyen que el RE estimado fue alto para siete especies y medio para 13 de ellas, 

de igual manera, todas las especies se ubicaron en la categoría media de vulnerabilidad. 

 
Garcés-García (2012) efectuó un análisis de riesgo ecológico para C. limbatus en la zona 

costera de Tamiahua, Veracruz, México. La productividad promedio con base en mortalidad y 

parámetros reproductivos fue relativamente baja (0.25) y el valor de susceptibilidad de captura 

resultó de 0.27, categorizado como nivel bajo de susceptibilidad. Finalmente, la vulnerabilidad 

a los efectos de la pesca artesanal resulto bajo para la especie. 
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Patrick et al. (2010) utilizaron un PSA para evaluar la vulnerabilidad de las poblaciones de 

algunos elasmobranquios a la sobrepesca en aguas de los Estados Unidos. El estudio incluyó 

especies con pesca objetivo (44%) y no objetivo (56%) y diez aspectos biológicos para evaluar 

la productividad y diez para la susceptibilidad a los artes de pesca. Reportan que en general, las 

poblaciones mostraron valores de vulnerabilidad superiores a 1 y las especies de tiburones 

altamente migratorios del Atlántico son las más vulnerables (v=2.17), mientras que las especies 

pelágicas costeras de California son menos vulnerables (v=1.29). 

 

Rhinoptera steindachneri, al presentar características biológicas que indican ser 

susceptible a la sobrepesca, se vuelve necesario realizar trabajos que permitan evaluar la 

resiliencia de la población y la productividad bajo condiciones naturales y su respuesta a 

diferentes patrones de explotación. De igual manera, conocer la productividad biológica y la 

susceptibilidad a distintos artes de pesca nos permitirá categorizar la vulnerabilidad relativa de 

la población en el área de estudio. Esto delineará prioridades de investigación y ayudará a 

conocer si la especie requiere medidas de protección urgente. 
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3. HIPÓTESIS 

 

La raya tecolote R. steindachneri presenta características biológicas que sugieren una 

tasa de crecimiento poblacional baja, y como consecuencia, una restringida capacidad para 

soportar una explotación pesquera, por lo que la especie no contará con el vigor demográfico 

para mantenerse en niveles sostenibles a la presión actual que ejerce la pesquería dirigida e 

incidental en el golfo de California. Asimismo, la vulnerabilidad de la población de R. 

steindachneri en el área de estudio es alta, siendo afectado por las características de historia de 

vida y de la pesquería. 

 

4. OBJETIVO GENERAL 

 

Determinar los parámetros demográficos, analizar la capacidad de soportar distintos niveles 

de mortalidad por pesca y evaluar la vulnerabilidad por medio de un análisis de productividad y 

susceptibilidad para la raya tecolote R. steindachneri en el golfo de California.  

4.1. Objetivos específicos 

 

1. Realizar un análisis demográfico de R. steindachneri para estimar la tasa de crecimiento 

poblacional y otros parámetros demográfico considerando solo la mortalidad natural. 

 
2. Determinar la respuesta de los parámetros demográficos a diferentes escenarios de 

explotación.  

 
3. Determinar los atributos biológicos de R. steindachneri para valorar su productividad 

biológica (PB).  

 
4. Determinar los atributos de explotación de R. steindachneri para valorar la 

susceptibilidad de captura (SC). 

 
5. Determinar la vulnerabilidad de R. steindachneri en función de la PB y SC. 
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5. ÁREA DE ESTUDIO 

 
La información utilizada proviene de distintos trabajos realizados a lo largo del golfo de 

California (GC) (Fig.3). Es un mar marginal también llamado “Mar de Cortés” que se 

encuentra entre la península de Baja California y la parte continental de México; tiene una 

extensión de aproximadamente 1,400 km de largo y 150 km de ancho promedio y una 

superficie de 257,158 km2. Se encuentra ubicado en la parte noroccidental de México, entre los 

22º 50' y 31º 58' de latitud Norte y de los 107º 20' hasta los 114º 45' de longitud Oeste, limitado 

en la parte Oeste por la península de Baja California y al Este por los estados de Sonora, 

Sinaloa, Nayarit y el norte de Jalisco (hasta Cabo Corrientes) con una orientación noroeste-

sureste (Hernández-Méndez, 1998). 

 

 
Figura 3. Área de estudio para R. steindachneri a lo largo del golfo de California. 

 

El GC es una cuenca alargada y estrecha conectada al océano Pacífico, la cual ocupa una 

posición oceanográfica única. Dentro del golfo existen varias zonas: 1) zona de entrada, la cual 

comunica el GC con el océano Pacífico Oriental; 2) zona sur, la cual abarca desde Cabo San 

Lucas BCS hasta Cabo Corrientes, Jalisco; 3) el archipiélago o zona de islas con varios canales 
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estrechos; 4) zona norte; 5) alto golfo, la cual es la zona con una menor profundidad (0-30 m) 

(Lavin y Marinone, 2003). 

 

5.1. Corrientes y masas de agua 

 
Las corrientes superficiales varían significativamente durante todo el año, esto es debido a 

la respuesta de los cambios en la intensidad de los principales sistemas de vientos (Álvarez-

Borrego y Schwartzlose, 1978). Durante el invierno y principio de la primavera, las aguas 

superficiales y subsuperficiales del Pacífico Oriental Tropical (POT) penetran solo en la región 

de la boca del golfo, pero en verano penetran prácticamente en toda la región sur (Lavín et al., 

1997). Existen seis diferentes masas de agua en el GC: a) agua de la Corriente de California 

con salinidades ≤34.5 ups y temperaturas entre los 12 y 18 °C, b) agua tropical superficial con 

salinidades <35.0 ups y temperaturas ≥18 °C, c) agua del GDC con salinidades >34.9 ups y 

temperaturas ≥12 °C, d) agua subtropical subsuperficial con salinidades ≥34.5 y ≤35.0 ups y 

temperaturas ≥9.0 y ≤18.0 °C, e) agua intermedia del Pacífico con salinidades ≥34.5 y ≤34.8 

ups y temperaturas ≥4.0 y ≤9.0 °C) agua profunda del Pacífico con salinidades mayores a 34.5 

ups y temperaturas menores a 4 °C (Castro et al., 2006). 

 
5.2. Mareas y dinámica oceánica  

 

En el GC las amplitudes de marea oscilan de 1.2-7.2 pies. La entrada mareal ocurre en 

mayor magnitud por el lado Este y salida por el lado Oeste. Las constantes armónicas 

indican que las características iniciales de la marea semidiurna en el océano Pacífico, 

presenta una amplitud moderada de 30-54 cm en mareas semidiurnas y diurnas, las cuales 

se prolongan en diferentes fases a lo largo del golfo, en donde su amplitud inicial decrece 

hasta alcanzar 13 cm a la altura de Guaymas (Leal y Lavin, 2002). 

 

5.3. Región biogeográfica y productividad primaria 

 

El GC se encuentra dentro de la provincia biogeográfica Cortesiana (Briggs, 1974; 

Hendrickx y Salgado-Barragán, 1991; Hendrickx, 1997). Es una provincia reconocida 

mundialmente como una de las cinco con mayor biodiversidad y presenta un alto nivel de 

endemismo, característica debido a una gran variedad de hábitats, así como de ambientes 
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(Carvajal et al., 2004). Los niveles de nutrientes en todo este sistema aumentan cada año 

mostrando baja estacionalidad. En la primavera, la productividad primaria tiende a aumentar 

del sur del golfo y hacia la parte norte, alcanzando valores altos en la región de las Grandes 

Islas (Valdez-Holguín et al., 1995). El GC posee una productividad primaria con tasas elevadas 

debido a los procesos físicos de mezcla con nutrientes de la zona eufótica (Álvarez-Borrego y 

Lara-Lara, 1991). Las aguas con poco oxígeno y ricas en nutrientes son muy superficiales, por 

lo que se requiere relativamente poca energía para que estos nutrientes alcancen la zona 

eufótica. Así, las surgencias y la mezcla por mareas transportan agua profunda, fría y rica en 

nutrientes a la superficie (Álvarez-Borrego, 2002). 
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6. MATERIAL Y MÉTODOS 

 

6.1. Demografía 

 

Con base en la información biológica disponible para hembras de R. steindachneri (Tabla 

II), se construyeron modelos denso-independientes y estructurados por edades, donde se adoptó 

el supuesto de una población con un solo pulso de nacimiento anual y con censo posterior al 

periodo de reproducción (Márquez-Farías et al., 1998; Cortés, 2002; Smith, 2005), para 

conocer la dinámica poblacional de la especie en el golfo de California. La fecundidad (mx) se 

consideró constante a partir de la epm (edad de primera madurez) estimada utilizando la 

ecuación inversa del modelo de crecimiento de Gompertz a los datos reportados en talla por 

Bizzarro et al. (2007a). De igual manera, la ojiva de madurez fue obtenida mediante el modelo 

de regresión logística binaria (Márquez-Farías, 2007). La edad máxima, coeficiente catabólico 

de crecimiento (k) y AD∞ se obtuvieron de los datos reportados por Carrillo-Colín et al. 

(Sometido). 

 

Asimismo, se estableció un procedimiento alterno donde las tablas de vida y las matrices de 

Leslie para todos los escenarios demográficos determinísticos fueran construidas con una 

longevidad teórica calculada con la ecuación propuesta por Taylor (1958). El organismo más 

grande a partir del conteo de marcas concéntricas de crecimiento en las vértebras proporciona 

una estimación inicial de la longevidad de la especie, sin embargo, esta podría ser subestimada 

en una población en donde los organismos más viejos han sido removidos por la pesquería 

(Natanson et al., 2007). Este método indica el tiempo de vida de la especie para alcanzar el 

95% de su talla máxima estimada. 

𝜔 =
1

𝑘
𝑙𝑛 [

𝑙𝑛
𝐴𝐷0
𝐴𝐷∞

ln 𝑥
]                                                Ec.1 

Donde x=0.95. 
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Para determinar los parámetros demográficos, dichas tablas de vida y matrices de Leslie 

(Leslie, 1945) fueron construidas con ayuda del complemento de Microsoft Excel Poptools del 

CSIRO (Hood, 2010) (http://www.poptools.org/download/ ).  

 

Tabla II. Parámetros de entrada de la tabla de vida de R. steindachneri en el golfo de California 

Parámetro: Valor: 
Fecundidad 1 embrión 
Epm 6 años 
Edad máxima 13 años 
Longevidad teórica 22 años 
Coeficiente de crecimiento (k) 0.137 años-1 
Longitud máxima teórica (AD∞) 105.72 cm 

 

La matriz cuadrada A tuvo la dimensión de acuerdo a la longevidad de la especie (Caswell, 

1989). La combinación de elementos aij de la matriz representa la probabilidad de que la clase 

de edad j aporte a la clase de edad i (Fig. 4), de tal manera que a2,1 representa la probabilidad de 

que un individuo de clase de edad 1 contribuya a la clase de edad 2.  

 

𝐴 = |

𝑎1,1…𝑎1,𝑛
𝑎2,1…𝑎2,𝑛
⋮            ⋮

𝑎𝑛,𝑛…𝑎𝑛,𝑛

| 

Figura 4.- Matriz de transición A compuesta por elementos aij que representan la probabilidad de que la clase 
de edad j aporte o contribuya a la case de edad i. 

 

Los elementos de la matriz están representados por la fecundidad por cápita (Fx) en el 

primer renglón y la probabilidad de supervivencia de la edad x a la x+1 Px en la subdiagonal. 

Para este estudio, Fx representó el número de hembras producidas por cada hembra de la clase 

de edad x. 

𝐹𝑥 = 𝑙𝑥𝑚𝑥                                                            Ec.2 

 

http://www.poptools.org/download/
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Las proyecciones de la población se calcularon utilizando distintos escenarios 

demográficos mediante dos diferentes enfoques; determinístico y probabilístico (Mertz, 1970; 

Smith, 2005; Smith et al., 2008). Así mismo, se trabajó bajo la hipótesis que la población de R. 

steindachneri en el golfo de California es un único stock. 

 

6.1.1. Mortalidad natural 

Los parámetros demográficos de R. steindachneri se estimaron a partir de 12 diferentes 

valores de M obtenidos al probar distintos modelos de mortalidad natural. Dichos modelos 

fueron comparados para determinar la influencia que tienen en cada uno de los diferentes 

componentes demográficos y se describen a continuación:  

 

La ecuación propuesta por Hoenig (1983) es la más utilizada en elasmobranquios de 

manera estandarizada y utiliza la edad máxima observada para predecir la mortalidad total, 

suponiendo que Z ≈M para una población en condición virgen o con explotación pesquera 

ligera (Simpfendorfer, 2005; Walker, 2005):  

 

ln 𝑍 = 1.46 − 1.01 ln(𝜔)                                           Ec.3 

Donde ω es la edad máxima/longevidad teórica en años.  

 
El método indirecto de Pauly (1980) para estimar M utiliza los parámetros de 

crecimiento de von Bertalanffy y la temperatura media anual de la superficie del mar. Dicho 

método supone que existe una relación entre el tamaño máximo del organismo y la mortalidad 

natural (Simpfendorfer et al., 2005): 

 

𝑙𝑜𝑔𝑀 = −0.0066 − 0.279 (log 𝐿∞) + 0.643 (log 𝑘) + 0.4634(log 𝑇𝑆𝑀)     Ec.4 

 
Donde L∞ es el ancho de disco máximo (cm), k es el coeficiente catabólico de crecimiento (años-1) y 
TSM es la temperatura media superficial del mar (°C) obtenida del servidor en línea del Wheather 
Underground1 de los años 2017-2018 en distintos puntos a lo largo del GC. 
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Jensen (1996), usando las invariantes de historia de vida de Beverton y Hold (Pauly, 

1980; Charnov, 1993) como punto de partida, determinó las relaciones entre los parámetros de 

historia de vida y la mortalidad natural y demostró que había una relación teórica entre el valor 

de k y M (Ec.5), así como un equilibrio optimo entre la reproducción y la supervivencia (Ec.6): 

 

𝑀 = 1.5(𝑘)                                                           Ec.5 

𝑀 =
1.65

𝑋𝑚
                                                                 Ec.6 

 

Donde k es el coeficiente catabólico de crecimiento y Xm es la edad de madurez. 

 
Then et al. (2015) realizan una revisión al método propuesto por Hoenig (1983) y 

proponen una ecuación actualizada cuando los datos de la longevidad (Tmax) están disponibles: 

 
𝑀 = 4.899 𝑇𝑚𝑎𝑥

−0.916                                                      Ec.7 
 

Peterson y Wroblewski (1984) estiman la mortalidad natural a cada grupo de edad 

cuando se cuenta con el peso como factor de escala, bajo la premisa de que mientras más peso 

tenga el organismo a cada t, la M disminuirá.  

 
𝑀𝑤 = 1.28𝑤−0.25                                                         Ec.8 

 
Donde w es el peso entero del organismo en gramos. 

 

Hewitt y Hoenig (2005) proponen la estimación de la M basado en la longevidad 

observada de una gran variedad de taxas, modificando el enfoque the rule-of-thumb utilizado 

por Quinn y Deriso (1999) y en el manual de métodos de evaluación de FAO (Sparre y 

Venema, 1998; Cadmia, 2003): 

𝑀 =
4.22

𝑡𝑚𝑎𝑥
                                                              Ec.9 

Donde tmax es la edad máxima en años. 
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Ralston (1987) plantea un modelo de mortalidad natural basado en el coeficiente de 

crecimiento individual (k) utilizando datos previos de 19 stocks de peces en una regresión 

media aritmética:  

𝑀 = 0.0189 + 2.0 ∗ 𝑘                                                 Ec. 10 

 

Rikhter y Efanov (1976) expresan una ecuación para calcular M basándose en una 

relación con la edad de primera madurez (epm). Estos autores utilizan la correlación del inverso 

de madurez sexual en función del exponente alométrico 0.72 obtenido de la regresión de 14 

stocks de peces: 

𝑀 =
1.521

𝑡𝑚
0.72 − 0.155                                                     Ec.11 

Donde tm es la edad a la cual el 50% de los organismos es sexualmente maduro. 

 

Chen y Watabane (1989) desarrollaron un estimador para M a cada grupo de edad. Esta 

aproximación contempla la alta mortalidad esperada a edades tempranas y la disminución de 

esta a edades avanzadas; asumiendo que Mt es inversamente proporcional a una medida de 

crecimiento (k):  

𝑀𝑡 =
𝑘

1−𝑒−𝑘(𝑡−𝑡0)
, 𝑡 ≤ 𝑡𝑚                                                 Ec.12 

𝑀𝑡 =
𝑘

𝑎0+𝑎1(𝑡−𝑡𝑠)+𝑎2(𝑡−𝑡𝑠
2)
, 𝑡 ≥ 𝑡𝑚                                 Ec.13 

Donde: 𝑎0 = 1 − 𝑒−(𝑡−𝑡𝑚),  𝑎1 = 𝑘 ∗ 𝑒−𝑘(𝑡𝑚−𝑡0),  𝑎2 =
1

2
𝑘2𝑒−𝑘(𝑡𝑚−𝑡0), 𝑡𝑠 = −

1

2
ln(1 − 𝑒𝑘𝑡0) + 𝑡0 

y tm= Edad de primera madurez. 

 

 Campana et al. (2001) proponen una estimación a la que el 99% de una cohorte habrían 

muerto cuando Z≈M. Si tm representa la longevidad y M corresponde al 1% de la supervivencia, 

entonces: 

𝑀 =
−ln (0.01)

𝑡𝑚
                                                         Ec. 14 
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6.1.2. Parámetros demográficos  

6.1.2.1. Supervivencia 

 La proporción (lx) que sobrevive al inicio de cada clase de edad puede derivarse de 

estimaciones de tasas de mortalidad naturales y se expresa de la siguiente manera: 

 

𝑙𝑥 = {
1 𝑒−𝑀 𝑐𝑢𝑎𝑛𝑑𝑜 𝑒𝑑𝑎𝑑 𝑥 = 1
𝑙𝑥−1 𝑒

−𝑀𝑐𝑢𝑎𝑛𝑑𝑜 𝑒𝑑𝑎𝑑 𝑥 > 1
                                  Ec.15 

 
Donde lx-1 es el número de sobrevivientes a la clase de edad anterior y M es cada una de las 
mortalidades naturales. 

 

6.1.2.2. Tasa neta reproductiva (Ro) 

Mediante la matriz de Leslie se determinó la tasa neta reproductiva, el cual es un 

parámetro relacionado directamente con la reproducción y supervivencia. Es definido como el 

número de crías hembras producidas en promedio por cada hembra a lo largo de su vida 

(Caswell, 1989): 

𝑅𝑜 = ∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑛
𝑥=0                                         Ec. 16 

Donde lx es la supervivencia y mx es la fecundidad a la edad x, respectivamente. 

6.1.2.3. Tiempo generacional (G) 

El tiempo generacional fue determinado por Caswell (1989) y se define como el tiempo 

medio que transcurre desde que los organismos nacen hasta que producen cada una de sus crías. 

 

𝐺 = [
∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑥𝑥=𝑛
𝑥=0

∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑥=𝑛
𝑥=0

] = [
∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑥𝑥=𝑛
𝑥=0

𝑅𝑜
]                            Ec.17 

Donde lx es la supervivencia y mx es la fecundidad a la edad x, respectivamente. Ro es la tasa neta 
reproductiva. 
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6.1.2.4. Tasa intrínseca de crecimiento poblacional (r) 

La tasa intrínseca de crecimiento poblacional anual (r) representa el potencial de una 

población de aumentar o disminuir (Krebs, 1985). Una primera aproximación de r se puede 

obtener con la siguiente expresión: 

 

𝑟 =
𝐿𝑛(𝑅0)

[
∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑥𝑥=𝑛
𝑥=0

𝑅0
]
 = 

 𝐿𝑛 (𝑅0)

𝐺
                                   Ec.18 

 

Un método más preciso para obtener la r es por medio de la ecuación fundamental de 

Euler-Lotka (Caswell, 1989) resolviéndola por iteración cambiando r hasta lograr la igualdad: 

 
∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑛
𝑥=0 𝑒−𝑟𝑥 = 1                                             Ec.19 

 

6.1.2.5. Tasa finita de crecimiento poblacional (λ) 

La tasa intrínseca de crecimiento poblacional (r) puede ser expresada de manera finita 

calculando el valor de lambda (𝜆): 

 
𝜆 = 𝑒𝑟                                                      Ec.20 

 

6.1.2.6. Tiempo de duplicidad poblacional (tx2) 

El tiempo teórico (en años) que tardará la población en duplicarse (λ>1) fue 

determinado por medio de la ecuación 21 (Caswell, 1989): 

 

𝑡𝑥2 = (
ln (2)

𝑟
)                                                       Ec.21 

 
6.1.2.7. Valor reproductivo (vx) 

El valor reproductivo vx representa la contribución de cada grupo de edad x al 

crecimiento de la población y se calculó de acuerdo a Caswell (1989): 

𝑣𝑥 = [
𝑒𝑟(𝑥+1)

𝑙𝑥 ∑ 𝑒−𝑟(𝑦+1)𝑙𝑥𝑚𝑥𝑥=𝑛
𝑥=0

]                                  Ec.22 
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6.1.2.8. Esperanza de vida (ex) 

La esperanza de vida se determinó de acuerdo a la siguiente ecuación: 

 

𝑒𝑥 = [
∑ 𝐿𝑥𝑛
𝑛=𝑥

𝑙𝑥
]                                                           Ec.23 

 
Donde Lx es el número total de años vividos desde la edad x y lx es la supervivencia a la edad x. 

 

6.1.2.9. Distribución estable por edades (cx) 

La distribución de edades de una población estable se estimó por medio de Caswell 

(1989): 

𝐶𝑥 = [
𝑒−𝑟𝑥𝑙𝑥

∑ 𝑒−𝑟𝑥𝑙𝑥𝑥=𝑛
𝑥=0

]                                              Ec.24 

 

6.1.3. Análisis de perturbación 

Para evaluar la influencia de los cambios en los parámetros poblacionales (reproducción y 

supervivencia) en la matriz de Leslie sobre la tasa finita de crecimiento poblacional (λ), se 

realizó un análisis de perturbación prospectiva (Caswell, 2001). Para lo anterior se calculó la 

sensibilidad (Sij) y la elasticidad (Eij) para medir los cambios absolutos y relativos en λ, 

respectivamente: 

 
6.1.3.1. Sensibilidad (Sij) 

La sensibilidad de las entradas de una matriz de proyección poblacional (Sij) miden el 

impacto absoluto en la tasa de crecimiento poblacional (λ) de un cambio absoluto en cada 

elemento particular de la matriz, relativo a los cambios de la misma magnitud absoluta en otros 

elementos de la matriz (Caswell, 2001). La sensibilidad fue determinada por: 

 

𝑆𝑖𝑗 = [
𝜕𝜆

𝜕𝑎𝑖𝑗
] = [

𝑣𝑖 𝑤𝑗

〈𝑤,𝑣〉
]                                        Ec.25 
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6.1.3.2. Elasticidad (Eij) 

La elasticidad de las entradas de una matriz de transición (Eij) cuantifican el cambio 

relativo en las tasas de crecimiento poblacional (λ), que resultan de un cambio proporcional en 

cada elemento particular de la matriz (Caswell, 2001). Las elasticidades son sensibilidades 

estandarizadas que suman 1 por definición y están determinadas por: 

 

𝐸𝑖𝑗 = [
𝜕𝜆

𝜕𝑎𝑖𝑗
 
𝑎𝑖𝑗

𝜆
] = [

𝜕ln (𝜆)

𝜕ln (𝑎𝑖𝑗)
]                                     Ec.26 

 

6.1.4. Modelación de escenarios demográficos 

6.1.4.1. Enfoque Determinístico 

Se establecieron cinco escenarios hipotéticos para estimar los valores de los parámetros que 

mejor representen a la población de R. steindachneri en el GC utilizando la mejor información 

biológica disponible. Dichos escenarios fueron construidos para evaluar el efecto de la 

mortalidad natural (M), la fecundidad a partir de un valor a la edad de primera madurez (epm) y 

considerando el efecto de una ojiva de madurez. Los distintos escenarios se describen a 

continuación:  

- Escenario 1: M constante en todas las clases de edad y fecundidad constante a partir de la 
edad de primera madurez (epm). 

 

- Escenario 2: M disminuye a la mitad a partir de la epm y efecto de la ojiva de madurez. 
 
- Escenario 3: Vector de M (Peterson y Wroblewski, 1984) y fecundidad constante a partir de 

la epm. 
 
- Escenario 4: Vector de M (Peterson y Wroblewski, 1984) y efecto de la ojiva de madurez. 
 
-Escenario 5: Vector de M (Walker, 1994) ajustada con lx a la epm y efecto de la ojiva de 

madurez. 
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Para el escenario 5, la mortalidad fue modelada utilizando la ecuación de Walker (1994) 

modificada, tomando como valor de entrada cada uno de los valores de M de las ecuaciones 3-

14: 

𝑀𝑡 = 𝑀(𝑒−𝜙𝑥 + 1 − 𝑒−𝛾𝑥)                                    Ec.27 

Donde M es el valor de mortalidad obtenido de las ecuaciones 3-14, y Φ y γ son parámetros de la 
mortalidad natural que representan el decaimiento inicial de la mortalidad en individuos juveniles y 
el incremento de la mortalidad por vejez, respectivamente.  

 

La ecuación 27 permite a la M variar con la edad, de modo que la mortalidad natural 

disminuye rápidamente en los primeros años de vida y aumenta gradualmente con la 

longevidad. Los parámetros de esta función en forma de “U” (Φ, γ) fueron ajustados mediante 

mínimos cuadrados comparando el valor esperado de lx calculados con los valores de la 

ecuación de Walker (1994) y valores de lx observados a la edad cero (100% de lx) y un valor de 

lx a la epm (Fig. 5) obtenido mediante la ecuación 28 (Goodyear, 1993; Dulvy y Forrest, 2010). 

𝑙𝑥𝑎 = 𝑒−𝑀(𝑎−1)                                                 Ec. 28 

Donde 𝑙𝑥𝑎  es la supervivencia a la epm, M es la mortalidad natural y a en la edad de primera 
madurez. 

 

Figura.5. Diagrama idealizado del ajuste de los parámetros de la ecuación de Walker (1994). a) Vector de 
M, b) vector de lx esperada, c) valores observados de lx (puntos negros) y d) vector de M y de lx después del 

ajuste. 
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 6.1.5. Aproximación a la tasa máxima intrínseca de crecimiento poblacional (rmax)  

Dada la incertidumbre en los parámetros de entrada para generar estimaciones reales de 

rmax (Fig. 6b), se decidió utilizar la propuesta de Cortés (2007, 2016) en utilizar supervivencias, 

reproducción y otras variables biológicas que se aproximan a los valores máximos que podrían 

alcanzarse en condiciones correspondientes a recursos ilimitados en ausencia de pesca. Esto 

incluye supuestos en el paradigma de denso-dependencia a niveles bajos de población. Se 

trabajó con el valor más pequeño de M dado un amplio rango de opciones, asegurando así la 

máxima supervivencia (Fig. 6a).  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 6. Grafica de crecimiento per cápita (rmax) para las poblaciones expuestas a un crecimiento poblacional 
logístico y exponencial. REP: Información de reproducción, E y C: Información de edad y crecimiento, M: 
mortalidad natural, K: capacidad de carga, r cond: tasa intrínseca de crecimiento poblacional condicional. 

Tomado y modificado de Cortés (2016). 

 

6.1.5.1. Enfoque Estocástico (Simulación de Monte Carlo) 

La incertidumbre en los parámetros de historia de vida fue considerada usando modelos 

probabilísticos variando las tasas vitales específicas a la edad y la estructura poblacional usando 

la técnica de simulación de Monte Carlo (Caswell, 2001; Cortés, 2002; Smith, 2005; Smith et 

al., 2008). Dichas simulaciones fueron realizadas en hojas de cálculo de Microsoft Excel 

equipadas con Crystal Ball® Oracle. El promedio de los parámetros demográficos fue 

calculado tras realizar 5 mil simulaciones, con un límite de confianza superior del 97.5% y uno 

inferior del 2.5% para cada escenario.  

 

a) b) 
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Las distribuciones probabilísticas de los parámetros de la historia de vida de R. 

steindachneri variaron según el escenario. Los valores de los escenarios 1-4 se muestran en la 

Tabla III. Para el escenario 5, se utilizaron las mismas distribuciones y valores usados en los 

escenarios 1-4 (Tabla IV), sin embargo, también se añadió estocasticidad a los parámetros 

utilizados en la función de M de Walker (1994) (Tabla V). Las grafica de las distribuciones se 

pueden apreciar en el anexo 1 

.
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Tabla III. Distribución probabilística y valores asignados a los parámetros de historia de vida de R. 

steindachneri de los escenarios 1-4. ω: longevidad, M: mortalidad natural, epm: edad de primera madurez,  Φ: 
variable de ojiva de madurez (modelo logístico), a y b: constantes de la ecuación de Peterson y Wroblewski 

(1984) 

Escenario Parámetros 
Tipo de 

distribución 
probabilística 

Valores Fuente 

1 

ω Triangular 

Mínimo: 13 años* 
Más probable: 22 años** 

Máximo: 25 años*** 
 

* Carrillo-Colín et al. (Sometido). 
**Longevidad teórica (Taylor, 1958). 

***30% de incremento del Δ de edad máxima y 
longevidad teórica como límite superior para incorporar 

incertidumbre. 
 

M 

 

Normal 
 

�̅�̅: 0.190 
σ: 0.019 

 

Valor más pequeño de las ecuaciones 2-13 (Hoenig, 
1983). 

epm Normal �̅�̅: 6 años* 
σ: 0.6** 

*Bizzarro et al. (2007a). 
** 10% del valor promedio. 

2 

ω Triangular 
Mínimo: 13 años* 

Más probable: 22 años** 
Máximo: 25 años*** 

 
* Carrillo-Colín et al. (Sometido). 

**Longevidad teórica (Taylor, 1958). 
***30% de incremento del Δ de edad máxima y 

longevidad teórica como límite superior para incorporar 
incertidumbre. 

 

M Uniforme 
 

�̅�̅: 0.190 
σ: 0.019 

 

Valor más pequeño de las ecuaciones 2-13 (Hoenig, 
1983). 

epm 
Normal 

 

�̅�̅: 6 años* 
σ: 0.6** 

 

*Bizzarro et al. (2007a). 
** 10% del valor promedio. 

 

Φ Normal �̅�̅: 0.715* 
σ: 0.071** 

*Bizzarro et al. (2007a), presente estudio. 
** 10% del valor promedio. 

3 

ω Triangular 
Mínimo: 13 años* 

Más probable: 22 años** 
Máximo: 25 años*** 

 
* Carrillo-Colín et al. (Sometido). 

**Longevidad teórica (Taylor, 1958). 
***30% de incremento del Δ de edad máxima y 

longevidad teórica como límite superior para incorporar 
incertidumbre. 

 

epm 

 
Normal 

 

�̅�̅: 6 años* 
σ: 0.6** 

 

*Bizzarro et al. (2007a). 
** 10% del valor promedio. 

 

a 
 

Normal 
 

�̅�̅: 1.92* 
σ: 0.19** 

 

*Peterson y Wroblewski (1984). 
**10% del valor promedio. 

 

b Normal �̅�̅: 0.25* 
σ: 0.025** 

*Peterson y Wroblewski (1984). 
**10% del valor promedio. 

4 

ω 
 

Triangular 
 

Mínimo: 13 años* 
Más probable: 22 años** 

Máximo: 25 años*** 
 

* Carrillo-Colín et al. (Sometido). 
**Longevidad teórica (Taylor, 1958). 

***30% de incremento del Δ de edad máxima y 
longevidad teórica como límite superior para incorporar 

incertidumbre. 
 

epm 

 
Normal 

 

�̅�̅: 6 años* 
σ: 0.6** 

 

*Bizzarro et al. (2007a). 
** 10% del valor promedio. 

 

Φ 
 

Normal 
 

�̅�̅: 0.715* 
σ: 0.071** 

 

*Bizzarro et al. (2007a), presente estudio. 
** 10% del valor promedio. 

 

a 
 

Normal 
 

�̅�̅: 1.92* 
σ: 0.19** 

 

*Peterson y Wroblewski (1984). 
**10% del valor promedio. 

 

b Normal �̅�̅: 0.25* 
σ: 0.025** 

*Peterson y Wroblewski (1984). 
**10% del valor promedio. 
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Tabla IV. Valores de distribución probabilística previa a los parámetros de historia de vida de R. steindachneri del escenario 5. ω: longevidad, M: mortalidad 
natural, epm: edad de primera madurez, Φ: variable de ojiva de madurez (modelo logístico) 

 

Parámetros Tipo de distribución 
probabilística Valores Fuente 

ω 
 

Triangular 
 

Mínimo: 13 años* 
Más probable: 22 años** 

Máximo: 25 años*** 
 

* Carrillo-Colín et al. (Sometido). 
**Longevidad teórica (Taylor, 1958). 

***30% de incremento del Δ de edad máxima y 
longevidad teórica como límite superior para incorporar 

incertidumbre. 
 

epm 

 
Normal 

 

�̅�̅: 6 años* 
σ: 0.6** 

 

*Bizzarro et al. (2007a). 
** 10% del valor promedio. 

 

Φ Normal �̅�̅: 0.715* 
σ: 0.071** 

*Bizzarro et al. (2007a), presente estudio. 
** 10% del valor promedio. 

 

 
Tabla V. Valores de distribución probabilística a los parámetros utilizados en la función de M de Walker (1994) del escenario 5. M: mortalidad natural, Φ y γ: 

variables de dicha ecuación,  �̅�̅: valor de la media, σ: desviación estándar 
 

Parámetros 
Tipo de 

distribución 
probabilística 

Hoenig 
(1983) 

Pauly 
(1980) 

Jensen 1 
(1996) 

Jensen 2 
(1996) 

Then et al. 
(2015) 

Raltson 
(1987) 

Hewit & 
Hoenig 
(2005) 

Rikhter & 
Efanov 
(1976) 

Campana 
et al. 

(2001) 

M Normal 

 
�̅�̅: 0.190 
σ: 0.019 

 

�̅�̅: 0.53 
σ: 0.03 

�̅�̅: 0.20 
σ: 0.02 

�̅�̅: 0.275 
σ: 0.027 

�̅�̅: 0.28 
σ: 0.02 

�̅�̅: 0.301 
σ: 0.030 

�̅�̅: 0.192 
σ: 0.019 

�̅�̅: 0.26 
σ: 0.02 

�̅�̅: 0.209 
σ: 0.020 

Φ Normal 
�̅�̅: 0.077 
σ: 0.007 

 

�̅�̅: 0.44 
σ: 0.04 

�̅�̅: 0.07 
σ: 0.007 

�̅�̅: 0.088 
σ: 0.008 

�̅�̅: 0.08 
σ: 0.008 

�̅�̅: 0.086 
σ: 0.008 

�̅�̅: 0.087 
σ: 0.008 

�̅�̅: 0.08 
σ: 0.008 

�̅�̅: 0.076 
σ: 0.007 

γ Normal �̅�̅: 8x10-4 
σ: 8x10-5 

�̅�̅: 0.23 
σ: 0.02 

�̅�̅: 53x10-6 
σ: 53x10-7 

�̅�̅: 0.009 
σ: 0.0009 

�̅�̅: 0.009 
σ: 0.0009 

�̅�̅: 0.008 
σ: 0.0008 

�̅�̅: 0.008 
σ: 0.0008 

�̅�̅: 0.007 
σ: 0.0007 

�̅�̅: 0.0005 
σ: 5x10-5 
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6.1.6. Derivaciones de la ecuación de Euler-Lotka  

Se exploraron cinco métodos distintos para calcular rmax derivados de la ecuación 

fundamental de Euler-Lotka y conocer el nivel de subestimación de la robs. Estas variantes 

suponen denso-dependencia y denso-independencia. Fueron calculadas utilizando el lenguaje 

de programación Rstudio ® Ver. 1.0.153.  

 

6.1.6.1. Eberhardt, Majorowicz y Wilcox (1982) 

Derivaron una expresión donde asumen tasas constantes de supervivencia y fecundidad de 

adultos. Esta ecuación ha sido utilizada para calcular tasas de crecimiento poblacional de varios 

vertebrados terrestres y marinos (Skalski et al., 2008): 

𝑒𝑟𝑎 − 𝑒−𝑀(𝑒𝑟)𝑎−1 −𝑚𝑙𝛼 (1 − (
𝑒−𝑀

𝑒𝑟
)
𝑤−𝑎+1

) = 0                        Ec. 29 

Donde a es la edad de primera reproducción, m es fecundidad constante, w es la longevidad y r es la 
tasa intrínseca de crecimiento observada.  

 

6.1.6.2. Myers, Mertz y Follow (1997) 

A partir de la ecuación de Euler-Lotka, derivaron una ecuación asumiendo una 

supervivencia y reproducción constante e incorporando dependencia a la densidad a través de 

una cantidad conocida como �̃�, el número de hembras producidas por cada madre cada año a un 

nivel muy bajo de abundancia de reproductores. Esta ecuación, con robs considerada como rmax, 

se ha utilizado para calcular rmax en peces marinos y mamíferos terrestres y marinos (Hutchings 

et al., 2012) y es considerada una medida estándar del riesgo de extinción (Dulvy et al., 2004): 

 

𝑒𝑟 𝑎 − 𝑒−𝑀(𝑒𝑟)𝑎−1 − �̃� − 1 = 0                                  Ec.30 

Donde a es la edad de primera madurez, e-M es la probabilidad de la supervivencia de adultos 
derivada únicamente por mortalidad natural, �̃�=m: número de peces de la edad 0 producidos 
por cada madre y r es la robs. 
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6.1.6.3. Potencial de rebote (1998) 

Este método fue desarrollado por Smith et al. (1998) y también es una modificación a la 

ecuación de Euler-Lotka, que incorpora conceptos denso-dependientes al asumir una respuesta 

compensatoria a la reducción de la población provocada por una mayor supervivencia pre-

adulta (Cortés, 2016).  

∑ 𝑙𝑥𝑚𝑥𝑒
−𝑟𝑥 − 1 = 0𝑤

𝑥=𝑎                                  Ec. 31 

 

Si lx se expresa en términos de supervivencia a la edad de primera madurez 𝑙𝑎𝑒−𝑀(𝑥−𝑎) 

y mx se reemplaza con una fecundidad constante (número promedio de crías hembra por 

hembra), completando los términos de la sumatoria: 

 

𝑒−(𝑀+𝑟) + 𝑙𝑥𝑚𝑒
−𝑟𝑎(1 − 𝑒−(𝑀+𝑟)(𝑤−𝑎+1)) − 1 = 0               Ec. 32 

 

La supervivencia de juveniles la=la, Z que hace que la mortalidad incrementada Z= 

(M+F) sea sostenible (r=0) se calculó a partir de la siguiente ecuación estableciendo M=Z y 

r=0: 

𝑒−(𝑍) + 𝑙𝑥,𝑍𝑚(1 − 𝑒−(𝑍)(𝑤−𝑎+1)) − 1 = 0                         Ec. 33 

 

Si eliminamos F (Z=M), la población bajo la supervivencia a la epm (la, Z) rebotará a 

una tasa de productividad de rZ, que se encuentra al sustituir lx,Z en la ecuación 33 y 

resolviéndola iterativamente (Au y Smith, 1997). Dicho potencial de rebote rZ representa la tasa 

de crecimiento poblacional en el máximo rendimiento sostenible (MRS) (Cortés, 2016). 
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6.1.6.4. Método demográfico invariante (2005) 

El método demográfico invariante (DIM por sus siglas en inglés) (Niel y Lebreton, 

2005) combina un modelo matricial basado en la edad con un modelo alométrico. El modelo 

matricial supone supervivencias a edades adultas y fecundidad constante (𝑠 = 𝑒−𝑀), al igual 

que un promedio del tiempo generacional (𝑇 =
𝑎+𝑠

𝜆−𝑠
), donde a es la edad de primera 

reproducción. El modelo alométrico está basado en la relación entre rmax, T y la biomasa (M), 

de tal modo que rmax =𝑎𝑟𝑀−0.25 y 𝑇 = 𝑎𝑇𝑀
−0.25; que al multiplicarse producen la tasa máxima 

adimensional de crecimiento poblacional o 𝑟𝑚𝑎𝑥𝑇 = 𝑎𝑟𝑎𝑇 = 𝑎𝑟𝑇 . Cuando se combina con el 

método basado en matrices, el modelo alométrico proporciona una ecuación para el método 

demográfico invariante que se define como: 

𝑒𝑟 = 𝑒

[
1

(𝑎+
𝑒−𝑀

𝑒𝑟−𝑒−𝑀
)

]

                                            Ec. 34 

 

6.1.6.5. Skalski, Millspaugh y Ryding (2008) 

Propusieron una modificación adicional a la ecuación anterior para tomar en cuenta la 

supervivencia acumulada a la epm y explícitamente permite a la longevidad ir al infinito, por lo 

tanto, no requiere estimaciones de w, que son a menudo inciertas y desconocidas: 

 

𝑒𝑟𝑎 − 𝑒−𝑀(𝑒𝑟)𝑎−1 −𝑚𝑙𝑎 − 1 = 0                                          Ec.35 

Donde a es la edad de primera madurez, e-M es la probabilidad de la supervivencia de adultos 
derivada únicamente por mortalidad natural, �̃�=m: número de peces de la edad 0 producidos por 
cada madre y la supervivencia acumulada desde la edad 0 a la epm, r es la robs. 

 

Una vez obtenido el mejor resultado de rmax, se utilizó dicho valor para conocer qué 

valores de M debería de tener la especie para presentar ese crecimiento poblacional. Posterior a 

eso, se construyó un escenario estocástico con la misma variabilidad y metodología de la tabla 

IV. 
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6.1.7. Parámetros demográficos bajo condiciones de explotación  

 

A partir del mejor escenario demográfico de manera natural (Skalski et al., 2008), se 

estimaron los parámetros demográficos bajo diferentes escenarios de exploración considerando 

el efecto de valores teóricos de mortalidad por pesca (F) desde 0 hasta 0.9 en intervalos de 0.1 

y edades de primera captura (epc) desde 0 hasta 22 años. Debido a la dificultad de analizar de 

manera visual la combinación del efecto bivariado de incluir epc y F a cada parámetro, se 

realizaron graficas 3-D con la finalidad de representar la superficie de respuesta de dichos 

parámetros demográficos (Márquez-Farías y Castillo-Géniz, 1998; Márquez-Farías et al., 1998, 

Márquez-Farías, 2007; Lara-Mendoza, 2016). 

Se estimó un valor de mortalidad total (Z) y por pesca (F) a partir de una curva de 

captura utilizando frecuencias de R. steindachneri para cada edad utilizando Rstudio ver. 

1.0.153. La disminución exponencial de los peces con la edad se vuelve lineal si trazamos el 

logaritmo natural de la captura contra la edad (Ogle, 2016). La curva tiene una extremidad 

izquierda ascendente (que representa las edades de los peces que no son completamente 

vulnerables), un pico (que representa la edad en la que se vuelven completamente vulnerables) 

y un miembro descendente derecho (que representa las edades que son completamente 

vulnerables al arte). La tasa de mortalidad se estimó a partir de la edad en la sección derecha de 

la curva de captura (Fig.7) (Smith et al., 2012). 

 

 

Figura 7. Diagrama idealizado del logaritmo natural de la captura frente a la edad que ilustra las extremidades 
típicas ascendentes (edades más jóvenes) y descendentes (edades más avanzadas) de una curva de captura. La 

línea gris discontinua representa la captura de registro idealizada si todas las clases de edad hubieran sido 
completamente vulnerables al arte de pesca (Tomado y modificado de Ogle, 2016). 
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6.1.7.1. Método de Chapman-Robson (1960)  

Chapman y Robson (1960) proponen un método para estimar la supervivencia (S) a 

partir de datos de captura por edad. La aplicación de su método requiere recodificar las edades 

de modo que la primera edad totalmente reclutada en la sección descendente de la curva de 

captura se establezca en 0. La estimación de Chapman-Robson de la tasa de supervivencia 

anual es: 

 

𝑆 ̂ =
𝑇

𝑛+𝑇−1
=

�̅�

1+𝑇−
1

𝑛

̅̅ ̅̅ ̅̅                                               Ec. 36  

Hoenig et al. (1983) mostró que se podía obtener una estimación no sesgada de Z a partir de �̂�: 

 

�̂� = − log(�̂�) −
(𝑛−1)(𝑛−2)

𝑛(𝑇+1)(𝑁+𝑇−1)
                                   Ec. 37 

Donde n es el número total de peces observados en la sección descendente de la curva de captura, T 
es la suma de las edades recodificadas de los peces en la sección descendente de la curva de captura 
(es decir, la suma de la captura multiplicada por la edad registrada), �̅� es la edad media recodificada 
de los peces en la parte descendente de la curva de captura (es decir, �̅� =

𝑇

𝑛
) y �̂� es la tasa anual de 

supervivencia con edades recodificadas (Miranda y Bettoli, 2007; Ogle, 2016). 

 

6.1.7.2. Método de Regresión 

La parte descendente de la curva de captura es lineal bajo los supuestos de una 

población cerrada a la emigración e inmigración, el reclutamiento es constante entre años, Z es 

constante en todas las edades y años, la muestra no está sesgada con respecto a ningún grupo 

específico (Ogle, 2016). A partir de esta parte linealizada con logaritmos naturales, se usa una 

regresión lineal simple en esta sección descendente de la curva para estimar Z (la cual es la 

pendiente de dicha regresión).  
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6.2. Vulnerabilidad  

 

La vulnerabilidad de R. steindachneri capturadas por embarcaciones artesanales y de 

mediana altura en el GC se evaluó con base en dos factores: su productividad biológica (PB) y 

la susceptibilidad de captura (SC) a los sistemas de pesca (redes y palangres) utilizados por las 

embarcaciones en el área de estudio. 

 

6.2.1. Productividad Biológica (PB) 

La PB se calculó de cuatro maneras (PB1, PB2, PB3 y PB4). La PB1 se estimó con base 

en la mortalidad natural (M) calculada a través del método indirecto de Hoenig (1983) debido a 

que arrojo el valor más pequeño en la sección anterior. 

 

𝑀 = 1.46 − 1.01 ln(𝜔)                                      Ec.38 

Donde Z ≈M y ω es la edad máxima en años.  
 

Un valor bajo de M (<0.16) se asoció con una productividad baja; un valor medio (> 

0.16 y < 0.38) con una productividad media y un valor de M (> 0.38) con una alta 

productividad. Dicha escala fue establecida por Walker (2005) con base en estimaciones de M 

de varios condríctios utilizando una reformulación de la ecuación de Hoenig (1983) a la 

población de >2 años de edad; en donde se asume que M es mucho mayor en las primeras 

clases de edad y es constante a partir de dicha edad. Para este caso, M está relacionada con la 

edad máxima (Tmax) por la ecuación Ln (0.01)= -MTmax, donde 0.01 representa el 1% de los 

organismos sobrevivientes a la edad máxima (Hoenig, 1983) para las edades arbitrarias de 8, 16 

y 24 años (M=0.77, 033 y 0.21). En función de lo anterior, se dividen dichas mortalidades entre 

dos al considerar la mortalidad por pesca (F) supuesta en ocasiones igual a 2M para alcanzar el 

máximo rendimiento sostenible (Au y Smith, 1997) y de esta manera se obtienen las escalas 

utilizadas.  

 

La PB2 (Ec.39) y PB3 (Ec.40) se estimaron con el valor de proporción de vida 

reproductiva (PVR), definida como la parte proporcional de la vida de los organismos en la 
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cual son reproductivamente activos. La primera fue obtenida a partir de la edad de madurez (E 

madurez) y la edad máxima observada (E máxima). La segunda mediante la E madurez y la 

longevidad teórica de la especie (Furlong-Estrada et al., 2010). El resultado de la PB2 y PB3 

fueron categorizadas con la escala general para condríctios propuesta por Walker (2005): baja 

(0–0.33), media (0.34–0.66) o alta (0.67–1). 

𝑃𝑉𝑅 = 1 − (
𝐸 𝑚𝑎𝑑𝑢𝑟𝑒𝑧

𝐸 𝑚á𝑥𝑖𝑚𝑎
)                                       Ec.39 

𝑃𝑉𝑅 = 1 − (
𝐸 𝑚𝑎𝑑𝑢𝑟𝑒𝑧

𝐿𝑜𝑛𝑔𝑒𝑣𝑖𝑑𝑎𝑑
)                                            Ec.40 

 

Donde E madurez= 6 años; E máxima = 13 años y longevidad= 22 años.    
 

La PB4 se estimó ponderando los valores de siete atributos biológicos sugeridos por 

Hobday et al. (2011) y utilizada ampliamente por varios autores (Cortés et al., 2010; Furlong-

Estrada et al., 2014, 2017) (Tabla VI). El valor de cada atributo y su promedio se categorizaron 

de acuerdo a la siguiente escala: baja (0-0.33), media (0.34-0.66) o alta (0.67-1) (Walker, 2005; 

Cortés et al., 2010; Furlong-Estrada et al., 2014). 

 



43 
 

Tabla VI. Escala de productividad biológica con base en diversos atributos biológicos, modificada de 
Stobuski et al. (2001) y Hobday et al. (2007) 

Atributo Definición 
Productividad 

baja 
(0.33) 

Productividad 
media 

(0.34-0.66) 

Productividad 
alta 

(0.67-1) 

Crecimiento 
poblacional (r) 

La tasa intrínseca de crecimiento poblacional refleja el 
máximo rendimiento que puede tener una población en 
condiciones naturales y por lo general refleja la 
productividad o valor demográfico del stock. 

<0.16 0.16-0.5 >0.5 

Talla máxima 
(Lmax) 

La talla máxima del organismo está relacionada con la 
productividad, ya que los peces con grandes tallas tienden a 
ser menos productivos que los de tallas pequeñas (Roberts y 
Hawking, 1999). 

>150 cm AD 60-150 cm AD <60 cm AD 

Coeficiente de 
crecimiento 

individual (k) 

El coeficiente catabólico de crecimiento derivado de 
modelos de crecimiento individual indica que tan rápido 
llega el organismo a la talla máxima teórica. Existe la 
tendencia de presentar valores pequeños de k organismos 
muy longevos en poblaciones con baja productividad 
(Froese y Binohlan, 2000). 

<0.15 años-1 0.15-0.25 años-1 >0.25 años-1 

Fecundidad 

La fecundidad se define como el número de huevos o crías 
producidas por una sola hembra en un evento de desove o 
alumbramiento, respectivamente. Musick (1999) recomienda 
que la fecundidad sea medida a la edad de primera madurez, 
debido a que bajos valores de productividad implican bajos 
niveles de productividad, pero altos valores de fecundidad 
no representan una elevada productividad, por lo tanto 
valores pequeños de fecundidad son bastante útiles. 

≤5 crías/hembra 6-14 crías/hembra ≥15 crías/hembra 

Estrategia 
reproductiva 

Las estrategias reproductivas permiten explorar la 
productividad biológica de la especie, entre más 
descendencia y sobrevivencia de la misma, mayor 
productividad 

Vivíparos y 
semejantes 

Ovíparos 
demersales Difusión múltiple 

Patrón de 
reclutamiento 

El patrón de reclutamiento permite distinguir poblaciones 
con reclutamiento esporádico o infrecuente con aquellos que 
presentan un reclutamiento relativamente estable. Aquellas 
poblaciones con éxito de reclutamiento esporádico o 
infrecuente a menudo son de larga vida y por lo tanto se 
puede esperar a que tengan una baja productividad 
biológica. 

Éxito de 
reclutamiento 
poco frecuente 
(<10% de las 

clases de años son 
exitosos 

 

 
Éxito de 

reclutamiento 
moderadamente 
frecuente (entre 
10%-75% de las 

clases de años son 
exitosos) 

 

Éxito de 
reclutamiento muy 
frecuente (> 75% 
de las clases de 

años son exitosos) 
 

Nivel medio 
trófico 

La posición de una población dentro de una comunidad 
grande puede usarse para inferir la productividad de la 
población. Aquellas poblaciones de nivel trófico inferior son 
generalmente más productivas que las poblaciones de nivel 
trófico superior. En términos generales, (Pauly et al., 1998) 
categoriza a organismos piscívoros a niveles tróficos 
superiores, omnívoros a niveles intermedios y planctivoros a 
niveles tróficos más bajos. 

>3.5 3.5-2.5 <2.5 
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6.2.2. Susceptibilidad de Captura (SC) 

 

La SC a los principales sistemas de captura utilizados para la pesca de R. steindachneri 

en el área de estudio, de manera incidental y dirigida estuvo basada en cuatro factores 

principalmente: La disponibilidad, la posibilidad de encuentro, selectividad y mortalidad post-

captura (Tabla VII) y se calculó de la siguiente manera: 

 

𝑆𝐶 = (𝐷) 𝑥 (𝑃𝐸) 𝑥 (𝑆) 𝑥 (𝑀𝑃𝐶)                                     Ec.41 

 
Donde D es la disponibilidad (grado de traslape en el plano horizontal entre la distribución de la 
especie y el radio de operación de la pesquería); PE es la posibilidad de encuentro (grado de 
traslape en el plano vertical de la especie y la profundidad del equipo de captura); S es la 
selectividad (probabilidad de que una especie sea capturada por un arte de pesca); y MPC es la 
mortalidad post-captura (proporción de organismos que mueren después de ser capturados por un 
arte de pesca) (Walker, 2005). 
 

Aunque existen métodos para calcular matemáticamente cada uno de los parámetros de 

SC, por escases de información y para efectos de una evaluación rápida, se asignaron valores 

probables y se categorizaron de acuerdo a la escala propuesta por Walker (2005) (bajo, 0.33, 

medio, 0.66 y alto, 1). Esta escala considera la distribución de R. steindachneri, el radio de 

operación de su pesquería, los movimientos verticales en la columna de agua, su biología, sus 

hábitos, las características de los artes de pesca y si es especie objetivo (Furlong-Estrada et al., 

2014, 2017; Tovar-Ávila et al., 2016). 
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Tabla VII. Valores asignados a cada uno de los elementos utilizados para estimar la susceptibilidad de captura 
de R. steindachneri (Walker, 2005; Cortés et al., 2010; Furlong-Estrada et al., 2014; Tovar-Ávila et al., 2016) 

 

                                  Categoría de riesgo (valor asignado) 
Elementos Bajo (0-0.33) Medio (0.34-0.66) Alto (0.67-1.00) 

Disponibilidad 

Zona de distribución de 
la pesquería menor que 
una tercera parte de la 
zona de distribución de 
la población. 

Zona de distribución de 
la pesquería entre una y 
dos terceras partes de la 
zona de distribución de 
la población. 

Zona de distribución de 
la pesquería mayor que 
dos terceras partes de la 
zona de distribución de 
la población. 

Posibilidad de encuentro 

Probabilidad baja de que 
un organismo se 
encuentre con un arte de 
pesca (e.g. una especie 
de hábitos pelágicos 
encontrando una red de 
arrastre) 

Probabilidad media de 
que un organismo se 
encuentre con un arte de 
pesca (e.g. una especie 
de hábitos pelágicos 
encontrando una red 
demersal) 

Probabilidad alta de que 
un organismo se 
encuentre con un arte de 
pesca (e.g. una especie 
de hábitos bentónicos 
encontrando una red de 
arrastre) 

Selectividad 

Probabilidad baja de un 
organismo de ser 
capturado por un arte de 
pesca (e.g. especies 
filtradoras atrapadas con 
anzuelos). 

Probabilidad media de un 
organismo de ser 
capturado por un arte de 
pesca (e.g. especies 
carnivoras demersales 
atrapadas con anzuelos). 

Probabilidad alta de un 
organismo de ser 
capturado por un arte de 
pesca (e.g. especies con 
protuberancias en la 
cabeza atrapadas en 
redes de enmalle). 

Mortalidad post-captura 

Probabilidad alta de 
sobrevivencia después de 
la captura (e.g. especies 
bentónicas robustas con 
espiráculos.  

Probabilidad media de 
sobrevivencia después de 
la captura (e.g. especies 
demersales robustas que 
son descartadas).  

Probabilidad baja de 
sobrevivencia después de 
la captura (e.g. especies 
objetivo). 

 

En todos los niveles de evaluación, la información faltante fue considerada de alto riesgo, 

de acuerdo con el principio de precaución. Si es el caso de aspectos biológicos de la 

productividad, la calificación fue de 0.33. Si se trató de cuestiones de susceptibilidad a la 

captura, la calificación fue 1. De esta manera, no hay elementos que son eliminados por falta de 

información. Adicionalmente, la calidad de la información fue evaluada según Hobday et al. 

(2007) (Tabla VIII). 
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Tabla VIII. Clasificación de la calidad de los datos utilizados para estimar la PB y SC (Hobday et al., 2007) 

Calidad de los 
datos Descripción Ejemplo 

1 Mejores datos; la información se basa en los datos para 
la especie y el área de interés. 

Literatura publicada para la 
cual se utilizan varios 

métodos. 

2 

 
Adecuada (cobertura de información limitada, la cual 
no se considera como fiable para catalogarse como 

nivel 1). 

Datos limitados espacial y 
temporalmente. 

3 Datos limitados (las estimaciones tienen una alta 
variación y limitado nivel de confianza). 

Datos del mismo género o de 
la familia. 

4 Datos muy limitados (información basada en opinión 
de expertos o comentarios generales en la literatura). 

Datos generales. No 
referenciados. 

5 Sin datos.  
 

6.3. Riesgo ecológico (RE) 

 

El RE de R. steindachneri se determinó al graficar las PB contra la SC en una hoja 

electrónica de Excel 2013®. En dicho gráfico, el área cercana al foco (intersección entre el eje 

X y Y) fue considerada de menor RE, mientras que, en dirección opuesta al foco, el grado de 

riesgo aumentará (Fig.8) (Hobday et al., 2007; Cortés et al., 2010; Furlong-Estrada et al., 2014, 

2017). 
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Figura 8. Evaluación de riesgo ecológico en función de la productividad y la susceptibilidad. El gráfico está 
dividido en tres secciones: la primera, un riesgo ecológico bajo, la segunda medio y la última alto. Tomado y 

modificado de Furlong-Estrada et al. (2014). 

 

6.4. Vulnerabilidad (v) 

 

 La v se estimó calculando la distancia euclidiana al foco del gráfico de RE (Cortés et al., 

2010): 

𝑣 = √(𝑝 − 1)2 + (𝑠 − 0)2                                            Ec.42 

Donde p =PB1, PB2, PB3 o PB4 y S=SC.  

 

El grado de v se clasificó jerarquizando los valores de menor a mayor. Puesto que el 

valor más alto que puede tomar v es 1.41, se categorizó siguiendo la propuesta de Furlong-

Estrada et al. (2014); (ν ≤ 0.47); media (0.48< ν < 0.94); alta (ν ≥ 0.95).  
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7. RESULTADOS  

 

7.1. Demografía bajo condiciones naturales 

 

7.1.1. Modelo determinístico 

7.1.1.1. Mortalidad natural 

Las estimaciones de mortalidad natural calculadas para R. steindachneri en los 

escenarios 1 y 2 al probar distintos modelos produjeron un amplio intervalo de valores: 0.206-

0.538 años-1 con una longevidad de 13 años y de 0.190-0.538 años-1 con 22 años (ver anexo 2). 

Como vector de M, los escenarios 3-4 variaron de 0.241-0.123 años-1 y de 0.242-0.108 años-1 

con 13 y 22 años de longevidad, respectivamente (fig.9a y 9b). 

 

 

Figura 9. Vector de mortalidad de R. steindachneri en el golfo de California con la función de Peterson y 
Wroblewski (1984) a una longevidad de 13 (a) y 22 años (b). 
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Para el caso del escenario 5 con ambas longevidades, algunas ecuaciones no se 

ajustaron a la forma de “U” característica de la ecuación de Walker (1994) después del ajuste 

(anexo 3). Los valores más pequeños fueron obtenidos utilizando el valor inicial de Hoenig 

(1983) (Tabla IX).  

 

Tabla IX. Vector de valores de M de R. steindachneri ajustados con la función de Walker (1994)  

Autor 

Escenario 5 

Longevidad (años) 

ω= 13 ω= 22 

Rikher & Efanov (1976) (0.263-0.108) (0.263-0.080) 

Pauly (1980) (0.542-0.368) (0.538-0.535) 

Hoenig (1983) (0.323-0.192) (0.190-0.038) 

Raltson (1987) (0.344-0.145) (0.301-0.093) 

Jensen 1 (1996) (0.237-0.088) (0.206-0.039) 

Jensen 2 (1996) (0.275-0.128) (0.275-0.089) 

Campana et al. (2001) (0.354-0.148) (0.209-0.041) 

Hewit & Hoenig (2005) (0.324-0.138) (0.192-0.061) 

Then et al. (2015) (0.467-0.208) (0.289-0.096) 

 

7.1.1.2. Supervivencia 

 La supervivencia de R. steindachneri en el golfo de California utilizada en los modelos 

demográficos se obtuvo a partir de todas las posibles estimaciones indirectas de M. Los 

intervalos de los valores son mostrados en el anexo 4. El caso de la supervivencia en el 

escenario 5, los resultados con ω=13 años se obtenían supervivencias >10% en la mayoría de 

los casos, a diferencia de trabajar con una ω=22 años, donde los valores eran < 5% (Tabla X). 

Con ambas longevidades, el escenario 1 muestra el descenso de supervivientes más rápido a 

diferencia del resto (Fig. 10). 
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Figura 10. Supervivencia (lx) de R. steindachneri en el golfo de California en distintos escenarios. La gráfica 
superior muestra una longevidad de 13 años y la inferior de 22 años. 
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Tabla X. Valores de supervivencia acumulada de R. steindachneri en el golfo de California modelada con la ecuación de Walker (1994) con diferentes valores de 
M inicial a diferentes longevidades. ω= años 

Ecuación de Walker (1994) 

Edad  Hoenig (1983) Pauly (1980) Jensen 1 
(1996) Jensen 2 (1996) Then et al. 

(2015) 
Raltson 
(1987) 

Hewit & 
Hoenig 
(2005) 

Rikhter & 
Efanov (1976) 

Campana et al. 
(2001) 

ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  ω=13  ω=22  
0 1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  1.00  
1 0.72  0.83  0.58  0.58  0.81  0.81  0.76  0.76  0.63  0.75  0.74  0.74  0.72  0.83  0.77  0.77  0.70  0.81  
2 0.54  0.69  0.36  0.37  0.67  0.67  0.59  0.59  0.41  0.57  0.56  0.56  0.54  0.69  0.60  0.60  0.51  0.67  
3 0.41  0.59  0.23  0.24  0.56  0.56  0.47  0.47  0.27  0.45  0.43  0.43  0.41  0.59  0.48  0.48  0.37  0.56  
4 0.32  0.51  0.15  0.16  0.48  0.48  0.37  0.37  0.19  0.36  0.34  0.34  0.31  0.50  0.39  0.39  0.28  0.47  
5 0.25  0.44  0.10  0.10  0.41  0.41  0.31  0.31  0.13  0.29  0.27  0.27  0.25  0.44  0.32  0.32  0.22  0.41  
6 0.20  0.39  0.07  0.07  0.36  0.36  0.25  0.25  0.10  0.24  0.22  0.22  0.20  0.38  0.27  0.27  0.17  0.35  
7 0.16  0.34  0.05  0.04  0.31  0.31  0.21  0.21  0.07  0.20  0.18  0.18  0.16  0.34  0.23  0.23  0.14  0.31  
8 0.13  0.31  0.03  0.03  0.28  0.28  0.18  0.18  0.05  0.16  0.15  0.15  0.13  0.30  0.19  0.19  0.11  0.27  
9 0.11  0.28  0.02  0.02  0.25  0.25  0.15  0.15  0.04  0.14  0.13  0.13  0.11  0.27  0.17  0.17  0.09  0.24  

10 0.09  0.25  0.02  0.01  0.22  0.22  0.13  0.13  0.03  0.12  0.11  0.11  0.09  0.25  0.15  0.15  0.07  0.22  
11 0.07  0.23  0.01  0.01  0.20  0.20  0.11  0.12  0.03  0.10  0.09  0.09  0.08  0.22  0.13  0.13  0.06  0.20  
12 0.06  0.21  0.01  0.00  0.19  0.19  0.10  0.10  0.02  0.09  0.08  0.08  0.07  0.20  0.11  0.11  0.05  0.18  
13 0.05  0.20  0.01  0.00  0.17  0.17  0.09  0.09  0.02  0.08  0.07  0.07  0.06  0.19  0.10  0.10  0.05  0.17  
14   0.18    0.00    0.16    0.08    0.07    0.06    0.17    0.09    0.15  
15   0.17    0.00    0.15    0.07    0.06    0.06    0.16    0.08    0.14  
16   0.16    0.00    0.14    0.06    0.06    0.05    0.15    0.07    0.13  
17   0.15    0.00    0.13    0.06    0.05    0.04    0.14    0.07    0.13  
18   0.14    0.00    0.12    0.05    0.04    0.04    0.13    0.06    0.12  
19   0.14    0.00    0.12    0.05    0.04    0.04    0.12    0.06    0.11  
20   0.13    0.00    0.11    0.04    0.04    0.03    0.11    0.05    0.11  
21   0.12    0.00    0.11    0.04    0.03    0.03    0.11    0.05    0.10  
22   0.12   0.01   0.10    0.04    0.03    0.03    0.10    0.04    0.10  
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7.1.1.3. Parámetros demográficos 

Los parámetros demográficos estimados de manera determinística (escenarios 1-4) 

variaron según el valor de M y la longevidad utilizada. En aquellos con edad máxima de 13 

años, la población tuvo un decremento del 4% (λ=0.960), una tasa neta reproductiva (Ro) de 

0.691 y un tiempo generacional (G) de 8.94 años en el mejor escenario. En el escenario 5, la 

población mostró un decremento en todos los casos, en el escenario más optimista, una 

disminución del 1% fue estimada con el valor inicial de M de Jensen 1(anexo 5). 

 

Con una longevidad de 22 años, la población aumentó 1% de manera anual (λ=1.01) 

con una Ro de 1.08 hembras y un tiempo generacional de 11 años en el mejor escenario 

(Peterson y Wroblewski, escenario 3). Para el caso del escenario 5, la población de R. 

steindachneri crece un 4% (λ=1.04) anualmente, con Ro = 1.50 hembras, G= 11.50 y tx2= 

18.98 años en el mejor escenario, respectivamente (Hoenig, 1983) en la ecuación de Walker 

(1994) (anexo 6).  

 

7.1.2. Modelo estocástico 

7.1.2.1. Parámetros demográficos 

Los escenarios 1 y 4 indicaron un decremento promedio anual en la población de R. 

steindachneri del 2% (𝜆  =0.98 ± 0.023) y del 1% (𝜆 =0.99 ± 0.039). Los promedios estimados 

de Ro fueron de 0.81 ± 0.20 y 0.99 ± 0.035 crías hembras por hembra al final de su vida, con un 

G promedio de 10.3 ± 0.72 y 10.9 ± 0.831 años, respectivamente. Para los escenarios 2 y 3, la 

incertidumbre en los parámetros de entrada produjo estimaciones promedio de λ = 1.03 ± 0.016 

y 1.00 ± 0.040, respectivamente, lo que implica un aumento del 3% de la población de manera 

anual y una población estable de R. steindachneri en ausencia de mortalidad por pesca en el 

golfo de California. De igual manera, un valor promedio de Ro = 1.43 ± 0.26 y 1.08 ± 0.933 

crías hembras, un valor promedio de G = 11.6 ± 0.77 y 10.7 ± 0.804 años, respectivamente 

(Fig. 11, 12, 13, 14) (ver anexo 7).  
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Figura 11. Frecuencia absoluta de los parámetros demográficos del escenario 1 bajo un modelo estocástico de 

R. steindachneri en el golfo de California. La línea roja representa una población en equilibrio, excepto en G, 

la cual representa el promedio. 

 
Figura 12. Frecuencia absoluta de los parámetros demográficos del escenario 2 bajo un modelo estocástico de 
R. steindachneri en el golfo de California. La línea roja representa una población en equilibrio, excepto en G, 

que representa el promedio. 
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Figura 13. Frecuencia absoluta de los parámetros demográficos del escenario 3 bajo un modelo estocástico de 
R. steindachneri en el golfo de California. La línea roja representa una población en equilibrio, excepto en G, 

que representa el promedio. 

  

Figura 14. Frecuencia absoluta de los parámetros demográficos del escenario 4 bajo un modelo estocástico de 
R. steindachneri en el golfo de California. La línea roja representa una población en equilibrio, excepto la G, 

que representa el promedio. 
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Los parámetros demográficos obtenidos mediante la función de M de Walker (1994) 

variaron de 0.730-1.032 en promedio para el caso de λ (Fig. 15). Los resultados que se 

aproximan a la rmax y que se adoptan como aquellos que alcanzaría la población en condiciones 

a recursos ilimitados y en ausencia de pesca fueron obtenidos al utilizar como valor inicial el 

valor de M de Hoenig (1983) (M=0.190) en la ecuación de Walker: Un valor promedio de λ = 

1.032 ± 0.02, r = 0.0316 ± 0.017, Ro= 1.50 ± 0.32 crías hembras, G = 12.44 ± 1.1años y tx2= 

29.2 ± 541.1 años (fig.16). El resto de los valores se muestran en la tabla XI.  

 

Tabla XI. Resultados promedio de los parámetros demográficos después de 5 mil simulaciones de Monte 
Carlo a las invariantes de historia de vida de R. steindachneri en el golfo de California. λ: Tasa finita de 
crecimiento poblacional, r: Tasa intrínseca de crecimiento poblacional, Ro: Tasa neta reproductiva (crías 

hembras), G: Tiempo generacional (años) y tx2: Tiempo de duplicidad poblacional (años) 
 

Autor 
Parámetros demográficos 

λ r Ro G tx2 

Rikhter & Efanov (1976) 0.980±0.022 -0.020±0.022 0.815±0.212 11.68±0.922 - 

Pauly (1980) 0.73±0.03 -0.306±0.05 0.067±0.034 8.33±0.634 - 

Hoenig (1983) 1.032±0.02 0.031±0.017 1.50±0.320 12.4±1.10 29.2±54.1 

Raltson (1987) 0.928±0.026 -0.075±0.028 0.438±0.139 11.07±0.877 - 

Jensen 1 (1996) 0.922±0.025 -0.081±0.028 0.466±0.132 10.04±0.962 - 

Jensen 2 (1996) 0.971±0.023 -0.030±0.023 0.734±0.199 11.55±0.902 - 

Campana et al. (2001) 1.019±0.019 0.019±0.010 1.28±0.292 12.20±1.026 32.50±934.1 

Hewit & Hoenig (2005) 1.031±0.018 0.030±0.018 1.470±0.315 12.33±1.060 38.61±1,050 

Then et al. (2015) 0.962±0.023 -0.035±0.024 0.658±0.185 11.44±0.88 - 
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Figura 15. Histograma de frecuencias de los valores de λ de R. steindachneri tras 5 mil simulaciones de 
Monte Carlo con distintos valores de entrada de M en la ecuación de Walker (1994). La línea roja representa 

una población en equilibrio. 

 

Figura 16. Histograma de frecuencias de los valores demográficos de R. steindachneri tras 5 mil simulaciones 
de Monte Carlo con el valor de M de Hoenig (1983) en la ecuación de Walker (1994). La línea roja representa 

una población en equilibrio. 
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7.1.3. Derivaciones ecuación Euler-Lotka 

Las cinco variantes a la ecuación de Euler-Lotka (E-L) mostraron una subestimación de 

la rmax observada respecto a la convencional de E-L de un 6.6% con la ecuación de Skalski et al. 

(2008), un 5.73% con el método invariante demográfico, un 3.42% con la función de Myers et 

al. (1997) y un 2.5% con la de Smith et al. (1998) (Tabla XII).  

 

Tabla XII. Valores de rmax con las variantes a la ecuación de Euler-Lotka 
 

Método Tasa intrínseca de crecimiento 
poblacional (rmax) 

Myers et al. (1997) 0.0652 
Eberhardt et al. (1982) 0.0315 
Skalski et al. (2008) 0.0964 
Smith et al. (1998) 0.0560 

Método demográfico invariante 0.0883 
 

Debido a que el valor de r obtenido con la función de Skalski et al. (2008) (0.0964) fue 

el  más alto, y a los supuestos con que fue construida dicha función, se calcularon los 

parámetros demográficos y los valores de M y supervivencia que debería tener la especie a 

dicho valor de crecimiento poblacional de manera estocástica (5 mil simulaciones de Monte 

Carlo) (Fig.17). La población de R. steindachneri crece en promedio un 11% de manera anual 

(Tabla XIII). 

 

Tabla XIII. Parámetros demográficos obtenidos de manera estocástica de R. steindachneri en el golfo de 
California. d.e.= Desviación estándar. 

 M λ r Ro G tx2 

Promedio 0.097 1.101 0.0964 3.43 13.8 7.3 
d.e. 0.009 0.012 0.0010 0.35 0.4 0.8 

 



58 
 

 

Figura 17. Histograma de frecuencias de los valores demográficos de R. steindachneri tras 5 mil 
simulaciones de Monte Carlo con el valor de la rmax teorica (Skalski et al., 2008). La línea roja representa el 

promedio. 

 

7.1.4. Eigenvectores 

 

Los eigenvectores de R steindachneri fueron construidos para el mejor escenario en la 

modelación determinística, estocástica y utilizando el valor de rmax de Skalski et al. (2008). En 

los dos últimos, los valores a cada edad representan el promedio. 

 

7.1.4.1. Valor reproductivo (vx) 

 El valor reproductivo (vx) indicó que la mayor contribución al crecimiento de la 

población en los tres métodos es producida por la clase de edad ocho. En el método 

determinístico, después de alcanzar este valor máximo (6.51%), comienza a descender 

gradualmente hasta llegar a 1% a los 21 años de edad, al igual que el escenario con la r de 

Skalski et al. (2008). En el método estocástico, el mayor valor a los ocho años (7.2%) es más 

alto que en los otros dos y llega gradualmente a 1% a los 23 años de edad (Fig. 18). 
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Figura 18. Valor reproductivo (vx) de R. steindachneri en el golfo de California bajo los mejores escenarios 

de cada metodología. Los puntos representan el promedio y las líneas verticales la desviación estándar. 

 

7.1.4.2. Distribución estable por edades (cx) 

 La estructura de edades (cx) en las tres distintas metodologías muestra que en la edad 

cero se encuentran la mayor proporción de organismos de la población, con un 17%, 16% y 

16%, respectivamente. La proporción de organismos adultos (6-25 años) abarca un 32%, 33% y 

32%. La proporción a cada grupo de edad en el escenario con Skalski et al. (2008) muestra los 

valores más altos de proporciones de organismos hasta la edad quince, donde se estabiliza con 

los métodos restantes (Fig. 19). 

 

7.1.4.3. Esperanza de vida (ex) 

 El escenario construido a partir del valor máximo teórico de r de Skalski et al. (2008) 

presenta los valores más altos de la esperanza de vida (ex) de R. steindachneri, puesto que la 

supervivencia es mayor (Fig. 20). Los valores más altos de ex es al grupo de edad uno en el 

escenario con Skalski et al. (2008) mientras que a la edad seis el escenario determinístico y 

estocástico alcanzan su máximo valor. 
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Figura 19. Distribución estable por edades (cx) de la raya tecolote R. steindachneri del golfo de California 

bajo los mejores escenarios de cada metodología. 

 

 

 

Figura 20. Esperanza de vida (ex) de la raya tecolote R steindachneri del golfo de California bajo los mejores 
escenarios de cada metodología. Los puntos representan el promedio y las líneas verticales la desviación 

estándar. 
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7.1.5. Análisis de perturbación 

7.1.5.1. Análisis de sensibilidad (Sx) 

 La sensibilidad en los tres posibles escenarios demográficos considerando únicamente 

el efecto de la M mostró una contribución de los organismos de edad 1 (20%) a λ mucho mayor 

que el resto de las clases de edad. Posterior a ese valor, disminuye abruptamente y se mantiene 

constante en el intervalo de 2-6 años de edad (10-11%), para luego disminuir gradualmente a 

partir de la epm. A pesar del gran valor que proporciona la edad 1 a λ, la contribución a λ de los 

grupos de dos a seis años de edad suma un 50% del total de la estructura (Fig. 21). 

Figura 21. Sensibilidad (Sx) a cada grupo de edad para los tres escenarios evaluados de R steindachneri en el 
golfo de California. 

 

7.1.5.2. Análisis de elasticidad (Ex) 

 Los cambios relativos de λ revelan una distribución constante en los grupos de edad 1-

6, contribuyendo con un 50% del total de dichos cambios. La elasticidad a partir de la epm fue 

disminuyendo gradualmente, aportando el 50% restante de los cambios relativos a λ. Aunque la 

tendencia es similar en los tres escenarios, los valores más altos son arrojados por Skalski et al. 

(2008) hasta la epm, donde se vuelven mayores (Fig. 22). 
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Figura 22. Elasticidad (Ex) a cada grupo de edad para los tres escenarios evaluados de R steindachneri en el 
golfo de California. 

 

 Tras agrupar las elasticidades por estadios de desarrollo, los patrones indican que las 

tasas de crecimiento poblacional de R. steindachneri están más fuertemente influenciadas por la 

supervivencia de adultos para los escenarios determinístico y estocástico (Skalski et al., 2008), 

a diferencia del modelo estocástico (E-L), donde son más importantes los efectos potenciales en 

los cambios proporcionales por los juveniles. En los tres escenarios, los cambios producidos 

por la fertilidad fueron menores al 10% (Tabla XIV). 

 

Tabla XIV. Contribución (%) de la elasticidad para la fertilidad, la supervivencia de juveniles y adultos de R. 

steindachneri en el golfo de California. 

 

 

 

 

 

 

Escenarios: Elasticidad (%) 
Fertilidad Juveniles Adultos 

Determinístico 8.39 41.95 49.65 
Estocástico 8.60±0.7  48.7±4 42.70±3.3 
Skalski et al. (2008) 7.90±0.5 39.6±2.9 52.5±2.4 
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7.2. Demografía bajo condiciones de explotación  

 

 El comportamiento de los parámetros demográficos ante distintos niveles de 

explotación varió considerablemente según el valor de F y de la epc (anexo 9). La tasa finita de 

crecimiento poblacional (λ) mostró una población en equilibrio (λ=1) y en aumento (λ >1) con 

cualquier valor de F a partir de una epc de 11 años. La superficie de respuesta es < 1 con 

valores pequeños de F (0.20) a partir de una epc de 6 años (Fig. 23). 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 23. Superficie de respuesta de la tasa finita de crecimiento poblacional de R. steindachneri en el GC 
con distintas combinaciones de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc). En la figura de 

abajo, la línea roja representa una población en equilibrio (λ=1). 



64 
 

La tasa neta reproductiva (Ro) se comportó de manera similar a λ ya que están 

correlacionadas. Valores por arriba de 1 se alcanzan con valores bajos de F (0.10) a partir de 

una epc de 2 años, con valores de F >0.20, la población se mantendrá en equilibrio y en 

aumento solo a epc >7 (Fig. 24).  

 

 

 

Figura 24. Superficie de respuesta de la tasa neta reproductiva (Ro) de R. steindachneri en el GC con distintas 
combinaciones de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc). En la figura de abajo, la línea 

roja representa una población en equilibrio (Ro=1). 
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 El efecto de F a distintas epc sobre el tiempo generacional (G) fue constante y varió en 

intervalos continuos pequeños. El valor más bajo de G es de 7.73 años con valores de F de 0.9 

a epc <8 años. Los valores más grandes (13.93 años) se alcanzan con F pequeñas a epc mayores 

a 15 años (Fig. 25). 

 

 
 

 
Figura 25. Superficie de respuesta del tiempo generacional (G) de R. steindachneri en el GC con distintas 

combinaciones de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc). 
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 El tiempo de duplicidad poblacional (tx2) bajo los efectos de la pesca y de distintas epc 

fue el parámetro que varió más en intervalos muy distintos, pues en algunas combinaciones los 

valores de la tasa intrínseca de crecimiento poblacional eran negativos (<0). Los valores más 

pequeños (7.43 años) se obtuvieron en combinaciones de valores de F altos (>0.80 anual) a epc 

pequeñas (>0 años). Aquellos valores altos resultan de valores de F pequeños (0.20 anual) a epc 

mayores a 3 años (Fig. 26).  

 

 
Figura 26. Superficie de respuesta del tiempo de duplicidad poblacional (tx2) de R. steindachneri en el GC 

con distintas combinaciones de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc). 

 

Los valores de Z con ambos métodos fueron construidos en la sección descendiente de 

la curva derecha a partir de la edad 2 a la 19. Mediante el método de Chapman-Robson, el valor 

de Z de R. steindachneri en el golfo de California fue de 0.252 ± 0.023 y un valor de F de 

0.155. Mediante el método de regresión, el valor de Z es de 0.217 ± 0.027 con un valor de F = 

0.12 (Fig. 27). El script es mostrado en el anexo 10. 
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Figura 27. Curvas de captura de R. steindachneri en el golfo de California. Método de Chapman-Robson 
(arriba) y método de regresión lineal (abajo), n=695. 

 

7.3. Vulnerabilidad 

 

 7.3.1. Productividad biológica 

Las distintas ponderaciones y sus respectivos cálculos de las PB se muestran en la tabla 

XV. Para el caso de la PB3, los resultados sugieren una productividad alta. Para la PB2 una 

productividad biológica media y para la PB1 y PB4, una productividad biológica baja. 
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Tabla XV. Productividad biológica de R. steindachneri en el golfo de California estimada con base en 
distintos atributos. ER: Estrategia reproductiva, PR: Patrón de reclutamiento, NTM: Nivel trófico medio. 

Atributo Valor PB1 PB2 PB3 PB4 
Calidad de 
los datos Referencia 

M 0.19 años-1 0.33    1 Presente estudio. 
E madurez 6 años  

0.53 0.72 

 1 Bizzarro et al. (2007a). 

E máxima 13 años   1 
Carrillo-Colín et al. 

(Sometido). 
Longevidad 22 años   1 Presente estudio. 

r 0.09    

0.38 

1 Presente estudio. 

AD∞ 105.72 cm    1 
Carrillo-Colín et al. 

(Sometido). 

k 0.137 años-1    1 
Carrillo-Colín et al. 

(Sometido). 

Fecundidad 1 cría    1 
Bizzarro et al. (2007a); 
Flores-Pineda (2008). 

ER Vivípara aplacentada    1 
Bizzarro et al. (2007a); 
Flores-Pineda (2008). 

PR 

Supervivencia y 
crecimiento de un 

organismo hasta formar 
parte de la población 

reproductiva alto. 

   1 
Presente estudio; 

Bizzarro et al. (2007a). 

NTM 3.6* y 3.4**    2 
*Fish base (2018); 
**Díaz-Carbadillo 

(2011). 
 
 
7.3.2. Susceptibilidad de captura 

La susceptibilidad de captura de R. steindachneri en el golfo de California resultó alta 

(0.70) debido a las características de la pesquería que se ejerce sobre la población (Tabla XVI). 
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Tabla XVI. Atributos y valor de la susceptibilidad de captura de R. steindachneri en el GC. 

Atributo de SC Ponderación Justificación 
Valor 

de SC 

Calidad de 

los datos 
Referencia 

Disponibilidad 1 

La especie se distribuye desde 
California hasta Perú. Mayormente 
en zonas cercanas a la costa 
(especialmente juveniles).  La 
pesquería artesanal opera a lo largo 
del GC. La pesquería industrial de 
camarón opera en las zonas 40 y 60 
del Pacífico. 

 
 

0.70 

1 

 
Love et al. (2005). 
Márquez-Farías y 

Blanco Parra (2006). 
Bizzarro et al. (2007 

a y b) 

Posibilidad de 
encuentro 1 

La especie se puede encontrar en 
media agua y fondos arenosos. Su 
batimetría varía entre los 13 a 90 m 
de profundidad. La pesquería 
artesanal opera de 10-25m de 
profundidad en Sonora. En Sinaloa, 
opera de los 10 a 15 m. La pesquería 
de camarón opera de los 9 a los 
56.5m de profundidad. 
 
 

1 

 
Márquez-Farías y 

Blanco Parra (2006). 
Bizzarro et al. 

(2007a). 

Selectividad 1 

El rango de tallas (31-90cm), con un 
AD∞ de 105.72 cm. Las redes de 
enmalle de fondo van de 13-33 cm 
de malla estirada en Sonora y de 28-
41cm en Sinaloa. 
 
 

1 
Presente estudio, 

Bizzarro et al. 
(2007a). 

Mortalidad post-
captura 0.70 

Los organismos capturados de 
manera dirigida o incidental, son 
retenidos para consumo personal o 
comercializados para su utilización 
como carnada. 
 

1 
Bizzarro et al. 

(2007a). Flores-
Pineda (2008). 

 

7.3.3. Riesgo ecológico (RE) y vulnerabilidad (v) 

El RE de R. steindachneri por efecto de la pesca en el GC resultó ser medio para dos 

escenarios, donde la PB2 y PB3 fue media. Un RE alto con las PB1 y PB4 (Fig. 28). La 

vulnerabilidad resultó ser media para los casos con PB2 y PB3 (0.48< ν < 0.94) y alta para PB1 y 

PB4 (ν ≥ 0.95) (Tabla XVII).  
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Tabla XVII. Valores de v de R. steindachneri en el GC con base en distintos valores de PB. 

 PB SC v 

PB1 0.33 

0.70 

0.969 

PB2 0.53 0.838 

PB3 0.72 0.751 

PB4 0.38 0.935 

 

Figura 28. Riesgo ecológico por efecto de la pesca para R. steindachneri en el golfo de California. Los 
números refieren a distintos cálculos de la productividad biológica (PB). 
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8. DISCUSIÓN  

 

 Debido a la baja importancia pesquera de los batoideos, estudios de evaluación de 

riesgo son escasos y mayormente con fines de conservación. Cortés et al. (2015) destacan la 

relevancia de este tipo de enfoque tendiendo a evitar disminuciones abruptas o extinción de la 

población. Por su parte, el objetivo del manejo pesquero es inducir a una explotación 

responsable del recurso manteniendo el stock sano y garantizando la sostenibilidad de la 

pesquería a largo plazo. En ambos casos, el objetivo es estimar el estado de la población y 

proyectar sus tendencias futuras bajo factores de estrés, como la pesca, degradación del hábitat, 

entre otros. Tanto el estado actual como el futuro, dependerán de las características del ciclo de 

vida de la especie y del tipo de gestión que se implemente (Cortés, 2007; Cortés et al., 2015).  

 

 Si se cuenta únicamente con datos cualitativos, opinión de expertos y datos semi-

cuantitativos, un análisis de productividad y susceptibilidad de captura (PSA) podrá realizarse 

(Stobutzki et al., 2001; Walker, 2005; Tovar-Ávila et al., 2010; Hobday et al., 2011; Cortés et 

al., 2015). Si se cuentan con parámetros de la historia de vida de la especie, un análisis 

demográfico será la opción correcta (Simpfendorfer, 1999; Cortés 2002; Mc Auley et al., 2007; 

Bradshaw et al., 2013; Cortés et al., 2015). A pesar de que R. steindachneri es frecuente en las 

pesquerías del golfo de California y es capturada tanto en la pesca dirigida a batoideos como en 

la incidental de sierra (Scomberomorus sierra y S. concolor) y camarón (Litopenaeus spp) 

(Márquez-Farías 2002; Bizzarro et al., 2007a), no se cuenta con una serie histórica de capturas 

y esfuerzo; es por esto que para evaluar el estado de la población, se decidió realizar un PSA y 

un análisis demográfico con la mejor información disponible de su longevidad, fecundidad, 

proporción de madurez, edad de primera madurez y estimaciones indirectas de mortalidad 

natural y por pesca. Este trabajo representa el primero para la especie en el golfo de California 

en cuanto al enfoque demográfico y el segundo utilizando el PSA.  

 

Demografía  

 Los análisis demográficos, como las tablas de vida y los modelos matriciales 

poblacionales, son otro enfoque para la evaluación de riesgo en condríctios (Cortés, 2007). 

Estos métodos proporcionan una estimación cuantitativa de la tasa intrínseca de crecimiento 

poblacional y otras medidas asociadas, como el tiempo generacional y la tasa neta reproductiva. 
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Los estudios demográficos pueden ser utilizados, una vez definido el escenario base, para 

evaluar el nivel de mortalidad por pesca que una población puede mantener antes de que la tasa 

intrínseca de crecimiento sea negativa y en teoría, conduzca a la extinción (Cortés et al., 2015). 

Los parámetros en los modelos determinísticos son estáticos, aplicados uniformemente y 

representan los mejores valores de la historia de vida de la especie (Smith, 2007), a diferencia 

de la incorporación de variabilidad en dichos parámetros del ciclo de vida, utilizando 

simulaciones de Monte Carlo, donde uno puede generar resultados probabilísticos que 

incorporen la incertidumbre asociada a estos modelos que rara vez se conoce (Cortés, 1999, 

2002; Smith et al., 2008; Tsai et al., 2010; Cortés et al., 2015).  

 De acuerdo con Cortés (2007), uno de los problemas de los modelos demográficos en 

condríctios, son las suposiciones que tácitamente se hacen, sobre todo la denso-independencia, 

supuestos que podrían conducir a conclusiones engañosas sobre todo si se le añade mortalidad 

por pesca (F) al análisis. Aunado a esto, la credibilidad de los valores de las tasas vitales 

utilizadas para parametrizar los modelos demográficos es bastante cuestionable, pues no es 

posible saber a ciencia cierta en qué momento de la historia de la población se están recabando 

los datos para el análisis.  

 

Mortalidad natural y supervivencia 

 La mortalidad natural es uno de los parámetros más importantes y difíciles de obtener 

en la dinámica poblacional (Kenchington, 2013). El enfoque clásico requiere múltiples valores 

de Z a partir de curvas de capturas, que generalmente están ausentes en peces batoideos. Es por 

esto que las estimaciones de M han tenido que depender del uso de métodos indirectos basados 

en las invariantes de historia de vida de la especie (Cortés, 2007), calculados, en algunas 

ocasiones, con modelos empíricos específicos para un taxón, o modelos generalizados que 

abarcan varios taxa (Pauly, 1980; Hoenig, 1983; Then et al., 2015). 

 

En el presente estudio, se exploraron diversos métodos de estimación de M, debido a la 

incertidumbre de conocer los supuestos en que dichos modelos fueron construidos con respecto 

a la capacidad de carga de la población. Cortés (2016) propone una solución parcial que reduce 

dicha incertidumbre, utilizar el valor de M que asegure una mayor supervivencia, para poder 
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aproximarnos a un valor real de r en condiciones naturales. Lo anterior tiene implicaciones al 

momento de agregar mortalidad por pesca (F), ya que con esta solución, en teoría, no 

agregaríamos esfuerzo pesquero a una población ya explotada. Dentro de los métodos 

explorados se incluyeron aquellos que estiman un solo valor de M (Rikhter y Efanov, 1976; 

Pauly, 1980; Raltson, 1987; Hoenig, 1983; Jensen, 1996; Campana et al., 2001; Hewit y 

Hoenig, 2005; Then et al., 2015) y los que adoptan una M a cada grupo de edad (Peterson y 

Wroblewski, 1989; Walker, 1994).  

 
 Al respecto, Smith et al. (2008) comentan que es poco probable que un único valor 

constante calculado por la mayoría de las técnicas indirectas incorpore adecuadamente la 

variabilidad de M que ocurriría en las fases neonatal, juvenil y adulta. El modelo de Hoenig 

(1983) fue aquel que mostró la estimación de M más baja a 22 años de longevidad y por lo 

tanto fue considerado para aproximarnos a una verdadera rmax. Este método ha sido 

ampliamente utilizado para estimar la mortalidad natural en elasmobranquios de costas 

mexicanas, ya que considera los supuestos de que la Z ≈ M solo en poblaciones que están en 

condiciones vírgenes o ligeramente explotadas (Cortés, 1995; Cortés y Parsons, 1996; 

Márquez-Farías et al., 1998; Chen y Yuan, 2006; Márquez- Farías; 2007; Smith et al., 2008; 

Tsai et al., 2010; Liu et al., 2015; Mondragón-Sánchez, 2015; Lara-Mendoza, 2016), aunque 

aún no para R. steindachneri. Existen trabajos demográficos para peces batoideos en donde 

reportan tasas de mortalidades naturales estimadas con la ecuación de Hoenig (1983) como el 

de Smith et al. (2008) para Dasyatis dipteura (=Hypanus dipterurus, Last et al., 2016), 

Márquez-Farías (2007) para P. productus y Lara-Mendoza (2016) para P. glaucostigmus de 

0.149, 0.21 y 0.20 años-1, respectivamente, los cuales son similares al de R. steindachneri. En 

relación a esto, Cortés (1998) sugiere utilizar en organismos menores a 100 cm LT, la variante 

hecha para teleósteos, y la ecuación realizada para mamíferos marinos para especies mayores a 

100 cm LT, lo cual fue realizado en este estudio. 

 
 Si consideramos la biología y la perspectiva de la teoría de historia de vida de las 

especies, es más sensato considerar valores de M a cada edad, puesto que esta tenderá a 

disminuir al inicio de la ontogenia del organismo. Kenchington (2013) y Cortés (2007) postulan 

que aquellos vectores en forma de “tina de baño”, producto de estimaciones utilizando lo 

propuesto por Peterson y Wroblewski (1984), Chen y Watanabe (1989) y Siegfried (2006), son 

las más apropiadas para estimar mortalidades naturales en condríctios, pues es más congruente 
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cuando se mantiene constante una vez que los organismos han alcanzado cierta talla o edad, ya 

que el riesgo de depredación disminuye. Sin embargo, hay que tener cuidado de como 

empleamos dichas ecuaciones, pues como bien lo menciona Smith et al. (2008), estas opciones 

fueron construidas para especies pelágicas, así que aplicarlas en organismos bentónicos o 

demersales podría inferir y arrojar resultados engañosos.  

 

En este trabajo se consideró al vector de M propuesto por Walker (1994) para el 

“gummy shark” Mustelus antarticus (Günther, 1870) en forma de “U” como el mejor método, 

en donde el decremento inicial les otorga a los juveniles una alta supervivencia debido a su 

capacidad de escapar de depredadores y al presentar tallas relativamente grandes. El 

subsecuente aumento gradual de la M está relacionado con el hecho de que los animales deben 

morir en su año terminal de vida, es decir, por procesos naturales de senescencia. En relación a 

esto, existe un gran debate al utilizar este tipo de vector, ya que el conocimiento integro de la 

longevidad y la falta de evidencia de senescencia podría crear conflicto al asumir que la M 

aumentaría después de cierta edad. El método de ajuste de M utilizado en este escenario, es 

novedoso para este tipo de estudios y no es posible compararlo con otro, puesto que Walker 

(1994) ajustó para M. antarticus mediante mínimos cuadrados de la diferencia entre la media 

del peso de la captura observada y la esperada, a diferencia del presente estudio, en donde se 

ajustó mediante mínimos cuadrados (ssq) de la diferencia entre una supervivencia esperada y 

una observada a la edad 0 y a la epm (ver métodos en sección 6.1.4.1). Esto presenta 

cuestionamientos al suponer una supervivencia como observada cuando fue calculada mediante 

una ecuación empírica (Goodyear, 1993; Dulvy y Forrest, 2010). Posterior a dicho ajuste, la 

mayoría de las mortalidades dejaron de presentar la característica forma de U a una longevidad 

de 22 años, puesto que el método las forzaba a morir en menor cantidad a la epm. Lo anterior 

concuerda con Vetter (1988) y Pascual e Iribame (1993), quienes suponen que en raras 

ocasiones son consideradas, pero deberían a pesar de presentar un buen ajuste. 

 

 Los resultados obtenidos de manera determinística en este estudio pueden ser 

comparados con lo reportado por Gámez-Moedano et al. (2006), quienes para R. steindachneri 

en el sureste del GC, estimaron una M de 0.135 años-1, siendo esta más pequeña a la reportada 

en el presente estudio (0.190 años-1), sin embargo, estos autores omiten la función con la que 

llegaron a dicho valor. De la misma manera, Rocha-Gonzales (2016) calcula una mortalidad 

natural para R. steindachneri en el golfo de California utilizando la propuesta por Dulvy y 
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Forrest (2010), quienes adoptando las llamadas “reglas de vida”, propuestas originalmente por 

Beverton y Holt (1957, 1959), pueden aproximarse a valores de M, longitudes máximas 

teóricas o incluso tasas intrínsecas de crecimiento poblacional al considerar procesos 

metabólicos y las compensaciones en las posibles combinaciones de la historia de vida. 

Utilizando la ecuación M~ k*0.42, el autor reporta un valor de 0.06 años-1, el cual es 

notoriamente más bajo al encontrado en este estudio.  

 
 Para Rhinoptera bonasus en el norte del golfo de México, Grusha (2005) y Neer et al. 

(2007), mediante la ecuación de Hoenig (1983), reportan una mortalidad natural de 0.342 años-1 

y una M promedio de 0.105 años-1, respectivamente. En el presente estudio se concuerda más 

con la M de estos últimos autores, ya que la longevidad teórica utilizada fue similar (25 años). 

Para el caso de la supervivencia, se observó que en algunos casos del escenario 5, esta era 

alrededor de un 20% con 13 años de longevidad, aun utilizando las propuestas de Campana et 

al. (2001), en donde su ecuación revela que quedará menos del 1% al final. Al aumentar esta 

longevidad a 22 años, como lo realizado por Walker (1998) y Smith (2005), los sobrevivientes 

al último año eran alrededor del 10 y 5% del total de la población. Al respecto, Cortés (2007) 

comenta que todo porcentaje >1% indica que algo anda mal en los datos utilizados en el 

modelo. En este estudio se atribuye a que no se alcanzó la longevidad real de la especie, 

concordando con Beukema (1989), quien menciona que la edad máxima observada es el inicio 

de la subestimación de la longevidad real de la especie. 

 

 El añadir incertidumbre en la mortalidad natural mediante simulaciones de Monte Carlo 

ya ha sido utilizado para batoideos como en H. dipterurus por Smith et al. (2008) y otras 

especies de tiburones (Cortés, 2002; Beerkircher et al., 2003; Tsai et al., 2010) y es utilizada 

principalmente para reflejar la alta variabilidad entre las tasas de supervivencia. En el presente 

estudio, se optó por añadir estocasticidad al valor inicial de M a utilizarse en la ecuación de 

Walker (1994) y en los escenarios 1 y 2 una vez definido el mejor valor de manera 

determinística. A diferencia de Smith (2005), Smith et al. (2008) y Tsai et al. (2010), quienes 

adoptan una distribución uniforme de M con valores mínimos y máximos, producto de probar 

distintas funciones, en el presente estudio se le asignó una distribución normal al valor que se 

consideró se acerca más para encontrar la rmax bajo la teoría denso-dependiente (Cortés, 2016). 

A raíz de esto, los parámetros demográficos resultaron ser más optimistas (r ≥ 0) que cuando se 

exploró una distribución uniforme a la M. Citando a Cortés (2007) y Smith et al. (2008), si los 
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métodos indirectos subestiman las tasas de mortalidad y supervivencia, el crecimiento 

poblacional resultarían excesivamente optimistas incluso con la introducción de las 

simulaciones de Monte Carlo. Así, este es el primer trabajo en incorporar este tipo de 

incertidumbre a la M de R. steindachneri y a los componentes de dichas ecuaciones, como en 

las utilizadas en el escenario 3, 4 y 5, donde se les asignó una distribución normal a las 

constantes de la ecuación de Peterson y Wroblewski (1984) y a γ y φ de la ecuación de Walker 

(1994). 

 

 Para poder añadir mortalidad por pesca a una población y ver cómo respondería a 

distintos patrones de explotación, es necesario trabajar con aquella M que se acerque a la 

verdadera tasa intrínseca de crecimiento poblacional. Una aproximación para conocer si la r ha 

sido subestimada es mediante algunas derivaciones a la ecuación de Euler-Lotka (Cortés, 

2016). En el presente estudio, aquella calculada mediante la función de Skalski et al. (2008) fue 

considerada como la mejor estimación. Siguiendo esta premisa, el valor de M que debería tener 

la población de R. steindachneri para obtener ese potencial de crecimiento fue de 0.0960 años-1, 

un valor parecido a lo reportado por Rocha-Gonzales (2016). Esta mortalidad se consideró la 

mejor que describe a la especie y fue introducida a la función de Walker (1994) asignándole 

estocasticidad con distribución normal (media = 0.0960; d.s.=0.0096). La teoría de la historia 

de vida de especies longevas, con madurez sexual tardía y fecundidad baja, como R. 

steindachneri, presentan bajas tasas de mortalidad natural (Emlen, 1970; Gadgil y Bossert, 

1970; Adams, 1980; Stearns, 1992; Smith, 2005), debido a que, según Branstetter (1990), 

Hoenig y Gruber (1990) y Gruber et al. (2001), una especie con tan poca fecundidad y una 

longevidad relativamente alta, tendría que morir muy poco o crecer a una mayor velocidad y 

reproducirse pronto para asegurar al menos una población en equilibrio.  

 

La mortalidad natural es un parámetro que ejerce la mayor influencia en el resultado de 

modelos demográficos (Cortés, 2007), y conocerla a ciencia cierta es una tarea difícil, sin 

mencionar que compararla con métodos de estimación directos, que rara vez existen, hacen que 

confiemos en los valores de los parámetros de historia de vida con la que estas fueron 

estimadas. Si bien el obtener tallas de primera madurez o proporción de hembras maduras 

puede ser más sensato, siempre hay que cuestionarse la veracidad de dichos valores, pues una 

sobreestimación de estos podría arrojar M pequeñas y por lo tanto valores demográficos 

optimistas (Cortés, 1998, 2007; Smith et al., 2008). De igual manera, conocer las bases con las 
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que fueron desarrolladas dichas ecuaciones empíricas ayudara a poder determinar cuál será 

aquella que describa bien la mortalidad en escenarios ausentes de pesca, e.g. las funciones de 

Pauly (1980) y Hoenig (1983), en una de sus versiones, fueron desarrolladas para peces 

teleósteos, lo que podría arrojar valores más altos al utilizarla en tiburones (Cortés y Parson, 

1996).  

 
Parámetros demográficos 

 Los parámetros demográficos incluidos en los escenarios deterministas representan los 

valores más optimistas de los parámetros de historia de vida de R. steindachneri al ser 

comparados con otros estudios similares con especies del mismo género. El análisis produjo 

resultados que son comparables con lo realizado por Rocha-Gonzales (2016) y Gámez-

Moedano et al. (2006) de manera directa, en donde los resultados de este trabajo se encuentran 

por debajo al de los autores mencionados. A una longevidad de 13 años, la población muestra 

un decremento del 33% al 3% en todos los casos de los escenarios 1-5 en ausencia de 

mortalidad por pesca, algo parecido a lo reportado por Grusha (2005) para R. bonasus. Para una 

longevidad de 22 años, la población mostró un aumento del 4% en el escenario 5 utilizando el 

valor de M de Hoenig (1983) en la función de Walker (1994). A pesar de presentar diferencias 

en la longevidad, las tasas de crecimiento poblacional fueron similares al comparar el mejor 

escenario determinístico en este estudio con otros trabajos. Los parámetros poblacionales de 

Gámez-Moedano et al. (2006) parecen ser demasiado optimistas para una especie de tan baja 

fecundidad y con 12 años de longevidad, pues en el presente estudio y en el de Grusha (2005) 

mostraron resultados negativos de la tasa intrínseca de crecimiento poblacional a la misma 

longevidad. Como estas especies de la familia Rhinopteridae no presentan una explotación 

intensiva en las pesquerías ni en lo recreacional (Gusha, 2005; Neer et al., 2005), la población 

debería permanecer mínimo en un estado estable, lo que podría indicar que uno de los 

parámetros de la historia de vida es erróneo (Cortés 1998, 2007; Cortés et al., 2015). 

La diferencia mostrada en las tasas de crecimiento poblacional generada por estos 

modelos deterministas sugiere que las diferentes longevidades tuvieron un impacto importante 

en las proyecciones de la población. A pesar de que la edad máxima encontrada por Carrillo-

Colín et al. (Sometido) es por lo menos 5 años mayor que la reportada por otro estudios para la 

especie (Gámez-Moedano et al., 2006; Gutiérrez, 2014), fue necesario explorar longevidades 

teóricas mediante la función de Taylor (1958) utilizada ya en otros batoideos por Smith (2005), 
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Natanson et al. (2007) y Mejía-Falla et al. (2014). Estos autores argumentan que esta función, 

junto a la versión de VBGM, podrían sobreestimar la longevidad real debido a la naturaleza de 

relación asintótica de la función de crecimiento de von Bertalanffy de la que se deriva. Sin 

embargo, el utilizar longevidades teóricas en este estudio fue pieza clave para poder encontrar 

al menos una población en equilibrio (Cortés, 1998; 2002), lo que conlleva a suponer que la 

longevidad en R. steindachneri puede estar subestimada.  

Otro posible factor para mostrar diferencias en los parámetros demográficos, fue que en 

este trabajo, la proporción de madurez fue tomada en cuenta a la hora de realizar la tabla de 

vida (con excepción del escenario 1 y 3), a comparación de los resultados para especies del 

género Rhinoptera, quienes consideraron fecundidad constante en las clases de edad para 

adultos.  

La tasa neta reproductiva de R. steindachneri considerando solo la mortalidad natural 

fue <1 en todo el espectro de posibilidades con 13 años de longevidad, alcanzó el equilibrio y 

valores >1 al aumentar los años de vida, concordando así con Neer et al. (2005) y Grusha 

(2005). Lo anterior indica que la población debería vivir más, para que las hembras se 

remplacen así mismas. A pesar de esto, y bajo el supuesto de que todas las hembras son 

reproductivamente activas cada periodo reproductivo, que el éxito reproductivo no depende de 

la cantidad de machos en la población y que las hembras mayores no presentan senescencia 

reproductiva (Cortés y Parson, 1996; Cortés, 1998), parece improbable, (si los parámetros de 

historia de vida utilizados representan razonablemente bien la demografía de esta especie), que 

la población presente valores tan bajos de crecimiento poblacional, particularmente R. 

steindachneri, quien es una de los batoideos con mayor presencia en el GC (Márquez-Farías, 

2002; Bizzarro et al., 2007). 

El tiempo generacional encontrado en los escenarios base varió de 7.47-8.94 años y 

7.48-12.59 años con 13 y 22 años de longevidad, respectivamente, los cuales son muy 

parecidos con lo reportado por varios autores (Lara-Mendoza, 2018; Smith, 2005; Mollet y 

Cailliet, 2002; Frisk et al., 2002), con excepción del reportado por Márquez-Farías (2007), 

quien reporta un valor más bajo; esto puede atribuirse al valor de M usado por dicho autor. 

Smith et al. (2008) reporta valores más altos que en el presente estudio, lo cual podría ser 

explicado por las diferentes longevidades usadas. Este parámetro es una parte importante en los 

análisis demográficos, ya que es una medida del tiempo requerido para que un recién nacido 
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tenga crías, lo cual influye en el potencial de crecimiento de la población (Cortés y Cailliet, 

2017). La Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza (IUCN) utiliza este 

parámetro demográfico para categorizar el estado de las poblaciones, por lo tanto, encontrar un 

tiempo generacional lo más preciso y realista posible es de suma importancia.  

De manera general, las estimaciones del crecimiento poblacional para R. steindachneri 

y R. bonasus de manera determinista han arrojado valores muy bajos (crecimiento entre el 2.7 y 

el 9%) en los mejores escenarios, incluso valores negativos, lo que podría indicar que aún falta 

conocer de manera más exacta posible la historia de vida de la especie. 

Los estudios de dinámica poblacional en elasmobranquios de costas mexicanas que han 

incorporado la simulación de Monte Carlo para explicar la incertidumbre y la variabilidad en 

los parámetros de la historia de vida de la especie son pocos y son enfocados más a tiburones 

que a peces batoideos (Carlson et al., 2003; Cortés, 2002; Frisk et al., 2002). En este trabajo, los 

resultados del análisis demográfico de manera probabilística que incorporaron incertidumbre en 

la longevidad, mortalidad natural y epm, proporcionaron evaluaciones de la población más 

flexibles y optimistas en los casos del escenario 5. El que sea posible asignar la variabilidad 

real que presentaría la especie en la naturaleza, no siempre arrojará mejor resultados que los 

modelos determinísticos, pues estos suponen que los parámetros de historia de vida son estables 

a través del tiempo, convirtiéndolas en invariantes de vida en las clases de edad, así como en 

los individuos en particular (Cortés, 2002; Liu et al., 2015). Debido a que la longevidad fue 

variada con una distribución triangular (Cortés, 2002; Smith et al., 2008; Tsai et al., 2010), la 

posibilidad de que M sea menor que el valor promedio asignado en una distribución normal 

permite a la población una mayor supervivencia y por lo tanto escenarios más productivos.  

La variabilidad en la epm fue parecida a la aplicada para algunos batoideos (Cortés 

2002; Smith et al., 2008; Tsai et al., 2010), no así para tiburones, en el que si un solo valor es 

reportado en la literatura, se le asigna una distribución triangular con ese valor como moda 

(Cortés, 2002). En el presente estudio se decidió establecer una distribución normal, puesto que 

la edad de 6 años fue constante en lo reportado por la literatura (Gámez-Moedano, 2006; 

Bizzarro et al., 2007a; Flores-Pineda, 2008). Aunque R. steindachneri es una especie con 

viviparidad aplacentada y es un método bastante funcional en elasmobranquios (Hamlett, 

1999), la biología reproductiva parece ser el rasgo más limitado debido a que tiene un solo 

ovario funcional y una muy baja fecundidad (Bizzarro et al., 2007a). Si existiera un cambio en 
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la fertilidad de la especie, probablemente sería un factor importante en los cambios en λ (Smith 

et al., 1998; Simpfendorfer, 1999; Cortés, 2002). 

El crecimiento poblacional del escenario estocástico más prometedor para R. 

steindachneri produjo una media anual de λ = 1.032 ± 0.02 (3.2%), dicho valor no es posible 

compararlo con ninguno del género de la especie, pero si con otras especies de condríctios, en 

donde es más bajo que Leucoraja erinacea (λ=1.23), L. ocellata (λ=1.23) (Frisk et al., 2002), 

Hypanus dipterurus (λ=1.060) (Smith et al., 2008), Sphyrna lewini (λ=1.60), Negaprion 

brevirostris (λ=1.064) (Cortés, 2002) y de Carcharhinus isodon (λ=1.042) por Carlson et al. 

(2003). Sin embrago, está por encima de algunas especies de tiburones como Carcharhinus 

limbatus, Squalus acanthias y C. acronotus (Cortés, 2002). 

Para ser una especie con características de estrategas tipo-K, el valor promedio de λ 

encontrado con el mejor escenario probabilístico no se aleja mucho de especies con una mayor 

productividad biológica, como el caso de H. dipterurus, que crece en promedio 6% al año con 

una Ro de 2.27±0.32 crías (Smith et al., 2008), a diferencia de R. steindachneri, que aumenta 

en promedio 3.2% de manera anual, pero con una Ro de 1.50±0.32 crías. Estas bajas tasas de 

crecimiento población y tiempo generacional son indicativos de organismos con crecimiento 

lento, de maduración tardía y longevos, los cuales tienden a presentar bajos rendimientos 

pesqueros potenciales, recuperaciones lentas a la mortalidad por pesca y por lo tanto riesgos de 

extinción mayores (Musick, 1999; Smith, 2005). 

 A pesar de que se consideró la incertidumbre en los parámetros de vida de la especie al 

incorporar variabilidad mediante las simulaciones de Monte Carlo, y suponiendo que las 

distribuciones establecidas para cada parámetro fueron determinadas con fundamento empírico, 

el crecimiento poblacional fue bastante bajo. Una de las posibles respuestas a estos resultados 

podría ser que el método para estimar la mortalidad natural contenga de manera implícita los 

efectos de una mortalidad por pesca, por lo tanto, las supervivencias adoptadas como en 

escenarios naturales serán subestimadas y arrojaran valores muy desalentadores (Cortés, 2002).  

Los resultados demográficos aquí encontrados podrían no reflejar el verdadero 

potencial de crecimiento de la especie debido a varios factores, sin embrago, uno de los más 

importantes son los supuestos adoptados. Por ejemplo, en este trabajo se consideró 

independencia a la densidad, lo que involucra que no se considere la migración y una cantidad 

ilimitada de recursos en la naturaleza. De igual manera, suponer que las invariantes de historia 
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de vida de la especie son constantes a través del tiempo no es lo más viable, sin embargo, es 

casi imposible recolectar dicha información y actualizarla de manera constante (Cortés, 2002). 

Es complicado comparar parámetros demográficos con otros trabajos, ya que, a pesar de que 

los supuestos sean los mismos, las capacidades de cargas que podrían estar teniendo las 

poblaciones no son las mismas (Smith et al., 1998) debido a los diferentes niveles de 

explotación. También hay que tomar en cuenta que las diferencias o similitudes en los 

parámetros demográficos probabilísticos comparados con otros estudios obedecen a diferentes 

supuestos del modelo, a selecciones de distribuciones de probabilidad variadas, a realizar las 

estimaciones mediante matrices pre-parto o post-parto (Cailliet, 1992; Gregory, 1997) o a 

mortalidad natural particular de cada población.  

 

Derivaciones ecuación de Euler-Lotka 

Es muy común pensar que al utilizar supuestos denso-independientes se subestimará el 

valor de la r, es por eso que se recomienda explorar otras maneras de estimarla aparte de la 

ecuación de Euler-Lotka (Euler, 1760; Lotka, 1907). Este parámetro en particular es una 

medida fundamental del riesgo de extinción de la población en ecología y evolución. En el 

contexto pesquero, su importancia radica en hacer estimaciones del vigor demográfico y 

evaluación de dinámica poblacional en stocks con una fuerte presión pesquera. La 

interpretación de r depende del enfoque, es decir, en uno denso-independiente, será el resultado 

de proyectar infinitamente en el futuro las tasas vitales actuales que deberían corresponder a las 

de una población virgen o no explotada, por otro lado, bajo el paradigma denso-dependiente en 

los modelos pesqueros tradicionales, los valores de r positivos solo podrían alcanzarse a niveles 

bajos de la capacidad de carga, cuando se deja de explotar a la población y comienza a 

recuperarse (Cortés, 2007; 2016). 

 

Para R. steindachneri y otros batoideos con presencia en el GC con longevidad mediana 

y maduración sexual tardía, la estimación de las tasas de crecimiento poblacional mediante 

métodos directos (Censos visuales, cautiverio, enfoques basados en regresiones) resultan 

particularmente difíciles de estimar por lo complejo que es realizar estimaciones de abundancia 

(Cortés, 2016). En este trabajo, se trató de estimar el valor real de r mediante varias funciones 

que dentro de su razonamiento incorporan denso-dependencia al combinar modelos matriciales 



82 
 

y modelos logísticos, a diferencia de los denso-independientes, quienes asumen un crecimiento 

exponencial. El modelo de Myers et al. (1997) incorpora denso-dependencia cuando define el 

parámetro del número de hembras producidas por una madre a una abundancia muy baja de 

organismos maduros (�̃�). El método de Smith et al. (1998) también incorpora conceptos denso-

dependientes al suponer una respuesta compensatoria a la reducción de la población a través de 

una mayor supervivencia de juveniles. Las otras opciones exploradas no suponen denso-

dependencia de manera implícita, sin embargo, arrojaron estimaciones más grandes que la 

obtenida mediante modelos denso-independientes utilizando a Euler-Lotka (Euler, 1760; Lotka, 

1907). 

 

Al calcular la rmax con la ecuación de Skalski et al. (2008), el cual no supone denso-

dependencia, se obtuvo el valor más alto de r (0.0964 ±0.0108). Este valor no concuerda por lo 

dicho por varios autores (Walker, 1994; Zhous et al., 2009; Cortés, 2007; 2016), quienes 

argumentan que las tasas máximas de crecimiento poblacional con estos métodos no son las 

máximas ya que no tiene en cuenta la denso-dependencia y por lo tanto dicho parámetro será 

producto de una población a bajos niveles. De cualquier manera, ambos métodos pueden ser 

comparados; las derivaciones denso-dependientes hechas cuando el nivel de la población está 

en condiciones sin explotación o con la capacidad de carga (k) muy baja, son equivalentes a un 

modelo denso-independiente en cualquier momento. Es decir, el valor máximo de vigor 

demográfico de R. steindachneri en el GC con un modelo exponencial (denso-independiente) 

puede considerarse una aproximación de un modelo logístico a densidades muy bajas de la 

población. 

 

Debido a la alta incertidumbre en cuanto a no saber a qué nivel de agotamiento de la 

población de R. steindachneri rmax podría ser estimada con modelos denso-dependientes, 

además de desconocer si esta población podría estar bajo el efecto Allee  (el cual establece que 

a partir de cierto umbral, el tamaño de la población es tan reducido que las tasas de 

supervivencia y reproducción decaen debido a que los individuos no se reproducen, pues no 

encuentran individuos con quien hacerlo dentro de la población (Cortés, 2016)), se optó por 

considerar al valor producido por Skalski et al. (2008) bajo el supuesto denso-independiente 

como el mejor, ya que fue el mayor y no considera un valor de longevidad, la cual es muy 

difícil de estimar. Además, un marco independiente de la densidad es utilizado a menudo para 
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realizar proyecciones que incorporen explotación por pesca (F), pero sin incluir la respuesta 

compensatoria que podríamos esperar (Cortés, 2007). 

 

Siguiendo la propuesta por Cortés (2007, 2016) en utilizar los valores biológicos que se 

aproximen a valores máximos que podrían alcanzarse en condiciones correspondientes a 

recursos ilimitados en ausencia de pesca, el resultado del incremento poblacional real de R. 

steindachneri en el golfo de California considerando únicamente la mortalidad natural, se 

obtuvo mediante suposiciones tanto en el paradigma de independencia a la densidad y con el 

supuesto denso-dependiente a niveles bajos de densidad poblacional. Una solución parcial 

siguiendo esta premisa fue suponer que este modelo demográfico para R. steindachneri 

incorporó implícitamente la respuesta compensatoria dependiente de la densidad al exhibir una 

mayor supervivencia a la edad cero (100%) y el utilizar valores pequeños de M, encontrados 

más probablemente en poblaciones de bajas densidades, esto permite fusionar ambos enfoques 

(Cortés, 2007). 

 

En general, todas las estimaciones de rmax se encuentran por encima de la obtenida por 

la mayoría de los trabajos demográficos utilizando la ecuación de Euler-Lotka (Euler, 1760; 

Lotka, 1907) por un factor escalar que varió entre 1.01 y 3.14. Cortés (2016) obtuvo la mayor 

subestimación con el método de Au et al. (1997) con una mediana escalar de 3.60 en varias 

poblaciones de condrictios, sin embargo, este autor la compara con la tasa de crecimiento 

obtenida con Myers et al. (1997). Al respecto, Cortés (2016) concuerda con lo reportado por 

Zhou et al. (2012), el cual comenta que las rmax obtenidas mediante métodos denso-

independientes estarán sesgadas por un factor de 0.5 a las denso-dependientes. El presente 

estudio no concuerda con lo anterior, puesto que fueron las tasas máximas intrínsecas de 

crecimiento poblacional de manera denso-independiente las que arrojaron los máximos valores, 

a diferencia de las calculadas por Myers et al. (1997) y Smith et al. (1998). Al comparar estos 

resultados con otros de la misma especie o del mismo género, los obtenidos en el presente 

estudio con la ecuación de Skalski et al. (2008) están por arriba en un producto escalar de 1.08 

a lo reportado para R. steindachneri por Gámez-Moedano et al. (2006) y en un 3.61 y 11.20 

para R. bonasus por Neer et al. (2005) y Grusa (2005), los tres autores la estimaron con la 

función convencional de Euler Lotka (Euler, 1760; Lotka, 1925).  
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Dependerá de la disponibilidad de datos y la certeza con la que fueron calculados que 

método utilizar para estimar una rmax. Es decir, cuando las tasas vitales son bien conocidas, los 

métodos de Eberhardt et al. (1982), Smith et al. (1998) y Euler Lotka (Euler, 1760; Lotka, 

1907) se pueden utilizar. Cuando se no se cuenta con la longevidad o no se tiene la confianza 

suficiente, el método de Skalski et al. (2008) será la mejor opción, como en el presente estudio, 

ya que es más correcto suponer explícitamente una longevidad asintótica que asumir diferentes 

valores de edad máxima (Cortés, 2016). Las estimaciones aquí presentadas deben ser 

consideradas como un momento instantáneo de la población de R. steindachneri en el tiempo 

en que se recopilaron los datos. Al igual que en el trabajo de Cortés y Parson (1996), esta 

población parece estar en una fase de crecimiento debido a que no ha alcanzado la capacidad de 

carga, sin embargo, esta situación no durará indefinidamente y cuando la población alcance su 

tamaño máximo permitido en el GC, la dependencia de la densidad hará que la población 

vuelva a estar cerca del equilibrio.   

 

Eigenvectores 

El valor reproductivo (vx) en cada edad, donde en los métodos estocásticos y con los 

eigenvalores obtenidos mediante Skalski et al. (2008) representan el promedio, aumenta 

rápidamente en los tres escenarios hasta un máximo a los ocho años para luego disminuir 

gradualmente a la longevidad. Posterior al alcanzar la madurez y al año de gestación (Bizzarro 

et al., 2007a), una hembra de R. steindachneri de ocho años aporta la mayor porción de 

crecimiento a la población en toda su ontogenia. Los valores más altos se encontraron bajo el 

escenario estocástico. Se esperaría que el escenario con los valores más altos de supervivencia 

(rmax teórica) fueran los que arrojasen valores superiores, sin embargo, las diferencias se 

aprecian al llegar a la longevidad, pues el valor reproductivo es mayor a partir del año doce 

hasta la longevidad a diferencia del estocástico.  

 

Al llegar a la edad máxima, el valor reproductivo de una hembra de R. steindachneri fue 

cero en los tres escenarios, lo cual es biológicamente explicable debido a que la probabilidad de 

sobrevivir el año anterior es nula, por consiguiente el éxito reproductivo es menor, no obstante, 

varios autores reportan un vx mayores a cero a la longevidad (Cortés y Parson, 1996; Smith, 

2005; Márquez-Farías, 2007; Lara-Mendoza, 2016) y otros más muestran resultados parecidos 

al del presente estudio (Smith, 2005; Ortíz-Pérez, 2014). Esto tendría sentido bajo el 
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razonamiento que, al incorporarle variabilidad a los parámetros de entrada, las supervivencias 

variaran en función del resultado de la M y la longevidad, por lo tanto, una cría presentará un 

valor reproductivo relativamente bajo a causa de que no se reproduce en el presente y su 

reproducción en el futuro depende de la probabilidad de sobrevivir hasta alcanzar una categoría 

en que puede reproducirse (Lemos-Espinal et al., 2005).  

 

La distribución estable por edades fueron casi idénticas y estuvieron dominadas por 

organismos inmaduros en los mejores escenarios de las tres metodologías. Por lo tanto, la 

población se encuentra distribuida en su mayoría (62%) por juveniles en los tres escenarios. 

Distribuciones parecidas a este estudio las han reportado varios autores en otros batoideos 

(Cortés y Parson, 1998; Smith, 2005; Márquez-Farías, 2007; Ortíz-Pérez, 2014; Lara-Mendoza, 

2016). Era de esperarse que aquella distribución construida con el mayor valor de crecimiento 

poblacional (Skalski et al., 2008) fuera la que presentara mayores valores en cada categoría, 

pues si consideramos el supuesto de que la población con tasas de fecundidad, sobrevivencia y 

mortalidad constantes crecen de manera exponencial a un ritmo constante y alcanza una 

distribución estable por clases de edad (Stearns, 1992), entonces se alcanzará una estructura 

estable por edades con un valor constante de λ (Lemos-Espinal et al., 2005). El 

comportamiento de la esperanza de vida (ex) fue similar, los organismos de edad cero de R. 

steindachneri en el GC con el valor de crecimiento poblacional de 1.101 (λ) vivirán 

aproximadamente 5 años más que aquellos modelados estocásticamente y deterministamente a 

valores de 1.032 y 1.04 (λ), respectivamente. 

 

Análisis de perturbación 

 Los análisis de perturbación prospectiva evalúan el impacto de pequeños cambios en las 

tasas de crecimiento, reproducción y sobrevivencia en la tasa finita de crecimiento poblacional 

(Lemos-Espinal et al., 2005). Es decir, podríamos predecir que le sucederá a λ si se realiza un 

cambio en alguna tasa vital en determinada categoría de edad o estadio de la población, en este 

caso en particular y como ya lo han hecho varios autores en peces batoideos (Smith, 2005; 

Gámez-Moedano et al., 2006; Márquez-Farías, 2007; Lara-Mendoza, 2016) al separar a la 

población en estadios de madurez y observar cual presenta los mayores cambios relativos a λ. 

El análisis de elasticidad reveló que la supervivencia de adultos es de suma importancia sobre 

la tasa finita de crecimiento poblacional de R. steindachneri en los escenarios deterministas y 
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con la r de Skalski et al. (2008), no así para el estocástico con E-L, pues es la supervivencia de 

juveniles la que aporta más al crecimiento poblacional. Esta diferencia podría ser explicada 

mediante la relación intrínseca que existe entre los modelos y sus diferentes tasas finitas de 

crecimiento poblacional y los procesos demográficos (Lemos-Espinal et al., 2005). Ya que, el 

crecimiento población sugerido por el método estocástico utilizando la función de Euler-Lotka 

es ~ 7% menor que el de Skalski et al. (2008); es probable que la población aún se encuentre 

creciendo y por lo tanto sea más importante para la población asegurar la supervivencia de 

juveniles, a comparación del crecimiento poblacional de Skalski et al. (2008), el cual, en teoría, 

muestra a una población en su rmax, y sobrevivir en etapas tempranas ya no sea tan importante 

como a los adultos. Lo anterior puede ser sustentado con otros trabajos demográficos en 

batoideos donde utilizando Euler-Lotka reportan tasas intrínsecas de crecimiento que podrían 

estar subestimadas, por lo tanto, las elasticidades en supervivencia de juveniles es la sección 

más importante en las poblaciones (Walker y Hislop, 1998; Mollet y Cailliet, 2002; Márquez-

Farías, 2007; Downton-Hoffmann, 2007; Smith et al., 2008; Lara-Mendoza, 2016). Gamez-

Moedano et al. (2006) de manera determinística reporta que las elasticidades de R. 

steindachneri para el GC fueron de igual manera mayores en la supervivencia de adultos, 

concordando así con lo reportado en el presente estudio. 

 Los análisis demográficos incorporando estocasticidad arrojan estimaciones de 

elasticidad más realistas a comparación con los deterministas, pues resaltan hasta cierto punto 

la incertidumbre de las características biológicas (Caswell et al., 1998; Cortés, 2002) y cuando 

se usa el análisis de elasticidad de una única matriz de proyección determinista para clasificar la 

importancia de las etapas del ciclo de vida, pueden ocurrir acciones de gestión inapropiadas 

(Heppell et al., 1999; Cortés, 2002). La mayoría de los trabajos con elasmobranquios longevos 

arrojan elasticidades importantes en juveniles y adultos a diferencia de la porción en individuos 

de clase de edad cero o al número de embriones por hembra (Heppell et al., 1999), lo cual 

sugiere que la protección a recién nacidos o a la parte fértil de la población sea insuficiente para 

recuperar poblaciones en declive, por lo tanto, los esfuerzos de manejo dirigidos a asegurar 

altas supervivencias de juveniles y adultos sean más efectivos para una pronta recuperación 

(Cortés, 2002), aunque esta dependerá directamente del tiempo generacional de cada población. 

Al parecer, el uso de simulaciones de Monte Carlo y las distintas tasas de crecimiento e 

invariantes de historia de vida de R. steindachneri en los distintos escenarios influyó para 

encontrar valores diferentes de elasticidad. La mayoría de los trabajos demográficos con 
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incertidumbre en los parámetros de vida de varias especies de elasmobranquios arroja que la 

etapa juvenil es la más sensible en comparación que los adultos, en recién nacidos y en la 

fertilidad (Cortés, 2002, 2007; Smith, 2005). Al respecto, Promislow et al. (1990) y Hepell et 

al. (2000) igualmente mencionan que los estrategas tipo-K a menudo están fuertemente 

influenciados por la supervivencia de juveniles.  

 Si en el presente estudio no se hubiera explorado una posible subestimación de la rmax 

mediante distintas ecuaciones derivadas de la de Euler-Lotka, los resultados estocásticos 

concordarían con todos los autores mencionados anteriormente, sin embargo, no podemos 

ignorar la posibilidad de que todas estas estimaciones de elasticidad fueron realizadas sin 

calcular una posible subestimación de la tasa intrínseca de crecimiento poblacional, por lo 

tanto, si así lo hicieran, encontrarían resultados diferentes en las elasticidades. Al utilizar la 

ecuación de Skalski et al. (2008), la fecundidad y organismos juveniles de gran tamaño no son 

tan importantes como la supervivencia de adultos, pues al suponer que la población ya se 

encuentra en su crecimiento intrínseco máximo, la conservación de adultos es la compensación 

más importante ecológica y evolutivamente para una población prospera en ausencia de pesca. 

Esta analogía concuerda con especies como Sphyrna tiburo en el Golfo de México, Mustelus 

henlei y Alopias vulpinus en el Pacífico nororiental, Carcharhinus tilstoni y C. sorrab en el 

océano Índico, C. longimanus en el Pacífico central y R. taylori en el Pacífico sudoeste (Cortés, 

2002). Aunque en este estudio y en el de Gámez-Moedano et al. (2006) la fecundidad se 

encuentra restringida y no permite una flexibilidad para presentar cierta relevancia en λ, se debe 

tener en consideración y reconocer que un cambio en esta o en la proporción de embriones de 

R. steindachneri podría contribuir más a la variación en el crecimiento poblacional (Horvitz et 

al., 1997; De Kroon et al., 2000). 

 

Parámetros demográficos bajo escenarios de explotación 

Rhinoptera steindachneri es un componente común en los desembarques de peces 

batoideos de la pesquería artesanal en el golfo de California y el norte del Pacífico mexicano. 

Villavicencio-Garayzar (1995) la reportó como la sexta especie más abundante en Bahía 

Almajas, Baja California Sur. Márquez-Farías (2002) reportó que la especie es la tercera más 

desembarcada en las costas de Sonora. En un estudio de mayor cobertura espacio-temporal, 

Bizzarro et al. (2007b) reportaron a la raya tecolote como la cuarta en abundancia en el norte 
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del GC. Por su parte, Lara-Mendoza et al. (2016) reportaron que es capturada de manera 

constante en fauna de acompañamiento en la pesquería escamera de arrastre en el centro-oriente 

del GC. Bizzarro et al. (2007a) reportan una pesquería no dirigida hacia la especie en el noreste 

del GC, donde es capturada, desembarcada y consumida de manera local; en verano, es 

capturada con redes de enmalle de fondo de 13-33cm de malla estirada. En meses de invierno 

se captura también con palangre de fondo.  

En la Reforma, al norte de Sinaloa, se documentó una pesquería artesanal de la especie, 

en donde se captura de manera dirigida con redes de enmalle de fondo de 28-41cm de malla 

estirada a una profundidad de los 10 y 15 metros para su uso como carnada en la pesca de jaiba 

en verano (Bizzarro et al., 2007). Aunado a estas pesquerías, los arrastres de camarón en el 

Golfo de California comúnmente capturaron rayas incidentalmente (Fitch y Schultz, 1978; 

Flores et al., 1995; García-Caudillo et al., 2000), incluyendo a R. steindachneri (Márquez-

Farías, 2002). 

El agregar valores de mortalidad por pesca en el mejor escenario de manera natural, 

provoca una disminución en los parámetros demográficos como en λ, Ro y el tiempo 

generacional. Los resultados apuntan a que R. steindachneri puede soportar valores pequeños 

de F (<0.20) a edades de primeras capturas mayores a los 6 años, valores mayores de 

explotación pesquera de 0.20 años-1 a edades menores a los 6 años, conduciría a un declive 

poblacional.  La vulnerabilidad a la pesca por estudios demográficos en batoideos para aguas 

mexicanas ya ha sido reportada por distintos autores (Márquez-Farías, 2007; Smith et al., 2008; 

Pei-Tsai et al., 2010; Ortíz-Pérez, 2014; Lara-Mendoza, 2016), concordando con ellos de que 

se puede lograr un esfuerzo pesquero de manera sostenible a niveles bajos, sin embargo, el 

agotamiento es rápido y las recuperaciones son lentas (Walker, 1998; Cortés, 2007).  

 

En el presente estudio, la mortalidad por pesca obtenida mediante métodos de curvas de 

captura fue relativamente baja (0.155 y 0.120 años-1). Estos valores no concuerdan con el de 

Rocha-Gonzales (2016), quien utilizando la propuesta de Jensen (1996) (AD∞VB*1.6), reporta 

que R. steindachneri muere por la pesca con un valor de 0.21 años-1. Gámez-Moedano et al. 

(2006) reportaron para la raya tecolote, un valor de Z de 0.86 años-1, el cual es muy diferente al 

de 0.252 y 0.212 años-1 aquí reportados. Estos últimos autores, a pesar de un valor tan grande 
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de F, reportan que la población tiene un potencial demográfico de casi un 10%, lo cual no 

concuerda con la biología de especies con tan bajo potencial reproductivo. 

Los métodos utilizados para estimar el valor de Z (Chapman-Robson, 1960 y el método 

de regresión) estuvieron basados en los supuestos de que no hubo errores en la composición de 

edad, el reclutamiento fue constante, el valor de Z es constante y, después de determinada edad, 

todos los organismos son igualmente disponibles y vulnerables al arte de pesca (Smith et al., 

2012). La edad de reclutamiento, en este caso 2 años, fue aquella con el pico máximo en la 

curva de captura, concordando con autores como Smith et al. (2012); sin embargo, Pauly 

(1984) sugiere seleccionar al grupo de edad 1 más allá de aquel con la abundancia máxima 

como edad de reclutamiento, para evitar un posible sesgo debido al reclutamiento incompleto. 

Por otro lado, Ricker (1975) propone utilizar el segundo o incluso el tercer grupo de edad 

independientemente del pico, pero, esto implicaría una reducción en la información y por lo 

tanto perdida de precisión (Smith et al., 2012). 

Este comportamiento de los parámetros demográficos con un valor de Z indica que R. 

steindachneri tiene un potencial pesquero muy limitado, como muchas especies con 

características de estrategas tipo-K (Cortés, 2002; Smith, 2007). Esta información puede ser 

utilizada para fortalecer, actualizar y orientar a los programas de manejo y conservación de 

peces batoideos a nivel nacional e internacional, para poder aplicar las políticas pesqueras y de 

conservación adecuadas para un manejo sostenible del recurso.  

 

Riesgo ecológico y vulnerabilidad 

El análisis de productividad y susceptibilidad de captura (PSA) es un método de evaluación 

que permite estimar el riesgo de una población a los efectos de la pesca dados sus atributos 

biológicos (Walker, 2005; Hobday et al. 2011; Tovar-Ávila et al., 2016). Este análisis es 

necesario cuando existe escasez de datos pesqueros, como las especies capturadas de manera 

incidental, cuando no se tiene mucho conocimiento de la biología de la especie (Cortés et al., 

2014) o en el momento que se requiera considerar las características de la pesquería mediante la 

SC. En este estudio, se realizó el PSA a R. steindachneri para corroborar y comparar los 

resultados del análisis demográfico. La vulnerabilidad se expresó como una función de la 

productividad, o como lo mencionan Cortés (2010), Cortés et al. (2014) y Furlong-Estrada et 
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al. (2017), como la capacidad del stock para recuperarse después de que se ha agotado, y la 

susceptibilidad como la propensión a ser capturada por prácticas de pesca y no sobrevivir a la 

interacción.  

En la actualidad, existen diversos métodos para realizar un PSA, el método originalmente 

fue desarrollado por Stobuski et al. (2001) para evaluar la sustentabilidad y viabilidad de 411 

especies de peces óseos capturadas incidentalmente en la pesca de arrastre de camarón en el 

norte de Australia; posteriormente fue utilizado por Walker (2005) y Hodbay et al. (2007). 

Estas metodologías desarrolladas por la Agencia de Manejo de Pesquerías Australianas, la 

utilizada por la NOAA (Natural Oceanic and Atmospheric Administration of the United States 

(Patrick et al., 2009), y el usado por el ICCAT (International Commission for the Conservation 

of Atlantic Tunas (Cortés et al., 2010) han sido modificadas a lo largo del tiempo y su uso y 

número de atributos, en algunos casos hasta 75 (Hobday et al., 2007; Rosenberg et al., 2007). A 

pesar de lo anterior, Hobday et al. (2007) comentan que el uso de más de seis atributos por 

parámetro (productividad biológica y susceptibilidad al arte de pesca) disminuye la precisión 

del PSA; sin embargo, Patrick et al. (2010) realizan una evaluación a seis stocks de EUA 

utilizando de 10 a 12 atributos, concluyendo que esta metodología es capaz de definir la 

vulnerabilidad y el riesgo ecológico de manera correcta. 

En el presente estudio, se realizó un PSA siguiendo metodología propuesta por Walker 

(2005) y Hodbay et al. (2007) contando con información de los atributos de productividad 

biológica para R. steindachneri en el área de estudio y datos complementarios de la especie. 

Para la parte de la susceptibilidad de captura, toda la información de la pesquería de la especie 

fue tomada por Bizzarro et al. (2007a), quienes en su trabajo describen la pesquería de R. 

steindachneri en el golfo de California. Por lo anterior, todos los valores de calidad de la 

información fueron catalogadas como 1, pues la información estuvo basada en datos de la 

especie y el área de interés. En su aplicación más ampliamente utilizada, el PSA es un enfoque 

semicuantitativo en el que los componentes de productividad y susceptibilidad están definidos 

por varios atributos que se ponderan basándose en una escala numérica (Cortés et al., 2014). En 

este caso, la productividad biológica (PB) de R. steindachneri fue evaluada mediante cuatro 

formas: la primera, utilizando la M como indicador, ya que la PB puede relacionarse con la 

mortalidad natural al ser un parámetro que refleja el equilibrio de una población en condiciones 

de no explotación (Walker, 2005). Esta forma de calcular la PB ha sido utilizada por Garcés-

García (2012), Furlong-Estrada et al. (2014) y Tovar-Ávila et al. (2016) para condríctios en 
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aguas mexicanas, sin embargo, Rocha-Gonzales (2016), Furlong-Estrada et al. (2017) incluyen 

a la M para estimar PB, no obstante, estos autores añaden otros atributos y obtienen un 

promedio de PB.  

El caso número 2 y 3 para estimar la PB fue con base en el valor de proporción de vida 

reproductiva (PVR), definida como la fracción de la vida de los organismos en la cual son 

reproductivamente activos (Furlong-Estrada et al., 2010; Garcés-Garcia, 2012). El ultimo 

escenario consta en estimar la PB promediando siete atributos, como lo realizado por Cortés et 

al. (2010) y Furlong-Estrada et al. (2014). Para la parte de susceptibilidad a la captura, se 

consideraron únicamente cuatro atributos (disponibilidad, posibilidad de encuentro, 

selectividad y mortalidad post-captura), los cuales se consideraron suficientes y han sido 

utilizados por distintos autores (Garcés-García, 2012; Furlong-Estrada et al., 2014; Tovar-Ávila 

et al., 2016).  

Los distintos valores de vulnerabilidad (v) producto de distintas maneras de calcular la PB 

arrojaron que R. steindachneri podría tener un riesgo ecológico medio y alto. Con la PB 1 y 4 

(0.969 y 0.935) parecen ser más acorde a la biología y pesquería de la especie, puesto que estos 

resultados son semejantes al estudio demográfico y concuerdan con lo reportado por Rocha-

Gonzales (2016), quien reporta una vulnerabilidad ecológica para R. steindachneri semejante  

en el golfo de California.  

El presente estudio representa el primero donde se calculan 4 distintas vulnerabilidades 

obtenidas mediante distintos valores de PB. Estudios previos donde se calculan varias 

productividades biológicas reportan un solo valor de v obtenido mediante el promedio de PB 

(Garces-Garcia, 2012; Furlong-Estrada et al., 2014). Sin embargo, se opta por aquellas 

calculadas con la PB1 y PB4, ya que las estimadas mediante la parte proporcional de la vida de 

los organismos (PB2 y PB3) involucra valores de edad máxima y longevidad máxima teórica, 

los cuales podrían no reflejar el verdadero riesgo ecológico de R. steindachneri, pues una 

vulnerabilidad alta también se ha reflejado en varios peces batoideos del género Mobula y 

Miliobatis (DOF, 2007; Salomón-Aguilar, 2015; Rocha-Gonzales, 2016). 

 A pesar de haber obtenido el valor de la tasa intrínseca de crecimiento poblacional (r) 

de R. steindachneri, con el cual es posible realizar una evaluación de la resiliencia de la 

especie, algunos autores (Cortés et al., 2010) utilizan este parámetro para ser evaluado y 

reportar un valor de vulnerabilidad. No obstante, Cortés et al. (2014) comentan que, los PSA 
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deben considerarse como un primer paso o método de evaluación en situaciones de escasez de 

datos dentro del espectro de técnicas de análisis de riesgos que pueden aplicarse a medida que 

aumentan los datos disponibles. 

 
Los enfoques demográficos y PSA no proporcionan asesoramiento cuantitativo de 

gestión, como los niveles adecuados de mortalidad, esfuerzo o captura de la pesca (Cortes et 

al., 2014; Zhou et al., 2012). Sin embargo, estos métodos con pocos datos cuantitativos son 

considerados válidos para reflejar con precisión la compleja dinámica poblacional de las 

especies y funcionan como puntos de referencia biológicos que pueden ser considerados en el 

manejo de las pesquerías. Además, la incertidumbre inherente en los datos para especies de 

captura incidental puede complicar las decisiones de gestión y cómo regular estrictamente las 

pesquerías responsables de captura incidental (Cortes et al., 2014). Es por esto que se 

recomienda un enfoque gradual en el que el modelo utilizado para evaluar el riesgo está 

determinado por los datos disponibles. Inicialmente, este puede ser un modelo simple que 

requiere poca información (PSA). A medida que se dispone de más y de mejor calidad de datos, 

se pueden explorar modelos más complejos en conjunto con la identificación del tipo de 

información que son más cruciales para satisfacer los objetivos de gestión predefinidos (Cortes 

et al., 2010, 2014). 

Los resultados del análisis demográfico y el PSA arrojan resultados en común, en donde 

la especie tiene cierto nivel de riesgo al presentar una productividad biológica extremadamente 

baja, la cual la hace susceptible a valores bajos de mortalidad por pesca y un riesgo ecológico 

alto, siendo necesario tomar medidas precautorias para un aprovechamiento sustentable del 

recurso o dado el caso, evitar un posible riesgo de extinción.   
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9. CONCLUSIONES 

 

 En condiciones naturales, en el escenario demográfico más optimista, R. steindachneri 

puede aumentar su población hasta en un 11% en el golfo de California, presentando 

parámetros demográficos de Ro=3.43 ± 0.35 crías hembras, G=13.8 ± 0.4 años y tx2= 

7.3 ± 0.8 años, en promedio. 

 

 El análisis de elasticidad sugiere que los mayores cambios relativos en la tasa finita de 

crecimiento poblacional son producidos por la supervivencia de adultos en el mejor 

escenario determinístico y utilizando la ecuación de Skalski et al. (2008). Mientras que 

en el mejor escenario estocástico (E-L), la supervivencia de los juveniles representa la 

mayor elasticidad.  

 
 En condiciones de explotación, considerando distintos valores de F y edades de primera 

captura (epc), la población puede mantenerse en equilibrio (λ =1) con valores bajos de 

F (<0.20) y altos de epc (>6 años).  

 
 A la luz de los resultados obtenidos, se acepta la hipótesis planteada concluyendo que la 

especie no cuenta con el vigor demográfico para mantenerse en niveles sostenibles al 

menos en escenarios con valores de F >0.2. 

 
 R. steindachneri tiene una baja PB y alta susceptibilidad a la captura en diversas 

pesquerías del Golfo de California. 

 
 Los valores de vulnerabilidad indican que R. steindachneri presenta un riesgo ecológico 

moderadamente alto en el golfo de California a los efectos de la pesca, debido a sus 

características de historia de vida y de la pesquería dirigida e incidental. 

 
 Se acepta la hipótesis de trabajo. La especie presenta una alta vulnerabilidad en el área 

de estudio, siendo afectada por sus características de historia de vida y de la pesquería 

dirigida e incidental. 
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11. ANEXOS 

Anexo 1. 

 

Estocasticidad a los parámetros de historia de vida de R. steindachneri. 
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Anexo 2 

 

Valores de M de Rhinoptera steindachneri en el golfo de California con diferentes modelos y 
longevidades. 

Escenario Longevidad Hoenig 
(1983) 

Pauly 
(1980) 

Jensen 1 
(1996) 

Jensen 2 
(1996) 

Then et al. 
(2015) 

Raltson 
(1987) 

Hewit & 
Hoenig 
(2005) 

Rikher & 
Efanov 
(1976) 

 

Campana 
et al. 

(2001) 

Peterson & 
Wroblewski 

(1984) 

1 y 2 

 
ω= 13 años 
ω= 22 años 
 

 
0.323 
0.190 

0.538 
 

0.206 
 

0.275 
 

 
0.467 
0.289 

0.301 
 

 
0.325 
0.192 

0.263 
 

 
0.354 
0.209 

 

3 y 4 
ω= 13 años 
ω= 22 años 
 

 
   

 
 

 
  

(0.241-0.123) 
(0.238-0.111) 

 

Anexo 3 

 

Vectores de M ajustados con la ecuación de Walker (1994) a partir de valores iniciales de M 

con distintos métodos indirectos y distintas longevidades (13 y 22 años). 
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Anexo 4 
 
Estimaciones de la supervivencia de R. steindachneri en el golfo de California con diferentes 
valores de M correspondientes a los escenarios 1 al 4. 
 

 Escenario 1 

Edad 
Hoenig (1983) Pauly (1980) Jensen 1 (1996) Jensen 2 (1996) Then et al. 

(2015) Raltson (1987) Hewit & 
Hoenig (2005) 

Rikhter & 
Efanov (1976) 

Campana et al. 
(2001) 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

0 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 

1 0.72 0.83 0.58 0.58 0.81 0.81 0.76 0.76 0.63 0.75 0.74 0.74 0.72 0.83 0.77 0.77 0.70 0.81 

2 0.52 0.68 0.34 0.34 0.66 0.66 0.58 0.58 0.39 0.56 0.55 0.55 0.52 0.68 0.59 0.60 0.49 0.66 

3 0.38 0.57 0.20 0.20 0.54 0.54 0.44 0.44 0.25 0.42 0.41 0.41 0.38 0.56 0.45 0.47 0.35 0.53 

4 0.27 0.47 0.12 0.12 0.44 0.44 0.33 0.33 0.15 0.32 0.30 0.30 0.27 0.46 0.35 0.37 0.24 0.43 

5 0.20 0.39 0.07 0.07 0.36 0.36 0.25 0.25 0.10 0.24 0.22 0.22 0.20 0.38 0.27 0.29 0.17 0.35 

6 0.14 0.32 0.04 0.04 0.29 0.29 0.19 0.19 0.06 0.18 0.16 0.16 0.14 0.32 0.21 0.23 0.12 0.28 

7 0.10 0.26 0.02 0.02 0.24 0.24 0.15 0.15 0.04 0.13 0.12 0.12 0.10 0.26 0.16 0.19 0.08 0.23 

8 0.08 0.22 0.01 0.01 0.19 0.19 0.11 0.11 0.02 0.10 0.09 0.09 0.07 0.22 0.12 0.15 0.06 0.19 

9 0.05 0.18 0.01 0.01 0.16 0.16 0.08 0.08 0.01 0.07 0.07 0.07 0.05 0.18 0.09 0.12 0.04 0.15 

10 0.04 0.15 0.00 0.00 0.13 0.13 0.06 0.06 0.01 0.06 0.05 0.05 0.04 0.15 0.07 0.10 0.03 0.12 

11 0.03 0.12 0.00 0.00 0.10 0.10 0.05 0.05 0.01 0.04 0.04 0.04 0.03 0.12 0.06 0.08 0.02 0.10 

12 0.02 0.10 0.00 0.00 0.08 0.08 0.04 0.04 0.00 0.03 0.03 0.03 0.02 0.10 0.04 0.07 0.01 0.08 

13 0.02 0.08 0.00 0.00 0.07 0.07 0.03 0.03 0.00 0.02 0.02 0.02 0.01 0.08 0.03 0.06 0.01 0.07 

14  0.07  0.00  0.04  0.02  0.02  0.01  0.07  0.05  0.05 

15  0.06  0.00  0.03  0.02  0.01  0.01  0.06  0.04  0.04 

16  0.05  0.00  0.02  0.01  0.01  0.01  0.05  0.03  0.04 

17  0.04  0.00  0.02  0.01  0.01  0.01  0.04  0.03  0.03 

18  0.03  0.00  0.01  0.01  0.01  0.00  0.03  0.02  0.02 

19  0.03  0.00  0.01  0.01  0.00  0.00  0.03  0.02  0.02 

20  0.02  0.00  0.01  0.00  0.00  0.00  0.02  0.02  0.02 

21  0.02  0.00  0.01  0.00  0.00  0.00  0.02  0.01  0.01 

22  0.02  0.00  0.01  0.00  0.00  0.00  0.01  0.01  0.01 
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 Escenario 2 

Edad 
Hoenig (1983) Pauly (1980) Jensen 1 (1996) Jensen 2 (1996) Then et al. 

(2015) Raltson (1987) Hewit & 
Hoenig (2005) 

Rikhter & 
Efanov (1976) 

Campana et al. 
(2001) 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

ω=13 
años 

ω=22 
años 

0 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 1.00 

1 0.72 0.83 0.58 0.58 0.81 0.81 0.76 0.76 0.63 0.75 0.74 0.74 0.72 0.83 0.77 0.77 0.70 0.81 

2 0.52 0.68 0.34 0.34 0.66 0.66 0.58 0.58 0.39 0.56 0.55 0.55 0.52 0.68 0.59 0.60 0.49 0.66 

3 0.38 0.57 0.20 0.20 0.54 0.54 0.44 0.44 0.25 0.42 0.41 0.41 0.38 0.56 0.45 0.47 0.35 0.53 

4 0.27 0.47 0.12 0.12 0.44 0.44 0.33 0.33 0.15 0.32 0.30 0.30 0.27 0.46 0.35 0.37 0.24 0.43 

5 0.20 0.39 0.07 0.07 0.36 0.36 0.25 0.25 0.10 0.24 0.22 0.22 0.20 0.38 0.27 0.29 0.17 0.35 

6 0.17 0.35 0.05 0.05 0.32 0.32 0.22 0.22 0.08 0.20 0.19 0.19 0.17 0.35 0.23 0.23 0.14 0.32 

7 0.14 0.32 0.04 0.04 0.29 0.29 0.19 0.19 0.06 0.18 0.16 0.16 0.14 0.32 0.21 0.21 0.12 0.28 

8 0.12 0.29 0.03 0.03 0.26 0.26 0.17 0.17 0.05 0.15 0.14 0.14 0.12 0.29 0.18 0.18 0.10 0.26 

9 0.10 0.26 0.02 0.02 0.24 0.24 0.15 0.15 0.04 0.13 0.12 0.12 0.10 0.26 0.16 0.16 0.08 0.23 

10 0.09 0.24 0.02 0.02 0.21 0.21 0.13 0.13 0.03 0.13 0.10 0.10 0.09 0.24 0.14 0.14 0.07 0.21 

11 0.08 0.22 0.01 0.01 0.19 0.19 0.11 0.11 0.02 0.10 0.09 0.09 0.07 0.22 0.12 0.12 0.06 0.19 

12 0.06 0.20 0.01 0.01 0.17 0.17 0.10 0.10 0.02 0.09 0.08 0.08 0.06 0.20 0.11 0.11 0.05 0.17 

13 0.05 0.18 0.01 0.01 0.16 0.16 0.08 0.08 0.01 0.07 0.07 0.07 0.05 0.18 0.09 0.09 0.04 0.15 

14  0.16  0.01  0.14  0.07  0.06  0.06  0.16  0.08  0.14 

15  0.15  0.00  0.13  0.06  0.06  0.05  0.15  0.07  0.12 

16  0.14  0.00  0.12  0.06  0.05  0.04  0.13  0.06  0.11 

17  0.12  0.00  0.10  0.05  0.04  0.04  0.12  0.06  0.10 

18  0.11  0.00  0.09  0.04  0.04  0.03  0.11  0.05  0.09 

19  0.10  0.00  0.08  0.04  0.03  0.03  0.10  0.04  0.08 

20  0.09  0.00  0.08  0.03  0.03  0.02  0.09  0.04  0.07 

21  0.09  0.00  0.07  0.03  0.02  0.02  0.08  0.03  0.07 

22  0.08  0.00  0.06  0.02  0.02  0.02  0.08  0.03  0.06 

 

Escenario 3 y 4 

Edad 
Peterson & Wroblewski (1984) 

ω=13 años ω=22 años 
0 1.00 1.00 
1 0.79 0.79 
2 0.62 0.65 
3 0.48 0.55 
4 0.38 0.48 
5 0.30 0.42 
6 0.23 0.37 
7 0.18 0.33 
8 0.14 0.30 
9 0.11 0.26 

10 0.09 0.24 
11 0.07 0.21 
12 0.05 0.19 
13 0.04 0.17 
14  0.15 
15  0.14 
16  0.12 
17  0.11 
18  0.10 
19  0.09 
20  0.08 
21  0.07 
22  0.06 
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Anexo 5 
 
Valores de los parámetros demográficos de R. steindachneri con una longevidad de 13 años a diferentes valores de M en el golfo de 
California. Escenarios 1-4. 

 

Valores de los parámetros demográficos de R. steindachneri con una longevidad de 13 años a diferentes valores de M inicial a la función de 
mortalidad Walker (1994) ajustada mediante lx a la epm y efecto de ojiva de madurez. Escenario 5. 

Escenarios: 
λ   r  Ro   G  

1 2 3 4  1 2 3 4  1 2 3 4  1 2 3 4 

P & W (1984)   0.914 0.905    -0.089 -0.098    0.466 0.430    8.30 8.26 

Hoenig (1983) 0.843 0.899    -0.171 -0.107    0.241 0.383    7.97 8.68   

Pauly (1980) 0.679 0.762    -0.385 -0.270    0.046 0.091    7.29 8.0   

Jensen (1996) 0.948 0.983    -0.053 -0.016    0.632 0.861    8.47 9.04   

Jensen 2 (1996) 0.884 0.932    -0.123 -0.07    0.355 0.531    8.16 8.82   

Then et al. (2015) 0.730 0.805    -0.315 -0.217    0.079 0.145    7.48 8.22   

Raltson (1987) 0.861 0.913    -0.148 -0.090    0.287 0.444    8.06 8.75   

Hewit & Hoenig (2005) 0.842 0.898    -0.172 -0.108    0.238 0.378    7.96 8.67   

Rikher & Efanov (1976) 0.895 0.941    -0.111 -0.061    0.391 0.576    8.21 8.86   

Campana et al. (2001) 0.817 0.877    -0.202 -0.131    0.188 0.309    7.85 8.58   

 
Hoenig 
(1983) 

Pauly 
(1980) 

Jensen 1 
(1996) 

Jensen 2 
(1996) 

Then et al. 
(2015) 

Raltson 
(1987) 

Hewit & Hoenig 
(2005) 

Rikher & 
Efanov (1976) 

Campana et al. 
(2001) 

λ 0.89 0.75 0.99 0.94 0.81 0.92 0.91 0.95 0.89 
r -0.11 -0.28 -0.01 -0.06 -0.21 -0.08 -0.10 -0.05 -0.12 

Ro 0.36 0.08 0.92 0.57 0.17 0.49 0.42 0.62 0.35 
G 8.89 8.24 9.01 8.73 8.08 8.67 8.59 8.80 8.50 
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Anexo 6 
 
Valores de los parámetros demográficos de R. steindachneri con una longevidad de 22 años a diferentes valores de M en el golfo de 
California. Escenarios 1-4. 

 

Valores de los parámetros demográficos de R. steindachneri con una longevidad de 22 años a diferentes valores de M inicial a la función de 
mortalidad Walker (1994) ajustada mediante lx a la epm y efecto de ojiva de madurez. Escenario 5. 

Escenarios: 
λ  r Ro G 

   1    2   3   4     1 2 3      4 1 2 3 4 1 2 3 4 

P & W (1984)   1.04 0.998   0.004 -0.002   1.50 0.976   11.5 11.67 

Hoenig (1983) 0.989 1.035   -0.011 0.034   0.890 1.485   12.40 18.53   

Pauly (1980) 0.697 0.808   -0.359 -0.212   0.047 0.103   7.50 10.07   

Jensen (1996) 0.973 1.022   -0.027 0.020   0.760 1.29   11.84 17.86   

Jensen 2 (1996) 0.908 0.973   -0.097 -0.027   0.396 0.734   10.02 15.35   

Then et al. (2015) 0.895 0.964   -0.110 -0.037   0.350 0.658   9.76 14.93   

Raltson (1987) 0.884 0.955   -0.122 -0.045   0.313 0.595  l 9.55 14.57   

Hewit & Hoenig (2005) 0.987 1.038   -0.014 0.037   0.871 1.531   12.32 17.70   
Rikher & Efanov 
(1976) 0.918 0.981   -0.085 -0.019   0.440 0.806   10.26 15.72   

Campana et al. (2001) 0.969 1.020   -0.031 0.020   0.732 1.259   11.71 17.70   

 
Hoenig 
(1983) 

Pauly 
(1980) 

Jensen 1 
(1996) 

Jensen 2 
(1996) 

Then et al. 
(2015) 

Raltson 
(1987) 

Hewit & Hoenig 
(2005) 

Rikher & 
Efanov (1976) 

Campana et al. 
(2001) 

λ 1.040 0.74 1.029 0.98 0.96 0.960 1.035 0.99 1.03 
r 0.039 -0.271 0.029 -0.02 -0.04 -0.040 0.035 -0.01 0.03 

Ro 1.618 0.07 1.427 0.77 0.62 0.63 1.52 0.860 1.39 
G 12.74 8.0 12.63 11.73 12.2 11.5 12.51 11.9 12.59 

tx2 17.76  24.01    19.92  26.15 
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Anexo 7 

 
Valores de las estimaciones de los parámetros demográficos de R. steindachneri después de 
5 mil simulaciones de Monte Carlo. D.E= desviación estándar, Min= Valor mínimo, Max= 
valor máximo. 
 

ESCENARIO 1 

 λ r Ro G tx2 

Media 0.978 -0.023 0.81 10.3 61.42 
D.E. 0.023 0.023 0.020 0.72 - 

Min 0.892 -0.114 0.31 7.96 - 

Max 1.057 0.055 1.86 13.07 - 
 
 

ESCENARIO 2 

 λ r Ro G tx2 
Media 0.909 0.030 1.43 11.6 29.2 

D.E. 0.067 0.015 0.26 0.77 - 

Min 0.96 -0.04 0.71 9.33 - 
Max 1.10 0.09 2.91 13.61 - 

 
 

ESCENARIO 3 

 λ r Ro G tx2 
Media 1.01 0.00 1.08 10.70 18.20 
D.E. 0.040 0.04 0.43 0.80  
Min -0.21 -0.21 0.14 8.41  
Max 0.12 0.12 3.69 13.14  

 
 

ESCENARIO 4 

 λ r Ro G tx2 

Media 0.99 -0.001 1.010 10.99 73.9 
D.E. 0.039 0.039 0.407 0.831 - 
Min 0.782 -0.246 0.104 8.25 - 
Max 1.092 0.088 2.952 13.83 - 
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Anexo 8 
 
#Smith et al. (1998)# 
 
tmat<-6 
tmax<-22 
litter<-0.5 
freq<-1 
M<-0.190 
Z<-1.5*M 
l_alpha<-(1-exp (-(Z)))/ ((litter/2/freq)*(1-exp (-(Z*(tmax-tmat+1))))) 
l_alpha 
 
eq3 <- function (reb) l_alpha = 1-exp(-(M+reb))-l_alpha*(litter/2/freq)*1.25*exp(-reb*tmat)*(1-exp(-
(M+reb)*(tmax-tmat+1))) 
r_Z<-uniRoot (eq3, c (0,5), tol=1e-8) 
r_Z$Root 
 
 
#Riesgo de extinción Myers et al. (1997)# 
 
s_adult<-0.887 
formula<- function(r_max1) ((exp(r_max1))^tmat)-(((s_adult)*((exp(r_max1))^(tmat-1))))-(litter/freq/2) 
ext_risk<-uniRoot (formula, c (0,5), tol=1e-8) 
ext_risk$Root 
 
 
#Skalski et al. (2008)# 
 
s_0a<-0.387 # Supervivencia a la edad de primera reproducción# 
formula2<- function (r_max2) (exp ((tmat+1-1)*r_max2)*s_adult) + (((litter/2*(1/freq))*(s_0a)))-(exp 
((tmat+1)*r_max2)) 
ext_risk2<-uniRoot (formula2, c (0,5), tol=1e-8) 
ext_risk2$Root 
 
 
#Eberhatdt's et al. (1982)# 
 
formulaeber<-function(r_max1.2) exp(r_max1.2*tmat+1)-(s_0a)*(exp(r_max1.2)*tmat)-
(((litter/2*(1/freq))*(s_0a)))*(1-((s_0a)/exp(r_max1.2)))^(longevity-tmat) 
ext_risk3<-uniRoot (formulaeber, c (0,5), tol = 1e-8) 
ext_risk3$Root 
 
 
#Método demográfico invariante# 
 
formula5<- function (r_max5) exp (r_max5)-(exp (1/(tmat+1+ (s_adult/ (exp (r_max5)-(s_adult)))))) 
ext_risk5<-uniRoot (formula5, c (0,5), tol=1e-8) 
ext_risk5$Root 
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Anexo 9 

 

Simulación de la tasa finita de crecimiento poblacional (λ) bajo distintos valores de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc) 
de Rhinoptera steindachneri en el golfo de California. Los valores sombreados representan a una población en equilibrio y aumento. 

 

  
 epc  

 
  0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 

 F  

0.00 
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1.098  

       
1.098  

          
1.098  
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0.90  

       
0.446  
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Simulación de la tasa neta reproductiva (Ro) bajo distintos valores de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc) de 
Rhinoptera steindachneri en el golfo de California. Los valores sombreados representan a una población en equilibrio y aumento. 
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0.43  
         

0.68  
         

0.93  
       

1.17  
       

1.40  
       

1.62  
       

1.83  
       

2.04  
       

2.24  
       

2.43  
       

2.62  
       

2.80  
       

2.97  
       

3.13  
       

3.27  
             

0.90  
         

0.00  
         

0.00  
         

0.00  
            

0.00  
       

0.01  
       

0.03  
       

0.07  
             

0.16  
       

0.40  
         

0.65  
         

0.90  
       

1.14  
       

1.37  
       

1.59  
       

1.81  
       

2.01  
       

2.22  
       

2.41  
       

2.60  
       

2.78  
       

2.96  
       

3.12  
       

3.27  
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Simulación del tiempo generacional (G) bajo distintos valores de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc) de Rhinoptera 

steindachneri en el golfo de California. La escala de colores va de valores altos a bajos. 

 

  
 epc  

  
0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 

 F  

0.00 
       
13.93  

       
13.93  

       
13.93  

          
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

           
13.93  

     
13.93  

       
13.93  

       
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

     
13.93  

             
0.10  

       
12.01  

       
12.01  

       
12.01  

          
12.01  

     
12.01  

     
12.01  

     
12.01  

           
12.01  

     
12.01  

       
12.06  

       
12.17  

     
12.30  

     
12.46  

     
12.63  

     
12.80  

     
12.97  

     
13.14  

     
13.31  

     
13.46  

     
13.60  

     
13.72  

     
13.82  

     
13.89  

             
0.20  

       
10.56  

       
10.56  

       
10.56  

          
10.56  

     
10.56  

     
10.56  

     
10.56  

           
10.56  

     
10.56  

       
10.68  

       
10.88  

     
11.13  

     
11.40  

     
11.69  

     
11.99  

     
12.28  

     
12.56  

     
12.84  

     
13.10  

     
13.33  

     
13.55  

     
13.72  

     
13.85  

             
0.30  

         
9.59  

         
9.59  

         
9.59  

            
9.59  

       
9.59  

       
9.59  

       
9.59  

             
9.59  

       
9.59  

         
9.76  

       
10.04  

     
10.36  

     
10.71  

     
11.06  

     
11.43  

     
11.79  

     
12.14  

     
12.49  

     
12.82  

     
13.12  

     
13.40  

     
13.64  

     
13.82  

             
0.40  

         
8.95  

         
8.95  

         
8.95  

            
8.95  

       
8.95  

       
8.95  

       
8.95  

             
8.95  

       
8.95  

         
9.18  

         
9.50  

       
9.86  

     
10.25  

     
10.65  

     
11.05  

     
11.45  

     
11.85  

     
12.23  

     
12.60  

     
12.96  

     
13.28  

     
13.57  

     
13.79  

             
0.50  

         
8.53  

         
8.53  

         
8.53  

            
8.53  

       
8.53  

       
8.53  

       
8.53  

             
8.53  

       
8.53  

         
8.79  

         
9.15  

       
9.54  

       
9.96  

     
10.37  

     
10.80  

     
11.22  

     
11.63  

     
12.04  

     
12.44  

     
12.82  

     
13.18  

     
13.50  

     
13.76  

             
0.60  

         
8.24  

         
8.24  

         
8.24  

            
8.24  

       
8.24  

       
8.24  

       
8.24  

             
8.24  

       
8.24  

         
8.53  

         
8.91  

       
9.32  

       
9.75  

     
10.18  

     
10.62  

     
11.05  

     
11.48  

     
11.90  

     
12.32  

     
12.72  

     
13.10  

     
13.45  

     
13.74  

             
0.70  

         
8.02  

         
8.02  

         
8.02  

            
8.02  

       
8.02  

       
8.02  

       
8.02  

             
8.02  

       
8.02  

         
8.34  

         
8.74  

       
9.17  

       
9.61  

     
10.05  

     
10.49  

     
10.93  

     
11.36  

     
11.79  

     
12.22  

     
12.63  

     
13.03  

     
13.40  

     
13.72  

             
0.80  

         
7.86  

         
7.86  

         
7.86  

            
7.86  

       
7.86  

       
7.86  

       
7.86  

             
7.86  

       
7.86  

         
8.20  

         
8.62  

       
9.06  

       
9.50  

       
9.95  

     
10.39  

     
10.83  

     
11.27  

     
11.71  

     
12.14  

     
12.56  

     
12.97  

     
13.36  

     
13.70  

             
0.90  

         
7.73  

         
7.73  

         
7.73  

            
7.73  

       
7.73  

       
7.73  

       
7.73  

             
7.73  

       
7.73  

         
8.09  

         
8.52  

       
8.97  

       
9.42  

       
9.87  

     
10.32  

     
10.76  

     
11.21  

     
11.64  

     
12.08  

     
12.51  

     
12.93  

     
13.32  

     
13.68  
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Simulación del tiempo de duplicidad poblacional (tx2) bajo distintos valores de mortalidad por pesca (F) y edad de primera captura (epc) de 
Rhinoptera steindachneri en el golfo de California. La escala de colores va de valores altos a bajos. 

 

   

 epc  

  

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 

 F  

0.00 
7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 7.4 

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

         
7.4  

0.10 
- 105.2 - 105.2 405.8 68.6 37.3 25.5 19.3 15.5 12.9 11.3 10.3 

         
9.5  

         
9.0  

         
8.6  

         
8.3  

         
8.1  

         
7.9  

         
7.8  

         
7.7  

         
7.6  

         
7.5  

         
7.5  

         
7.4  

0.20 
-  6.5 - 6.5 -  7.7 -  9.5 - 12.5 -18.5 - 36.4 -    2,242.4 36.8 20.0 14.7 

       
12.1  

       
10.7  

         
9.7  

         
9.1  

         
8.6  

         
8.3  

         
8.0  

         
7.8  

         
7.7  

         
7.6  

         
7.5  

         
7.4  

0.30 
- 3.4 - 3.4 -3.8 -  4.5 - 5.4 - 6.9 - 9.7 -  16.6 - 62.4 53.1 22.1 

       
15.3  

       
12.4  

       
10.8  

         
9.8  

         
9.1  

         
8.6  

         
8.3  

         
8.0  

         
7.8  

         
7.6  

         
7.5  

         
7.5  

0.40 
- 2.3 -2.3 - 2.5 - 2.9 - 3.5 - 4.3 - 5.7 - 8.7 -18.9 - 161.1 36.1 

       
19.0  

       
14.0  

       
11.7  

       
10.3  

         
9.4  

         
8.9  

         
8.4  

         
8.1  

         
7.9  

         
7.7  

         
7.6  

         
7.5  

0.50 
- 1.7 - 1.7 - 1.9 - 2.2 - 2.6 - 3.1 - 4.1 - 6.0 -11.9 - 37.9 71.0 

       
23.2  

       
15.5  

       
12.4  

       
10.8  

         
9.7  

         
9.0  

         
8.6  

         
8.2  

         
7.9  

         
7.7  

         
7.6  

         
7.5  

0.60 
- 1.4 - 1.4 - 1.5 -  1.7 - 2.0 - 2.5 - 3.2 - 4.7 -9.0 - 23.4 300.2 

       
28.1  

       
17.0  

       
13.1  

       
11.1  

       
10.0  

         
9.2  

         
8.7  

         
8.3  

         
8.0  

         
7.8  

         
7.6  

         
7.5  

0.70 
- 1.1 - 1.1 - 1.3 -  1.4 - 1.7 - 2.1 -2.7 - 3.9 - 7.5 -17.8 - 189.0 

       
33.7  

       
18.3  

       
13.6  

       
11.4  

       
10.2  

         
9.3  

         
8.8  

         
8.3  

         
8.0  

         
7.8  

         
7.6  

         
7.5  

0.80 
-1.0 - 1.0 - 1.1 - 1.2 - 1.4 - 1.8 - 2.3 -3.4 - 6.5 -14.8 - 81.2 

       
40.2  

       
19.5  

       
14.1  

       
11.7  

       
10.3  

         
9.4  

         
8.8  

         
8.4  

         
8.1  

         
7.8  

         
7.6  

         
7.5  

0.90 
- 0.9 -  0.9 - 1.0 - 1.1 -1.3 -1.6 -2.0 - 3.0 -5.8  13.0 -  55.3 

       
47.6  

       
20.6  

       
14.5  

       
11.9  

       
10.4  

         
9.5  

         
8.9  

         
8.4  

         
8.1  

         
7.8  

         
7.7  

         
7.5  
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Anexo 10 

 

Zcurve<-data.frame(age=0:19, ct=c(44,97, 158, 57, 54,50, 48, 46, 29, 32, 20, 30, 11, 5,4, 1, 1, 3 ,3, 2)) 
x11() 
plot(log(ct)~age,data=Zcurve,xlab="Edad (años)", ylab="Log Captura", pch=19) 
 
############ Método de regresión################### 
tmp<-filter(Zcurve,age>0)%>%mutate(lnct=log(ct)) 
lm1<-lm(lnct~age,data=tmp) 
coef(lm1) 
tmp%<>%mutate(wts=predict(lm1)) 
lm2<-lm(lnct~age,data=tmp,weights = wts) 
coef(lm2) 
confint(lm2) 
thcc<-catchCurve(ct~age,data=Zcurve, age2use=2:19,weighted=T) 
cbind(summary(thcc),confint(thcc)) 
x11() 
plot(thcc,pos.est="topright", xlab="Edad (años)", ylab= "Log de capturas", xlim=c(0,20)) 
 
############Método de ChapmanRobson########### 
thcr <- chapmanRobson(ct~age,data=Zcurve,ages2use=2:19) 
 
cbind(summary(thcr),confint(thcr)) 
x11() 
plot(thcr, xlab="Edad (años)", ylab= "Captura (No. de organismos)") 
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