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RESUMEN 

El lobo gris (Canis lupus), es una especie que tras ser perseguida históricamente 

se está recuperando lentamente a nivel mundial. En el norte de América, gracias a 

expansiones naturales ayudadas por la protección legal de la especie y de 

acciones de conservación, tales como los esfuerzos de reintroducción, las 

incipientes poblaciones de lobo están logrando reestablecerse en áreas que 

ocuparon históricamente. Tal es el caso de regiones como las Carolinas del Norte 

y Sur, Estados Unidos, con el lobo rojo (Canis rufus); lobos grises colonizando el 

norte de California y Oregón, y planes de reintroducción en Colorado; y en el norte 

de México y sur de Estados Unidos, en los estados de Arizona y Nuevo México, 

con el proyecto binacional de reintroducción de lobo mexicano (Canis lupus 

baileyi). El lobo mexicano, la subespecie más pequeña de lobo en Norteamérica, 

ha sido centro de atención los últimos 40 años para diversas políticas de 

conservación y manejo. Existen opiniones encontradas respecto al papel que 

podría jugar México en la conservación de esta subespecie, debido al 

desconocimiento de las condiciones ambientales existentes en este país. Derivado 

de la falta de información, ha habido propuestas de expandir las poblaciones de 

lobo mexicano al norte de Arizona y Nuevo México e incluso en Colorado, áreas 

fuera de su distribución histórica. Debido a esto, esta tesis pretende cubrir estos 

vacíos de información que permitan comprender la función clave que tiene México 

en la conservación y restauración de esta subespecie. Esta investigación está 

dividida en cuatro capítulos. En el primer capítulo hice una comparación de la 

distribución histórica de las subespecies de lobo gris en Norteamérica con base en 

la modelación de su nicho climático. Encontré que los límites históricos propuestos 

no tienen una correspondencia climática, ya que los modelos resultantes 

presentan una gran sobreposición. Con un análisis de conglomerados, encontré 

que las poblaciones de los lobos en Norteamérica pueden separarse en cinco 

grupos climáticos: norte, oeste, este, costero y sur. El lobo mexicano está 

representado por el grupo del sur y sus características climáticas indican que su 

afinidad es con los ecosistemas montañosos del norte y centro de México y sur de 

Arizona y Nuevo México, siendo el centro de estos dos estados un límite 
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geográfico y climático, ya que los ecosistemas más al norte presentan condiciones 

ambientales menos favorables para el lobo mexicano y más favorables para otras 

subespecies de lobo. En el segundo capítulo realizamos un análisis de la calidad 

de hábitat remanente para el lobo mexicano tomando en cuenta variables como la 

densidad de caminos y humana, tipos de vegetación y la idoneidad climática 

basada en modelos de nicho ecológico. Encontramos que dentro de la distribución 

histórica del lobo, existen grandes parches remanentes de buena calidad que 

pueden ser aptos para restablecer esta especie. Particularmente encontramos tres 

grandes parches: centro de Arizona-Nuevo México, y dos parches en la Sierra 

Madre Occidental (SMOcc) que en conjunto tienen una extensión de ~81,000 km 2. 

El tercer capítulo consta del análisis de información recopilada en campo durante 

el periodo 2017-2019 para evaluar las poblaciones de presas silvestres de los 

carnívoros, en particular para el lobo mexicano. Con un esfuerzo de monitoreo de 

~60,000 noches-trampa y aplicando modelos para especies sin marcaje (conteos 

espaciales y modelos Royle-Nichols), estimé la densidad y abundancia de las tres 

especies de ungulados. En el parche Arizona-Nuevo México, la densidad de 

venado cola blanca (Odocoileus virginianus), venado, bura (Odocoileus hemionus) 

y wapití (Cervus canadensis) fue de 0.443 ind/km2, 2.42 ind/km2 y 0.951 ind/km2, 

respectivamente, y para México la densidad de venado cola blanca en los parches 

Norte y Sur de la Sierra Madre Occidental fue de 0.525 ind/km2 y 0.487 ind/km2, 

respectivamente. Usando los modelos de abundancia de Royle-Nichols, estimé 

una abundancia aproximada a 132,600 venados cola blanca, 166,700 venados 

bura y 193,200 wapitíes en el parche de Arizona-Nuevo México, mientras que en 

México, las abundancias de venado cola blanca se estimaron en 52,700 y 83,100 

individuos para los parches Norte y Sur, respectivamente. Finalmente, en el cuarto 

y último capítulo, hice una estimación del número de lobos que el ecosistema 

puede sostener (capacidad de carga), con base en la abundancia de sus presas 

dentro de las áreas de alta calidad de hábitat remanente. Encontré que existe un 

alto potencial para restaurar esta subespecie en ambos países. En Estados 

Unidos, la capacidad de carga es alta (21.4-52.7 lobos/1000 km2), debido a la alta 

densidad de los tres ungulados presentes. En México, debido a que sólo se 
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encuentra una especie de ungulado, el venado cola blanca, la estimación de 

capacidad de carga es relativamente menor (5.2-14.3 lobos/1000 km2). Las 

estimaciones de capacidad de carga ecológica en carnívoros, y en particular para 

especies candidatas a reintroducción, son importantes porque permiten conocer 

números poblacionales que minimicen la probabilidad de conflictos humano-

carnívoro, además de ser un paso crucial en el proceso de planeación para la 

conservación, para fijar objetivos alcanzables y establecer los mecanismos para 

cumplirlos. En conclusión, esta tesis aporta información valiosa respecto a la 

importancia que tiene México en la recuperación del lobo mexicano. Existen áreas 

de calidad de hábitat remanente a lo largo de la Sierra Madre Occidental con un 

potencial alto para sustentar manadas de lobo y cumplir con los diferentes 

objetivos de recuperación. En estas áreas, un factor clave será el trabajo con los 

pobladores locales, quienes incursionarán en estos esfuerzos de conservación y 

manejo, que además tendrá un papel fundamental en el futuro del lobo mexicano. 

La conservación de lobo mexicano tiene un alto componente social y dependerá 

del trabajo sinérgico que hagan las autoridades responsables y los grupos 

académicos y de la sociedad civil involucrados en el programa de recuperación del 

lobo mexicano, con los pobladores locales para promover la coexistencia humano-

lobo e incorporar una visión socioecológica en la toma de decisiones del programa 

de recuperación de lobo mexicano. 
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ABSTRACT 

The gray wolf (Canis lupus), a species historically persecuted by humans, is 

slowly recovering worldwide. In Northamerica, thanks to natural expansions aided 

by legal protection of the species and conservation actions such as reintroduction 

efforts, incipient wolf populations are being re-established in areas where they 

were historically present. This is the case of the red wolf (Canis rufus) in North 

and South Carolina, gray wolves colonizing California and Oregon, and 

reintroduction plans in Colorado, as well as and in the states of Arizona and New 

Mexico, in the southern United States, and in northern Mexico with the binational 

project for the reintroduction of the Mexican wolf (Canis lupus baileyi). The 

Mexican wolf, the smallest subspecies of gray wolf in North America, has been 

the focus of conservation and management policies for the last 10 years. There 

are contrasting opinions regarding the role that Mexico could play in the 

conservation of this subspecies, due to the lack of knowledge about the 

environmental conditions in this country. As a result of the lack of information, 

there have been proposals to expand Mexican wolf populations to the north of the 

states of Arizona and New Mexico, and even in Colorado, areas outside their 

historical distribution. Therefore, this thesis, divided into four chapters, aims to 

cover these gaps in information to understand the key role that Mexico plays in 

the conservation and restoration of this subspecies. 

In the first chapter, I conducted a comparison of the historical distribution of gray 

wolf subspecies in North America based on their climatic niche. I found that 

proposed historical boundaries do not have climatic correspondence, as resulting 

models present a large overlap. From the cluster analysis, we found that North 

American wolves can be separated into five climatic groups: North, West, East, 

Coastal, and South. The Mexican wolf is represented by the South group, and its 

climatic characteristics indicate that it is rooted in the mountainous ecosystems of 

central and northern Mexico and into southern Arizona and New Mexico, with the 

central part of these two states being both a geographic and climatic boundary as 

the ecosystems further north provide more favorable environmental conditions for 

other subspecies of wolves. 
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In the second chapter, we carried out an analysis of the quality of remaining 

habitat for the Mexican wolf, taking into account variables such as human and 

road density, types of vegetation, and climatic suitability based on ecological 

niche models. We found that within the historical distribution of the wolf, there are 

large remaining patches of good quality that can be considered for the restoration 

of this species. In particular, we found three large patches: the center of Arizona-

New Mexico, and two patches in the Sierra Madre Occidental (SMOcc) that 

together have an area of approximately 81,000 km2. 

The third chapter consists of the analysis of information collected in the field 

during the period 2017-2019 to evaluate the populations of wild prey for 

carnivores, and particularly for the Mexican wolf. With a monitoring effort of 

approximately 60,000 trap nights and applying models for unmarked species 

(spatial counts and Royle-Nichols models) I estimated the density and abundance 

of the three wild ungulate species. In the Arizona-New Mexico patch, the density 

of white-tailed deer (Odocoileus virginianus), mule deer (Odocoileus hemionus), 

and elk (Cervus canadensis) was 0.443 ind/km2, 2.42 ind/km2, and 0.951 ind/km2, 

respectively, and for Mexico, the density of white-tailed deer in the North and 

South patches of the Sierra Madre Occidental was 0.525 ind/km2 and 0.487 

ind/km2. Using Royle-Nichols abundance models, I estimated 132,600 white-

tailed deer, 166,700 mule deer, and 193,200 elk in the Arizona-New Mexico 

patch, while in Mexico, white-tailed deer abundances were estimated at 52,700 

and 83,100 individuals for the North and South patches, respectively. 

Finally, in the fourth and last chapter, I estimated the number of wolves that the 

ecosystem can support (carrying capacity) based on the abundance of their prey 

within the areas of high-quality remaining habitat. I found that there is a high 

potential for restoring this subspecies in both countries. In the United States, the 

carrying capacity is high (21.4-52.7 wolves/1000 km2), due to the high density of 

the three ungulates present. In Mexico, given the presence of only one species of 

ungulate, white-tailed deer, the carrying capacity estimate is lower (5.2-14.3 

wolves/1000 km2). Estimates of ecological carrying capacity in carnivores and 

particularly for species candidate to reintroduction are important because they 
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allow the estimation of optimal population numbers that minimize the probability 

of human-carnivore conflicts, as well as being a crucial step in the conservation 

planning process to establish achievable objectives and mechanisms to reach 

them.  

In conclusion, this thesis provides valuable information regarding Mexico's 

importance in the recovery of this subspecies. It is not recommended to introduce 

the Mexican wolf to the north of its historical distribution, but it is also 

unnecessary. There are high-quality habitat areas remaining throughout the 

Sierra Madre Occidental with a high potential to sustain wolf packs and achieve 

different recovery objectives. In these areas, key actors will be local communities, 

who hold the future of the Mexican wolf in their hands. The conservation of the 

Mexican wolf has a high social component and will depend on researchers and 

the relevant authorities promoting human-wolf coexistence and incorporating a 

socio-ecological vision into the decision-making process of the Mexican wolf 

recovery program. 
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INTRODUCCIÓN GENERAL  

Históricamente, las poblaciones de carnívoros han disminuido en todo el mundo 

principalmente por causas antropogénicas, como la pérdida de hábitat, la cacería 

dirigida y el conflicto con los humanos (Woodroffe 2001; Inskip and Zimmermann 

2009; Ripple et al. 2014). El caso de los lobos (Canis lupus) no es la excepción. 

Su distribución, que alguna vez abarcó casi todo el hemisferio norte del planeta 

(Hall 1981; Nowak 1991), se vio reducida marcadamente después de ser 

perseguidos y exterminados en prácticamente toda su distribución histórica. En 

América, la historia de su erradicación está bien documentada (Lopez 1978; 

Brown 1983; McIntyre 1995). La erradicación del lobo en Norteamérica esta 

intrínsecamente ligada a la llegada y conquista del “salvaje oeste” por parte de los 

colonos europeos. Esta expansión, que comenzó a principios de 1800 y que 

duraría todo ese siglo, desató una catástrofe ecológica que llegó a su clímax con 

la construcción del ferrocarril, entre 1863 y 1869. Este nuevo medio de transporte 

incrementó la movilidad de personas y multiplicó los asentamientos humanos a lo 

largo de las rutas y, por lo tanto, la necesidad de bienes y suministros, 

propiciando una extracción de fauna silvestre sin control y a su vez, una 

disminución de las poblaciones de presas silvestres, principalmente de ungulados. 

Estas especies fueron cazadas como alimento y más tarde por su piel, para 

satisfacer la demanda de pieles exóticas de Europa. A la par, la disminución de 

presas silvestres fue suplantada por ganado doméstico (Brown 1983). 

 

A medida que disminuía la abundancia de presas silvestres, la creciente población 

humana demandaba más alimentos, por lo que la cría de ganado se expandió y 

reemplazó gradualmente a los ungulados silvestres y nativos (Brown 1983). La 

presencia de poblaciones de carnívoros, en especial de lobos, la falta de presas 

silvestres y la abundancia de ganado doméstico establecieron las bases para el 

inicio del conflicto humano-lobo. Para 1917, bajo el argumento de grandes 

pérdidas de ganado, las asociaciones ganaderas de los Estados Unidos en 

conjunto con agencias de gobierno, crearon el Departamento de Control de 

Depredadores (PARC, por sus siglas en inglés). Este departamento, que en un 
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inicio tenía el propósito de controlar las poblaciones de depredadores y roedores 

para minimizar las pérdidas económicas, pronto se transformó en un programa de 

erradicación de depredadores. Fue tan exitoso, que para 1950 los lobos habían 

sido exterminados de la mayoría de los estados de Estados Unidos, y para 1960, 

las únicas poblaciones presentes se encontraban al norte de Michigan, cerca de 

la frontera con Canadá y al sur, en México, desde donde lobos se dispersaban 

hacia áreas del centro y sur de Arizona y Nuevo México (Lopez 1978; Brown 

1983; McIntyre 1995). En 1949 se firmó un tratado entre México y Estados Unidos 

para establecer esquemas de control de rabia y depredaciones (Baker and Villa 

1960) en los estados de Chihuahua y Sonora, y la impartición de talleres sobre el 

uso de venenos, en especial del monofluoracetato de sodio, conocido como 

compuesto 1080. La aplicación de estos venenos fue masiva y excesiva (USFWS 

1982), a tal grado que en menos de 20 años, el avistamiento o captura de 

ejemplares de lobos eran ya eventos raros.  

El lobo mexicano (Canis lupus baileyi), la subespecie más pequeña de 

Norteamérica (Goldman 1944a; Hall and Kelson 1959; Nowak 1995), 

históricamente se distribuía desde el sureste de Arizona, sur de Nuevo México y 

oeste de Texas, en Estados Unidos de América, hasta Oaxaca en México, 

habitando diversos hábitats en prácticamente todos los sistemas montañosos del 

norte y centro de México (Parsons 2009), pero prefiriendo aquellos con alta 

biomasa de ungulados (Gish 1977; McBride 1980). Aunque no se tiene una fecha 

exacta de su extinción en vida libre (Leopold 1949; Hoffmeister 1986), en 1976 las 

autoridades de vida silvestre de Estados Unidos designaron al lobo (C. lupus) 

como una especie en peligro de extinción (Parsons 1996). La estimación 

poblacional de lobo mexicano en México era de menos de 50 individuos, ubicados 

en la Sierra Madre Occidental, México (Brown 1983). Con la captura de cinco 

individuos silvestres en los estados mexicanos de Durango y Chihuahua (más 

tarde conocido como el linaje McBride) se inició un programa binacional de 

reproducción en cautiverio, con el objetivo de preservar esta subespecie y 

reintroducirla en el medio silvestre en el futuro. Algunos años después, con el 

reconocimiento e incorporación al programa de dos linajes de lobos en cautiverio, 
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Ghost Ranch y Aragón (Hedrick et al. 1997) el programa binacional se fortaleció 

aún más. En el 2001, con la publicación de la primer Norma Oficial Mexicana de 

especies en riesgo en México, el lobo se consideró extinto en vida libre. 

 

Con el éxito del programa de reproducción en cautiverio (Siminski 2016), en 1998 

el gobierno federal de los E.U.A. realizó las primeras liberaciones en Arizona, con 

el objetivo de conservar y asegurar la supervivencia de esta subespecie mediante 

el restablecimiento de una población viable (USFWS 1982) que actualmente 

cuenta con más de 240 individuos. En México se iniciaron esfuerzos paralelos 

impulsado por un grupo interdisciplinario de profesionistas interesados en 

restaurar el lobo mexicano y generar diferentes iniciativas para determinar los 

mejores sitios para reintroducción (CONANP 2009). En octubre de 2011, el primer 

grupo familiar de lobos mexicanos fue liberado en el norte de Sonora 

(Moctezuma-Orozco et al. 2011). Dos años después, con la liberación de una 

pareja de lobos en un rancho privado en Chihuahua se produjo la primera camada 

en vida silvestre en México. Hasta el 2021 se contaba con una población de 

aproximadamente 40 ejemplares en vida libre, por lo tanto, en 2020 el lobo 

mexicano pasó a la categoría de “Extinto en vida libre” a “En peligro de Extinción” 

en la legislación mexicana. Sin embargo, desde el 2022, los conflictos con los 

propietarios de ranchos en Chihuahua se han agudizado, afectando a la población 

de lobos. Los esfuerzos de reintroducción continúan en ambos países, lo que 

destaca la necesidad de identificar sitios potenciales para la reintroducción y 

establecimiento de manadas que contribuyan a establecer poblaciones viables. 

En Estados Unidos, existen propuestas para reintroducir lobo mexicano en áreas 

al norte de Arizona y Nuevo México e incluso en Colorado, los cuales están fuera 

de la distribución histórica reconocida para esta subespecie (Heffelfinger et al. 

2017b). En este sentido, surgen varias preguntas relevantes: ¿Cuál es la 

distribución histórica del lobo mexicano? Dentro de esta distribución histórica, 

¿cuáles áreas son las de mayor calidad de hábitat, candidatas para reintroducir 

individuos de lobo mexicano?; y finalmente, ¿cuál es el número potencial de lobos 

que podrían sustentar estas áreas de alta calidad?  
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Por un lado, una definición precisa de la distribución histórica puede tener 

impactos profundos en la conservación de especies en recuperación, 

particularmente para los programas de reintroducción, ya que restaurar especies 

dentro de las áreas en donde la especie evolucionó, le proporciona ventajas para 

su establecimiento exitoso (Seddon and Soorae 1999). El lobo mexicano, debido 

a cambios en la taxonomía de ésta y otras subespecies de lobo gris en América, 

también se le han atribuido diferencias en sus áreas de distribución histórica, y 

aunque todos los estudios coinciden en que esta subespecie es la más 

diferenciada tanto genética como morfológicamente, algunos autores han 

establecido los límites de su distribución cerca de la frontera entre Estados Unidos 

y México, otros lo han propuesto en las porciones centrales de Arizona y Nuevo 

México (Bogan and Mehlhop 1983; Hoffmeister 1986; Nowak 1995; Parsons 

1996), e incluso, usando marcadores moleculares, tan al norte como Nebraska 

(Leonard et al. 2005). Entre los diversos análisis utilizados para reconocer (o 

diferenciar) subespecies y sus distribuciones (i.e., medidas craneales, análisis 

genético, color de pelaje, etc.) un aspecto que no ha sido considerado es el 

climático. Actualmente, el modelado del nicho ecológico (ENM) es un enfoque que 

ha demostrado su utilidad para la delimitación taxonómica con base en las 

características ambientales en donde viven las entidades en cuestión (Graham et 

al. 2004; Raxworthy et al. 2007).  

 

Por otro lado, en los últimos 20 años se han publicado varios estudios que han 

identificado áreas de calidad de hábitat remanente para la recuperación del lobo 

mexicano, ya sea en los E.U.A. o en México (Carroll et al. 2003, 2004; Martínez 

Gutiérrez 2007; Carnes 2011; Araiza et al. 2012). A pesar de que la distribución 

de esta subespecie abarca México y Estados Unidos, solo dos estudios (i.e., 

(Carroll et al. 2004; Hendricks et al. 2016) han realizado el análisis considerando a 

ambas naciones. Sin embargo, ambos usaron algunos criterios metodológicos de 

manera arbitraria y sin sustento, que sesgan los resultados a condiciones más 

favorables en Estados Unidos y una baja calidad de hábitat en México. Por ende, 
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sus conclusiones y recomendaciones no son robustas ni confiables para informar 

acciones de recuperación de esta subespecie dentro de su distribución histórica. 

Es por eso que un análisis de calidad de hábitat remanente que ayude en la toma 

de decisiones para la reintroducción del lobo mexicano tanto en México como en 

Estados Unidos, es un elemento clave para la recuperación de la especie en 

estado silvestre. Además, otro aspecto importante es que en ningún análisis se ha 

estimado la capacidad de carga (en términos de número de individuos de lobo gris 

mexicano que podría soportar el ecosistema) en la selección de las áreas 

potenciales para reintroducir lobo. En este sentido, la capacidad de carga 

ecológica (considerando hábitat remanente y densidad de presas) de esta especie 

resulta primordial para identificar no solamente aquellas áreas potenciales para su 

reintroducción, sino también las densidades óptimas en las que la especie podría 

perdurar en el ecosistema. Para contar con un marco de información que permita 

tomar decisiones sustentadas para la recuperación de la especie, los objetivos de 

la presente tesis son: 

 

 Realizar un análisis comparativo del nicho ecológico de las subespecies de 

lobo en Norteamérica. 

 Realizar un análisis de calidad de hábitat para el lobo gris mexicano en 

México y Estados Unidos. 

 Estimar la densidad y abundancia de las principales presas de ungulados 

silvestres del lobo gris mexicano.  

 Estimar la capacidad de carga ecológica para el lobo gris mexicano en 

México y Estados Unidos. 

  



13 
 

ESTRUCTURA DE LA TESIS 

La tesis está dividida en cuatro capítulos que corresponden a los objetivos 

generales y están escritos en formato de artículo. En el primer capítulo hice una 

comparación de la distribución histórica de las subespecies de lobo gris en 

Norteamérica con base en su nicho climático. Este es el articulo requisito de mi 

tesis con título “Climatic comparison of the gray wolf (Canis lupus) subspecies in 

North America using niche-based distribution models and its implications for 

conservation programs”, el cual fue aceptado y publicado en julio del 2022 en la 

revista Journal of Mammalogy (https://doi.org/10.1093/jmammal/gyac066). El 

segundo capítulo consta de un análisis de la calidad de hábitat remanente para el 

lobo mexicano, el cual fue aceptado y publicado en enero del 2021 

(https://doi.org/10.1111/ddi.13222) en la revista Diversity and Distributions con 

título, “Rangewide habitat suitability analysis for the Mexican wolf (Canis lupus 

baileyi) to identify recovery areas in its historical distribution”. Mi tercer capítulo 

consta del análisis de información recopilada en campo durante el periodo 2017-

2019 para evaluar las densidades poblacionales de las presas de ungulados 

silvestres de los carnívoros y en particular para el lobo mexicano. En este 

capítulo, titulado “Estimación de la densidad de ungulados silvestres a escala de 

paisaje”, hago uso de modelos de abundancia y captura-recaptura para especies 

sin marcaje para la estimación de la densidad de ungulados dentro de la 

distribución histórica del lobo mexicano. Finalmente, en el cuarto y último 

capítulo, titulado “Capacidad de carga ecológica para el lobo mexicano con base 

en sus presas principales”,  hago una estimación de la capacidad de carga para 

el lobo mexicano en toda su distribución potencial actual, en el cual integro la 

información generada en los capítulos previos (i.e., abundancia de sus presas y 

las áreas de alta calidad de hábitat remanente) para determinar áreas 

potenciales de reintroducción.   

https://doi.org/10.1093/jmammal/gyac066
https://doi.org/10.1111/ddi.13222
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CAPÍTULO 3 
Densidad y abundancia de ungulados silvestres a escala de paisaje en el 

noroeste de México y suroeste de Estados Unidos 

 
Resumen del artículo  

 

Los ungulados pueden modificar los ecosistemas a través de su influencia directa 

o indirecta en las comunidades vegetales. Además de ser especies de 

importancia económica para el humano, al ser las presas principales para los 

carnívoros de mayor talla, su ecología está estrechamente ligada a sus patrones 

de distribución y abundancia, por lo que estimaciones confiables sobre su 

abundancia poblacional son importantes para la toma de decisiones y 

conservación de especies de grandes carnívoros, en especial para proyectos de 

reintroducción, como es el caso del lobo mexicano. En el presente estudio realicé 

un esfuerzo de monitoreo durante 2017-2019 usando trampas cámara en 5 sitios 

dentro de los parches de alta calidad de hábitat del lobo mexicano. Con un 

esfuerzo cercano a 60,000 noches trampa y aplicando modelos para especies sin 

marcaje (conteos espaciales y modelos Royle-Nichols), estimé la densidad y 

abundancia de tres especies de ungulados; el venado cola blanca (Odocoileus 

virginianus), el venado bura (O. hemionus) y el wapití (Cervus canadensis). En el 

parche Arizona-Nuevo México las densidades de venado cola blanca, venado, 

bura y wapití fueron de 0.443 ind/km2, 2.42 ind/km2 y 0.951 ind/km2, 

respectivamente y la densidad de venado cola blanca en el parche Sierra Madre 

Occidental (SMOcc) norte fue de 0.525 ind/km2, mientras que en el parche 

SMOcc sur fue de 0.487 ind/km2. Usando los modelos de abundancia de Royle-

Nichols, estimé 132,600 venados cola blanca, 166,700 venados bura y 193,200 

wapití en el parche de Arizona-Nuevo México, mientras que en México, las 

abundancias de venado cola blanca en el parche SMOcc norte fue de 52,700 

individuos y para el parche SMOcc sur fue de 83,100 individuos. Los modelos 

usados estiman una densidad comparable con otros estudios, siendo las 

estimaciones de los modelos de Conteos Espaciales menores, en promedio, a 
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las reportadas previamente, pudiendo representar un umbral mínimo de densidad 

en la región. Estos resultados representan la primera estimación a nivel regional 

de la disponibilidad de presas para los carnívoros y además representan una 

línea base de comparación para futuros estudios sobre densidad y abundancia a 

nivel regional de estos tres ungulados. El seguimiento del monitoreo será 

necesario para poder detectar cambios en la estructura poblacional de los 

ungulados y poder dirigir proponer acciones de conservación y de manejo tanto 

para los ungulados como para sus principales depredadores, en especial el lobo 

mexicano. 

 

Introducción 

Los ungulados silvestres tienen un papel ecológico y económico muy importante 

en los socioecosistemas. Económicamente, los ungulados representan una 

fuente importante de ingresos a nivel local y regional,  a través del ecoturismo, 

cacería deportiva y de subsistencia, y además tienen un alto valor para la 

sociedad al ser parte de la cultura popular en muchas regiones (Lindsey et al. 

2007; Mandujano et al. 2010). De la misma manera, tanto a nivel mundial como 

en México,  los ungulados enfrentan diversas amenazas, tales como el cambio 

climático, pérdida de hábitat (cambio de uso de suelo y competencia con 

ganadería) y cacería ilegal (Ripple et al. 2015). Ecológicamente, son especies 

clave ya que modifican la estructura de la vegetación y sus patrones espaciales 

mediante el ramoneo y pastoreo y a través de la dispersión de semillas y afectan 

los patrones espaciales de la vegetación (Goetsch et al. 2011; Pendergast et al. 

2015). También, al ser las presas de mayor importancia para muchas especies 

de grandes carnívoros, influyen en su dinámica poblacional (Vucetich et al. 

2002), mostrando una relación positiva entre la biomasa disponible de ungulados 

y las poblaciones de carnívoros (Carbone and Gittleman 2002), mientras que la 

disminución de las poblaciones de los ungulados se ha relacionado con 

incrementos en la depredación de ganado doméstico por los carnívoros 

(Palmeira et al. 2008; Valeix et al. 2009; Jędrzejewski et al. 2017).  

En México y sur de Estados Unidos, existen cuatro grandes carnívoros, el oso 
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negro (Ursus americanus), el puma (Puma concolor), el jaguar (Panthera onca) y 

recientemente, debido a un esfuerzo de conservación y reintroducción a la vida 

libre, el lobo mexicano (Canis lupus baileyi).  

 

En el caso del lobo mexicano, se han realizado diversos estudios que 

contribuyen a su conservación, siendo el más reciente uno con relación al hábitat 

disponible para esta especie. En este estudio, Martínez-Meyer et al. (2021) 

concluyeron que todavía existen áreas con grandes extensiones en México y 

Estados Unidos con una alta calidad de hábitat dentro de la distribución histórica 

del lobo mexicano que pueden mantener poblaciones de esta subespecie. En 

particular, la Sierra Madre Occidental posee dos grandes parches de hábitat con 

alta calidad para el lobo mexicano, en los estados de Chihuahua y Durango. Una 

de las conclusiones más significativas de este análisis es que la abundancia de 

presas es un factor clave para la presencia y establecimiento de manadas de 

lobo mexicano, por eso los autores recomiendan hacer estimaciones de la 

abundancia de ungulados de forma comparable (en método y temporalidad) a lo 

largo de la distribución histórica del lobo mexicano para identificar las zonas con 

mayor potencial para la reintroducción.  

 

Dentro de la distribución histórica del lobo mexicano se encuentran varias 

especies de ungulados, siendo tres las de mayor importancia en la dieta de los 

lobos: el wapití (Cervus canadensis), el venado bura (Odocoileus hemionus) y el 

venado cola blanca (Odocoileus virginianus). El wapití se distribuye naturalmente 

sólo en Estados Unidos, mientras que en México sólo se pueden encontrar en 

algunos ranchos cinegéticos. Los venados bura y cola blanca se pueden 

encontrar en ambos países; sin embargo, en México, el venado bura se 

distribuye en zonas abiertas de baja altitud, mientras que el venado cola blanca 

se encuentra en zonas más boscosas y altas. Aunque los movimientos de 

dispersión del lobo mexicano en México, pueden coocurrir con la presencia del 

venado bura en las zonas bajas, las áreas de alta calidad encontradas en el 

análisis de hábitat remanente se ubican en las zonas altas de encino y pino 
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ocupadas actualmente sólo por el venado cola blanca. Estas diferencias en la 

distribución de las tres especies de venado provocan que en las áreas de alta 

calidad de hábitat remanente dentro de la distribución histórica del lobo 

mexicano, coexistan las tres especies de cérvidos en los Estados Unidos, 

mientras que en México solo se encuentra el venado cola blanca.  

 

En un análisis, Mandujano (2004) encontró un incremento en los estudios  sobre 

la ecología de los venados, con énfasis en el venado cola blanca y bura; sin 

embargo, los estudios sobre abundancia y densidad son escasos, 

particularmente en la región de la Sierra Madre Occidental. En el caso de las 

poblaciones en Estados Unidos, se tienen estimaciones de la abundancia de los 

ungulados mediante conteos aéreos y otras técnicas (Rabe et al. 2002; Bristow 

et al. 2019), los cuales son realizados anualmente por las agencias estatales de 

vida silvestre. Estas diferencias hacen imposible realizar estimaciones 

comparables con la información existente, por ello, el objetivo de este estudio fue 

estimar la densidad y abundancia de ungulados silvestres en diferentes 

localidades en la distribución actual e histórica del lobo mexicano en el norte de 

México y suroeste de Estados. Para ello se  realizó trabajo de campo para 

implementar un sistema de muestreo con cámaras-trampa (CT) y se 

implementaron modelos para la estimación de la abundancia y densidad para 

especies que no se pueden identificar a nivel de individuo. 

 

Antecedentes 

Existen diversas técnicas para la estimación de la densidad de poblaciones 

silvestres en general, aunque la mayoría se han enfocado en modelos de 

captura-recaptura para especies en las que se pueden identificar a los individuos. 

Para especies que no se pueden identificar a nivel de individuo (sin marcas 

naturales o artificiales), en los últimos años ha habido un incremento significativo 

en la diversidad de análisis que se pueden implementar para determinar su 

abundancia y/o densidad (Gilbert et al. 2021), sobre todo de información derivada 

de cámaras-trampa (CT).   
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Las CT tienen varias ventajas que minimizan el sesgo o los errores sobre otros 

métodos, como los recuentos basados en heces o huellas, conteos aéreos u 

observaciones directas. Como método indirecto, reduce la interferencia humana, 

disminuye los errores basados en la subjetividad en la recolección de los datos y 

recolectan datos las 24 horas del día, aumentando la ventana de tiempo de 

resultados. A largo plazo, produce resultados comparables en tiempo y espacio y 

la información obtenida puede ser utilizada para diferentes análisis, tales como 

modelos de ocupación, patrones de actividad, interacciones bióticas y análisis de 

diversidad, por lo que las CT se han convertido en una herramienta esencial para 

los proyectos de conservación para mamíferos medianos y grandes (Rovero and 

Zimmermann 2016). Su popularidad y creciente uso ha impulsado la 

diversificación de los métodos de análisis de los datos recabados, siendo los 

análisis sobre abundancia o densidad uno de los principales focos de 

investigación y desarrollo de técnicas, tales como los muestreos a distancia 

(Howe et al. 2017), modelos de encuentros aleatorios (Rowcliffe et al. 2008), 

modelos de tiempo a evento (time-to-event model), de espacio a evento (space-

to-event model) y de muestreo instantáneo (instantaneous sampling model) 

(Moeller et al (2018), modelos de abundancia de Royle-Nichols (RN) (Royle and 

Nichols 2003) y los modelos de captura recaptura espacialmente explícitos para 

especies sin marcaje (Chandler and Royle 2013), que aunque fueron propuestos 

hace tiempo, recientemente han tomado mayor importancia debido a la cantidad 

de variantes que incorporan diferentes tipos de información, que en mayor o 

menor medida ayudan a mejorar la precisión de los modelos.   

 

El modelo RN (Royle and Nichols 2003) estima la abundancia de una población 

mediante el uso de datos de detección/no detección de muestreos replicados 

espacial y temporalmente. Una de las dificultades en la estimación de 

abundancias basadas en muestreos de presencias y ausencias es la capacidad 

de detectar pseudo-ausencias, esto es cuando el método de muestreo fue 

incapaz de detectar a la especie, aun cuando ésta estaba presente. El modelo 
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RN presenta esta ventaja al asumir una detección imperfecta e incluir en su 

modelo anidado la probabilidad de detección. Para que estos modelos tengan 

una mayor confiabilidad se requiere cumplir con ciertos supuestos del muestreo, 

tales como el que las detecciones de los individuos sean independientes, que 

sea una población cerrada y que la probabilidad de detección sea constante. 

 

Por otro lado, en los últimos años ha habido una gran diversificación en los 

modelos de análisis para captura-recaptura. Inicialmente estos modelos solo 

podían ser usados para especies que pueden ser identificadas a nivel de 

individuo (Royle et al. 2014a).  Esto es, que se pueda saber con exactitud dónde, 

cuándo y cuantas veces es capturado un individuo. Los modelos de captura 

recaptura, espacialmente explícitos toman en cuenta estos datos para estimar el 

centro de actividad (s) de cada individuo, que se entiende como el centro del 

ámbito hogareño. Este centro de actividad lo estima con base en la historia de 

captura-recaptura y dos parámetros: sigma (tamaño del ámbito hogareño) y 

lambda (probabilidad de detección). Para especies que no se pueden identificar a 

nivel de individuo, el quien no está definido, por lo que también se debe estimar a 

través de las modelaciones, lo que implica una pérdida marginal de exactitud, 

pero que continúan siendo informativas (Royle and Nichols 2003). 

 

Métodos 

Área de estudio: El área de estudio se encuentra en el noroeste de México y al 

suroeste de Estados Unidos de América. Para la selección de los sitios de 

muestreo se priorizaron áreas en las que actualmente hay presencia de lobo 

mexicano (i.e. sitios de reintroducción). En Estados Unidos seleccionamos dos 

parques nacionales con presencia de esta subespecie en los estados de Arizona 

y Nuevo México (Parque Nacional Apache y Parque Nacional de Gila) y en 

México seleccionamos un sitio en Chihuahua en la región de liberación de lobo 

mexicano. De igual manera, tomando en consideración las áreas de mejor 

calidad de hábitat para el lobo mexicano (Martínez-Meyer et al. 2021), se 

escogieron otros dos sitios sin presencia constatada de lobos, uno en Estados 
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Unidos, en Arizona (Parque Nacional Coconino) y otro más en el estado de 

Durango, México. Los tres sitios en Estados Unidos, se encuentran en la 

ecorregión del macizo montañoso del Mogollón. Esta región se ubica 

transversalmente (en un eje este-oeste) en la parte central de Arizona y Nuevo 

México y posee diversos ecotonos, lo que le confiere una alta diversidad de aves, 

mamíferos y plantas, incluyendo varias especies endémicas (Vander Lee et al. 

2004). Los dos sitios en México se encuentran en la Sierra Madre Occidental 

(SMOcc). La SMOcc es la región montañosa de más extensión en México, con 

altitudes que van desde los 1500 hasta por arriba de los 3000 msnm. Debido a 

su posición geográfica y topografía, esta región posee una alta diversidad 

biológica.   

 

Los sitios en México fueron: Rancho El Diablo, que es una propiedad privada y el 

ejido El Palomo, que es una propiedad comunal. El rancho El Diablo 

(30.029083°, -108.408596°) está ubicado en el municipio de Casas Grandes, 

Chihuahua y la vegetación dominante es el bosque de pino-encino con áreas 

abiertas de pastizal y vegetación riparia. La topografía es irregular, presentando 

mesetas y cañones profundos con altitudes que van de 1700 a 2400 msnm. Las 

actividades humanas que predominan son la ganadería y la cacería deportiva, 

así como la extracción de madera para leña, principalmente de encino (Quercus 

spp.). El ejido El Palomo (25.995585°, -106.291084°) se encuentra ubicado en el 

municipio de Guanaceví, Durango. La vegetación dominante es el bosque de 

pino y las altitudes van desde los 2650 a los 3100 msnm. La actividad económica 

de mayor importancia es la extracción de madera principalmente de pino (Pinus 

duranguensis), mientras que otras actividades presentes son la ganadería y 

cacería de subsistencia.  

Los tres sitios en Estados Unidos fueron: (1) Coconino (34.502148°, -

111.163363°), ubicado dentro del Parque Nacional Coconino, al norte de Phoenix 

y sureste de Flagstaff, Arizona. La vegetación predominante son bosques de pino 

ponderosa, pino piñonero-junípero y de encino (Vander Lee et al. 2004). Su 

altitud varía de los 500 hasta los 3800 msnm. Las actividades humanas 
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presentes en la zona son el ecoturismo y la cacería y presenta un manejo 

forestal intenso. (2) El sitio Alpine (33.844666°, -109.241964°), ubicado dentro 

del Parque Nacional Apache, al noroeste del poblado Alpine, Arizona. Presenta 

zonas boscosas con especies de pino (Pinus ponderosa), encino (Quercus spp.) 

mezclada con áreas abiertas de pastizales y zonas quemadas en recuperación, 

con altitudes que van desde 1000 hasta los 3500 msnm (Vander Lee et al. 2004). 

Las actividades humanas primordiales son el ecoturismo y la cacería deportiva. 

(3) Finalmente, el sitio de Gila se encuentra en el Parque Nacional Gila, al sur de 

Reserve, Nuevo México. Su altitud varía desde los 1200 hasta los 3300 msnm. 

Los tipos de vegetación son variables, incluyendo comunidades del desierto, 

bosques de juníperos (Juniperus sp.),  bosques de pino ponderosa (Pinus 

ponderosa) e importantes comunidades riparias (Vander Lee et al. 2004). Las 

principales actividades humanas son la cacería deportiva y el manejo forestal. 

 

Fototrampeo: Sobre cada una de estos cinco sitios, para dirigir el muestreo en 

campo, superpuse una gradilla, con celdas de  2 x 2 km, usando la herramienta 

de fishnet de ArcGis 10.0  (ESRI 2011). Usando las intersecciones de la gradilla, 

en cada sitio, coloqué 25 cámaras (Browning Dark ops y Bushnell HD). Las 

cámaras trampa fueron colocadas en árboles a una altura de aproximadamente 

50-80 cm en dirección a pasos de fauna, programadas para funcionar las 24 

horas del día y para tomar una serie de tres fotografías cada vez que eran 

activadas, con un tiempo de inactividad de 1 minuto. Las cámaras permanecieron 

operando en el mismo lugar durante un periodo que abarcó entre el mes de 

noviembre 2017 y septiembre 2019 (Cuadro 3. 1). Se usaron baterías de litio 

(cámaras Browning) y alcalinas (cámaras Bushnell HD). Cada sitio fue visitado al 

menos dos veces por año para recuperar y cambiar pilas y tarjetas de memoria.  

Identificación de especies e historia de detección: Todas las fotografías 

obtenidas durante el periodo de muestreo fueron clasificadas a nivel de especie 

por un grupo de seis personas usando guías de mamíferos y mediante la 

experiencia de los observadores y asignando la etiqueta correspondiente usando 

un programa de etiquetado (www.digikam.org). Posteriormente, revisé cada 
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fotografía para determinar que  la especie hubiera sido correctamente clasificada. 

Después de la revisión, extraje los datos solo de las fotografías correspondientes 

a las especies de ungulados y las ingresé para su análisis usando R (R 

Development Core Team 2008) y el paquete especializado camtrapR (Niedballa 

et al. 2016). 

Temporadas climáticas consideradas: Cada año de muestreo lo dividí en 3 

temporadas. Temporada de lluvias (monsoon - 15 de junio al 15 de octubre), 

temporada de invierno (winter - 16 de octubre al 31 de marzo) y temporada de 

primavera (spring - 1 de abril al 14 de junio). De esta forma obtuve seis 

temporadas a lo largo de todo el monitoreo (Cuadro 3. 1). 

 

Covariables de detección: Para los modelos Royle-Nichols usé las siguientes 

covariables de detección: distancias a carreteras, a localidades y a cuerpos de 

agua, el sitio (variable categórica), tipos de vegetación (variable categórica) y la 

presencia de depredadores y humanos. La información para las covariables de 

distancia (carreteras, localidades y cuerpos de agua) las obtuve de dos 

diferentes fuentes. Por un lado, para México usé la base de datos de INEGI 

(1:250000 y 1:50000; https://www.inegi.org.mx/app/descarga/) y por otro lado, 

para ambos países, consulté la base de libre acceso Open Street Map 

(https://www.openstreetmap.org/). Ambas bases están en formato vectorial, por 

lo que usando un SIG y la herramienta de distancia euclidiana (Euclidian 

distance) de módulo  Spatial Analyst, obtuve los ráster de distancias con una 

resolución de 1 km2. La variable de sitio representó cada uno de los diferentes 

sitios de muestreo (Alpine, Coconino, Gila, El Diablo y El Palomo), los tipos de 

vegetación los obtuve del proyecto Copernicus 

(https://land.copernicus.eu/global/) y la presencia de depredadores y humano las 

calculé con el Índice de Abundancia Relativa (IAR) de cada cámara 

correspondiente al periodo analizado. El IAR es una medida que se obtiene 

dividiendo el número de eventos/detecciones independientes (de cada especie, 

en este caso se consideraron como independientes, los registros en una misma 

cámara de cada especie, con al menos 24 horas de separación entre sí) entre el 

https://www.inegi.org.mx/app/descarga/
https://www.openstreetmap.org/
https://land.copernicus.eu/global/
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número de noches trampa que la cámara estuvo funcionando, multiplicado por 

100.  

Covariables de abundancia: Para los modelos de abundancia de Royle-Nichols y 

para la correlación de la densidad, usé las siguientes covariables explicativas: 

altitud, la cual la obtuve a partir de un modelo digital de elevación con una 

resolución de 30 m disponible por la NASA (www.earthdata.nasa.gov). Usé la 

paquetería raster (Hijmans and van Etten 2012) del programa R (R Development 

Core Team 2008) para unirlas en mosaico y con la función “terrain” de esta 

misma paquetería, obtuve los ráster de pendiente y orientación. El índice de 

verdor (NDVI) se obtuvo de la página de la NASA (www.earthdata.nasa.gov), con 

una resolución nativa de 230 m
2
.  La información del NDVI está disponible en 

periodos de 15 días, por lo que para obtener un solo valor, calculé el promedio 

de NDVI en el periodo correspondiente a cada una de las 6 temporadas (Cuadro 

3. 1). Finalmente, el ráster de cobertura forestal lo obtuve de la página de Global 

Forest Watch (https://www.globalforestwatch.org/) con una resolución nativa de 

30 m2. 

Con el objetivo de realizar los análisis y de extrapolar, a una escala regional,  los 

resultados de los modelos de abundancia Royle Nichols (R-N) y los de densidad 

(SC), todas las covariables fueron reescaladas a una resolución de 1 km2. 

 

 

 

http://www.earthdata.nasa.gov/
http://www.earthdata.nasa.gov/
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Figura 3. 1 Área de estudio en donde se muestran los parches de alta calidad 

para el lobo mexicano y los sitios de monitoreo de trampas cámara: 1.-Alpine;  2.-

Gila; 3.-Coconino; 4.-El Diablo; 5.- El Palomo. 

 
 



 

Cuadro 3. 1. Cámaras usadas y temporadas muestreadas en cada sitio  y descripción de las cámaras trampa 

colocadas en cada sitio de muestreo 

 

Temporada 

Cámaras 

activas 

(Promedio) 

Total de 

noches 

trampa 

(Suma) 

Promedio noches 

activas (D. E.) 

Promedio 

distancia entre 

cámaras 

(D. E.) 

Promedio 

Altitud 

(D. E.) 

Promedio 

Pendiente 

(D. E.) 

Porcentaje de 

cobertura 

forestal 

(D. E.) 

Alpine 

1 Winter 2017 23 1752 76.17 (39.12) 

1909.24 

(71.77) 

2655.9 

(93.37) 
9.05 (5.11) 68.64 (24.31) 

2 Spring 2018 25 1774 70.96 (25.49) 

3 Monsoon 2018 15 1905 127 (0) 

4 Winter 2018 25 3232 129.28 (20.94) 

5 Spring 2019 25 2152 86.08 (16.14) 

6 Monsoon 2019 21 1550 73.81 (14.71) 

 (22.33) (12365) 92.28 (33.37) 

Coconino 

1 Winter 2017 22 2120 96.36 (7.27) 

1892.60 

(71.70) 

2194.08 

(49.2) 
9.05 (7.24) 68.38 (25.08) 

2 Spring 2018 25 2039 81.56 (21.71) 

3 Monsoon 2018 21 2641 125.76 (5.67) 

4 Winter 2018 25 3399 135.96 (20.49) 

5 Spring 2019 24 2208 92 (0) 

6 Monsoon 2019 24 1894 78.92 (19.71) 

 (23.50) (14301) 101.43 (26.6) 

El Diablo 

1 Winter 2017 29 3668 126.48 (1.64) 

1818.86 

(128.18) 

2038.4 

(147.8) 
8.38 (6.05) 40.16 (26.40) 

2 Spring 2018 31 2612 84.26 (20.08) 

3 Monsoon 2018 28 3307 118.11 (17.11) 

4 Winter 2018 29 3299 113.76 (46.02) 

5 Spring 2019 23 1918 83.39 (18.59) 

6 Monsoon 2019 17 1035 60.88 (13.45) 

 (26.1) (15839) 96.98 (33.35) 

Gila 
2 Spring 2018 24 1921 80.04 (12.94) 1878.25 

(106.65) 

2416.8 

(182.5) 
10.42 (6.48) 70.6 (21.84) 

3 Monsoon 2018 23 2690 116.96 (33.29) 
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4 Winter 2018 25 3506 140.24 (13.48) 

5 Spring 2019 25 2186 87.44 (15.23) 

6 Monsoon 2019 22 1533 69.68 (11.71) 

 (23.33) (11836) 99.46 (32.13) 

El Palomo 

4 Winter 2018 23 2905 126.3 (1.43) 

1930.21 

(52.10) 

2896.28 

(105.8) 
10.90 (5.91) 84 (28.32) 

5 Spring 2019 23 1920 83.48 (17.76) 

6 Monsoon 2019 17 943 55.47 (1.5) 

 (21.00) (5768) 91.56 (30.7) 
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Historia de captura:  

Para los modelos de densidad (SC), separé las fotografías de los ungulados por 

sexos. Para la identificación de sexos, usé la presencia de astas y tamaño 

corporal. Cuando existía duda acerca del sexo del individuo, ese registro no lo 

tomé en cuenta. Cuando detecté individuos de ambos sexos en la misma serie 

de fotografías, tomé ambos registros. En el caso de juveniles con hembras, con o 

sin características incipientes de macho, estos juveniles no los catalogué como 

machos. Cuando detectaba que un mismo individuo permanecía en el mismo 

lugar durante varias horas (comportamiento de descanso), los subsecuentes 

registros no fueron tomados en cuenta. Para este análisis, se consideró como 

eventos independientes aquellas fotografías de la misma especie y sexo 

separadas por un lapso de al menos 1 hr. Finalmente, para obtener los conteos 

por ocasión de muestreo, sumé todos los eventos independientes a lo largo del 

periodo de 24 hrs, lo cual aproxima bien al conteo de individuos totales (Connor 

et al. 2022). Utilicé una adaptación del modelo propuesto por Chandler y Royle 

(Chandler and Royle 2013; Royle et al. 2014b), referida en la literatura como 

conteos espaciales (SC), el cual supone que hay J trampas activas durante K 

ocasiones en las cuales un número indeterminado de individuos son detectados. 

Bajo este esquema, los conteos finales se modelan como una función de la 

distribución espacial de los centros de actividad individuales (s) y una función 

que describe la disminución en la probabilidad de detección (lambda) a medida 

que aumenta la distancia (medida por un parámetro denominado sigma, que 

representa el radio del ámbito hogareño del individuo) entre este y las estaciones 

de muestreo (Evans and Rittenhouse 2018).  

 

Los análisis de SC los realicé en R usando el paquete de rjags. La información a 

priori introducida fue dependiente de cada especie y cada sexo (Cuadro 3. 2). El 

prior de sigma siguió una distribución gamma que varió dependiendo del ámbito 

hogareño reportado para cada especie. Los modelos se generaron usando tres 

cadenas con 200,000 iteraciones con una fase de quemado (burn in) de 100,000 

después de una fase de adaptación de 2000 iteraciones. La convergencia de los 
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modelos fue determinada mediante la inspección visual de las gráficas de cada 

parámetro monitoreado (sigma, lambda, psi y densidad). Para estimar el grado 

de error en los modelos, realicé una simulación con una población virtual de 

individuos. Usé uno de los sitios de monitoreo (Gila) para ejemplificar la 

simulación. Modelé una población virtual de 250 individuos y se realizó una 

simulación de las detecciones de las cámaras (Kery and Royle 2015) usando R. 

Posteriormente, realicé la estimación de la densidad usando el código arriba 

mencionado. Los resultados de esta modelación indican que la densidad puede 

ser subestimada hasta en un 25% (ver material suplementario). 

 

Finalmente, los modelos de cada sitio de estudio se representaron espacialmente 

en un mapa. Para obtener una densidad final por temporada sumé las 

densidades obtenidas para cada sexo y para obtener una densidad media por 

sitio se calculó el promedio de todas las temporadas muestreadas. En los casos 

en los que no fue posible la separación por sexo, modelé a la especie en general. 

Para estimar la densidad a escala regional, proyecté con un SIG los datos de 

densidad promedio por sitio de cada especie y usando la localización geográfica 

de las cámaras trampa, extraje la densidad calculada en cada uno de estos 

puntos. Para modelar las relaciones entre la densidad y variables de paisaje (i.e. 

altitud, pendiente, orientación, NDVI y cobertura) implementé un método de 

Random Forest (Liaw and Wiener 2002). Finalmente, los resultados fueron 

representados a una escala regional. 

 

Para el caso de los modelos de abundancia (Royle Nichols), la historia de 

detección se consideró de forma binaria (presencia/no detección) y tomando  

como eventos independientes los registros de la misma especie y sexo cada 24 

h. El modelo propuesto infiere que la probabilidad de detección depende de la 

abundancia y debido a que muestreos repetidos permiten estimar esta 

probabilidad de detección, también puede proporcionar información sobre la 

abundancia.  
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Existen ciertos supuestos que se tienen que considerar. Este modelo supone una 

población cerrada (no existen nacimientos, muertes o migración) y la distribución 

espacial de los individuos sigue una distribución Poisson. También asume que la 

probabilidad de detectar un individuo está en función del número de individuos en 

ese sitio de muestreo y que la probabilidad de detección es igual e independiente 

entre todos los individuos. También se asume que no hay falsos positivos o 

pseudo-presencias (mal identificación de la especie) ni dobles conteos, es decir, 

si un individuo es captado por una estación de monitoreo (i.e., cámara-trampa), 

este mismo individuo ya no es “recapturado” en esa misma cámara en 

posteriores eventos de muestreo y que la captura de un mismo individuo en 

diferentes cámaras es nula, es decir no existe identificación errónea de la 

especie y los individuos no son contados doblemente. 

 



 

Cuadro 3. 2. Parámetros a priori usados en los modelos de conteos espaciales 

 

Sigma 

(gamma) 

Lambda 

(gamma) 

Psi 

(dbeta) M Adaptación 

No. de 

iteraciones Burn 

Wapití 15,7 1.6,8.36 1,1 450 2000 200000 100000 

Wapití macho 15,7 1.6,8.36 1,1 450 2000 200000 100000 

Wapití hembra 2,2.4 1.6,8.36 1,1 450 2000 200000 100000 

Bura 3,1.5 1.6,8.36 1,1 350 2000 200000 100000 

Bura macho 

2.61,

1.51 1.6,8.36 1,1 350 2000 200000 100000 

Bura hembra 

7.44,

6.82 1.6,8.36 1,1 350 2000 200000 100000 

Cola blanca 

5.8,4.

8 1.6,8.36 1,1 350 2000 200000 100000 

Cola blanca 

macho 

5.8,4.

8 1.6,8.36 1,1 350 2000 200000 100000 

Cola blanca 

hembra 

5.8,4.

8 1.6,8.36 1,1 350 2000 200000 100000 
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El procedimiento de selección de modelos se hizo de la siguiente manera. 

Primero, verifiqué que las variables usadas no presentaran una correlación 

usando la función del factor de inflación de varianza (VIF) del paquete usdm y 

seleccioné solamente aquellas que tuvieran un umbral menor a 4 (Naimi et al. 

2014). Posteriormente, para cumplir con los supuestos del modelo, en específico 

los supuestos de una población cerrada, minimizar los falsos positivos así como 

disminuir la probabilidad de detectar un mismo individuo en dos diferentes 

cámaras (durante una misma temporada), seleccioné solo los primeros 30 días 

de cada temporada. Aunque se sabe que los movimientos de los wapití, la 

especie de mayor movilidad de los tres ungulados, pueden llegar a ser de 300 a 

600 m/día (Ager et al. 2003), el reducir el historial de captura a un lapso menor 

de 30 días (i.e., 10 y 15 días) afectaba la convergencia de la mayoría de los 

modelos, por lo que decidí conservar el periodo de un mes. Para la selección de 

modelos utilicé la función “dredge” de la paquetería MuMin (Barton 2022), la cual 

permite realizar todas las combinaciones posibles de un conjunto de covariables.  

 

Para cada especie y cada temporada generé un modelo usando el proceso que 

comúnmente se realiza, en el que primero se modela la detección y después se 

estima la abundancia. Para esto, primero elaboré un modelo general que 

contenía todas las covariables de detección, dejando como modelo nulo la parte 

de la formula correspondiente a la abundancia. Debido a que en los modelos de 

abundancia se asume que diferencias en la abundancia causan heterogeneidad 

en la probabilidad de detección, es necesario reconocer que la variabilidad en la 

probabilidad de detección es una parte fundamental en este modelo, por lo que, 

en esta parte, seleccioné aquellos modelos de detección con un dAIC menor a 2. 

Posteriormente a cada uno de estos modelos les añadí las covariables de 

abundancia, dejando fijas las covariables de detección. Finalmente, usando 

nuevamente la función dredge, generé todos los modelos posibles. Los modelos 

resultantes fueron comparados y seleccioné solo aquellos con un dAIC menor a 

2. Esto me permitió considerar la variabilidad en la probabilidad de detección e 

integrarla en un modelo promedio. Los modelos globales fueron usados para 
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representar las estimaciones de abundancia de cada especie a nivel regional. 

 
 
Resultados 

Obtuve un total de 60,109 noches trampa con un promedio de cámaras activas 

de 23.27 cámaras/temporada/sitio, permaneciendo activas aproximadamente 

96.93 noches por temporada. Las cámaras fueron colocadas a una distancia 

promedio entre ellas de 1.9 km y una altitud promedio de 2420 m (Cuadro 3. 1).    

 

Densidad  

Venado cola blanca (Odocoileus virginianus) 

Sitio Alpine 

El venado cola blanca solamente se detectó en una temporada (Monsoon 2018) 

con un índice de abundancia relativa de 0.36 detecciones/100 noches-trampa 

(Cuadro 3. 3), por lo que la densidad calculada en esta temporada se usó para 

representar la densidad promedio de este sitio. Las cadenas del modelo 

mezclaron correctamente en el parámetro de sigma y lambda. Para el caso del 

parámetro psi no se observó una mezcla adecuada, lo que puede estar 

afectando el cálculo de N y por tanto la densidad estimada (Material 

Suplementario). La densidad promedio fue estimada en 0.11 ind/km2 con una 

variación espacial que va desde 0.04 hasta 0.35 ind/km2, encontrando una 

concentración de centros de actividad mayoritariamente al norte y oeste de la red 

de muestreo de cámaras trampa (Figura 3. 2). 

 

Sitio Coconino 

En Coconino, el venado cola blanca pudo ser detectado durante todas las 

temporadas, excepto en Winter 2017, presentando un IAR promedio de 0.142 

detecciones/100 noches-trampa (Cuadro 3. 3). A pesar del bajo número de 

detecciones, en las 5 temporadas fue posible que los modelos convergieran, 

como se puede observar en las cadenas de Markov de cada parámetro (Material 

Suplementario). Durante la temporada de Monsoon 2018 fue posible identificar 
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por separado los sexos de esta especie, por lo que fue la única temporada en la 

que se hizo la suma de las densidades para obtener el valor final. Las 

densidades promedio indican que esta especie se encuentra más densamente 

ubicada en la parte noreste de la zona de estudio con densidades de 0.12 a 0.36 

ind/km2 (Figura 3. 3). 

 

Sitio Gila 

El venado cola blanca pudo ser detectado durante las 5 temporadas en las que 

se monitoreo en este sitio, presentando un IAR promedio de 0.61 

detecciones/100 noches-trampa, siendo la temporada de Monsoon 2018 cuando 

más eventos independientes se obtuvieron (Cuadro 3. 3). Este sitio fue el único 

en Estados Unidos en donde se pudieron identificar ambos sexos durante todas 

las temporadas. Los modelos bayesianos convergieron adecuadamente, como lo 

indica la mezcla de las cadenas de Markov en cada temporada y sexo (Material 

Suplementario). Las densidades promedio (0.13-0.44 ind/km2) muestran una 

mayor densidad al suroeste de la gradilla de las cámaras-trampa (Figura 3. 4). 



 

Cuadro 3. 3. Índice de Abundancia Relativa; IAR= (Detecciones/noches-trampa)*100 

 
   

   Winter 2017 Spring 2018 Monsoon 2018 Winter 2018 Spring 2019 Monsoon 2019 

Cola blanca IAR 

Alpine 0 0 0.367 0 0 0.000 

Coconino 0 0.196 0.265 0.059 0.130 0.202 

Gila NA 1.093 0.929 0.428 0.274 0.326 

Diablo 10.060 7.121 9.283 10.549 6.882 5.990 

Palomo NA NA NA 5.164 3.177 5.832 

Bura IAR 

Alpine 0.628 5.693 10.761 0.619 5.158 10.774 

Coconino 1.274 1.618 4.392 0.530 2.174 4.952 

Gila NA 2.603 3.532 1.626 1.921 2.805 

Diablo NA NA NA NA NA NA 

Palomo NA NA NA NA NA NA 

Wapití IAR 

Alpine 13.470 28.523 24.934 21.290 24.396 9.746 

Coconino 16.934 32.026 31.768 8.091 27.565 29.308 

Gila NA 36.700 25.688 4.906 22.004 23.875 

Diablo NA NA NA NA NA NA 

Palomo NA NA NA NA NA NA 
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Figura 3. 2. Mapa de densidades de cola blanca en Alpine. Las temporadas sin imagen 
refieren a la falta de información (cero detecciones) para esta especie durante dicha 
temporada. 
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Figura 3. 3. Mapa de densidades de cola blanca en Coconino. Las temporadas 

sin imagen refieren a la falta de información (cero detecciones) para esta especie 

durante dicha temporada. 
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Figura 3. 4. Mapa de densidades de cola blanca en Gila. Las temporadas sin 

imagen refieren a la falta de información (cero detecciones) para esta especie 

durante dicha temporada. 

 

Sitio El Diablo 

Este sitio presentó el IAR más alto de todos los sitios muestreados, con un 

promedio de 8.3 detecciones/100 noches-trampa (Cuadro 3. 3). Todas las 

cadenas de modelos bayesianos presentaron una correcta mezcla, lo que indica 

convergencia (Material Suplementario). Con un promedio de 220 venados 

estimados en la zona de estudio, la densidad promedio (0.17-1.72 ind/km2) en 

este sitio presentó una configuración transversal de noroeste a sureste. 
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El Palomo 

El ejido El Palomo presentó el segundo IAR más alto para el venado cola blanca, 

con un promedio de 4.72 detecciones/100 noches-trampa (Cuadro 3. 3). De igual 

manera, las cadenas de Markov convergieron correctamente al presentar una 

mezcla homogénea (Material Suplementario). Teniendo una estimación promedio 

de 122 venados, las densidades promedio (0.30- 1.72 ind/km2) muestran que los 

centros de actividad estimados se concentran al sur y noroeste de la red de 

cámaras (Figura 3. 6). 

 

 

Figura 3. 5. Mapa de densidades de cola blanca en El Diablo. 
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Figura 3. 6. Mapa de densidades de cola blanca en El Palomo.  Las temporadas 

sin imagen refieren a la falta de información (cero detecciones) para esta especie 

durante dicha temporada. 

 

 

Venado bura (Odocoileus hemionus) 

Sitio Alpine 

El venado bura en este sitio fue detectado consistentemente durante los 6 

temporadas de muestreo (IAR promedio de 5.6 detecciones/100 noches-trampa) 

y fue posible clasificar a ambos sexos. Las cadenas de Markov presentan una 

buena mezcla en los parámetros de lambda y sigma, sin embargo, en las 

temporadas Monsoon 2018, Spring 2019 y Monsoon 2019, para psi se aprecia 

que faltaron iteraciones para que el modelo pudiera explorar aún mejor y poder 
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converger correctamente (Material Suplementario). Las densidades promedio 

estimadas para esta especie van de 0.3 a 1.08 ind/km2, teniendo una 

concentración al noreste y oeste de la red de cámaras (Figura 3. 7). 

 

 

 

Figura 3. 7. Mapa de densidades de venado bura en Alpine. 

 

Sitio Coconino 

El venado bura fue detectado durante todas las temporadas y también fue 

posible realizar la separación por sexos. El IAR promedio estuvo en 2.4 

detecciones/100 noches-trampa (Cuadro 3. 3) siendo las temporadas de 

Monsoon en las que mayores detecciones se obtuvieron. Todos los parámetros 

convergieron como se puede apreciar en la mezcla de las cadenas (Material 
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Suplementario). Las densidades muestran una concentración hacia el norte, en 

el centro y al sur este de la gradilla de las cámaras con promedios que van de los 

2.9-7.46 ind/km2 (Figura 3. 8). 

 

 

Figura 3. 8. Mapa de densidades de venado bura en Coconino. 

 

Sitio Gila 

El IAR promedio para el venado bura en este sitio fue de 2.49 detecciones/100 

noches-trampa (Cuadro 3. 3), y al igual que el resto de los sitios en E.U., las 

temporadas con el mayor número de detecciones fueron las dos de Monsoon. La 

mezcla de las cadenas en cada uno de los parámetros monitoreados indican que 

los modelos convergieron (Material Suplementario). Las densidades promedio 

están entre los 0.54-1.31 ind/km2 ubicadas principalmente en el centro y sur de la 
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red cámaras trampa (Figura 3. 9). 

 

 

Figura 3. 9.  Mapa de densidades de venado bura en Gila. Las temporadas sin 

imagen refieren a la falta de información (cero detecciones) para esta especie 

durante dicha temporada. 

 

Wapití  (Cervus canadensis) 

Sitio Alpine 

El  wapití  en este sitio tuvo un IAR de 20.34 detecciones/100 noches-trampa 

(Cuadro 3. 3). Las cadenas de Markov en general mezclaron bien, sin embargo, 

para las hembras, el parámetro psi no convergió del todo, lo que ocasionó que el 

cálculo de la densidad fuera más amplio. La densidad promedio varió de 0.23- 

2.06 ind/km2  con una mayor concentración en el centro y centro norte de la red 
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de cámaras (Figura 3. 10). 

 

Sitio Coconino 

El IAR fue el más alto de los tres sitios en E.U., teniendo un promedio de 24.2 

detecciones/100 noches-trampa (Cuadro 3. 3). Las cadenas de parámetros 

monitoreados presentaron una mezcla adecuada, siendo nuevamente las 

hembras las que presentaron una falta de convergencia en el parámetro psi. 

(Material Suplementario). Las densidades en este sitio variaron de 0.5- 3.6 

ind/km2  teniendo una distribución homogénea (Figura 3. 11). 

 

Sitio Gila 

El IAR promedio para este sitio fue de 22.6 detecciones/100 noches-trampa 

(Cuadro 3. 3), siendo Spring 2018 la temporada de más alto número de 

detecciones, mientras que Winter 2018 tuvo el IAR más bajo. Las cadenas de 

Markov presentaron buena mezcla en todos los parámetros excepto para los 

machos en las temporadas de Spring 2019 y Monsoon 2019 (Material 

Suplementario). La densidad promedio en el sitio fue de 0.08- 1.18 ind/km2 

teniendo una distribución hacia el sur suroeste de la red de trampas-  cámara 

(Figura 3. 12). 
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Figura 3. 10. Mapa de densidades de wapití  en Alpine. 
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Figura 3. 11. Mapa de densidades de wapití en Coconino 
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Figura 3. 12. Mapa de densidades de wapití  en Gila. Las temporadas sin imagen 

refieren a la falta de información (cero detecciones) para esta especie durante 

dicha temporada. 

 

Densidad a escala regional 

Para las especies de bura y wapití, el sitio con las mayores densidades fue 

Coconino, mientras que para el venado cola blanca fueron El Diablo y El Palomo. 

Las densidades del venado cola blanca estuvieron correlacionadas con el NDVI, 

la altitud y la cobertura forestal, y en menor medida la orientación y la pendiente 

(Figura 3. 13). Para el venado bura, las variables que más se correlacionaron con 

las densidades obtenidas fueron altitud, NDVI y pendiente, y en menor medida la 

orientación y la cobertura (Figura 3. 13). Finalmente, las densidades de wapití   

presentaron una correlación con la altitud y el NDVI. Los modelos derivados de 



73 
 

los árboles de decisión fueron proyectados a escala regional, en donde podemos 

observar la distribución de la densidad en el área de mayor importancia para el 

lobo mexicano (Figura 3. 13).  

 

 

 

Figura 3. 13. Comparación de densidades de cada especie a nivel regional por 

sitio.  

 

Abundancia 

Obtuve un total de 1,676 eventos independientes de venado cola blanca, siendo 

El Diablo el sitio con el mayor número de detecciones. En el caso del venado 

bura, obtuve un total de 1,203 detecciones independientes, siendo Alpine el sitio 

con el mayor número de detecciones. Finalmente, el wapití fue la especie que 

más detecciones independientes presentó con un total de 7,855, teniendo muy 
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similares números entre los tres sitios en Estados Unidos.  

 

Venado cola blanca 

Las variables de detección fueron numerosas. La distancia a caminos tuvo una 

relación positiva indicando que a mayor distancia de los caminos, mayor 

detectabilidad, mientras que la distancia a las localidades presentó una relación 

negativa, esto es a mayor cercanía a las localidades, disminuyó la probabilidad 

de detectar al venado cola blanca (Cuadro A 1). 

 

La presencia de depredadores (coyote, lobo y puma) presentaron tendencias 

diferentes de acuerdo con las temporadas. En general, el coyote presentó una 

relación positiva durante Winter, mientras que durante las otras temporadas en 

promedio fue negativa. La detección estuvo positivamente relacionada con el IAR 

del lobo mientras que la presencia del puma estuvo positivamente relacionada 

durante las temporadas de Spring y Monsoon y negativa durante las temporadas 

de Winter. Finalmente, la diferencia entre sitios tuvo un efecto significativo, lo que 

indica que cada sitio presenta condiciones particulares que están influyendo en la 

detectabilidad del venado cola blanca (Cuadro A 1).  

 

En la abundancia, la altitud fue importante en la temporada Monsoon teniendo 

una tendencia positiva, es decir a mayor altitud, mayor abundancia. La 

orientación resultó importante en 3 temporadas y una tendencia positiva, 

mientras que la pendiente fue importante en cuatro temporadas presentando una 

tendencia negativa. Finalmente, el NDVI tuvo variaciones en su importancia. El 

NDVI en Invierno presentó una tendencia positiva mientras que los NDVI durante 

Spring y Monsoon tuvieron un efecto negativo (Cuadro A 1). 

 

Al proyectar los modelos en un mapa, observamos que la abundancia no está 

homogéneamente distribuida. En el caso de Alpine, la mayor abundancia 

estimada se encuentra al este y noroeste de la red de cámaras, mientras que en 

Coconino se encuentran al sur y al oeste de la red de cámaras. El sitio Gila, por 
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su parte, presentó la mayor abundancia hacia el sur de la red de cámaras hacia 

la parte alta del área de estudio. En estos tres sitios la abundancia estuvo entre 

180-300 individuos por sitio. El rancho El Diablo presentó una abundancia 

diferenciada, siendo el norte de la red de cámaras en donde menor abundancia 

se detectó mientras que la más alta se estimó al suroeste. Finalmente, El Palomo 

tuvo una abundancia relativamente alta y homogénea siendo el sureste de la red 

de cámaras la zona que menor abundancia se estimó. En estos dos sitios en 

México, la abundancia del venado cola blanca se estimó entre 230 y 380 

individuos (Figura 3. 14).  

 

 

 

Figura 3. 14 Estimación de la abundancia a nivel regional del venado cola blanca 

usando los modelos Royle-Nichols. 
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Venado Bura 

Las variables de detección importantes fueron: la presencia de lobo que tuvo un 

impacto negativo en la detección de esta especie, mientras que la del puma 

presentó una tendencia positiva con la detectabilidad y la presencia de humanos 

fue positiva durante Spring 2018 y negativa en Monsoon 2018. Las distancias a 

caminos, localidades y cuerpos de agua tuvieron un efecto positivo. La diferencia 

entre sitios presentó una tendencia negativa indicando que existen 

particularidades de cada sitio que están afectando la presencia de esta especie 

(Cuadro A 1). 

 

Las variables de abundancia más importantes fueron cuatro: la orientación y la 

cobertura forestal presentaron una tendencia positiva, mientras que la pendiente 

tuvo efecto negativo en la abundancia de esta especie. Finalmente el NDVI tuvo 

un efecto diferenciado por temporada, siendo el de mayor importancia el NDVI de 

la temporada de Monsoon 2018 (Cuadro A 1 

 

La proyección en el mapa de la abundancia estimada muestra  una menor 

abundancia en sitios con altitudes bajas (Figura 3. 15). En los tres sitios, la 

abundancia estimada fue muy similar, siendo aproximadamente 200-250 

venados bura. 
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Figura 3. 15 Estimación de la abundancia a nivel regional del venado bura 

usando los modelos Royle-Nichols 

 

Wapití   

Las variables de detección de mayor importancia fueron la presencia de coyote y 

lobo con una tendencia positiva y la presencia de pumas, la cual fue negativa 

durante la temporada de Spring 2018 y positiva durante Monsoon, mientras que 

la presencia humana resultó negativa para la probabilidad de detección. La 

distancia a caminos presentó una tendencia positiva mientras que las distancias 

a localidades y cuerpos de agua presentaron un efecto negativo en la 

probabilidad de detección. Finalmente, la diferencia entre sitios también tuvo un 

efecto negativo, resaltando que posiblemente hay diferencias entre los tres sitios 

en donde se encuentra este cérvido (Cuadro A 1). 
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La abundancia estuvo afectada principalmente por cuatro covariables: la altitud y 

orientación tuvieron un efecto positivo en este parámetro al igual que la 

pendiente durante Monsoon 2018, mientras que esta última tuvo un efecto 

negativo durante Spring 2018. La cobertura forestal presentó un efecto negativo 

en todas las temporadas, excepto durante la temporada Winter 2017. 

Finalmente, el NDVI fue significativo en cuatro temporadas presentando un 

efecto positivo en la abundancia del wapití (Cuadro A 1).  

 

La abundancia estimada de wapití en el área de estudio indica que existen áreas 

con alta abundancia de esta especie. En Alpine, la abundancia esperada está 

entre 350-450 individuos, teniendo una distribución homogénea. Coconino 

presentó también una distribución homogénea de la abundancia (300-350 

individuos) siendo las zonas sur-sureste las que presentaron una mayor 

concentración. En Gila, la mayor abundancia se encontró en el centro oeste de la 

red de cámaras, teniendo un rango de entre 400 y 450 individuos (Figura 3. 16).  
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Figura 3. 16. Estimación de la abundancia a nivel regional del wapití usando los 

modelos Royle-Nichols 

 

Discusión 

Los resultados de los modelos de conteos espaciales (SC) y de Royle-Nichols 

(R-N) nos permitieron estimar, a nivel regional, los patrones de abundancia y 

densidad de estas tres especies de ungulados. En las áreas de alta calidad de 

hábitat para el lobo mexicano en Estados Unidos, específicamente en el parche 

central entre Arizona y Nuevo México, con base en los modelos SC se estimó 

una densidad de venado cola blanca de 0.443 ind/km2, SD= 0.14 (0.101-0.898), 

para un aproximado de ~31,500 individuos. Para el caso del venado bura, su 

densidad fue de 2.42 ind/km2, SD= 0.888 (0.599-5.081), resultando en unos 

172,000 individuos. Finalmente, la densidad de wapití fue estimada en 0.951 
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ind/km2, SD=0.207 (0.377-1.670), que corresponde a una estimación de 67,400 

individuos.  

 

En cuanto a los modelos de R-N, se calculó una abundancia de 132,600 venados 

cola blanca, 166,700 venados bura y 193,200 wapití. En Estados Unidos, los 

cálculos estimados a nivel estatal realizados por las agencias de los gobiernos 

oscilan entre 50-60 mil venados cola blanca en Arizona y 10-15 mil en Nuevo 

México. Para el caso de los venados bura, la estimación en el estado de Arizona 

fue de 85,000-100,000 individuos y en Nuevo México 80,000-100,000 (Mule Deer 

working group, 2020). Por su parte, las estimaciones de wapití en el estado de 

Arizona están calculadas entre 20,000-30,000 individuos y en Nuevo México en 

aproximadamente 81,500 individuos. Los resultados de este trabajo muestran 

que los modelos de SC presentaron números inferiores a los estimados por las 

agencias estatales, mientras que con los modelos de R-N en general, son 

mayores. 

 

En México, de acuerdo con los  modelos SC, la densidad promedio de venado 

cola blanca en el parche Sierra Madre Occidental Norte (SMOccN) fue de 0.525 

ind/km2, SD= 0.121 (0.150-0.932), mientras que en el parche SMOccS la 

densidad promedio fue de 0.487 ind/km2, S.D. 0.123 (0.152-0.926), para un total 

de alrededor de 30,600 venados cola blanca (15,200 y 15,300, respectivamente). 

En cuanto a las estimaciones con el modelo R-N en los parches de la Sierra 

Madre Occidental, se estimó un total de 135,800 venados cola blanca, siendo 

52,700 para el parche Norte y 83,100 para el parche Sur. Para México, no 

existen estimaciones a nivel regional de la abundancia de venado cola blanca, 

por lo que las estimaciones realizadas en el presente estudio representarían la 

línea base con la cual comprar futuros análisis.  

 

Las densidades de venado cola blanca en México varían mucho dependiendo de 

la región y sobre todo el tipo de manejo. Usando conteo de excretas en la costa 

del Pacifico, Mandujano (2013) estimó densidades de 6.7 ind/km2 con una gran 
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variación entre los sitios monitoreados (1.9-11.3 ind/km2). En la Sierra de 

Nanchititla, en el Estado de México, las densidades estimadas mediante 

cámaras-trampa variaron dependiendo de la temporada de 0.8–12 ind/km2 

(Soria-Díaz and Monroy-Vilchis 2015). En Sonora, se han estimado densidades 

de 1.8-2.8 ind/km2 (Moctezuma-Orozco et al. 2010; Lara-Díaz et al. 2011) y lo 

encontrado por Araiza (2001) en Chihuahua con densidades de 0 a 1.4/ha las 

cuales coinciden con lo encontrado en el presente estudio, mientras que en 

ciertas áreas, particularmente aquellas dedicadas a la cacería deportiva de 

venado cola blanca, las densidades estimadas pueden llegar hasta 20.5 ind/km2 

(Servín et al. 2007, 2018). Estas estimaciones contrastan con las obtenidas en el 

presente estudio, siendo en promedio una densidad de 0.713 (0.182-1.728 

ind/km2) en las dos sitios muestreados en Chihuahua y Durango. Esto puede 

tener diferentes explicaciones entre ellas la posible sobrestimación en algunos de 

los estudios (Galindo-Leal 1992). 

 

Por su parte, en las unidades de manejo de fauna de Arizona (GMU), la densidad 

de venado cola blanca estimadas en la GMU 5A (correspondiente al sitio 

Coconino) fue de 0.47 ind/km2 (Hanberry and Hanberry 2020), mientras que el 

presente estudio, la estimación fue de 0.173 (0.132-0.356 ind/km²). En la GMU 1 

y 27, que corresponden al sitio Alpine, se estimó una densidad de 0.10 y 0.9 

ind/km² (Hanberry and Hanberry 2020), mientras que en el presente estudio la 

estimación fue de 0.103 (0.044-0.27 ind/km2). La estimación en la GMU 16A, 

correspondiente al sitio Gila, ha sido estimada en 0.3 ind/km2 (Hanberry and 

Hanberry 2020), un poco más alto que los presentes resultados que estiman un 

promedio de 0.193 ind/km2 (0.139-0.441). 

 

Con relación al venado bura, las densidades en reportes y estudios varían 

ampliamente. En Sierra de Buenos Aires, al sureste de Arizona, las densidades 

estimadas oscilaron desde 0.9 ind/km
2
 (SE=0.3) en verano, a 2.5 ind/km

2
  

(SE=1.3) en invierno, teniendo grupos en promedio de 1.5 en verano hasta 9.7 

en invierno. En esta área, las densidades de las hembras fue mayor que la de los 



82 
 

machos (0.9 [SE=0.3] y 0.03 [SE= 0.04], respectivamente) (Koenen et al. 2002). 

En Colorado, un estudio de marcaje recaptura usando información adicional 

derivada de telemetría, mostró que había una densidad de 29.6 ± 11.3 ind/km2 

(Kufeld et al. 1987), mientras que al sur de ese estado, las densidades variaron 

entre 20–84  ind/km2 y de 4–12  ind/km2 en la parte norte del área de estudio, 

(Bergman et al. 2014). En la parte central de Arizona, las estimaciones de 

densidad de bura han presentado fluctuaciones. En 1950 se estimaron 12 

ind/km2 (Swank,1958); y posteriormente las estimaciones fueron 

significativamente menores de 2 ind/km2 en 1970 (Smith et al. 1969).  

 

Las densidades pueden variar de 1-5 ind/km
2
 (Carrera-Treviño 2008), 

dependiendo del tipo de hábitat de cada área. En Nuevo México, el venado bura 

seleccionó áreas cercanas a fuentes de agua y asentamientos humanos, 

prefiriendo la orientación norte en las colinas con una pendiente ligera y 

elevaciones bajas y evitando áreas boscosas densas o muy cerradas (Sorensen 

et al. 2020). En Texas, los venados bura usaron hábitats dominados por 

juníperos (Juniperus spp.) y áreas con elevaciones mayores a 870 m, mientras 

que los venados cola blanca prefirieron áreas con mezquite (Prosopis sp.) y con 

elevaciones menores a 840 m. (Brunjes et al. 2006), lo que coincide con los 

resultados obtenidos en nuestro estudio, en donde los modelos de R-N indican 

que la detección de venado bura es afectada positivamente por las distancias a 

caminos, localidades y cuerpos de agua, y la orientación y la cobertura forestal 

que presentan un efecto positivo en el cálculo de abundancias.  

 

Con respecto a los wapitíes, en una área cercana a Gila, Devore et al. (2018) 

estimaron una abundancia de 40-63 individuos en una superficie de 

aproximadamente 231.6 km2, dando una densidad de 0.172- 0.26 ind/km2, que 

es comparable a nuestros resultados en el sitio Gila de 0.42 (0.08-1.187). El sitio 

Gila se encuentra ubicado en las GMU’s  15, 16 y 22, para las cuales se ha 

estimado que albergan un total de entre 21,000-23,000 wapití 

(https://www.wildlife.state.nm.us/hunting/), que resulta un número intermedio con 



83 
 

respecto a las densidades promedio estimadas en el presente modelo que da 

una estimación total de 9,000 individuos y la abundancia mediante modelos R-N 

calculada en 32,500 individuos. Por otro lado, en Bristow et al (2019) compararon 

las abundancias usando diferentes métodos en tres áreas, dos de ellas 

(Springerville y Flagstaf) muy cercanas a dos de los sitios de estudio (Alpine y 

Coconino respectivamente), teniendo una estimación de unos 8000 y 2000 wapití 

en los sitios de Springerville y Flagstaf, respectivamente. 

 

De los resultados obtenidos en este estudio se puede observar que los modelos 

de densidad muestran valores por debajo de las estimaciones en comparación 

con otros estudios, mientras que los modelos de abundancia, al no tener un área 

asociada, podrían sobreestimar los números reportados. Existen varios factores 

que pudieran estar afectando los modelos de densidad SC ocasionando que 

generen estimaciones relativamente bajas en el número de individuos presentes 

en los sitios de estudio. Por un lado, el ámbito hogareño de las especies afecta 

de manera directa al parámetro sigma.  

 

El ámbito hogareño de los wapitíes en Glendale, Nuevo México, un área cercana 

al sitio de monitoreo de Gila, fue de un promedio de 80 km2, con una amplia 

variación (SD 55.77) (J.W. Cain, datos no publicados), lo que equivale a un 

sigma de 2.06 en nuestros análisis. El valor de sigma promedio calculado para el 

sitio Gila fue 1.13 (0.8-1.648) lo que indica que los modelos posiblemente estén 

subestimando el sigma real de esta especie. El venado bura, en esta misma 

área, tiene un ámbito hogareño estimado de 47.79 km2 (J.W. Cain, datos no 

publicados), lo que representa un valor de sigma de 1.593 en nuestros análisis, 

mientras que el sigma calculado de los modelos en el sitio Gila fue de 0.7742 

(0.583- 1.028). En el caso del venado cola blanca, el promedio de los ámbitos 

hogareños en México es de 1.16 km2, representando una sigma de 0.2482 y el 

sigma promedio calculado en los modelos fue de  0.74 (0.46-1.35). El ámbito 

hogareño del venado cola blanca se obtuvo de estudios realizados en áreas 

lejanas y ambientes distintos a nuestros sitios de estudio, tales como Mapimí, 
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Durango, en Nuevo León y en Calakmul, Campeche (Sánchez-Rojas et al. 1997; 

Bello et al. 2004; Contreras-Moreno et al. 2021), en donde se ha documentado 

que el ámbito hogareño de esta especie está fuertemente influenciado por la 

disponibilidad de agua, teniendo un ámbito hogareño más reducido cuando la 

disponibilidad es menor. En el caso de los sitios en donde se encontró venado 

cola blanca, la disponibilidad de agua es mayor, por lo que es probable que los 

ámbitos hogareños de este estudio sean mayores. La subestimación o 

sobreestimación del parámetro sigma tiene como consecuencia una pérdida 

marginal de la exactitud en la densidad. La subestimación del parámetro sigma, 

en conjunto con una sobrestimación en la probabilidad de captura (lambda) 

pudiera estar sesgando negativamente (subestimando) la estimación de la 

densidad, con lo que se obtendrían densidades menores a las reales, afectando, 

particularmente, las estimaciones de bura y wapití. Estos dos parámetros, sigma 

y densidad, afectan de manera directa el Índice de Diversidad de Identidad 

(Augustine et al. 2019), el cual señala el grado de incertidumbre que pudiera 

tener una estimación de la densidad a medida que estos parámetros aumentan, 

sobre todo si existen diferencias sustanciales en los ámbitos hogareños entre 

individuos en un mismo sitio, en cuyo caso, es recomendable disminuir el número 

de días de muestreo para evitar la falta de convergencia en sigma debido a estos 

posibles ámbitos hogareños inestables o heterogéneos.  

 

En general, los parámetros a los que se les dio seguimiento durante las cadenas 

de Markov Monte Carlo, mezclaron lo suficiente para converger. Sin embargo, el 

parámetro psi, que es una variable que depende de los datos aumentados (M), 

presentó una mezcla de cadenas no óptima en ciertos modelos, lo que indica que 

el modelo no pudo explorar completamente la totalidad de combinaciones 

referentes a la abundancia potencial del sitio. Esto tiene consecuencias en la 

estimación de la densidad, el cual se ve reflejado en un mayor CV en esos 

modelos. Una forma de propiciar una mejor mezcla es aumentando el número de 

iteraciones de los modelos. 
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En nuestros sitos de muestreo, la abundancia de wapití tiende a ser alta con 

ámbitos hogareños relativamente grandes y heterogéneos (entre sexos y 

temporadas) (J. Cain, comentario personal) por lo que los resultados de nuestros 

análisis pudieran presentar un sesgo negativo en las estimaciones de densidad. 

Las densidades obtenidas por el método de SC resultan en realidad bajas para 

las tres especies de ungulados, sobre todo la de  wapití y bura, las dos especies 

de ungulados de mayor abundancia en Arizona y Nuevo México, esto concuerda 

con lo mencionado por Burgar et al. (2018), que menciona que las densidades 

derivadas de SC tienden a subestimar la densidad real de la especie. En este 

sentido, las densidades obtenidas pudieran estar representando la densidad 

mínima en cada uno de los sitios.  

 

Otro aspecto a considerar en los modelos es la separación de las cámaras. Los 

modelos de SC determinan la probabilidad de captura basal (lam0) en el centro 

del ámbito hogareño del individuo (s) para después estimar la tasa de 

decremento en esa probabilidad de captura a medida que la distancia (sigma) 

aumenta entre ese centro de actividad y el detector (cámara-trampa), por lo que 

la estimación del sigma repercute directamente en la tasa de detección en cada 

cámara. En nuestros sitios de estudio, las cámaras estuvieron a una distancia 

promedio de 1.88 km. lo que representa una sigma promedio de 0.31, menor al 

valor máximo recomendado para incrementar las recapturas, el cual es de 

máximo dos veces el valor de sigma de la especie de interés.  

 

Una manera eficiente de disminuir el sesgo en las densidades estimadas es la 

identificación de algunos individuos en el estudio. Se ha visto que entre 5-10 

individuos identificados incrementan la exactitud (Augustine et al. 2019; Murphy 

et al. 2019; Bengsen et al. 2022). En el caso específico de los ungulados en 

nuestro estudio, no fue posible la identificación de algún individuo en particular 

que ayudara a emplear el uso de análisis para poblaciones parcialmente 

identificables (Chandler and Royle 2013; Sollmann et al. 2013b; a). La principal 

razón para el wapití fue el alto número de detecciones en los tres sitios, lo que 
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hacía que la búsqueda e identificación de individuos fuese más difícil y aunque 

se detectaron dos individuos usando collar de telemetría (un individuo en Gila y 

otro en Alpine), no hubo recapturas con las que se pudiera generar un historial 

para esos individuos.  

En el caso del venado bura no se logró la identificación de individuos en ningún 

sitio con la que se tuviera certeza de seguimiento. Para el caso del venado cola 

blanca, el sitio en el que sí se pudo identificar individuos fue en El Diablo; sin 

embargo, las recapturas ocurrieron solamente en una temporada de Monsoon y 

durante los Inviernos (Winter) y la mayoría de estas recapturas fueron en la 

misma cámara, lo que imposibilita al modelo para identificar los centros de 

actividad y la sigma correspondiente. Sin duda, el intentar realizar una 

identificación de al menos 5 individuos por sitio/temporada podrá mejorar los 

estimados, siempre y cuando se tengan suficientes recapturas en al menos dos o 

tres cámaras distintas. Para disminuir el sesgo, se optó por realizar los análisis 

tomando en cuenta el sexo por separado y proporcionando información a priori 

obtenida de estudios de telemetría cercanos al área de estudio. La separación y 

análisis por separado de los sexos no ha sido realizado en ningún otro estudio 

pero, de acuerdo con los resultados obtenidos, detectamos una disminución en el 

coeficiente de variación  en comparación con los análisis combinando ambos 

sexos.  

 

Otro hallazgo importante a resaltar es la diferencia en las densidades de venado 

bura y wapití entre los sitios monitoreados en Estados Unidos, siendo las 

densidades más altas en el sitio Coconino. Esto puede deberse a diferentes 

causas, por un lado, el NDVI en Coconino, fue más alto que en Gila y Alpine para 

todas las temporadas. Esto podría indicar una preferencia de estos ungulados 

por áreas con una mayor productividad. Otro factor importante es la presencia de 

depredadores, ya que en Coconino es el único sitio que no tiene una población 

establecida de lobo mexicano. Se sabe que la presencia de lobos incrementa la 

cohesión de los grupos de ungulados como forma de defensa (Gower et al. 

2008). Como observación personal, se detectó que los grupos de wapití y bura 
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en Alpine y Gila, eran más numerosas, en comparación con Coconino, en donde 

al ser los grupos más pequeños y dispersos, la detectabilidad en las cámaras 

pudo haber aumentado las detecciones teniendo un efecto positivo en las 

estimaciones de densidad. Otra posible causa es lo relacionado a las actividades 

humanas en cada área. Aunque la presencia de humanos fue muy similar en 

términos del IAR, el tipo de actividad preponderante sí fue distinto. En Alpine y 

Gila detectamos una mayor actividad de cacería (de diferente tipo, i.e., arco, rifle, 

etc.), mientras que en Coconino la principal actividad humana fue el senderismo 

y campismo (Stankowich 2008; Zbyryt et al. 2018). El conjunto de todos estos 

factores pudiera tener influencia en que las densidades estimadas en Coconino y 

Alpine y Gila fueran diferentes. 

 

Con respecto a los valores de densidad estimados con los modelos de Royle-

Nichols (R-N), es importante enfatizar en los supuestos de estos modelos. Los 

modelos R-N dependen fuertemente de que la detectabilidad pueda ser 

estimada, por ende, no hacerlo adecuadamente genera sesgos en las 

estimaciones (Royle and Nichols 2003). En este estudio, minimicé la probabilidad 

de violar estos supuestos acortando la historia de captura a los primeros 30 días 

de cada temporada y realizando la comparación de modelos con diferente 

detectabilidad e incluyéndolos en el modelo promedio (deltaAICc <2). Para evitar 

las pseudo-presencias o falsas presencias, seguí un procedimiento riguroso en el 

que cada fotografía tuvo una revisión doble para asegurar que la especie fue 

correctamente etiquetada. Existe, sin embargo, una probabilidad de que existan 

recapturas entre cámaras, es decir, que individuos que fueron detectados en una 

de las cámaras, hayan sido detectados en otra de las cámaras adyacentes. Este 

reconteo podría llevar a sobre estimar la abundancia calculada ya que uno de los 

supuestos más sensibles en este modelo es el que no existan recapturas entre 

cámaras. Aunque la probabilidad es alta, sobre todo en la especie de wapití 

debido a su alta movilidad, tomando en cuenta que los dos individuos que 

portaban collar no fueron recapturados, aunado al tiempo recortado por 

temporada, considero que la probabilidad de una doble detección de los 
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individuos fue baja, con lo que este supuesto pudo haberse mantenido. 

Finalmente, la proyección a escala regional, de los modelos no debe 

interpretarse como proxy de densidad, debido a que estos modelos no toman en 

cuenta implícitamente el área muestreada (Nakashima 2020), por lo que para 

realizar una extrapolación regional, es recomendable utilizar los ámbitos 

hogareños promedio de la especie para la selección del área muestreada.  

 

El estudio de los patrones de distribución de la abundancia es crucial como 

herramienta en la conservación de especies. En el caso de los ungulados, el 

monitoreo de la distribución y densidad de sus poblaciones, es importante por 

varias razones. Por un lado, puede ayudar a detectar fluctuaciones  

poblacionales a través del tiempo y sus posibles causas, tales como la presencia 

de enfermedades. También, ayuda a la toma de decisiones para el manejo 

sustentable de la especie al poder establecer cuotas de extracción para cacería 

deportiva. Al ser las especies presa de mayor importancia para los grandes 

carnívoros, conocer sus densidades es primordial para toma de mejores 

decisiones que contribuyan al manejo y conservación de la fauna, en especial, 

para la conservación de especies en peligro de extinción, como el jaguar 

(Panthera onca), o con el objetivo de reintroducir individuos para el 

establecimiento de poblaciones, como en el caso del lobo mexicano.  Se ha 

documentado que una base de presas saludable contribuye a una coexistencia 

humano-carnívoro al disminuir la probabilidad de depredación sobre ganado 

doméstico. En estos casos, conocer la base de presas contribuye a establecer 

mejores criterios de conservación, manejo y fijar objetivos alcanzables de 

recuperación.   
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CAPÍTULO 4 

Capacidad de carga de los ecosistemas montanos del noroeste de México y 

suroeste de Estados Unidos para el lobo mexicano con base en sus principales 

presas 

 

Resumen 

El lobo mexicano es una especie clave en los ecosistemas del sur de Estados 

Unidos y norte de México. Su papel ecológico, por mucho tiempo perdido, 

lentamente está volviendo a reestablecerse. A pesar de que se han realizado 

diversos estudios para encontrar las mejores áreas para sustentar poblaciones 

de esta especie en México, un aspecto de relevancia que no se ha podido 

estimar a escala regional: la capacidad de carga de los  ecosistemas para 

determinar el número de individuos de lobo gris mexicano que podría mantener 

una población. En este estudio determiné la capacidad de carga ecológica  de las 

áreas de alta calidad de hábitat para el lobo mexicano dentro de su distribución 

histórica con base en sus principales presas de ungulados silvestres: venado 

cola blanca (Odocoileus virginianus), venado bura (Odocoileus hemionus) y el 

wapití (Cervus canadensis). Usé información sobre la densidad de estas presas 

de ungulados, derivada de foto trampeo en campo. Las estimaciones indican que 

existe potencial para mantener poblaciones de lobo dentro de los parches de alta 

calidad en el noroeste de su distribución. En Estados Unidos, la capacidad de 

carga es alta (21.4-52.7 lobos/1000 km2), debido a la presencia y altas 

densidades de los tres ungulados silvestres que forman parte de su dieta. En 

México, debido a que solo se encuentra una especie de ungulado, el venado cola 

blanca, la estimación de capacidad de carga es menor (5.2-14.3 lobos/1000 

km2). En ambos países el potencial de recuperación de esta subespecie es 

factible, pudiendo alcanzar un aproximado de 1230-3100 lobos dentro en las 

áreas de alta calidad de hábitat. Actualmente existen dos áreas de 

reintroducción, una en Arizona-Nuevo México, Estados Unidos y otra en 

Chihuahua, México; en este estudio encontramos que el parche Sierra Madre 

Occidental (SMOcc) Sur, en Durango, tiene una capacidad de carga comparable 
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a las zonas en donde habita actualmente el lobo en México, por lo que podría 

fungir como un segundo sitio de reintroducción en México. La estimación de la 

capacidad de carga ecológica permite conocer los números poblacionales 

óptimos que minimicen la probabilidad de conflictos humano-carnívoro, además 

de ser un paso crucial en el proceso de planeación para la conservación para 

poder fijar objetivos alcanzables, así como establecer los mecanismos para 

cumplirlos. Tanto en México como en Estados Unidos, es posible recuperar la 

subespecie, sin embargo, la conservación del lobo mexicano deberá incorporar 

una visión socioecológica, ya que el éxito de programa de reintroducción 

dependerá de la inclusión, participación y aceptación de los pobladores locales. 

Introducción 

El concepto de capacidad de carga tiene una larga historia desde que fue 

presentado por primera vez (Odum 1953). Es un concepto necesario para 

entender la dinámica poblacional de las especies y en la toma de decisiones para 

el manejo y conservación. De manera general, puede ser definido como el 

máximo número de individuos que puede sostener una determinada área. La 

capacidad de carga puede ser afectada por diferentes factores, como: la 

disponibilidad de agua, las interacciones ecológicas (competencia, depredación, 

etc.), impacto humano y tamaño de área, pero en carnívoros, existe un consenso 

general de que el factor más importante es la abundancia de sus presas (Messier 

1995; Ogutu and Dublin 2002; Vucetich et al. 2002; Karanth et al. 2004; Holt et al. 

2008; Loveridge et al. 2009; Winterbach et al. 2014). En este sentido, diversos 

estudios se han enfocado en la relación entre la densidad de carnívoros y alguna 

representación de la disponibilidad de presas en el paisaje, tales como la 

abundancia, densidad y biomasa  (Karanth et al. 2004; Hayward et al. 2007; 

Davidson et al. 2012).  

 

Esta relación aplica a un amplio grupo del gremio de carnívoros, especialmente a 

los grandes carnívoros. Por ejemplo, se ha estimado que las densidades de 

carnívoros están limitadas por su tasa metabólica y la abundancia de presas, en 

una relación de aproximadamente 10 000 kg de biomasa de ungulados por 90 kg 
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de biomasa de carnívoros (Carbone and Gittleman 2002). Aunque esta relación 

probablemente no es aplicable en todos los casos, se han ajustado bien para 

algunos proyectos de reintroducción, como en el caso del lince euroasiático 

(Lynx lynx) (Hetherington and Gorman 2007). Otras propuestas sugieren 

considerar solamente la biomasa de la presa significativamente preferida o la 

biomasa de las presas en el rango de peso preferido del depredador (Hayward et 

al. 2007). De este estudio se destaca la necesidad de considerar solamente 

aquellas presas que realmente formen parte de la dieta del carnívoro en cuestión 

para reducir errores de sobreestimación. Asimismo, considerando las diferencias 

de peso y de tasas de depredación por sexo y edad, se ha recomendado aplicar 

un factor de corrección que ajusta el cálculo de la biomasa considerando ¾ del 

peso promedio de una hembra adulta (Schaller 1972).  

 

Específicamente para lobos (Canis lupus), existen al menos ocho modelos para 

inferir la capacidad de carga potencial en un área en función de la abundancia de 

presas Todos los modelos utilizan un índice para homogeneizar la información 

sobre la densidad o abundancia de ungulados, conocido como el Índice de 

biomasa de ungulados o UBI, por sus siglas en inglés (Bednarz 1988; Fuller 

1989; Messier 1995; Paquet et al. 2001; Carbone and Gittleman 2002; Fuller et 

al. 2003; Cariappa et al. 2011; Mech and Barber-Meyer 2015). 

 

El valor que define la unidad UBI puede variar en cada modelo, Bednarz (1988) 

usa el número de presas por 100 km2, mientras que Fuller (1989) y Messier 

(1995) toman la unidad de venado (1 UBI) como representante de la biomasa 

corporal base, agrupando al bura (Odocoileus hemionus) y al venado cola blanca 

(Odocoileus virginianus) y ajustando el índice para el resto de ungulados, por 

ejemplo, el bisonte (Bison bison) equivale a ocho UBI’s, el wapití (Cervus 

canadensis) a tres UBI’s, e incluso ajustándose a otras presas potenciales 

domésticas, tal como ovejas y cabras (Fuller et al. 2003). Paquet (2001) por su 

parte, usa la biomasa promedio (kg de biomasa/100 km2) considerando solo la 

biomasa comestible, del peso promedio de cada especie. El resultado de la 
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mayoría de los modelos es una estimación del número de lobos/1000 km2. 

Finalmente, también se ha usado el ámbito hogareño promedio de las manadas, 

extrapolando al área mediante la división del área total entre el promedio del 

ámbito hogareño. Las necesidades energéticas de los lobos varían 

considerablemente de un sistema ecológico a otro. Factores como la 

disponibilidad de las presas principales/preferidas y el tamaño de la manada, 

influyen en la tasa de caza. En el norte de Estados Unidos y Canadá, los lobos 

pueden consumir hasta 14 caribúes (Rangifer tarandus) o 3.4 alces (Alces alces) 

o 7.4 venados (Odocoileus sp.) por lobo durante las temporadas de invierno 

(noviembre-abril) necesitando en promedio 2.8 kg/lobo/día (Holleman and 

Stephenson 1981). En sistemas donde la presa principal es el venado cola 

blanca (Odocoileus virginianus), el consumo puede variar de 0.5-6.8 kg/lobo/día 

en manadas de entre 2-10 lobos, mientras que en sistemas donde la presa más 

importante es el wapití (Cervus canadensis), los lobos pueden llegar a consumir 

entre 2.3-22 kg/lobo/día, en manadas que van de los 2-14 miembros (Mech and 

Boitani 2003). En Arizona-Nuevo México, se ha documentado que el consumo de 

carne por lobo puede llegar hasta 7.19 kg/lobo/día, aunque se reconoce que esta 

cifra puede estar sobreestimada (USFWS 2022a) 

 

El lobo gris fue objeto de una persecución y erradicación durante todo el siglo 

pasado, en la que sus poblaciones fueron reducidas o exterminadas en la mayor 

parte de su distribución (McIntyre 1995). Actualmente, los lobos están 

regresando y colonizando áreas de las que fueron extirpados tanto en Europa 

como en América (Chapron et al. 2014; Mech 2017). Como resultado de estas 

expansiones naturales, en Norteamérica se han incrementado el número de 

estudios enfocados a estimar la cantidad de hábitat idóneo y el potencial de 

recolonización y reintroducción de esta especie (Mladenoff et al. 1995; Mladenoff 

and Sickley 1998; J. Ratti et al. 2004; Potvin et al. 2005; Gehring and Potter 

2005; Larsen and Ripple 2006; Oakleaf et al. 2006; Belongie 2008; Stricker et al. 

2019; Nickel and Walther 2019; Martínez-Meyer et al. 2021; Ditmer et al. 2022a). 

El lobo mexicano, la subespecie de lobo gris en América más pequeña, se 
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distribuía desde el sureste de Arizona, sur de Nuevo México y oeste de Texas 

hasta Oaxaca, México, habitando prácticamente todos los sistemas montañosos 

del norte y centro de México (Goldman 1944a). En ambos países, esta 

subespecie fue perseguida hasta casi el punto de extinción (Brown 1983), sin 

embargo, debido a los esfuerzos conjuntos de conservación se logró la primera 

reintroducción en Estados Unidos en 1998 y en México en 2011. Se estima que 

actualmente en Estados Unidos, existe una población de 196 lobos mexicanos 

en vida libre, mientas que en México, hay una población de aproximadamente 40 

ejemplares  (USFWS 2022a), con lo que el programa binacional avanza en los 

esfuerzos de conservación y restablecimiento de esta subespecie.  

 

Recientemente, se elaboró un nuevo plan de recuperación para el lobo gris 

mexicano en el que se realizó un análisis de idoneidad del hábitat para identificar 

parches de hábitat de buena calidad dentro de su distribución histórica de esta 

subespecie (Martínez-Meyer et al. 2021). El análisis estima que todavía existe 

suficiente hábitat tanto en México como en Estados Unidos que podría mantener 

poblaciones viables del lobo mexicano, encontrando que las áreas más grandes 

están ubicadas en el área de Arizona-Nuevo México (MWEPA) y en la Sierra 

Madre Occidental, en dos grandes parches en los estados de Sonora, Chihuahua 

y Durango. Sin embargo, el establecimiento exitoso de esta subespecie no solo 

depende de encontrar las mejores áreas para mantener poblaciones de esta 

especie, un aspecto clave que no ha sido tomado en cuenta en las estimaciones 

es la capacidad de carga del hábitat, es decir, el número de individuos de lobo 

gris mexicano que podría soportar el ecosistema. En este sentido, la capacidad 

de carga ecológica (i.e., el hábitat remanente y la densidad de presas) es 

primordial para identificar no solamente aquellas áreas potenciales para su 

reintroducción, sino también las densidades óptimas en las que la especie podría 

perdurar en el ecosistema. Por lo anterior, el objetivo de este estudio es estimar 

la capacidad de carga ecológica para el lobo gris mexicano en México y Estados 

Unidos, usando información de la densidad y biomasa de presas de ungulados. 
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Métodos 

 

Para estimar la densidad de ungulados silvestres, realicé un monitoreo en campo 

usando trampas cámara en cinco sitios, tres en EU y dos en México, dentro de la 

distribución histórica del lobo mexicano, como se describe a continuación. El 

muestreo en campo, así como el área de estudio, los detallo de forma extensa en 

la sección de métodos del capítulo 3. 

 

Los modelos de densidad fueron calculados usando una adaptación del modelo 

propuesto por Chandler y Royle (Chandler and Royle 2013; Royle et al. 2014b), 

referida en la literatura como conteos espaciales (SC), en el que se modela la 

distribución espacial de los centros de actividad individuales con base en 

parámetros de la probabilidad de detección basal y ámbito hogareño (lambda y 

sigma). Para una descripción detallada del método ver la sección de Métodos del 

Capítulo 3 de la presente tesis. 

 

Con estos modelos se generó información geoespacial de la densidad de 

ungulados en las zonas de hábitat de alta calidad para el lobo mexicano. Para 

facilitar los análisis, utilicé el área de hábitat de alta calidad remanente 

propuestos por Martínez-Meyer et al. (2021), en el que la Sierra Madre 

Occidental (SMOcc) se divide en dos grandes parches: SMOcc Norte y SMOcc 

Sur y un tercer parche en los estados de Arizona y Nuevo México, en Estados 

Unidos. Para los parches en la región central de Arizona y Nuevo México, se 

estimó una densidad promedio de 0.443 venados cola blanca/km2, SD= 0.14 

(0.101-0.898), 2.42 venado bura/km2, SD= 0.888 (0.599-5.081) y 0.951 

wapití/km2, SD=0.207 (0.377-1.670). Para México, la densidad promedio de 

venado cola blanca en el parche SMOcc Norte fue de 0.525 ind/km
2
, SD= 0.121 

(0.150-0.932), mientras que en el parche SMOcc Sur, la densidad promedio fue 

de 0.487 ind/km2, S.D. 0.123 (0.152-0.926).  

 

Para calcular la biomasa, utilicé el Índice de Biomasa de Ungulados (UBI) que 

propone Fuller et al. (2003), en el que a todas las presas se les asigna un valor 
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tomando como base las especies de venado (Odocoileus sp.) en donde los 

venados cola blanca y bura representan una unidad de UBI, mientras que el 

wapití representa tres unidades de UBI. Tomando en cuenta esta relación, los 

resultados obtenidos de los modelos de SC y usando las herramientas de Raster 

calculator y Spatial Analyist de ArcMap 10 (ESRI 2011), transformé las 

densidades en unidades de UBI, de acuerdo de acuerdo con cada especie. 

Posteriormente, sumé los raster de las tres especies para obtener un cálculo de 

UBI final. Para el caso del venado bura y wapití, sólo tomé en cuenta las 

densidades calculadas en Estados Unidos, ya que en la Sierra Madre Occidental 

el venado bura se encuentra en las zonas bajas y planas, las cuales están fuera 

de las áreas de alta calidad para el lobo mexicano en México y el wapití no se 

encuentra en estado silvestre. De esta manera, en las zonas de calidad alta para 

el lobo mexicano en Estados Unidos tuvo la sumatoria de los UBI’s de las tres 

especies de cérvidos, mientras que en México, solo se contempló el UBI del 

venado cola blanca. Las densidades de los ungulados en Estados Unidos 

proporcionaron un UBI final de 5.423, SD=1.69 (2.278-9.723). Para México, en el 

parche SMOcc Norte fue de 0.525, SD= 0.121 (0.150-0.932), mientras que en el 

parche SMOcc Sur, el UBI promedio fue de 0.487 ind/km2, S.D. 0.123 (0.152-

0.926). Finalmente, usando los modelos de Royle-Nichols, estimé la abundancia 

potencial en cada sitio de monitoreo, extrayendo las abundancias estimadas en 

cada cámara (abundancia local) y obteniendo un promedio de UBI para cada uno 

de los sitios de monitoreo. En los tres sitios en Estados Unidos, obtuve un 

promedio de UBI de 14.9, SD=3.17 (9.26-25.43), y para los dos sitios en México, 

el promedio de UBI fue 3.27, SD=1.6 (0.91-7.17). 

 

Para calcular la capacidad de carga utilicé los modelos propuestos por Fuller et 

al. (2003) y Mech y Barber-Meyer (2015) (Cuadro 4. 1). Apliqué la fórmula de 

cada autor usando los promedios de UBI para cada parche, obteniendo el 

número de lobos/1000 km
2
. Para obtener la abundancia potencial en cada uno 

de los parches, estimé el número de lobos en el total de kilómetros cuadrados de 

cada parche. Finalmente, también usé la información sobre ámbito hogareño 
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reportado en los últimos 5 años (2017-2022) tomando el mínimo, máximo y 

promedio. El ámbito hogareño promedio  se lo estimé en 560 km2 (507-612 km2) 

y en promedio 4 lobos por manada 

(https://www.azgfd.com/wildlife/speciesofgreatestconservneed/mexicanwolves/re

ports/). 

 

Para calcular el número de manadas que potencialmente ocuparían cada uno de 

los parches, dividí el área total de cada parche entre el promedio del ámbito 

hogareño, considerando el mínimo y máximo y para obtener la abundancia 

potencial, el número de manadas estimadas, las multipliqué por el numero 

promedio de lobos por manada (4 lobos/manada) (Cuadro 4. 1).  

 

También identifiqué áreas prioritarias potenciales para el establecimiento de 

manadas o para la relocación o reintroducción de individuos. Esto lo hice 

tomando en cuenta la densidad de UBI’s (expresada en UBI/km2) y estimando la 

superficie necesaria para sostener entre 4-6 individuos de lobo mexicano, lo que 

correspondería a una manada. 

 

 

 

Cuadro 4. 1. Formulas usadas para la estimación de la densidad de lobos 

basado en la biomasa de y=lobos /1000km2; x= Índice de biomasa de ungulados 
(UBI). 

 

 
Formula 

Autor 

 

y = 3.5 + 3.3x Fuller et al 2003 

Mech and Barber 2011 y=2.0622 +3.5254x 

Home-range-based 
560 (612 - 507)km2 / manada (4 
lobos) 

 

 

  

https://www.azgfd.com/wildlife/speciesofgreatestconservneed/mexicanwolves/reports/
https://www.azgfd.com/wildlife/speciesofgreatestconservneed/mexicanwolves/reports/
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Resultados 

 

De acuerdo con la fórmula de Fuller et al. (2003), en Estados Unidos, mis 

resultados indican que el potencial de recuperación de esta subespecie es alto, 

teniendo un promedio de 21 lobos/1000 km2 con una abundancia potencial de 

950 individuos. Por su parte, en México los dos grandes parches de la Sierra 

Madre Occidental (Norte y Sur) tienen áreas que en promedio podrían mantener 

~5 lobos/1000km2 con una abundancia potencial de 124 y 150 lobos, en los 

parches Norte y Sur, respectivamente. Usando la fórmula propuesta por Mech y 

Barber-Meyer (2015), la capacidad de carga disminuye, siendo más marcada la 

diferencia en la parte de la Sierra Madre Occidental (Cuadro 4. 2).  De acuerdo 

con los cálculos con base en el ámbito hogareño promedio, la abundancia 

potencial muestra una disminución en Estados Unidos mientras que en México, 

los números permanecen relativamente similares (Cuadro 4. 2). Las abundancias 

potenciales están aproximadamente entre 58-81 manadas en Estados Unidos, 

entre 31-44 manadas en la SMOcc Norte y entre 39-55 manadas en la SMOcc 

Sur. 

 

Derivado del cálculo de los UBI’s a partir de las densidades de los tres 

ungulados, fue posible identificar aquellas áreas con mayor potencial para el 

establecimiento de manadas o de reintroducción de lobo mexicano. Las áreas 

con un potencial alto en Arizona, Estados Unidos se ubicaron en las 

Reservaciones de White Mountain Apache Tribe y San Carlos Apache Tribe, las 

cuales tienen una amplia capacidad de carga potencial basado en las UBI’s 

estimadas (Figura 4. 1). También encontramos que las zonas sur de las GMU’s 

4A y 4B y el centro de la unidad 23 y, fuera de las áreas designadas como 

recuperación para el lobo mexicano, la unidad 5A, presentan alto potencial para 

el establecimiento de manadas. En Nuevo México, prácticamente todas las 

GMU’s dentro de las áreas con alto potencial para mantener manadas de lobos 

tienen actualmente presencia de lobo mexicano (USFWS 2022b). Un área sin 

presencia de lobos y que resalta por su alto Índice de ungulados son las 
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unidades de manejo 34, 35 y 36, al noreste de Las Cruces, sin embargo esta 

área está un poco aislada de las zonas con actual presencia de lobos (~160 km), 

pero que de acuerdo a las estimaciones de UBI, podrían soportar alrededor de 

100 lobos o, tomando en cuenta el ámbito hogareño promedio, entre 7-8 

manadas (Figura 4. 1). 

 

En México, en el parche norte de la Sierra Madre Occidental (SMOcc N) presenta 

áreas con alto índice de ungulados de manera muy homogénea y generalmente 

ubicadas en la frontera entre los estados de Chihuahua y Sonora. En Sonora 

existen áreas al este de los municipios de Bacerac, Huachinera, Nacori Chico y 

Sahuaripa, y en Chihuahua al sur del municipio de Janos, oeste de Casas 

Grandes, centro de Madera y finalmente el centro oeste de Temosachi (Figura 4. 

2).  En el parche sur de la SMOcc, las áreas con la mayor potencial para el 

establecimiento de manadas se encontraron en el centro del macizo montañoso, 

al oeste de Guanaceví y Tepehuanes, centro-este de Otaez, parte central de San 

Dimas y la parte oeste de Durango y norte de Súchil y Mezquital (Figura 4. 3). 



 

Cuadro 4. 2. Capacidad de carga ecológica del lobo mexicano y abundancia esperada en los tres parches de alta 
calidad dentro de su distribución histórica. AZ-NM – Parche de Arizona-Nuevo México; SMOcc N – Parche Sierra 
Madre Occidental Norte; SMOcc S – Parche Sierra Madre Occidental Sur.  

 Modelo Autor Parche Área (Km
2
) 

Promedio UBI (min-

max)/Número de Manadas 
Capacidad de carga Abundancia (min-max)  

 

uSCR 

Fuller 2003 

Arizona-New  

México 
44432.79 5.42 (2.28 - 9.72) 21.4 (11.02 - 35.59) 950.68 (489.54 - 1581.18)  

 SMOcc N 24391.52 0.53 (0.15 - 0.93) 5.23 (4 - 6.58) 127.63 (97.44 - 160.39)  

 SMOcc S 30106.11 0.49 (0.15 - 0.93) 5.11 (4 - 6.56) 153.75 (120.47 - 197.37)  

 
Mech Barber-

Meyer 2015 

Arizona-New  

México 
44432.79 5.42 (2.28 - 9.72) 21.2 (10.09 - 36.34) 941.11 (448.47 - 1614.67)  

 SMOcc N 24391.52 0.53 (0.15 - 0.93) 3.91 (2.59 - 5.35) 95.44 (63.2 - 130.44)  

 SMOcc S 30106.11 0.49 (0.15 - 0.93) 3.78 (2.6 - 5.33) 113.77 (78.22 - 160.37)  

 

Royle-Nichols 

Fuller 2003 

Arizona-New  

México 
44432.79 14.91 (9.27 - 25.43) 52.7 (34.09 - 87.43) 

2341.01 (1514.69 - 

3884.67) 
 

 SMOcc N 24391.52 3.27 (0.91 - 7.17) 14.29 (6.52 - 27.16) 348.58 (158.93 - 662.5)  

 SMOcc S 30106.11 3.27 (0.91 - 7.17) 14.29 (6.52 - 27.16) 430.25 (196.17 - 817.71)  

 
Mech Barber-

Meyer 2015 

Arizona-New  

México 
44432.79 14.91 (9.27 - 25.43) 54.6 (34.74 - 91.72) 2426.4 (1543.64 - 4075.49)  

 SMOcc N 24391.52 3.27 (0.91 - 7.17) 13.59 (5.28 - 27.34) 331.49 (128.89 - 666.85)  

 SMOcc S 30106.11 3.27 (0.91 - 7.17) 13.59 (5.28 - 27.34) 409.15 (159.08 - 823.08)  

 

Ámbito hogareño 
USFWS 

Reportes 

Arizona-New  

México 
44432.79 79.3 (72.6 - 87.6) 

4 lobos/ manada 

317.38 (290.4 - 350.6)  

 SMOcc N 24391.52 43.6 (39.9 - 48.1) 174.23 (159.4 - 192.4)  

 SMOcc S 30106.11 53.8 (49.2 - 59.4) 215.04 (196.8 - 237.5)  

100 



101 
 

 

 

  

Figura 4. 1. Áreas con mayor capacidad de carga potencial basado en las 
Unidades de Biomasa de Ungulados (UBI) en  los estados de Arizona y Nuevo 
México, Estados Unidos. 

 
Figura 4. 2. Áreas con mayor capacidad de carga potencial, basado en las 
Unidades de Biomasa de Ungulados (UBI) en  el parche Norte de la Sierra Madre 
Occidental (SMOcc N) en México. 



102 
 

 
Figura 4. 3. Áreas con mayor capacidad de carga potencial, basado en las 
Unidades de Biomasa de Ungulados (UBI) en  el parche Sur de la Sierra Madre 
Occidental (SMOcc S) en México. 

 

 

Discusión 

 

Estimé la capacidad de carga para el lobo mexicano usando dos modelos 

basados en la abundancia de ungulados (Fuller et al. 2003; Mech and Barber-

Meyer 2015) y una estimación con base en los ámbitos hogareños (AZGFD 

2022). Las estimaciones de capacidad de carga para el lobo mexicano indican 

que existe potencial para la recuperación del lobo mexicano dentro de su 

distribución histórica. De acuerdo con los cálculos de UBI obtenidos usando los 

modelos de conteos espaciales, Estados Unidos tiene un promedio de capacidad 

de carga de 21.4 lobos/1000km2 y en México un promedio de 5.2 lobos/km2, lo 

que se traduce en un potencial para sostener en promedio ~1230 lobos, con 

base en Fuller et al (2003), con un 22% ubicados en México (parches norte y sur 

de la SMOcc) y el resto (~78%) en el área central de Arizona-Nuevo México. Con 

base en los modelos de Royle-Nichols, encontré que la capacidad de carga en 

Estados Unidos es en promedio de 52 lobos/1000 km2 mientas que en México 
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está en 14.3 lobos/1000 km2. Con base en estos cálculos, ambos países podrían 

mantener en promedio ~3120 lobos, de los cuales aproximadamente un 24% se 

podrían mantener en los parches de la Sierra Madre Occidental. Al usar el 

modelo propuesto por Mech y Barber (2015), la capacidad de carga disminuye en 

un 1% en las zonas de Estados Unidos, y casi en 25% en los parches de la 

SMOcc (norte y sur). Esta reducción es más significativa en la parte de México 

debido a que este modelo predice una capacidad de carga menor cuando la 

abundancia de ungulados es menor a seis UBI’s; a partir de este umbral, la 

capacidad de carga aumenta, superando las estimaciones propuestas por Fuller 

et al. (2003).  

 

Las estimaciones de densidad/abundancia de ungulados para obtener el UBI es 

el factor más importante a considerar para evaluar los cálculos de capacidad de 

carga del hábitat para el lobo. Los análisis de conteos espaciales pueden llegar a 

subestimar las densidades entre 20-50%, como se demostró en el capítulo 3. Por 

otro lado, el cálculo de la abundancia usando los modelos de Royle-Nichols, al 

no tener una forma de asociarlo a una superficie, las abundancias pueden estar 

sobreestimadas. Tomando en cuenta estos rangos de amplitud, tomé como UBI 

mínimo las estimaciones derivadas de los SC y como máximo el UBI derivado de 

los modelos de Royle-Nichols. Los resultados muestran que las estimaciones de 

ungulados podrían estar entre 5.5 y 14.9 UBI’s para Estados Unidos, mientras 

que en México estarían entre 0.5-3.27 UBI’s, lo que se traduce en una variación 

de entre 950-2300 lobos en Estados Unidos y entre 280-780 lobos en México. 

Aunque las estimaciones de ungulados fueron realizadas usando una 

metodología comparable, repetible y certeza similar a la usadas en el plan de 

recuperación de lobo (Martínez-Meyer et al. 2017), definitivamente existe la 

manera de obtener información más precisa sobre la densidad de presas a 

través de un análisis de captura-recaptura para poblaciones parcialmente 

identificadas (SMR) mediante la identificación de una parte de la población de 

ungulados en cada sitio, como se sugirió en el capítulo 3. Estos modelos son 
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más precisos que los modelos de conteos espaciales para poblaciones sin 

marcaje (Chandler and Royle 2013; 2014b). 

 

Al tomar como base el tamaño de ámbito hogareño promedio, la estimación de la 

capacidad de carga en las áreas de mayor calidad en toda la distribución 

histórica del lobo mexicano (~99,000 km2), podrían mantener ~146 manadas, lo 

que equivaldría a aproximadamente 614 lobos, de los cuales 340 (~85 manadas) 

se ubicarían a lo largo de la SMOcc, en los parches norte y sur. El cálculo del 

número de manadas basado en el tamaño del ámbito hogareño es una medida 

que si bien puede ayudar a proporcionar información relativa al espaciamiento de 

los grupos familiares, es muy difícil poder usar para extrapolar a otras áreas no 

colonizadas. Esto se debe a que el tamaño del ámbito hogareño depende de 

varios factores, como el número de individuos en la manada, la disponibilidad de 

presas, la topografía local, la presencia de cuerpos de agua, áreas para refugio, 

cobertura, entre otros. Esto resulta evidente al comparar los ámbitos hogareños 

reportados cada año por las agencias de Estados Unidos en las que, a pesar de 

mantener un promedio constante, se ha visto gran variabilidad por año (i.e., una 

diferencia de más de 1600 km2 entre manadas durante el 2021), lo que indica 

que existen ciertos factores que pueden estar introduciendo un error no 

cuantificable en los cálculos. Además, el ámbito hogareño de cada manada 

presenta cierto grado de traslape ya que están estimados al 95%. Este traslape 

no medido no se puede incorporar en mi estimación de la capacidad de carga 

para ajustar el área utilizada por cada manada, lo cual introduce un sesgo en las 

estimaciones, probablemente subestimando la abundancia potencial total. Por 

otro lado, en México, no hay información disponible sobre los ámbitos hogareños 

de los grupos familiares ubicadas en Chihuahua, sin embargo, debido a la 

disponibilidad (densidad) de presas en México, es probable que los ámbitos 

hogareños sean más entre 50 y 70% más extensos que los reportados en 

Arizona-Nuevo México, lo que representaría, en términos de abundancia 

potencial, entre 220-260 lobos a lo largo de la SMOcc, tomando en cuenta solo 

las áreas de alta calidad de hábitat en México (~54,500 km2).  
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En México, el plan rector de recuperación de lobo mexicano es el Programa de 

Acción para la Conservación de Especies (PACE) Lobo Mexicano (CONANP 

2009), en el que se enlistan las acciones a realizar para recuperar esta 

subespecie en México. Dentro del Componente de Reintroducción, las 

actividades establecen reintroducir lobo mexicano en al menos dos áreas que 

formen parte de su distribución histórica con el objetivo de establecer (dos) 

poblaciones viables. Actualmente, en México solo contamos con una zona de 

reintroducción ubicada en el estado de Chihuahua. También dentro del 

Componente de Áreas Prioritarias se encuentra el de identificar áreas 

potenciales de reintroducción mediante la ubicación de al menos 6 áreas 

prioritarias (potenciales) para la reintroducción del Lobo Mexicano. En el modelo 

de hábitat remanente pudimos determinar 2 grandes parches (SMOcc Norte y 

SMOcc Sur) de calidad de hábitat alto, con potencial para llevar a cabo acciones 

de reintroducción de lobo mexicano.  

 

En el parche SMOcc Norte, desde hace 12 años se han estado realizado 

liberaciones constantes de individuos de lobo y hasta julio del 2022, se tenía una 

población de ~40 individuos ubicadas en los municipios del sur de Janos, oeste 

de Casas Grandes y norte de Madera. En este estudio, además de esta área, se 

identificaron otras áreas cercanas con alto potencial para considerar liberar 

manadas que ayuden a que la población de este este sitio de reintroducción se 

establezca. Particularmente, encontré que el centro de Madera, el oeste de 

Temosachi, Maguarichi y sureste de Nonoava, tienen un alto potencial para ser 

consideradas como sitos de liberación de ejemplares en Chihuahua (Figura 4. 2). 

Una segunda área con potencial para reintroducción y poder establecer otra 

población en México se encuentra en el parche SMOcc Sur, en el estado de 

Durango. Dentro de este parche existen áreas que, con base en las densidades 

de ungulados estimadas, se podrían enfocar esfuerzos de evaluación de 

percepción social y de monitoreo de presas para evaluar su potencial como sitios 

de reintroducción de individuos de lobo para esta segunda población. En la parte 
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norte de Durango, en los municipios de Guanaceví, Tepehuanes y Santiago 

Papasquiaro, existen 4 áreas con alta calidad de hábitat que, de acuerdo con las 

estimaciones de UBI, podrían mantener entre 24 y 66 lobos (Figura 4. 3). En la 

región centro-sur del Estado de Durango, se encuentran tres áreas ubicadas en 

los municipios de San Dimas, Canatlán y la región montañosa entre los 

municipios de Durango, Pueblo Nuevo y Mezquital, que en conjunto podrían 

mantener de 37-101 lobos (Figura 4. 3). Este segundo sitio de liberación en 

México ayudaría a cumplir los objetivos planteados en el PACE Lobo Mexicano. 

 

De acuerdo con el plan de recuperación realizado por la agencia de vida silvestre 

de los Estados Unidos (USFWS, por sus siglas en inglés), para considerar 

recatalogar a la subespecie en su lista roja se necesitan que en al menos dos 

poblaciones (una en Estados Unidos y otra en México), exista una abundancia 

promedio de 150 lobos durante un periodo de 4 años (USFWS 2022a), mientras 

que para quitar de la lista de especies en peligro de extinción al lobo mexicano, 

el plan de recuperación plantea que deben existir un mínimo de dos poblaciones, 

en donde en Estados Unidos se tenga un promedio igual o mayor a 320 

individuos durante un periodo de 8 años y en México una población promedio de 

200 individuos, igualmente durante un periodo de 8 años (USFWS 2022a). 

Actualmente, Estados Unidos está cerca de cumplir la meta para recategorizar a 

la especie, ya que en los últimos tres años la abundancia promedio ha sido de 

~182, mientras que el conteo de 2022 superó los 240 individuos, por lo que se 

puede considerar que la población en E.U. ha cumplido con este objetivo, 

aunque tendría que esperar a que las poblaciones en México superen el umbral 

establecido para este país. Con respecto al objetivo de quitar a la especie de la 

lista de protección con al menos 320 individuos, después de 25 años de iniciar 

con las reintroducciones apenas se ha rebasado el umbral del 50%; sin embargo, 

de seguir con la tendencia de crecimiento poblacional que ha presentado en los 

últimos 7-8 años, el objetivo de 320 individuos se podría cumplir dentro de 10-12 

años.  
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En México, hasta el 2022 se tenía apenas cubierto una cuarta parte del objetivo 

de los 150 lobos en libertad. Si tomamos el promedio de las densidades 

estimadas con los SC y considerando las densidades máximas y la 

subestimación de las densidades, discutido previamente, es posible que la 

capacidad de carga del parche norte de la SMOcc tenga el potencial para poder 

cumplirlo, aunque no es claro el tiempo que se tardaría en llegar a este objetivo. 

En el caso del segundo objetivo, en el que se propone tener una población de 

200 individuos en promedio durante 8 años, incluso con las densidades máximas 

estimadas mediante SC, el objetivo estría muy comprometido, por el contrario 

para el parche SMOcc Sur, la capacidad de carga con base en los SC muestra 

que ambos objetivos son alcanzables con las densidades de ungulados 

estimadas. Aunque en México no se tienen establecidos números mínimos 

poblacionales para considerar al lobo mexicano como recuperado, el plan de 

recuperación fue elaborado en forma conjunta y podría representar para México 

un criterio base. Estos resultados enfatizan la importancia de contar con un 

segundo sitio de reintroducción (SMOcc Sur) para asegurar el cumplimiento de 

los objetivos planteados tanto en el PACE como en el plan de recuperación de 

lobo. 

 

La recuperación del lobo mexicano no solo depende de la capacidad ecológica 

del ambiente para sostener poblaciones, ya que los proyectos de conservación 

de grandes carnívoros siempre tienen un fuerte componente social, que muchas 

veces determinan si un proyecto es exitoso o no. Es por esto que la 

implementación de los proyectos en ambos países, deben tener una visión 

socioecológica en la que se incorpore la percepción social en la toma de 

decisiones de manejo y así lograr un equilibrio que permita a la especie 

establecerse y al mismo tiempo posibilite el desarrollo de las actividades 

económicas de la región.  En ambos países es una necesidad incorporar este 

componente social, pero en México, debido al tipo de tenencia de la tierra, es por 

demás obligatorio, ya que al ser terrenos privados o de propiedad comunal 

(ejidos o comunidades) la conservación y restauración del lobo mexicano estará 
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en manos de los pobladores locales y será obligación de las agencias estatales y 

federales de gobierno así como de las instituciones académicas y las 

organizaciones no gubernamentales, el incluir, en la toma de decisiones, a los 

dueños de la tierra. 
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DISCUSIÓN GENERAL 
 

El lobo es una especie que tuvo una amplia distribución holártica, con una historia 

de interacción muy cercana con los humanos (Vonholdt and Driscoll 2016), que 

suele despertar emociones encontradas, desde la admiración y afecto, hasta el 

miedo e incluso animadversión (Jürgens and Hackett 2017). Esto está 

profundamente arraigado en la percepción de la gente, debido probablemente al 

bagaje cultural cargado de mitos, leyendas y fabulas, principalmente heredadas 

de las culturas europeas. En América, previo a la llegada de los colonizadores, 

entre las tribus originarias de Estados Unidos, el lobo era visto casi como una 

deidad, con atributos positivos hacia los individuos y comunidades (Lopez 1978). 

En las culturas prehispánicas en México, en específico la azteca, recientemente 

se ha descubierto que el lobo tenía un reconocimiento especial, que podría 

igualarse a la importancia que le daban al águila y al jaguar (Blanco et al. 2007). 

Es una especie emblemática a la que se le han atribuido roles ecológicos clave 

(Ripple and Beschta 2006; Beschta and Ripple 2009), pero también el de ser 

causantes de grandes pérdidas económicas (Muhly and Musiani 2009), y a pesar 

de que los ataques a humanos por parte de lobos es muy inferior en comparación 

a los de otros carnívoros (Bombieri et al. 2023), esta especie es altamente 

estigmatizada y para muchas personas, es considerada un peligro.  

 

El lobo mexicano es una de los pocos ejemplos en el mundo de una (sub)especie 

con posibilidades de retornar a vida libre después de haber sido erradicada, 

gracias a los esfuerzos de reproducción en cautiverio que comenzaron a 

principios de la década de 1980 y que continúan hasta ahora (USFWS 1982, 

2022a; Siminski 2016). Desde su inicio, el objetivo del programa ha sido 

restablecer al lobo, siendo México una parte importante al contener la mayor parte 

de la distribución histórica. Sin embargo, debido a la falta de información respecto 

a las condiciones ambientales en este país, se ha propuesto expandir las 

poblaciones de lobo mexicano al norte de los estados de Arizona y Nuevo México, 
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e incluso en Colorado, en áreas que están fuera de su distribución histórica. En 

esta tesis se analizaron tres aspectos importantes para la conservación del lobo 

mexicano, tanto en México como en Estados Unidos: su distribución histórica, el 

hábitat remanente y la capacidad de carga ecológica con base en la disponibilidad 

de presas silvestres, con el fin de evaluar las condiciones actuales del hábitat de 

la subespecie en toda su distribución y determinar el rol que tiene México en la 

conservación del lobo mexicano. 

 

Distribución histórica.  

Las acciones de conservación de carnívoros y más aún, los proyectos de 

reintroducción especialmente de lobos, son socialmente complicados y, por lo 

general, la toma de decisiones tienen un fuerte componente político que en 

algunos casos tiene mayor peso que los aspectos ecológicos (Nie 2001; Povilitis 

et al. 2006). En Norteamérica, el lobo gris ha estado recolonizando áreas de las 

que previamente fueron extirpados (Dellinger et al. 2021), lo que ha ocasionado 

una fuerte discusión respecto a la conservación de esta especie. Existen áreas en 

las que, debido a la lejanía con poblaciones silvestres, por el nivel de 

fragmentación y antropización o debido a que el proceso natural de colonización 

sería muy lento o improbable, se ha planteado la reintroducción de individuos y, 

en el caso de Colorado (CPW 2022), se propuso al lobo mexicano como opción, 

ya que las subespecies nativas, C. l. nubilus y C. l. youngi, están extintas. Esta 

propuesta y otras que pretenden ampliar las zonas de reintroducción de lobo 

mexicano más al norte de su distribución histórica están fundamentadas en 

investigaciones basadas en ciertos marcadores genéticos que sugieren que la 

distribución de lobo mexicano podría llegar más al norte (Hendricks et al. 2016, 

2017), pero que fue ampliamente rebatida bajo un sólido argumento ecológico y 

de hábitat (Heffelfinger et al. 2017a; b; Odell et al. 2018a; b). 

 

Aunque dicha propuesta no prosperó, este debate demostró que existe un vacío 

de información que puede generar confusión entre los manejadores y 

conservacionistas. La designación de límites geográficos de subespecies tiene 
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implicaciones de conservación y sociopolíticas. Saber qué áreas estaban 

habitadas por cada subespecie puede ayudar a dirigir una mejor toma de 

decisiones en proyectos de reintroducción, translocación e identificación de sitios 

potenciales para la conservación. Los resultados del artículo de subespecies 

(capítulo 1), indican que el lobo mexicano, climáticamente se encuentra asociado 

a los ecosistemas montañosos del centro y norte de México y hasta el sur de 

Arizona y Nuevo México, siendo el centro de estos dos estados un límite 

geográfico y climático, ya que los ecosistemas más norteños presentan 

condiciones ambientales más favorables para las otras subespecies (incluidas en 

los grupos del Este y del Oeste). En el caso de Colorado, de acuerdo con 

nuestros resultados, la subespecie más adecuada para llevar a cabo esfuerzos de 

reintroducción es la que se encuentra en los estados de Wyoming e Idaho (Canis 

lupus occidentalis), perteneciente en nuestro estudio al grupo del Oeste.  

 

Hábitat remanente. 

Describir cómo las especies usan el hábitat y cómo se puede medir esta relación 

es una de las preguntas fundamentales en el manejo de la vida silvestre. Un 

aspecto primordial, es reconocer que actualmente muchas áreas que 

históricamente eran usadas por las especies, ahora no son adecuadas debido al 

impacto y transformación humana. Para el lobo mexicano, han habido diversos 

esfuerzos para estimar el hábitat remanente y hasta hace un par de años han sido 

tres estudios los que tenían mayor relevancia para la toma de decisiones a nivel 

federal en Estados Unidos (Carroll et al. 2004, 2006; Hendricks et al. 2016). Una 

característica de estos estudios es que consistentemente enfatizan la falta de 

hábitat adecuado para el lobo mexicano en México. En estos estudios, aunque se 

reconoce la falta de información respecto a las condiciones ambientales en 

México, injustificadamente se le aplica un criterio de penalización. Por ejemplo, 

Carroll et al. (2004), no contaban con información geoespacial de México, por lo 

que en su análisis aplicaron un factor de corrección a todo México en donde se le 

disminuía en un 75% las condiciones de calidad de hábitat y, por el contrario, se 

le añadía hasta en un 25% de calidad alto a ciertas áreas ubicadas al norte de 
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Arizona/Nuevo México y sur de Colorado. Esta disparidad en el factor de 

corrección resultó en un desbalance artificial de la calidad de hábitat en México y 

Estados Unidos, concluyendo que las acciones de conservación del lobo 

mexicano debían ser enfocadas en Estados Unidos. En el 2016, otro estudio 

realizó un procedimiento similar y aunque ya se contaba con información 

geoespacial más detallada y comparable para ambos países, inexplicablemente 

también aplicaron un criterio de penalización (el cual no es reportado en los 

métodos) de la frontera hacia el sur en México, nuevamente produciendo un 

análisis y conclusiones sesgados respecto a la calidad de hábitat disponible 

(Hendricks et al. 2016).  

 

Con nuestro análisis de calidad de hábitat para el lobo mexicano, demostramos 

que existen áreas extensas de calidad de hábitat adecuado en ambos países. 

Particularmente, en México existen dos grandes parches a lo largo de la Sierra 

Madre Occidental. Uno de ellos está ubicado en el estado de Chihuahua y 

Sonora, en donde actualmente se están llevando a cabo liberaciones de lobo 

mexicano. El otro parche se encuentra en el estado de Durango y es el parche 

con mayor potencial para ser considerado como segundo sitio de reintroducción, 

por diferentes razones. La más importante es que la principal actividad productiva 

es la forestal, siendo la ganadería la segunda o tercera actividad productiva en 

importancia económica (www.inegi.org.mx/programas/). Esta situación le confiere 

una importante ventaja, ya que la probabilidad de mortalidad de lobos asociada al 

conflicto por depredación es menor con respecto a otras áreas en donde la 

ganadería es más importante. Aunado a esto, las organizaciones forestales en 

Durango tienen un interés especial en conservar la fauna silvestre de sus 

bosques, ya que las certificaciones a nivel mundial respecto a madera sustentable 

se basan en diferentes aspectos, siendo uno de ellos, la conservación de la fauna 

local, por lo que apoyar un esfuerzo para la recuperación del lobo mexicano les 

puede ayudar a obtener y conservar sus certificaciones internacionales (Jorge 

Servín, com. pers.). 
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Otro aspecto importante a resaltar es la conectividad entre estos parches que 

favorezca un flujo genético entre las distintas manadas y poblaciones. En este 

sentido, es importante destacar que los parches identificados con hábitat de alta 

calidad en la Sierra Madre Occidental (SMOcc) no están aislados, ya que se 

encuentran embebidos en una matriz de hábitat de calidad media que los conecta 

y se encuentran ligados por medio de importantes áreas con alta centralidad en 

los conectores (González-Saucedo et al. 2021). Asimismo, existe conectividad 

entre el parche SMOcc Norte y la población en Arizona-Nuevo México, a pesar de 

los impactos en el hábitat y las barreras humanas, como el muro fronterizo, 

(González-Saucedo et al. 2021). Los resultados encontrados en este análisis, 

contrastan drásticamente con los análisis de hábitat previos (Carroll et al. 2014; 

Hendricks et al. 2016), ya que nosotros sostenemos que sí existen grandes áreas 

de hábitat óptimo para el lobo mexicano dentro de su distribución histórica y 

particularmente en México, en donde es posible enfocar los esfuerzos de 

conservación.  

 

Capacidad de carga.  

Un elemento esencial en la calidad del hábitat de los carnívoros es la 

disponibilidad y densidad suficiente de presas silvestres. En el caso de los 

grandes carnívoros como el lobo, los ungulados representan su principal presa. 

Los ungulados juegan un papel importante en los ecosistemas debido a que 

cuando las densidades poblacionales de estos herbívoros son muy altas, tienen 

impactos significativos en la estructura y composición de la vegetación, 

incluyendo la pérdida de especies de plantas, líneas de sobre-ramoneo evidentes, 

pérdida de la cobertura, además del incremento en el conflicto con humanos a 

través de pérdidas económicas en cultivos y por daños a vehículos a causa de 

colisiones (Côté et al. 2004; Carpio et al. 2021). Por otro lado, una disminución 

drástica en sus poblaciones pueden ocasionar desbalances en el ecosistema al 

perder servicios ambientales, tales como la  dispersión de semillas, el 

reciclamiento de nutrientes y la modulación en la estructura de los patrones de 

vegetación (Hobbs 1996), además de efectos negativos en la economía de 
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algunas regiones, ya que los ungulados son usados para cacería deportiva y de 

subsistencia (Palazy et al. 2012). Un declive en las poblaciones de ungulados 

también tiene su efecto en los carnívoros, ya que se genera una mayor 

competencia intraespecífica (Uiterwaal et al. 2023), una mayor depredación sobre 

otras especies, incluyendo ganado doméstico, y ocasiona cambios en los ámbitos 

hogareños. Estos dos últimos contribuyen al incremento en las interacciones con 

los humanos y, por ende, un mayor riesgo de conflicto. 

 

El monitoreo constante de las poblaciones de ungulados es una herramienta 

básica para su adecuado manejo. Además, por su importancia en la ecología de 

los grandes carnívoros, estudiar sus patrones de distribución y abundancia es 

primordial en proyectos de conservación de carnívoros y en particular en 

proyectos de reintroducción, como en el caso del lobo mexicano. Los estudios 

sobre la densidad y abundancia de los ungulados, especialmente del venado cola 

blanca en México, van en aumento, asociados a una disminución en el costo de 

las cámaras trampa y al incremento en el desarrollo de modelos estadísticos para 

estimar parámetros de densidad derivados de datos de foto-trampeo.  

 

Los resultados del capítulo 3 abonan a los estudios realizados en México y 

Estados Unidos respecto a estos tres ungulados (wapití, el venado cola blanca y 

venado bura) proporcionando información valiosa para la toma de decisiones del 

proyecto binacional de reintroducción de lobo mexicano y sienta las bases para 

futuras comparaciones a nivel regional y local. Los resultados del capítulo 3, 

sugieren que existen condiciones adecuadas de abundancia de presas silvestres 

para mantener manadas de este depredador dentro de las áreas de alta calidad 

de hábitat. Existe, sin embargo, la necesidad de realizar acciones para 

incrementar la abundancia de los ungulados en México. Aunque los promedios de 

densidades encontrados indican en general una densidad suficiente (0.56-3.27 

venados/km²) para mantener poblaciones de lobo, sería muy conveniente 

implementar acciones manejo como el aumento en el número de Unidades de 

Manejo Ambiental (UMA’s) para conservación y cacería, el pago por servicios 
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ambientales para la protección de la biodiversidad y la liberación de individuos 

para repoblar áreas. Una de las principales razones de la diferencia de las 

estimaciones de biomasa entre E.U. y México es la ausencia del wapití en México, 

un cérvido de gran tamaño (200-300 kilos). Debido a la cacería excesiva y a la 

introducción de ganado, el wapití de Merriam (Cervus canadensis merriami), fue 

extinto a principios del siglo pasado tanto en el norte de México como en Arizona 

y Nuevo México (Weber and Gonzalez 2003), sin embargo, para 1913 fue 

reintroducido en la parte central de Arizona y Nuevo México con individuos de las 

Rocallosas (otra subespecie) y actualmente la población ha crecido hasta llegar a 

más de 100 mil individuos (https://www.azgfd.com/hunting/species/biggame/). En 

México, esta especie sólo se encuentra en UMA’s de forma intensiva o extensiva, 

pero se puede plantear la oportunidad de reintroducir esta especie (aunque no 

sea la subespecie que originalmente habitó en la Sierra Madre Occidental) con la 

cual se podría incrementar la biomasa de presas potenciales para los carnívoros, 

además de promover el incremento de beneficios económicos para los pobladores 

del área a través de la cacería para trofeo y para consumo. Sin embargo habría 

que considerar los potenciales riesgos al ecosistema y a los demás ungulados 

(Gallina and Escobedo-Morales 2009).  

 

La capacidad de carga de los ecosistemas del norte de México y sur de Estados 

Unidos para el lobo mexicano con base en sus presas, indica que México puede 

aportar significativamente al éxito del programa binacional, debido a que tiene la 

capacidad de mantener una población de entre 150-700 lobos, lo cual ayudaría a 

cumplir con los objetivos de recuperación del lobo mexicano planteados en el plan 

de recuperación (USFWS 2022a). Considerando un escenario estricto, en el que 

las densidades de venado cola blanca son las mínimas (~0.5 individuos/km2), las 

estimaciones indican que el parche de la SMOcc Norte podría mantener 95 lobos 

mexicanos (~23 manadas), mientras que el parche SMOcc Sur podría soportar 

unos 113 individuos (~28 manadas).  Por ende, para maximizar las posibilidades 

de recuperar el lobo, se deberían de considerar ambos parches para incrementar 

las probabilidades de tener una población estable.  
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Aunque Fuller (2003) sugiere que la relación entre la densidad de presas y la 

densidad de lobo es lo suficientemente fuerte para poder hacer predicciones, un 

factor a tomar en cuenta es la presencia de ganado, que como fuente de biomasa 

adicional pudiera modificar las estimaciones potenciales (David Mech, comentario 

personal). Por ejemplo, en el suroeste de Estados Unidos existen áreas 

destinadas al pastoreo, especialmente en Nuevo México; y en el norte de México, 

particularmente en Chihuahua y Sonora, se encuentran las áreas con mayor 

presencia de ganado bovino en México. En este estudio no fue posible incorporar 

la variable de densidad de ganado debido a que no se tienen los datos precisos y 

no es posible estimar los valores mediante correlaciones con otras variables 

paisajísticas, ya que la abundancia de ganado varía mucho dependiendo del tipo 

de manejo de cada rancho. Sin embargo, es muy recomendable incorporar esta 

variable en futuros análisis, aunque sea a una escala mayor, como por ejemplo, a 

nivel municipal.  

 

Aunado a esto, la mortandad de lobos por persecución debido a depredaciones 

sobre ganado puede tener efectos muy importantes sobre la población de lobos 

debido a una baja tolerancia social hacia los carnívoros. La tolerancia social, por 

lo tanto, es otro factor importante que es necesario incorporar en futuros análisis 

de la calidad de hábitat de este depredador (Ditmer et al. 2022b).  
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CONCLUSIONES FINALES 

 
La conservación del lobo mexicano tiene un alto nivel de complejidad política y 

socioecológica, por lo tanto, los proyectos de reintroducción deben tener en 

consideración el componente social. A pesar de que más del 90% de la 

distribución histórica de esta subespecie es en México (Goldman 1944b; 

Heffelfinger et al. 2017a), persisten opiniones por parte de un grupo específico de 

conservacionistas y manejadores que dudan del papel que podría jugar México en 

la conservación de esta subespecie. Estas opiniones estaban fundadas en el 

desconocimiento de las condiciones ambientales existentes en este país y, por 

ende, la contribución a la conservación que podría tener el lobo en México.  

 

En esta tesis me enfoqué en investigar aspectos fundamentales en la 

conservación del lobo mexicano que pueden ayudar a poner en su justa medida la 

importancia de México en su conservación. Para esto, analicé tres aspectos 

prioritarios de la ecología de esta subespecie: su distribución histórica; el estatus 

actual de su hábitat remanente y finalmente una estimación del potencial de 

recuperación de la subespecie a nivel local. Uno de los aspectos más 

comúnmente criticados es la falta de hábitat adecuado en México, por lo que 

algunos investigadores y manejadores han propuesto la introducción de esta 

subespecie fuera de su distribución histórica, en áreas al norte de Arizona-Nuevo 

México y Colorado ya que la subespecie local está extinta. La propuesta de 

introducción fuera de su distribución histórica tiene problemas críticos desde 

distintos ángulos que, desde mi punto de vista, la hacen insostenible. Por un lado, 

existen inconsistencias ambientales (Gonzalez-Bernal et al 2022, ver Capítulo 1), 

ya que las afinidades climáticas de la subespecie son las que prevalecen en las 

sierras madre de México, teniendo sus límites climáticos en el centro de Arizona y 

Nuevo México. Por otro lado, el establecimiento prematuro de poblaciones de lobo 

mexicano al norte de su distribución puede ser riesgoso, debido a posibles 

hibridaciones con lobos del norte y la perdida de caracteres genéticos, que 

pueden poner en peligro la recuperación del lobo mexicano en el largo plazo 
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(Odell et al 2017, Anexo 1). Además, no es necesario el buscar sitios fuera de su 

distribución histórica ya que en ella aún existen parches de alta calidad lo 

suficientemente extensas tanto en México como en Estados Unidos (Martínez-

Meyer et al. 2021, ver capítulo 2) con una alta conectividad estructural y funcional 

(González-Saucedo et al 2021, anexo 2). Aunque actualmente solo en dos de 

estos parches se llevan a cabo acciones de reintroducción, aumentar los sitios de 

reintroducción en México incrementa las probabilidades de persistencia de esta 

subespecie en el largo plazo. También se demostró que dentro de estos parches 

existen densidades suficientes de presas silvestres para sostener poblaciones de 

lobo (ver capítulo 3) y cumplir con los objetivos del plan de recuperación tanto en 

E.U.A- como en México (ver capítulo 4). Con base en los resultados de este 

estudio, recomiendo el establecimiento de un nuevo sitio de reintroducción en el 

parche SMOcc Sur, específicamente en el estado de Durango. 

 

En términos generales, los resultados de esta tesis indican que la conservación 

del lobo mexicano dentro de su distribución histórica es posible y necesaria, al 

tener las condiciones ambientales y ecológicas adecuadas. Por otro lado, las 

diferencias sociales y de tenencia de la tierra en ambos países resaltan la 

necesidad de incorporar la dimensión social en el programa con esquemas 

específicos en cada sitio de reintroducción, dependiendo del contexto socio-

ecológico. La conservación y restauración del lobo mexicano en ambos países se 

tendrá que realizar en conjunto con los pobladores locales, tomando en cuenta su 

percepción y sus necesidades socioeconómicas, equilibrando el proyecto 

mediante un manejo adecuado de la especie. En E.U.A. se ha logrado mantener 

un crecimiento constante en la población mediante la inserción de las diferentes 

visiones sociales de la región en las que la opinión de los conservacionistas, así 

como de ganaderos y cazadores ha sido incorporada en general de forma exitosa 

en las acciones tomadas. Por otro lado, México tiene un compromiso claro con la 

conservación del lobo mexicano, por ello es indispensable incorporar la dimensión 

social en la visión y las acciones del programa, no solo por la obvia razón de 

incorporar a la sociedad en la conservación de esta subespecie, sino también 
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porque lo que los legítimos dueños de las tierras deben de ser participantes 

activos en la toma de decisiones.   
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Figura A 1. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado cola blanca en 
el sitio Alpine. 
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Figura A 2 . Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado cola blanca en 
el sitio Coconino. 

 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura A 3. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado cola blanca en 
el sitio Gila. 
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Figura A 4. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 

para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado cola blanca en 
el sitio El Diablo. 
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Figura A 5. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado cola blanca en 
el sitio El Palomo. 
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Figura A 6. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado bura en el sitio 
Alpine. 
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Figura A 7. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado bura en el sitio 
Coconino. 
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Figura A 8. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de venado bura en el sitio 
Gila.  
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Figura A 9. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de elk en el sitio Alpine.  
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Figura A 10 Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de elk en el sitio 
Coconino. 
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Figura A 11. Convergencia de cadenas de Markov  y mapa de densidad obtenido 
para cada temporada en la que se detectó la presencia de elk en el sitio Gila. 



 

 

Cuadro A 1. Promedio de los coeficientes de las variables explicativas usadas en los modelos del venado cola 
blanca, bura y elk 

   Covariables Detección (p) Covariables Abundancia (lam) 

Modelos Cola 
blanca 

cumltvWt Int Cam Coy Lobo Hum. Puma LC Loc Obs Wat Int Alt Asp Cob Slope ndvi 

p( 
IAR_Clatrans,  
wb),  lam( 

Slope  
wn_2017) 

0.1778 
-

4.39(0.58) 
-4.39 
(0.58) 

  0.78 (0.2)             
0.51 
(0.22) 

      
-0.41 
(0.21) 

0.79 
(0.28) 

p( 
IAR_Clatrans,  
wb), lam( cob  
Slope  
wn_2017) 

0.3036 
-

4.51(0.46) 
-4.51 
(0.46) 

  0.84 (0.2)             
0.48 
(0.21) 

    
-0.25 
(0.21) 

-0.38 
(0.21) 

0.87 
(0.27) 

p( 
IAR_Clatrans,  

lc_cov  wb), 
lam( Slope  
wn_2017) 

0.3989 
-3.97 

(0.79) 

-3.97 

(0.79) 
  

0.77 

(0.19) 
      

-0.08 

(0.09) 
    

0.51 

(0.22) 
      

-0.42 

(0.21) 

0.75 

(0.28) 

p( 
IAR_Clatrans,  
wb ), lam( 
Aspect  Slope  

wn_2017) 

0.4844 
-4.46 
(0.59) 

-4.46 
(0.59) 

  
0.83 
(0.21) 

            
0.45 
(0.24) 

  
-0.17 
(0.22) 

  
-0.45 
(0.22) 

0.92 
(0.35) 

p( 
IAR_Clatrans,  
cam  wb), lam( 
Slope  

wn_2017) 

0.5697 
-4.37 
(0.57) 

-4.37 
(0.57) 

-0.12 
(0.17) 

0.76 (0.2)             
0.52 
(0.22) 

      
-0.43 
(0.21) 

0.78 
(0.28) 

p( 
IAR_Pconcolor , 
loc  obs_cov  

wb), lam( 
Aspect) 

0.1543 
-6.97 
(1.15) 

-6.97 
(1.15) 

        
0.27 
(0.11) 

  
-0.71 
(0.2) 

0.66 
(0.33) 

0.48 (0.2)   
0.47 
(0.22) 
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p( 
IAR_Pconcolor , 
loc  obs_cov  
wb  

IAR_Hsapien ), 
lam( Aspect) 

0.2781 -7 (1.14) -7 (1.14)       
-0.27 
(0.24) 

0.31 
(0.12) 

  
-0.72 
(0.2) 

0.63 
(0.32) 

0.49 (0.2)   
0.52 
(0.23) 

      

p( 
IAR_Pconcolor , 
loc  obs_cov  
wb  
IAR_Clupus), 

lam( Aspect) 

0.3925 
-7.18 
(1.17) 

-7.18 
(1.17) 

    
-0.4 
(0.37) 

  
0.27 
(0.11) 

  
-0.61 
(0.21) 

0.68 
(0.33) 

0.55 
(0.21) 

  
0.51 
(0.23) 

      

p( 
IAR_Pconcolor , 
loc  obs_cov  
wb  cam), lam( 

Aspect) 

0.5024 
-7.16 
(1.21) 

-7.16 
(1.21) 

-0.2 
(0.17) 

      
0.29 
(0.11) 

  
-0.79 
(0.23) 

0.72 
(0.34) 

0.55 
(0.21) 

  
0.48 
(0.22) 

      

p( 
IAR_Pconcolor , 

loc  obs_cov  
wb ), lam( 
Aspect  
sp_2018) 

0.5829 
-6.76 
(1.13) 

-6.76 
(1.13) 

        
0.27 
(0.11) 

  
-0.66 
(0.21) 

0.62 
(0.32) 

0.46 (0.2)   
0.51 
(0.24) 

    
-0.21 
(0.25) 

p( loc  wb  
obs_cov), lam( 

Alt) 

0.1625 
-10.79 
(1.52) 

-10.79 
(1.52) 

            
-1.51 
(0.27) 

1.63 
(0.46) 

0.44 
(0.18) 

0.62 
(0.18) 

        

p( 

IAR_Pconcolor , 
loc  wb  
obs_cov), lam( 
Alt) 

0.2927 
-10.81 
(1.59) 

-10.81 
(1.59) 

        
0.16 
(0.13) 

  
-1.48 
(0.28) 

1.61 
(0.48) 

0.42 
(0.19) 

0.6 (0.19)         

p( loc  wb  
obs_cov), lam( 

Alt  Slope) 

0.4109 
-10.77 
(1.54) 

-10.77 
(1.54) 

            
-1.5 
(0.28) 

1.65 
(0.47) 

0.38 
(0.19) 

0.63 
(0.17) 

    
-0.26 
(0.24) 

  

p( loc  wb  
obs_cov  
IAR_Clatrans ), 

lam( Alt) 

0.5128 
-11.12 
(1.59) 

-11.12 
(1.59) 

  
0.26 
(0.24) 

        
-1.55 
(0.28) 

1.71 
(0.48) 

0.45 
(0.18) 

0.6 (0.18)         

p( cam  
IAR_Pconcolor , 
loc  wb  

obs_cov), lam( 
Alt) 

0.5971 
-10.61 
(1.56) 

-10.61 
(1.56) 

0.2 
(0.2) 

      
0.19 
(0.14) 

  
-1.43 
(0.28) 

1.58 
(0.47) 

0.34 
(0.21) 

0.66 
(0.17) 
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p( cam  
IAR_Pconcolor , 
wb  lc_cov  
obs_cov  

IAR_Clatrans ), 
lam( wn_2018) 

0.1044 
-8.99 
(1.26) 

-8.99 
(1.26) 

0.58 
(0.16) 

0.24 
(0.15) 

    
-0.2 
(0.12) 

0.51 
(0.08) 

  
0.61 
(0.28) 

-1.01 
(0.29) 

        
1.12 
(0.27) 

p( cam  
IAR_Pconcolor , 
wb  lc_cov  

obs_cov  
IAR_Clatrans ), 
lam( Aspect  
wn_2018) 

0.182 -9 (1.26) -9 (1.26) 
0.58 

(0.16) 

0.24 

(0.15) 
    

-0.21 

(0.12) 

0.5 

(0.08) 
  

0.64 

(0.28) 

-1.01 

(0.29) 
  

0.17 

(0.14) 
    

1.05 

(0.26) 

p( cam  
IAR_Pconcolor , 
wb  lc_cov  

obs_cov), lam( 
wn_2018) 

0.2569 
-9.05 
(1.25) 

-9.05 
(1.25) 

0.52 
(0.15) 

      
-0.19 
(0.12) 

0.5 
(0.08) 

  
0.66 
(0.28) 

-1.02 
(0.29) 

        
1.06 
(0.26) 

p( cam  
IAR_Hsapiens  
IAR_Pconcolor , 

wb  lc_cov  
obs_cov), lam( 
wn_2018) 

0.3245 
-8.91 

(1.26) 

-8.91 

(1.26) 

0.6 

(0.16) 

0.22 

(0.15) 
  

0.12 

(0.12) 

-0.28 

(0.15) 

0.5 

(0.08) 
  

0.62 

(0.28) 

-1.07 

(0.3) 
        

1.11 

(0.27) 

p( cam  wb  
lc_cov  obs_cov  
IAR_Clatrans ), 
lam( wn_2018) 

0.3849 
-8.78 
(1.24) 

-8.78 
(1.24) 

0.51 
(0.15) 

0.21 
(0.14) 

      
0.5 
(0.08) 

  
0.58 
(0.28) 

-0.88 
(0.27) 

        
1.08 
(0.27) 

p( loc ), lam( 

Aspect  
sp_2019  Slope) 

0.0511 -5 (0.49) -5 (0.49)             
-1.82 
(0.4) 

      
0.29 
(0.19) 

  
-0.35 
(0.21) 

-0.32 (0.2) 

p( loc  lc_cov  

IAR_Clatrans,), 
lam( Slope) 

0.0954 
-6.08 

(0.76) 

-6.08 

(0.76) 
  

-0.52 

(0.36) 
      

0.17 

(0.09) 

-1.64 

(0.43) 
          

-0.45 

(0.21) 
  

p( loc ), lam( 
sp_2019  Slope) 

0.1383 
-4.89 
(0.47) 

-4.89 
(0.47) 

            
-1.76 
(0.39) 

          
-0.35 
(0.21) 

-0.31 
(0.19) 

p( loc  lc_cov), 
lam( Slope) 

0.1807 
-5.82 
(0.74) 

-5.82 
(0.74) 

          
0.15 
(0.1) 

-1.72 
(0.42) 

          
-0.39 
(0.2) 

  

p( loc ), lam( 
Aspect  Slope) 

0.2221 
-5.09 
(0.52) 

-5.09 
(0.52) 

            
-1.98 
(0.44) 

      
0.29 
(0.19) 

  
-0.46 
(0.2)  
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p( 

IAR_Pconcolor , 
loc  obs_cov  
IAR_Clatrans ), 
lam( mn_2019) 

0.0361 
-8.17 
(1.17) 

-8.17 
(1.17) 

  
-1.8 
(0.91) 

    
0.51 
(0.13) 

  
-1.35 
(0.32) 

0.74 
(0.27) 

          
-0.42 
(0.23) 

p( 

IAR_Pconcolor , 
loc  lc_cov  
obs_cov  
IAR_Clatrans ), 
lam(.) 

0.0701 -10.25 (2) -10.25 (2)   
-1.26 
(0.9) 

    
0.48 
(0.13) 

0.23 
(0.14) 

-1.19 
(0.33) 

0.98 
(0.33) 

            

p( cam  
IAR_Pconcolor , 

loc  lc_cov  
obs_cov  
IAR_Clatrans ), 
lam(.) 

0.0994 
-9.46 
(1.91) 

-9.46 
(1.91) 

0.21 
(0.16) 

-1.17 
(0.9) 

    
0.53 
(0.14) 

0.22 
(0.13) 

-0.99 
(0.36) 

0.74 
(0.35) 

            

p( 
IAR_Pconcolor , 
loc  lc_cov  

obs_cov  
IAR_Clatrans ), 
lam( mn_2019) 

0.1285 
-9.9 

(1.95) 

-9.9 

(1.95) 
  

-1.47 

(0.9) 
    

0.51 

(0.14) 

0.19 

(0.14) 

-1.27 

(0.32) 

0.89 

(0.32) 
          

-0.31 

(0.24) 

p( 
IAR_Pconcolor , 

loc  obs_cov  

IAR_Clupus  
IAR_Clatrans ), 
lam( mn_2019) 

0.1565 
-8.29 

(1.23) 

-8.29 

(1.23) 
  

-1.9 

(0.96) 

0.73 

(0.73) 
  

0.51 

(0.12) 
  

-1.6 

(0.44) 

0.76 

(0.29) 
          

-0.38 

(0.25) 

Modelos Bura cumltvWt Int Cam Coy Lobo Hum. Puma LC Loc Obs Wat Int Alt Asp Cob Slope ndvi 

p( cam  
IAR_Pconcolor  

lc_cov  loc  wb 
),lam( Aspect  
Slope) 

0.153 
-10.57 

(16.1) 

0.73 

(0.28) 
         

-4.3 

(79.77) 

0.47 

(0.21) 

1.42 

(0.48) 
   

0.65 

(0.35) 

1.54 

(0.78) 
   0.48 (0.3)    

-0.71 

(0.52) 
   

p( cam  
IAR_Pconcolor  

lc_cov  loc  wb 
),lam( Slope) 

0.267 
-10.88 

(8.72) 
0.62(0.24)          

-3.71 

(42.55) 

0.48 

(0.21) 

1.4 

(0.48) 
   0.7 (0.34) 

2.02 

(0.77) 
         

-0.57 

(0.45) 
   

p( cam  
IAR_Pconcolor  
lc_cov  loc  wb 
),lam(.) 

0.369 
-11.58 
(12.4) 

0.62 
(0.24) 

         
-3.89 
(61.54) 

0.52 
(0.2) 

1.5 
(0.48) 

   
0.71 
(0.35) 

2.49 
(0.57) 
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p( cam  
IAR_Pconcolor  
lc_cov  loc  wb 
),lam( Aspect) 

0.458 
-11.38 
(7.77) 

0.67 
(0.26) 

         
-3.7( 
37.84) 

0.56 
(0.2) 

1.53 
(0.49) 

   
0.69 
(0.36) 

2.12 
(0.58) 

   
0.38 
(0.29) 

         

p( cam  
IAR_Pconcolor  
lc_cov  loc  wb 
),lam( Aspect  

cob  Slope) 

0.548 
-10.45 
(31.7) 

0.74(0.29)          
-4.66 
(157.64) 

0.46 
(0.21) 

1.57 
(0.57) 

   
0.73 
(0.36) 

1.19 
(0.92) 

   
0.43 
(0.31) 

0.4 (0.47) 
-0.91 
(0.59) 

   

p( IAR_Clupus  
IAR_Hsapiens  
loc  obs_cov 

),lam(.) 

0.108 
-1.19 
(0.77) 

      
-0.71 
(0.39) 

0.23(0.13)       1.46(0.4) -1.5(0.39)    0.09(0.42)                

p( IAR_Clupus  
loc  obs_cov 
),lam(.) 

0.19 
-1.08 
(0.72) 

      
-0.57 
(0.36) 

         
1.39 
(0.4) 

-1.48 
(0.39) 

   0 (0.38)                

p( IAR_Clupus  
IAR_Hsapiens  
loc  obs_cov 
),lam( cob) 

0.27 
-1.23 
(0.78) 

      
-
0.69(0.38) 

0.23 
(0.13) 

      
1.45 
(0.4) 

-1.51 
(0.38) 

   
0.13  
(0.45) 

      
0.22 
(0.19) 

      

p( IAR_Clupus  

IAR_Hsapiens  
loc  obs_cov 
),lam( Aspect) 

0.337 
-1.12 
(0.77) 

      
-0.69 
(0.39) 

0.23 
(0.13) 

      
1.47 
(0.4) 

-1.53 
(0.39) 

   
0.06 
(0.42) 

   
0.19 
(0.19) 

         

p( IAR_Clupus  

loc  obs_cov 
),lam( cob) 

0.397 
-1.09 

(0.73) 
      

-0.56 

(0.35) 
         

1.38 

(0.4) 

-1.5 

(0.39) 
   0.02 (0.4)       

0.22 

(0.19) 
      

p( 
IAR_Hsapiens  
IAR_Pconcolor  
loc  wb ),lam( 
cob  mn_2018) 

0.192 
-4.36 
(0.57) 

         
-1.38 
(1.34) 

0.39 
(0.17) 

   
-0.83 
(0.21) 

   
0.65 
(0.24) 

0.51 (0.5)       
0.37 
(0.23) 

   
-0.54 
(0.18) 

p( 

IAR_Hsapiens  
IAR_Pconcolor  
loc  wb ),lam( 
mn_2018) 

0.322 
-4.18 
(0.5) 

         
-1.54 
(1.33) 

0.39 
(0.19) 

   
-0.81 
(0.21) 

   
0.68 
(0.25) 

0.37 
(0.41) 

            
-0.43 
(0.17) 

p( cam  

IAR_Hsapiens  
IAR_Pconcolor  
loc  wb  
obs_cov ),lam( 
cob  mn_2018) 

0.425 
-6.39 
(1.53) 

0.13(0.15)       
-1.93 
(1.49) 

0.56 
(0.21) 

   
-1.59 
(0.57) 

0.88 
(0.62) 

0.69 
(0.26) 

0.53 
(0.42) 

      
0.39 
(0.24) 

   -0.62 (0.2) 
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p( cam  

IAR_Hsapiens  
IAR_Pconcolor  
loc  wb ),lam( 
cob  mn_2018) 

0.52 -4.4 (0.6) 0.12(0.15)       
-1.35 
(1.33) 

0.39 
(0.17) 

   
-0.83 
(0.21) 

   
0.59 
(0.25) 

0.55 
(0.54) 

      
0.33 
(0.24) 

   -0. 5(0.18) 

p( cam  
IAR_Hsapiens  
IAR_Pconcolor  

loc  wb ),lam( 
mn_2018) 

0.612 
-4.27 
(0.54) 

0.18(0.15)       
-1.47 
(1.3) 

0.39 
(0.18) 

   
-0.81 
(0.21) 

   
0.58 
(0.26) 

0.44 
(0.46) 

            -0.4 (0.17) 

p( cam  
IAR_Pconcolor  
wb ),lam() 

0.055 
-4.73 
(0.53) 

0.63(0.17)          
0.44 
(0.22) 

         
-0.34 
(0.25) 

0.32 
(0.49) 

               

p( cam  
IAR_Pconcolor 
),lam() 

0.108 
-4.69 
(0.5) 

0.53(0.15)          
0.45 
(0.22) 

            
0.34 
(0.47) 

               

p( cam  
IAR_Pconcolor  
wb ),lam( 
Aspect) 

0.153 
-4.65 
(0.51) 

0.63(0.17)          
0.39 
(0.23) 

         
-0.37 
(0.25) 

0.21 
(0.48) 

   
0.27 
(0.22) 

         

p( cam  

IAR_Pconcolor  
wb ),lam( 
wn_2018) 

0.193 
-4.72 
(0.52) 

0.66(0.18)          
0.42 
(0.23) 

         
-0.4 
(0.26) 

0.29 
(0.49) 

            
0.26 
(0.22) 

p( cam  wb 

),lam( Aspect  
wn_2018) 

0.232 
-4.56 

(0.57) 
0.6(0.18)                      

-0.45 

(0.26) 
0.1(0.55)    

0.36 

(0.22) 
      

0.33 

(0.24) 

p( loc  wb  
obs_cov 
),lam(.) 

0.09 
-0.05 
(0.96) 

                  
2.22 
(0.68) 

-
2.08(0.61) 

0.57 (0.3) 
-0.63 
(0.34) 

               

p( loc  wb  
lc_cov  obs_cov 
),lam(.) 

0.168 -1 (1.23)                
0.17 
(0.12) 

2.29 
(0.66) 

-2.04 
(0.61) 

0.59 (0.3) 
-0.58 
(0.34) 

               

p( loc  wb  
obs_cov ),lam( 
sp_2019) 

0.23 
-0.37 
(1.02) 

                  
1.99 
(0.71) 

-1.85 
(0.65) 

0.57 
(0.31) 

-0.8 
(0.39) 

            
-0.31 
(0.28) 

p( cam  loc  
obs_cov 
),lam(.) 

0.286 
-0.65 
(0.96) 

0.31(0.19)                
1.88 
(0.67) 

-1.82 
(0.58) 

   
-0.55 
(0.42) 

               

p( cam  loc  
lc_cov  obs_cov 
),lam(.) 

0.341 
-1.67 
(1.23) 

0.31(0.18)             
0.19 
(0.13) 

2 (0.64) 
-1.79 
(0.58) 

   
-0.53 
(0.39) 

               

151 



 

p( loc  obs_cov 
),lam(.) 

0.157 
-1.64 
(0.7) 

                  
0.6 
(0.25) 

-1.13 
(0.31) 

   
0.77 
(0.34) 

               

p( 
IAR_Pconcolor  

loc  obs_cov 
),lam(.) 

0.263 -1.6 (0.7)             
0.14 

(0.13) 
   

0.55 

(0.25) 

-1.16 

(0.31) 
   

0.78 

(0.34) 
               

p( loc  obs_cov 
),lam( 

mn_2019) 

0.361 
-
1.39(0.73) 

                  
0.71 
(0.27) 

-1.26 
(0.34) 

   
0.79 
(0.33) 

            0.15(0.15) 

p( loc  obs_cov 
),lam( Aspect) 

0.444 
-1.66 
(0.7) 

                  
0.59 
(0.25) 

-1.14 
(0.31) 

   
0.81 
(0.36) 

   
0.11 
(0.13) 

         

p( loc  obs_cov 
),lam( cob) 

0.521 
-1.61 
(0.7) 

                  
0.6 
(0.25) 

-1.15 
(0.31) 

   
0.78 
(0.34) 

      0.1 (0.13)       

Modelos Elk cumltvWt Int Cam Coy Lobo Hum. Puma LC Loc Obs Wat Int Alt Asp Cob Slope ndvi 

p( cam  loc  
obs_cov 

),lam(.) 

0.159 
-4.24 

(0.64) 

0.34 

(0.11) 
               

-0.27 

(0.17) 
0.7 (0.31)    

1.13 

(0.34) 
               

p( cam  
obs_cov 
),lam(.) 

0.267 
-3.79 
(0.57) 

0.32 
(0.11) 

                  
0.44 
(0.27) 

   
1.09 
(0.32) 

               

p( cam  loc  
obs_cov ),lam( 
cob) 

0.363 
-4.25 
(0.64) 

0.32 
(0.11) 

               
-0.26 
(0.16) 

0.68 
(0.31) 

   
1.15 
(0.35) 

      0.13(0.13)       

p( cam  loc  

obs_cov ),lam( 
wn_2017) 

0.436 
-3.65 

(1.06) 
0.32(0.12)                

-0.26 

(0.17) 

0.34 

(0.61) 
   

1.07 

(0.34) 
            0.19(0.29) 

p( cam  
obs_cov ),lam( 
cob) 

0.508 
-3.82 
(0.58) 

0.31 
(0.11) 

                  
0.43 
(0.27) 

   
1.12 
(0.33) 

      0.14(0.13)       

p(.),lam( Alt  
cob  sp_2018) 

0.19 
-3.28 
(0.26) 

                           
1.35 
(0.26) 

0.47 
(0.11) 

   
-
0.36(0.08) 

   0.55(0.12) 

p( lc_cov  cam 

),lam( Alt  cob  
sp_2018) 

0.376 
-3.42 

(0.34) 

0.17 

(0.09) 
            

0.01 

(0.05) 
         

1.4 3 

(0.26) 

0.49 

(0.11) 
   

-

0.41(0.08) 
   0.62(0.12) 

p( lc_cov  cam 
),lam( Alt  cob  

Slope  sp_2018) 

0.515 
-3.41 

(0.34) 
0.19(0.09)             

0  

(0.05) 
         

1.45 

(0.26) 

0.48 

(0.11) 
   

-

0.39(0.08) 
-0.11(0.1) 0.59(0.12) 

p(),lam( Alt  
cob  Slope  

sp_2018) 

0.629 
-3.3 

(0.27) 
                           1.37(0.26) 0.45(0.11)    

-

0.34(0.08) 
-0.09(0.1) 0.53(0.12) 
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p( lc_cov  
IAR_Pconcolor 
),lam( Alt  cob  
sp_2018) 

0.743 
-3.54 
(0.34) 

            
-0.13 
(0.08) 

0.05 
(0.05) 

         
1.35 
(0.26) 

0.47 
(0.12) 

   
-
0.37(0.08) 

   0.58(0.12) 

p( cam  
IAR_Clupus  loc  

wb  
IAR_Clatrans 
),lam( Alt  
Aspect  cob  
mn_2018  

Slope) 

0.245 
-2.28 
(0.17) 

0.32 (0.1) 
0.29 
(0.1) 

0.25 
(0.12) 

         
0.15 
(0.14) 

   
-
0.37(0.15) 

0.95 
(0.18) 

0.44 
(0.09) 

0.32(0.1) 
-
0.29(0.09) 

0.37(0.09) 0.55(0.12) 

p( cam  
IAR_Clupus  wb 

),lam( Alt  
Aspect  cob  
mn_2018  
Slope) 

0.439 
-2.28 
(0.18) 

0.27 
(0.09) 

   
0.36 
(0.11) 

               
-0.22 
(0.12) 

0.98 
(0.18) 

0.37 (0.1) 0.33(0.1) 
-
0.28(0.09) 

0.27(0.09) 0.43(0.12) 

p( cam  

IAR_Clupus  
IAR_Clatrans 
),lam( Alt  
Aspect  cob  
mn_2018  

Slope) 

0.626 
-2.25 
(0.18) 

0.2 (0.09) 
0.24 
(0.1) 

0.18 
(0.11) 

                  
0.96 
(0.18) 

0.38 (0.1) 0.3(0.1) -0.23(0.1) 0.27(0.09) 0.34(0.11) 

p( cam  
IAR_Clupus 
),lam( Alt  

Aspect  cob  
mn_2018  
Slope) 

0.76 
-2.25 

(0.18) 

0.16 

(0.09) 
   

0.26 

(0.11) 
                  

0.98 

(0.18) 
0.34 (0.1) 0.31 (0.1) 

-0.22 

(0.09) 

0.22 

(0.09) 
0.3 (0.11) 

p( cam  
IAR_Clupus  loc  

wb  obs_cov 
),lam( Alt  
Aspect  cob  
mn_2018  
Slope) 

0.891 
-3.38 
(0.65) 

0.27 
(0.11) 

   
0.31 
(0.13) 

         
-0.26 
(0.23) 

0.49 
(0.28) 

-0.27 
(0.16) 

1.02 
(0.18) 

0.48 
(0.11) 

0.31 (0.1) 
-0.27 
(0.09) 

0.29 
(0.09) 

0.4 (0.12) 

p( loc  
IAR_Clupus 
),lam( Aspect  
cob) 

0.075 
-3.09 
(0.21) 

      
0.19 
(0.13) 

         
-0.3 
(0.11) 

      
0.77 
(0.21) 

   0. 18 (0.1) 
-0.17 
(0.1) 
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p( loc  lc_cov  
IAR_Clupus 
),lam( Aspect  
cob) 

0.146 
-2.74 
(0.34) 

      
0.21 
(0.13) 

      
-0.08 
(0.06) 

-0.33 
(0.12) 

      
0.77 
(0.21) 

   0.17 (0.1) 
-0.18 
(0.1) 

      

p( loc ),lam( 

Aspect  cob) 
0.208 

-3.09 

(0.21) 
                  

-0.22 

(0.1) 
      

0.78 

(0.21) 
   0.19 (0.1) 

-0.17 

(0.1) 
      

p( loc  lc_cov  
IAR_Clupus 

),lam( cob) 

0.259 
-2.66 
(0.33) 

      
0.22 
(0.11) 

      
-0.08 
(0.06) 

-0.34 
(0.12) 

      0.74 (0.2)       
-0.16 
(0.1) 

      

p( loc  
IAR_Clupus 
),lam( cob) 

0.309 
-3.04 
(0.2) 

      
0.21 
(0.12) 

         
-0.3 
(0.11) 

      0.73 (0.2)       
-0.15 
(0.1) 

      

p( cam  wb 
),lam( cob  
sp_2019) 

0.059 
-3.41 
(0.28) 

0.29 (0.1)                      
-0.18 
(0.1) 

1.2(0.27)       -0.15(0.1)    0.25(0.11) 

p( cam  wb 

),lam( sp_2019) 
0.117 

-3.35 

(0.26) 

0.25 

(0.09) 
                     

-0.18 

(0.1) 

1.15 

(0.26) 
            0.18 (0.1) 

p( cam  
IAR_Hsapiens  

wb ),lam( cob  
sp_2019) 

0.172 
-3.46 

(0.29) 
0.29 (0.1)       

-0.17 

(0.13) 
            

-0.18 

(0.1) 

1.24 

(0.28) 
      

-0.16 

(0.1) 
   

0.26 

(0.11) 

p( cam  
IAR_Hsapiens  
wb ),lam( 
sp_2019) 

0.216 
-3.38 
(0.27) 

0.24(0.09)       
-
0.15(0.13) 

            
-0.18 
(0.1) 

1.18 
(0.26) 

            0.19 (0.1) 

p( cam  wb  
lc_cov ),lam( 
cob  sp_2019) 

0.249 
-3.62 
(0.37) 

0.29(0.1)             
0.05 
(0.06) 

      -0.19(0.1) 
1.18 
(0.27) 

      -0.16(0.1)    0.28(0.11) 

p( cam  

IAR_Pconcolor  
wb  
IAR_Clatrans 
),lam( Aspect  
mn_2019) 

0.14 
-2.65 
(0.21) 

0. 2(0.1) 
0.26 
(0.07) 

      
0.21 
(0.14) 

         
-0.39 
(0.1) 

1.14 (0.2)    0.14(0.09)       0.25 (0.1) 

p( cam  
IAR_Pconcolor  

wb  
IAR_Clatrans 
),lam( 
mn_2019) 

0.261 
-2.61 
(0.21) 

0.22 
(0.11) 

0.26 
(0.07) 

      
0.22 
(0.15) 

         
-0.37 
(0.11) 

1.11 (0.2)             0.23 (0.1) 
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p( cam  
IAR_Pconcolor  
wb  obs_cov  
IAR_Clatrans 

),lam( Aspect  
mn_2019) 

0.358 
-2.94 
(0.32) 

0.21 (0.1) 
0.27 
(0.07) 

      
0.21 
(0.14) 

      
0.14 
(0.13) 

-0.43 
(0.11) 

1.14 (0.2)    
0.13 
(0.09) 

      0.27 (0.1) 

p( cam  
IAR_Pconcolor  
wb  obs_cov  
IAR_Clatrans 
),lam( 

mn_2019) 

0.443 
-2.9 
(0.33) 

0.23 
(0.12) 

0.27 
(0.07) 

      
0.22 
(0.15) 

      
0.15 
(0.13) 

-0.42 
(0.11) 

1.1 (0.2)             0.26 (0.1) 

p( cam  
IAR_Pconcolor  
loc  wb  lc_cov  

obs_cov  
IAR_Clatrans 
),lam( Aspect  
mn_2019) 

0.522 
-3.98 
(0.64) 

0.21 (0.1) 
0.31 
(0.07) 

      
0.23 
(0.15) 

0.11 
0.07) 

-0.17 
(0.2) 

0.39 
(0.24) 

-0.42 
(0.12) 

1.15 (0.2)    
0.15 
(0.09) 

      
0.28 
(0.11) 
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