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Resumen de la tesis que presenta Salomé Jaramillo Gil como requisito parcial para la obtención del grado 
de Maestro en Ciencias en Ecología Marina 
 
 
Estimación del tamaño de la agregación de tiburón ballena (Ryncodon typus), en Bahía de los Ángeles, 

Baja California, con base en foto-identificaciones 
 
 

Resumen aprobado por: 
________________________ 

 Dr. Oscar Sosa Nishizaki 
Director de tesis  

 
 
El tiburón ballena (Rhincodon typus) se agrega de manera temporal en Bahía de los Ángeles (BLA) entre 
junio y noviembre, lo que ha permitido el desarrollo del ecoturismo dirigido a la especie, generando un 
ingreso importante a la economía local. Debido a que existe poca información sobre los parámetros 
demográficos de esta especie en Bahía de los Ángeles, es fundamental evaluar la agregación para tomar 
decisiones efectivas sobre la regulación de su ecoturismo, dado que esto puede afectar el comportamiento 

de los animales y su tasa de retorno a la zona. Los datos de este trabajo fueron tomados por el grupo 
comunitario PEJESAPO, entre el 2008 al 2019. Se analizaron las fotografías de 12 temporadas de 
avistamientos y el patrón de coloración único permitió la distinción entre individuos, que fue verificada 
usando el software I3S. Para estimar la abundancia y los parámetros demográficos se utilizó el software 
MARK bajo la parametrización POPAN, en donde se construyeron dos tipos de modelos, uno donde se 
incluye los animales transitorios y residentes y otro donde sólo se utilizaron los animales residentes. De 
3,241 encuentros con tiburones ballena en 357 días de muestreo a lo largo de las 12 temporadas, se foto-
identificaron 706 individuos, de los cuales el 63% fueron transitorios (vistos una sola vez), el 37% fueron 
re-avistados (más de una temporada) y solo 2 tiburones fueron vistos durante 9 años. De estos, el 68% 
fueron machos, 26% fueron hembras y 6% no fue posible determinar el sexo, por lo que, la proporción de 
sexos fue de 2.6 machos por cada hembra. La longitud tuvo un rango tallas entre los 2.7m y 10m, con una 
media de 5.7m ± 1.0m, es decir que la agregación se compone principalmente de organismos juveniles. 
Las abundancias y los parámetros demográficos se estimaron a partir de la selección del mejor modelo 
(Criterio de Información de Akaike).  La probabilidad de supervivencia (φ) y la probabilidad de captura (p) 
fueron del 59%, al eliminar los animales transitorios ambas probabilidades aumentaron al 97% y 68% 
respectivamente. La probabilidad de entrar (pent) a la agregación aumenta, pero en menor medida de 
30% a un 37%. El tamaño de la súper-población se estimó en 1,163.66 ± 34.19 individuos (IC 95% =1,098.54 
-1,232.63) y el tamaño de la súper-población de residentes se estimó en 278.54 ± 5.83 individuos (IC 95%= 
267.35 -290.21). Los años que presentaron una mayor abundancia fueron 2014, 2015 y 2016, y los que 
presentaron una menor abundancia fueron 2008 y 2018. Los años con mayor abundancia concuerdan con 
anomalías cálidas en la temperatura del agua del Pacífico oriental. Este fenómeno no parece tener un 
efecto en la bahía por las características oceanográficas que tienen la zona.  
 
 
 
 
 
 
 
 
Palabras clave: Modelo Jolly-Seber, POPAN, Súper-población, captura-recaptura  
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Abstract of the thesis presented by Salomé Jaramillo Gil as a partial requirement to obtain the Master of 
Science degree in Marine Ecology. 
 
 
Aggregation size estimation of whale sharks (Rhincodon typus) at Bahía de Los Ángeles, 

Baja California, based on photo-identifications 

 
 

Abstract approved by: 
___________________________________ 

Dr. Oscar Sosa Nishisaki  
Thesis Director 

 
 
Whale sharks (Rhincodon typus) are regularly seen in Bahía De Los Ángeles (BLA) between June to 
November. Allowed the development of ecotourism with the species generating an important income to 
the local economy. Due to there is little information on the demographic parameters of this species in BLA 
it, is essential to evaluate the aggregation to make effective decisions on the regulation of ecotourism 
since this can affect the behavior of the animal and the rate of return to the area. The data of this work 
was taken by the PEJESAPO community group, between 2008 and 2019. The photographs of 12 sighting 
seasons were analyzed, and the unique coloration pattern allowed the distinction between individuals and 
verified in time using the I3S software. Mark-recapture abundance estimates and demographic 
parameters were produce using the MARK software under the POPAN parameterization; two types of 
models were constructed; one where transient and resident animals were included and the other where 
only resident animals were used. Of 3,241 encounters with R. typus observed in 357 days of sampling, 706 
individuals were photo-identified, of which 63% were transitory (only capture once), 37% were re-sighted 
(more than one season), and only to 2 sharks were re-sighted during 9 yr. From the total whale sharks 
(n=706), 68% were males, 26% were females, and 6% could not be classified, therefore, the sex ratio was 
2.6 males: 1 female. Length ranged from 2.7 to 10 m of total length, with an average of 5.6 m ± 1.0m. Thus 
the aggregation is mainly composed of juvenile organisms. The abundances and demographic parameters 
were estimated from the selection of the best model (Akaike's criterion). The survival probability (φ) and 
the capture probability (p) were 59% when eliminating the transient animals, both probabilities increased 
to 97% and 68%, respectively. The probability of entering (pent) the aggregation increases, but to a lesser 
extent, from 30% to 37%. The size of the super-population was estimated in 1,163.66 ± 34.19 individuals 
(95% CI = 1,098.54-1,232.63) and the size of the super-population of residents was estimated in 278.54 ± 
5.83 individuals (95% CI = 267.35-290.21). The years with the highest abundance were 2014, 2015, and 
2016, and those with the lowest abundance were 2008 and 2018. The years with the highest abundance 
are consistent with warm anomalies in the eastern Pacific water temperature. This phenomenon does not 
seem to have an effect in the bay due to the oceanographic characteristics of the area. 
 
 
 
 
 
 

 

 

Keywords: Jolly-Seber Model, POPAN, Super-population, capture-recapture 
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Capítulo 1. Introducción 

El tiburón ballena (Rhincodon typus) puede alcanzar hasta 18.8 m de longitud total y pesar 34 toneladas, 

por lo que es considerado como el pez más grande del mundo (McClain et al., 2015). Esta especie tiene 

una distribución cosmopolita, habitando zonas tropicales y subtropicales tanto de aguas oceánicas como 

costeras entre los 30°N y 35°S, (Compagno, 2001), incluyendo el Mar Mediterráneo (Rowat y Brooks, 

2012). Existen algunos avistamientos esporádicos fuera de su distribución habitual, alcanzando los 44°N 

en la costa occidental de Canadá (Turnbull et al., 2006), entre los 34° y 38° S en Nueva Zelanda (Duffy, 

2002) y entre los 35° y 40°N  en las Islas Azores, Portugal (Afonso et al., 2014). Es una especie altamente 

migratoria (Rowat y Brooks, 2012), cuya distribución y abundancia están influenciadas por procesos 

oceanográficos como, surgencias, corrientes costeras y frentes térmicos, que incrementan la 

productividad primaria a nivel local, lo que favorece su alimentación (de la Parra Venegas et al., 2011; 

Hacohen-Domené et al., 2015). 

En el océano Índico, el 90% de los avistamientos de tiburón ballena se han realizado en sitios con una 

temperatura superficial del mar entre 26.5 y 30°C, evitando temperaturas más altas que pueden elevar 

sus tasas metabólicas y sus requerimientos de alimento, así como las temperaturas excesivamente bajas, 

que limitan su función metabólica (Sequeira et al., 2012). Por lo general se presentan en aguas someras 

(Gonzalez-Pestana et al., 2020) y costeras con pendiente pronunciada (Sequeira et al., 2012), en fondo con 

baja complejidad, así como en cercanías a ambientes meso-pelágicos (Copping et al., 2018). 

La mayoría de estudios dirigidos a tiburones ballena se han realizado sobre agregaciones costeras (Graham 

y Roberts, 2007; Meekan et al., 2006), en donde típicamente se alimentan cerca de la superficie, donde se 

concentran en altas abundancias plancton y necton (Nelson y Eckert, 2007). El tiburón ballena es uno de 

los 3 tiburones filtradores, junto con el tiburón peregrino (Cetorhinus maximus) y el tiburón boquiancho 

(Megachasma pelagios). Estos tiburones no capturan presas con sus dientes, sino que filtran grandes 

cantidades de agua con sus branquias adaptadas para atrapar principalmente organismos planctónicos 

(Compagno, 1984). La dieta del tiburón ballena incluye copépodos, eufáusidos, camarones, larvas de 

cangrejo y huevos de peces (Clark y Nelson, 1997; de la Parra Venegas et al., 2011; Lavaniegos et al., 2012). 

Sin embargo, también se alimenta por medio de succión, lo que le permite ingerir una mayor cantidad de 

presas móviles como sardinas, anchovetas, atunes pequeños y calamares. Este tipo de alimentación es 

más adecuada cuando existe una gran densidad de alimento (Rowat y Brooks, 2012). Al ser una especie 

planctófaga desempeña un papel central en los ecosistemas acuáticos, convirtiendo la energía de los 
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niveles troficos inferiores a energía para los niveles troficos superiores (Alder et al., 2008).  Dado que, 

depredadores tope como el marlin azul (Makaira nigricans), el tiburon azul (Prionance glauca) y las orcas 

(Orcinus orca) se alimentan de esta especie (Colman, 1997; Kukuyev, 1996; O’Sullivan y Mitchell, 2000).   

En el Pacífico oriental el tiburón ballena se observa regularmente en el Golfo de California (Eckert y 

Stewart, 2001; Ramírez-Macías et al., 2012), Isla de Cocos (Sibaja-cordero, 2008), Panamá (Guzmán et al., 

2018), isla Malpelo (Bessudo et al., 2016), islas Galápagos (Acuña-Marrero et al., 2014; Hearn et al., 2016) 

y al norte del Perú (Gonzalez-pestana et al., 2020). Sin embargo, solo se reconocen como sitios de 

agregación al Golfo de California y a las Islas Galápagos. Una agregación se define como un grupo de 

individuos reunidos en un área geográfica, que se congregan al sentirse atraídos por un recurso ambiental 

(Allaby, 1994). Algunos autores usan el término para describir sitios con > 10 individuos en un área de <1 

km2 (Rowat y Brooks, 2012). Actualmente, se reconocen más de 20 lugares donde esta especie se puede 

agregar de manera temporal (Norman et al., 2017); pero poco se sabe cómo estas agregaciones están 

conectadas migratoriamente, a pesar de que existen evidencias genéticas que sugieren una conectividad 

(Castro et al., 2007; Schmidt et al., 2009). No obstante, algunos modelos sugieren un comportamiento 

migratorio a gran escala, de modo que los individuos pueden visitar varios sitios de agregación, siguiendo 

condiciones ambientales adecuadas entre las estaciones del año (Sequeira et al., 2012). Estos movimientos 

a gran escala han sido corroborados con marcas satelitales (Eckert y Stewart, 2001; Guzman et al., 2018).  

De 12 tiburones marcados en Bahía de los Ángeles (BLA) entre 1994 y 1998, la mayoría permaneció dentro 

de la bahía durante varios días, mientras que uno de ellos recorrió una distancia de 13,000 km en 1,114 

días, moviéndose hacia el Pacífico central (Eckert y Stewart, 2001).  Por otra parte, un tiburón marcado en 

BLA en  2009 recorrió  una distancia de 2,400 km en 37 días, en dirección al Pacífico tropical cerca de las 

costas de El Salvador (Mayorga, 2011). Sin embargo, la distancia más larga recorrida por un tiburón ballena 

ha sido de 20,000 km en 800 días(Guzman et al., 2018), desde el lugar de marcaje satelital en la costa en 

el Pacífico de Panamá, yendo primero hacia las islas Galápagos y de allí hacia el Indo-Pacífico, a través de 

la corriente ecuatoriana (Guzman et al., 2018).  

Los estudios genéticos sugieren una sola población de tiburón ballena en el Indo-Pacífico y una segunda 

población para el Atlántico (Vignaud et al., 2014). No obstante, existe un cierto grado de diferenciación 

genética entre el Indo-Pacífico y el Pacífico oriental, al comparar muestras del Golfo de California con tres 

localidades en el Indo-Pacífico (Yagishita et al., 2020). Para el Golfo de California se establece que existe 

una homogeneidad genética, determinado así que los tiburones que visita BLA, Bahía La Paz y Banca Gorda 
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pertenecen a la misma población, siendo BLA el lugar con como una mayor diversidad haplotípica 

(Ramírez-Macías et al., 2007). 

El hecho de agregarse cerca de la costa y de manera predecible la convierten en una especie ideal para el 

desarrollo de un ecoturismo con nado libre (Rowat y Brooks, 2012; Rowat, 2007). El primer sitio que 

desarrolló el turismo con tiburón ballena fue Australia en 1993, en el parque marino Ningaloo (Davis et al., 

1997). En 2006, la industria del turismo con tiburones ballena en este sitio fue valorada en 8 millones 

dólares americanos anuales (Catlin et al., 2010). En otros lugares cómo Belice y Seychelles el turismo con 

tiburón ballena está generando entre 1.35 a 5 millones de dólares americanos por año (Graham, 2003; 

Rowat y Engelhardt, 2007). Por lo que, la industria de turismo con tiburón ballena se estimó en 43 millones 

de dólares americanos en 2007 a nivel global (Graham, 2004, 2007).  

A nivel mundial, existe una preocupación del impacto que puede generar el turismo para esta especie. Un 

turismo mal desarrollado puede ocasionar lesiones causadas por choques con las embarcaciones, un 

comportamiento de evasión y un nado más rápido, produciendo una perturbación que impide que el 

tiburón se alimente eficazmente. Como resultado el tiburón ballena tenderá a desplazarse a otra localidad 

debido a al estrés producido (Norman, 2002). Eso afectaría directamente la economía de las comunidades 

locales. Por lo que es muy importante estimar el tamaño de las agregaciones, para monitorear su dinámica 

temporal. 

Los métodos de captura-recaptura han resultado efectivos para caracterizar la dinámica poblacional de 

especies móviles (Rowat et al., 2009). El marcado de los individuos puede ser mediante la identificación 

de marcas naturales y de cicatrices registradas a través de fotografías, o puede ser físico, utilizando marcas 

convencionales implantadas en la parte exterior de su cuerpo, que se consideran como un medio de re-

identificación fácil. Sin embargo, las marcas y sus anclajes se desgastan y pueden perderse, por lo que tales 

sistemas solo pueden ser efectivos durante cortos plazos (Rowat et al., 2009). El uso de patrones de 

pigmentación natural o marcas naturales distintivas capturadas en una fotografía pueden utilizarse para 

reconocer individuos (Speed et al., 2007). Esta aproximación se conoce como foto-identificación y se 

prefieren sobre las marcas convencionales implantadas debido a que son menos estresantes, económicas 

y efectivas durante un periodo de tiempo prolongado (Van Tienhoven et al., 2007). Muchos autores 

concuerdan en que el patrón de coloración puede permanecer constante durante más de una década, lo 

que permite una correcta foto-identificación (Arzoumanian et al., 2005; Meekan et al., 2006). Asimismo, 

se pueden utilizar otras ayudas visuales (Marshall y Pierce, 2012) como la presencia de cicatrices, formas 
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en las aletas e incluso puntos fuera del área de foto-identificación cuando el Software muestra más de una 

fotografía semejante.  

El primer intento de foto-identificación de tiburones ballena para estimar el número de organismos 

presentes fue a mediados de los 1980´s en el arrecife Ningaloo en Australia (Taylor, 1989), para los cuales 

se fotografiaron sus patrones de pigmentación de manchas semicirculares y rayas en uno de los costados, 

así como sus cicatrices. A partir de entonces, y  debido a que cada individuo presenta un patrón de 

coloración único, ha sido usada ampliamente en estudios de captura-recaptura para documentar la 

tendencia de la poblaciones y estimar las parámetros demográficos (Meekan et al., 2006; Speed et al., 

2007). Hasta la fecha, la foto-identificación ha indicado que algunos individuos se han movido entre países, 

pero, la mayoría de estos movimientos han sido a pequeña escala (menos de 1000km), todavía no existen 

reportes con foto-identificación de migraciones a gran escala (Norman et al., 2017) . Esta técnica es cada 

vez más común y aceptada, confirmado su precisión como herramienta de investigación (Beekmans et al., 

2005). Idealmente, los estudios de captura-recaptura  implican un amplio esfuerzo de muestreo (Kendall 

y Nichols, 2004), además, en el caso de especies de larga vida, generalmente se requiere un muestreo 

durante varios años y suficientes individuos foto-identificados para estimar de manera eficiente 

parámetros demográficos y producir estimaciones poblacionales relativamente robustas (Graham, 2007). 

Este método se basa en el marcado de individuos a través del tiempo analizando los resultados con 

modelos estadísticos (Choquet et al., 2009). Sin embargo, las estimaciones derivadas de los sitios de 

agregación deben considerarse solo como un proxy del estado general de las poblaciones regionales de 

tiburón ballena  (Rowat y Brooks, 2012). 

 

1.1 Antecedentes 

En el Golfo de California se han reportado la presencia de tiburón ballena en cinco localidades: Bahía San 

Luis Gonzaga, Bahía de los Ángeles (BLA), al norte y en Bahía la Paz, Banca la Gorda e Isla Espíritu Santo al 

sur (Eckert y Stewart, 2001; Ramírez-Macías et al., 2012). Estos avistamientos se dan durante los meses 

más cálidos del año, de junio a noviembre en Bahía de los Ángeles (Eckert y Stewart, 2001), de mayo a 

junio y de septiembre a noviembre en Bahía La Paz y en algunas temporadas se han reportado tiburones 

desde el mes de abril en Banca Gorda (Ramírez-Macías et al., 2012). Para BLA se ha identificado una mayor 

proporción de machos (69%) que hembras (22%), además de ser organismos juveniles, con tallas entre los 

2 a 8m (Nates, 2015; Ramírez-Macías et al., 2012). Sin embargo, existen avistamientos esporádicos de 
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machos adultos, las hembras adultas son avistadas en Banca la Gorda e isla Espíritu Santo, demostrando 

que los tamaños más pequeños se encuentran al norte del golfo y los tamaños más grandes están al sur 

(Eckert y Stewart, 2001; Ramírez-Macías et al., 2012). El principal componente de la dieta de la especie  

dentro del golfo son los copépodos como Acantia clausi y Acantia tonsa (Clark y  Nelson, 1997; Lavaniegos 

et al., 2012; Nelson y Eckert, 2007), además se ha observado alimentándose de la anchoveta Anchoa 

helleri (Medrano, C.) 

En BLA se agregan un mínimo de 15-30 tiburones cada año, la mayor agregación se da en cuatro áreas 

específicas: Los Angelitos, al sur de Punta Arenas (en frente del pueblo), al sur de Punta la Gringa y en El 

Rincón, en este último se reportan el 90% de los avistamientos (Nelson y Eckert, 2007). Además, es más 

común observar un tiburón ballena cerca a la costa (>20m) (Enríquez-Andrade et al.,  2003). El primer 

estudio sobre la especie en esta bahía reportó 190 avistamientos y se identificó 19 individuos en 1999 

(Nelson y Eckert, 2007). Para el 2012 se foto-identificaron 264 individuos y a finales de 2013, ya se tenían 

333 foto-identificados (Nates, 2015; Peregrín, 2014) con un predominio de organismos inmaduros (95.4%) 

y una proporción sexual de 3 machos por cada hembra (Peregrín, 2014). Además, el 32% de los tiburones 

son recurrentes, lo que sugiere moderado grado de fidelidad al área (Nates, 2015).  La recaptura de 

individuos entre Bahía de los Ángeles y Bahía de La Paz se ha estimado en un 11.4%  (Ramírez-Macías, et 

al., 2012) . Lo que siguiere que ambas bahías presentan, en su mayoría, individuos diferentes en sus 

respectivos momentos de agregación.  

BLA se caracteriza por una alta productividad, esto se debe a los intensos procesos de mezcla que tienen 

un efecto ecológico similar a surgencias constantes (Álvarez-Borrego y Lara-Lara, 1991). La abundancia de 

plancton dentro de la Bahía la convierten en un hábitat propicio para la alimentación de organismo 

planctófagos como el tiburón ballena  (Nelson y Eckert, 2007; Rodríguez-Dowdell et al., 2007). Sin 

embargo, el rol que tiene esta zona dentro del ciclo de vida del tiburón ballena en el Pacífico oriental es 

aún incierto (Borrel et al. 2011). 

 

1.2 Justificación 

En el 2001, la Facultad de Ciencias Marinas de la Universidad de Autónoma de Baja California inició un 

programa de investigación en colaboración con la CONAP y prestadores de servicios locales. Con el 

propósito de generar información sobre el uso del habitad del tiburón ballena dentro de la bahía, para 
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sentar las bases del aprovechamiento sustentable mediante el ecoturismo (Enríquez-Andrade et al., 2003). 

Los principales resultados de esta investigación fueron, una base de datos de tiburones foto-

identificados, un código de conducta para realizar las actividades de nado con la especie (Cárdenas-

Torres et al., 2007) y una propuesta de programa de manejo (Rodríguez-Dowdell et al., 2007). Estas 

gestiones posibilitaron la publicación del Aviso de Decreto del área natural protegida “Reserva de la 

Biosfera Bahía de los Ángeles y Canales de Ballenas y Salsipuedes” en el Diario Oficial de la Federación en 

2007 (DOF, 2007) 

A partir del 2008 se empleó el plan de manejo con ayuda del grupo comunitaria PEJESAPO, lo cual permitió 

hacer una delimitación en la zona y concientizar a los prestadores de servicio locales para que siguieran la 

normativa propuesta en dicho plan (Vázquez-Haikin Com. Pers.) No obstante, fue hasta el 2013 cuando se 

publica el programa de manejo donde se especifica el área protegida Sub-zona de Uso Público Tiburón 

Ballena (SUPTB) para realizar las actividades ecoturísticas de observación de la especie. Esta zona está 

integrada por un polígono, ubicado al sur de la bahía, y se señaliza al comienzo de cada temporada con 

boyas indicando el comienzo de la temporada y la aplicación del código de conducta (DOF, 2013). Sin 

embargo, este código de conducta solo se aplica en la SUPTB, mientras que el tiburón ballena puede 

habitar en toda la bahía (Nates 2015)  

Las características de esta agregación han permitido el desarrollo de actividades de ecoturismo con la 

especie desde hace 15 años (Rodríguez-Dowdell et al., 2007) lo que representa una oportunidad para el 

desarrollo económico de la comunidad local (Cárdenas-Torres et al., 2007), generando hasta medio millón 

de dólares anualmente (Montero-Quintana, 2019). Por lo que, es fundamental generar nuevos datos que 

permitan una toma de decisiones efectiva como estrategias de gestión y la regulación del ecoturismo dado 

que esto puede afectar el comportamiento del tiburón ballena y su regreso a la zona (Norman et al., 2017). 

Por lo que estimar el tamaño de la agregación de manera robusta y conocer la tendencia de las 

abundancias anuales durante el periodo 2008 al 2019, resulta de vital importancia para sentar la bases 

que permitan conocer la dinámica de la agregación en Bahía de los Ángeles. 

 

1.3 Hipótesis 

Considerando que existen tiburones ballena en Bahía de los Ángeles que han sido foto-identificados 

(capturas) y se les ha dado un seguimiento (recapturas) durante las temporadas de muestreo entre 2008 
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a 2019, y que a lo largo de ese periodo se han registrado nuevos individuos e individuos que no han vuelto 

a aparecer, se espera que el tamaño de la agregación varié a través de las temporadas, y que la aplicación 

del modelo de Jolly-Seber a estos datos produzca estimaciones robustas de dicho tamaño de agregación.  

 

1.4 Objetivo General 

Estimar el tamaño de la agregación y las abundancias anuales del tiburón ballena en Bahía de los Ángeles 

a través del modelo Jolly-Seber de captura-recaptura con base en los organismos foto-identificados 

durante el periodo 2008-2019. 

 

1.5 Objetivos Específicos 

 Determinar la composición por tallas y sexos de la agregación de tiburón ballena en Bahía de los 

Ángeles durante el periodo 2008-2019. 

 Determinar la variante del modelo de Jolly-Seber que explique mejor los datos tomados durante 

el monitoreo del 2008-2019.  

 Estimar las abundancias anuales de la agregación del tiburón ballena en Bahía de los Ángeles 

durante el periodo 2008-2019 
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Capítulo 2. Materiales y métodos 

2.1 Área de estudio 

Bahía de los Ángeles (BLA) se encuentra situada en la costa oriental del estado de Baja California entre los 

29°00’N y 113°30’W (Figura 1). Esta bahía es un cuerpo de agua somero, con pendiente suave, en su 

mayoría con una profundidad menor de 40 m. No obstante, en el centro de los canales que la comunican 

con el Canal de Ballenas, la bahía alcanza un profundidad de 50m (Álvarez-Borrego, 2008, Amador-

Buenrostro et al., 1991 ). 

BLA se ve influenciada por un sistema de vientos dominantes con una marcada variación estacional.  En 

invierno (noviembre-marzo) los vientos dominantes del norte y nororiente son fríos y secos, con una 

magnitud típica de 10m s-1, por lo que la temperatura del agua durante esta estación disminuye, 

alcanzando entre 14°C y 22°C. En el verano (julio-septiembre), la situación es contraria, con vientos del 

oriente y suroriente con una magnitud de 10 m s-1, transportando calor y aire húmedo; con temperaturas 

del aguan entre 24°C y 29°C. Las estaciones de primavera (marzo-abril) y otoño (octubre-noviembre) son 

consideras como periodos de transición, presentando un clima intermedio, con temperaturas del agua 

entre 19°C y 22°C; con vientos del occidente con magnitudes mayores a los 10m s-1, que son los más 

intenso de la zona. No obstante, estas intensidades también se pueden presentar durante todo el año de 

forma esporádica (Amador-Buenrostro et al., 1991; Nava Ruiz, 2018). 

Las corrientes forzadas por el viento producen un fuerte intercambio de aguas entre el interior de la bahía 

y el Canal de Ballenas, originado por la amplitud de la boca y la orientación de la bahía con respecto a los 

vientos dominantes (Amador-Buenrostro et al., 1991). El agua de Canal de Ballenas es el resultado de la 

mezcla intensa de aguas superficiales y aguas provenientes de la base de la cordillera. En esta región se 

presentan intensas corrientes de marea que propician un patrón de circulación similar al de una surgencias 

constante (Álvarez-Borrego, 2010). Este intercambio genera una alta productividad a lo largo del año en la 

bahía (Álvarez-Borrego, 2008). En el verano, la productividad primaria en la superficie es baja, pero existe 

una mayor concentración en la zona sur, la salinidad en esta época es entre los 35.3-35.6 UPS. En el 

invierno, la productividad primaria es alta en superficie, especialmente en la zona sur de la bahía, durante 

esta estación la salinidad varía entre los 34.6-35.3 UPS. En el otoño la productividad primaria es 

intermedia, presentando la zona norte una mayor concentración (Nava-Ruiz, 2018) 
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El clima árido es característico de la zona, debido a que se localiza en la franja costera del desierto 

Sonorense, la cual registra muy bajas precipitaciones (0–400 mm). Al ser una zona árida, se caracteriza por 

una alta variabilidad climática, con años consecutivos de poca lluvia, y durante el mes de septiembre se 

registra una mayor precipitación debido a la influencia esporádica de tormentas tropicales y huracanes. 

La temperatura media anual es de 22.7°C, siendo enero y febrero los meses más fríos (<11°C ) y julio y 

agosto los más cálidos (>35°C; Cavazos, 2008).  

 

Figura 1. Ubicación de Bahía de los Ángeles en el golfo de California. 1)Bahía de La paz, 2) Isla Espíritu Santo, 3) 
Banco Gorda 

 
 

2.2 Origen de los datos  

Los datos de esta tesis provienen de los registros de tiburones ballena realizados durante el monitoreo del 

grupo comunitario PEJESAPO de BLA. Este grupo ciudadano ha recopilado información desde el 2007 hasta 

la fecha. Debido a la calidad de los datos, en esta tesis solo se usan los obtenidos durante los muestreos 

entre 2008 a 2020. Los muestreos se realizaron desde finales de mayo hasta principios de diciembre cada 
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año, que son los meses en los que el tiburón ballena se encuentra en el área. Para identificar a cada 

individuo, se le tomó una fotografía del costado izquierdo, cerca de la base de la cabeza, entre la quinta 

hendidura branquial y el vértice superior de la aleta pectoral, a nado en buceo libre y con una cámara 

subacuática (Figura 2; Meekan et al., 2006). Las fotografías fueron archivadas en un catálogo para su 

posterior identificación. Adicionalmente se registró la longitud total, la cual fue estimada al comparar al 

tiburón con la longitud total de la embarcación cuando éste nadaba de manera paralela a uno de los lados 

de la embarcación, cuando se avista el mismo individuo varias veces en una misma temporada, se hacía 

un promedio de los datos de la longitud total. El sexo fue determinado por la presencia de los órganos 

copuladores o gonapterigios en los machos, o su ausencia en las hembras (Figura 3). Se clasificó como 

indeterminado a los individuos a los cuales no fue posible confirmarles el sexo visualmente.  

 

Figura 2. Área utilizada para la foto-identificación de los tiburones ballena en Bahía de los Ángeles. Se muestra la 
ubicación de los puntos de referencias (puntos con círculos) y el patrón de pigmentación en forma de manchas 
(puntos). 

 

 

Figura 3.  Reconocimiento del sexo de tiburón ballena en Bahía de los Ángeles. a) Macho, con presencia de 
gonapterigios y b) Hembra.   
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2.3 Foto-identificación 

La identificación de cada individuo de tiburón ballena se basa en el patrón de pigmentación en forma de 

manchas, generalmente circulares, registrado en las fotografías individuales (Figura 2).  El análisis de las 

fotografías fue asistido por una computadora utilizando el software IS3 (Interactive Individual 

Identification System; https://reijns.com/i3s/) (Van Tienhoven et al., 2007). A partir de las fotografías, el 

IS3 software analiza los patrones de las manchas y compara el número de manchas y su posición dentro 

de un área delimitada por tres puntos de referencia. Los puntos de referencia seleccionados fueron: el 

inicio de la quinta hendidura branquial, el final de la quinta hendidura branquial y el vértice superior de la 

aleta pectoral (Figura 2). Utilizando el catálogo de fotografías, el software hace una comparación de dos 

fotografías, con la finalidad de encontrar pares de manchas correspondientes en el área delimitada por los 

puntos de referencia definidos. A partir de estos pares, se calcula una métrica de distancia euclidiana, 

clasificando las coincidencias según la distancia en cada imagen en la base de datos. El software genera un 

valor de similitud, entre más pequeño sea este valor en comparación con otras fotografías, mayor será el 

parentesco entre el patrón de coloración (González-Ramos et al., 2017). Se considera un mismo individuo 

cuando se compara un par de fotografías y la distancia entre el patrón de manchas es pequeño. A los 

individuos cuyas fotografías no se les encontraba alguna coincidencia en los patrones de manchas dentro 

del catálogo se les consideró como nuevos individuos en la agregación.  

Aun cuando existen técnicas asistidas por computadora para escanear catálogos fotográficos de manera 

precisa y eficiente (Arzoumanian et al., 2005), proporcionando un método imparcial que disminuye la 

subjetividad del observador, el ángulo en que son tomadas las imágenes reduce la confiabilidad de las 

coincidencias estimadas. A medida que aumenta este ángulo, disminuye la probabilidad de 

correspondencia, aunque muchas imágenes pueden coincidir correctamente, por lo que se recomienda 

tomar fotos totalmente paralelas al animal (Speed et al., 2007), además, de tener varias fotografías del 

mismo individuo (diferentes ángulos, transparencia del agua, etc.) dentro de la base de datos, esto 

aumenta la eficacia de identificación (Van Tienhoven et al., 2007). 

 

2.4 Esfuerzo de muestreo  

El esfuerzo de muestreo se estimó con base en la información disponible para las 12 temporadas de 

monitoreo. Para cada temporada se obtuvo la sumatoria de las horas en la que se realizó el muestreo por 

https://reijns.com/i3s/
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día, sólo se consideró el tiempo transcurrido desde el primer hasta el último avistamiento. Cabe señalar 

que en ocasiones antes del primer avistamiento por lo general hubo un tiempo de búsqueda que no se 

contabilizó.  

La homogeneidad del esfuerzo de muestreo durante las temporadas se determinó con la prueba 

estadística no paramétrica de Kruskal-Wallis; debido a que los datos no cumplieron con los supuestos de 

normalidad ni homocedasticidad. Las diferencias en el esfuerzo de muestreo por temporada se obtuvieron 

a partir de la prueba a posteriori de Wilcox. Los análisis estadísticos se obtuvieron utilizando el lenguaje 

de programación R-studio (R Core Team, 2020)  

 

2.5 Historial de encuentro 

Una vez identificados los individuos, se construyó una base de datos que contiene: las presencias y 

ausencias por temporada, su sexo y longitud total. Posteriormente, se generó un historial de encuentro 

con valores de uno o cero, en donde uno indica que el individuo fue observado y foto-identificado 

(presencia), y cero indica que el animal no fue observado en esa temporada (ausencia) (Cooch y White, 

2019). Por lo que el historial de encuentro refleja dos probabilidades: la probabilidad de sobrevivir (φ), la 

cual se interpreta como la probabilidad de que el individuo vuelva a la bahía y sea visto nuevamente, y la 

probabilidad de captura, en este contexto se interpreta como la probabilidad de fotografiar un individuo 

nuevo o previamente visto. En relación con las temporadas, cada historial debe ser de la misma cantidad 

de elementos (12 temporadas de muestreo). Cuando un tiburón tiene las mismas presencias y ausencias 

que otro exactamente en las mismas temporadas, se conoce como historial de encuentro idénticos, estos 

se agruparon para minimizar el tiempo de respuesta de programa (White y Burnham, 1999). En este 

estudio se utilizaron 122 historiales de encuentro diferentes. Estas secuencias de datos fueron guardadas 

en formato .INP para poder ser leídas en el programa Mark (Cooch y White, 2019). 

 

2.6 Estimación de abundancia  

Los parámetros demográficos se obtuvieron a partir del historial de encuentro obtenido con la foto-

identificación. Se construyó un conjunto de modelos de captura-recaptura con el programa Mark (Cooch 
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y White 2019) basados en modelos de diseño robusto abiertos (Kendall y Bjorkland 2001) y el modelo Jolly-

Seber (Jolly 1965, Seber 1995).  

Los modelos de diseño robustos son una combinación entre el modelo Cormack-Jolly-Seber y los modelos 

para población cerrada, en el cual se consideran dos periodos: el periodo primario, la población se 

considera como abierta (entre temporadas) y en el periodo secundario, se considera como cerrada (meses) 

(Pollock et al., 1990), en este estudio se consideran los meses y no otra unidad debido al tipo de muestreo 

(no estandarizado) que se utilizó, unidades más pequeñas como semanas, implican más ceros en la base 

de datos haciendo que sea más difícil una convergencia de los modelos.  

Las poblaciones cerradas, se definen como aquellas que no cambia de tamaño poblacional durante el 

período de estudio; es decir, el efecto de los nacimientos, las muertes y los movimientos son despreciables. 

En este sentido, las poblaciones suelen estar cerradas solo por un período de tiempo corto (Krebs, 1989). 

Sin embargo, Kendall y Bjorkland (2001) propusieron una modificación para el modelo de diseño robusto, 

en donde el supuesto de población cerrada se relaja, y la población se considera como abierta tanto en el 

periodo primario como segundario (Cooch y White, 2019). Los modelos de captura-recaptura de 

poblaciones abiertas implican múltiples ocasiones de muestreo en las cuales los animales recién 

capturados se foto-identifican y se registran los individuos previamente foto-identificados. Las ocasiones 

de muestreo están separadas por intervalos de tiempo que permiten que el tamaño de la población 

cambie entre muestreos, por lo tanto la población está abierta a eventos como, reproducción, inmigración, 

muerte y emigración (Nichols, 2005). 

Se realizaron cuatro tipos de modelos de diseño robusto abierto: 

 12 años como periodos primarios y dentro de cada año se incluyeron los 8 periodos secundarios 

(mayo a diciembre) 

  12 años como periodos primarios y dentro de cada año 6 periodos secundarios (junio a 

noviembre) 

 6 años como periodos secundarios (2011 a 2016) debido a que son los años con mayor esfuerzo 

de muestreo, y dentro de cada año 6 periodos secundarios (junio a noviembre) 
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 12 años como periodos primarios y dentro de cada año 3 periodos secundarios, debido a que se 

unen los avistamientos de los meses junio-julio (1), agosto-septiembre (2), octubre-noviembre 

(3).  

Además, se realizaron dos tipos de modelo Jolly-Seber, uno donde se consideran tanto los animales 

transitorios como los residentes y otro donde solo se consideran los animales residentes, este segundo se 

hace con el fin de disminuir la dispersión de los datos. Dentro de cada uno de estos modelos se 

construyeron cuadro diferentes modelos bajo la parametrización POPAN, en los cuales los parámetros a 

estimar fueron, la probabilidad de sobrevivencia (φ), la probabilidad de captura (p) y la probabilidad de 

entrar en la agregación (β), estos parámetros se establecieron como constantes en el tiempo (.) o 

dependientes del tiempo (t), excepto para el ultimo parámetro que siempre fue dependiente del tiempo 

(t) 

El modelo Jolly-Seber permite estimar los siguientes parámetros demográficos a partir de la 

parametrización POPAN (Schwarz y Arnason, 1996) ejecutada en el programa Mark:   

1) Probabilidad de supervivencia (φ) de los individuos de la muestra t a la muestra t+1: 

                                        �̂�𝑡 =
�̂�𝑡+1

�̂�𝑡+(𝑠𝑡−𝑚𝑡)
                                               (1) 

en donde Mt es el tamaño de la población foto-identificada, definido como: 

�̂�𝑡 =
(𝑠𝑡+1)𝑧𝑡

𝑅𝑡+1
+ 𝑚𝑡                                                  (2) 

2) Probabilidad de captura (p) de un individuo vivo en la ocasión t: 

�̂� =
𝑚𝑡

�̂�𝑡
                                                             (3) 

3) Tamaño de la población anual (N): 

�̂�𝑡 =
�̂�𝑡

�̂�𝑡
                                                            (4) 



15 

 

En donde (αt) es la proporción de animales foto-identificados, expresado por: 

�̂� =
𝑚𝑡+1

𝑛𝑡+1
                                                            (5) 

4) Probabilidad de entrar a la agregación (β) definido como el número de individuos que ingresan a 

la población entre el tiempo t y el t+1. Es decir, individuos que ingresaron en la temporada 

anterior y regresan en la siguiente temporada. 

�̂�𝑡 = �̂�𝑡+1 − 𝛷[�̂�𝑡 − (𝑛𝑡 − 𝑆𝑡)]                                      (6) 

en donde: 

St = número total de animales liberados después de la muestra t  

Zt = número de individuos foto-identificados antes de la muestra t, no foto-identificados en la muestra t, 

pero foto-identificados en alguna muestra después de la muestra t 

Rt = número de st individuos liberados en la muestra t y foto-identificados nuevamente 

mt = número de animales foto-identificados en la muestra t 

nt = número total de animales foto-identificados en la muestra t, dado por, nt= mt + ut 

ut = número de animales no foto-identificados en la muestra t 

Asimismo, permite estimar el tamaño de la superpoblación, definido como el número total de tiburones 

ballena que visitaron Bahía de los Ángeles entre el 2008 al 2019 (Marshall et al., 2011).   

Los supuestos que se deben cumplir para disminuir el grado de error en los valores estimados son:  

1) Cada individuo foto-identificado tiene la misma probabilidad de sobrevivir (φ) desde la primera hasta la 

t+1 muestra. 
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2) Cada tiburón tiene la misma probabilidad (p) de ser foto-identificado en la t muestra, 

independientemente de si está foto-identificado o no. 

3) Los tiburones no pierden su patrón de manchas y este patrón no se pasa por alto en la foto-

identificación. 

4) El tiempo de muestreo es corto en relación con los intervalos entre muestras. Es decir, que debe pasar 

un tiempo para que la muestra se homogenice  

 

2.7 Prueba de bondad de ajuste 

El modelo Jolly-Seber tiene una serie de supuestos que deben ser probados para determinar la validez del 

conjunto de modelos. Para ello se utiliza la prueba de bondad de ajuste basada en la comparación de los 

valores observados y esperados (Pollock y Alpizar-Jara, 2005). Esta prueba se compone por dos pruebas 

Test2 y Test3 ( Burnham, 1987):  

El Test2 evalúa la heterogeneidad en la probabilidad de captura(p) entre tiburones al analizar si la 

probabilidad de captura de un individuo ya capturado muestra dependencia de cuando fue capturado por 

primera vez. Esta prueba estadística a su vez se compone de dos subpruebas: Test2.CT y Test2.CL (Pradel, 

1993). El valor de Test2.CT determina si la probabilidad de recaptura en la ocasión i+1 es una función de si 

un tiburón fue capturado en la ocasión i, suponiendo que sobrevive de i a i+1. Los resultados de Test2.CT 

también definen el estadístico (z) que indica si existe una dependencia o no a la captura. Cuando z>0 existe 

una "afinidad a la captura" y cuando z<0 el tiburón es "evasivo a la captura" , esto se cumple cuando se 

rechaza la H0 (Choquet et al., 2005). El Test2.CL determina la probabilidad de volver a capturar un tiburón 

que no fue capturado en i+1 pero que se sabe que está vivo debido a capturas anteriores, es dependiente 

de si fue o no capturado en i. 

La prueba Test3 detecta la heterogeneidad en la probabilidad de supervivencia (φ) entre tiburones 

analizando si su supervivencia depende de cuándo fue capturado por primera vez. Esta prueba estadística 

a su vez se compone de dos subpruebas: Test3.SR y Test.SM (Pradel, 1993). Test3.SR determina si la 

probabilidad de sobrevivir a la ocasión i+1 es una función de si un tiburón fue capturado en la ocasión i. 

Los resultados de Test3.SR definen el estadístico z para tiburones transitorios (Choquet et al., 2005), lo 
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que indica una abundancia de tiburones capturados que nunca se volvieron a ver (z>0). El test3.SM 

determina si la probabilidad de sobrevivir de un tiburón en i+1 depende de si fue o no capturado en i. 

Los valores estadísticos altos del p-valor para cualquiera de las sub-pruebas indica el no cumplimiento de 

los supuestos de homogeneidad en la probabilidad de supervivencia y probabilidad de captura (Holmberg 

et al., 2008). Se asume que los otros dos supuestos restantes se cumplen debido a que son controlados 

por el investigador (Cooch y White, 2019).  

Al haber una falta de ajuste, existe una alta probabilidad de que no se cumplan los supuestos. En este caso 

se hace una corrección utilizando el factor de inflación de la varianza (ĉ) el cual mide el nivel de dispersión 

de los datos. El valor de ĉ es la razón del chi-cuadrado (X2) de cada test dividido por la sumatoria de los 

grados de libertad: 

�̂� =  
𝑇𝑒𝑠𝑡 3.𝑆𝑅+𝑇𝑒𝑠𝑡3.𝑆𝑀+𝑇𝑒𝑠𝑡2.𝐶𝑇+𝑇𝑒𝑠𝑡2.𝐶𝐿

𝐺𝑟𝑎𝑑𝑜𝑠 𝑑𝑒 𝑙𝑖𝑏𝑒𝑟𝑡𝑎𝑑
                               (7) 

Cuando el ĉ=1, se conoce como un modelo saturado es decir donde el número de parámetros es igual al 

número de datos, este modelo también se conoce por tener un ajuste “perfecto”. Cuando existe una falta 

de ajuste, el modelo general se aleja del modelo saturado, por lo que ĉ tiende a aumentar, es decir, existe 

una sobre-dispersión de los datos (Cooch y White, 2019).  Se espera que el ĉ no exceder 3, los valores 

mayores indican casi con certeza que la estructura del modelo es inadecuada y que se debe busca un 

modelo que se acople mejor a los datos (Lebreton et al., 1992).  

Las pruebas de bondad de ajuste y el valor de ĉ fueron estimados a partir del programa U-CARE (Unified 

Capture-Recapture, por sus siglas en inglés) (Choquet et al., 2009), ya que incorpora pruebas específicas 

para animales transitorios (Pradel et al., 1997) y dependencia a la captura (Pradel, 1993).  

 

2.8 Modelo transitorio  

La mayoría de los modelos que se utilizan para describir las poblaciones de animales asumen 

homogeneidad en la supervivencia y en la probabilidad de captura (Cooch y White, 2019). Sin embargo, 

muchas veces existe una heterogeneidad en la probabilidad de captura, la cual es ignorada, porque no se 

puede relacionar con atributos observables (e.g. edad, sexo, tamaño) (Pradel et al., 1997). Esta 
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heterogeneidad se atribuye a un muestreo desigual en el área de estudio, ocasionando que algunos 

organismos sean más propensos a ser observados que otros, además de la observación de organismos 

transitorios los cuales se definen como aquellos individuos que tienen cero probabilidad de sobrevivir 

después de su captura inicial (Pradel et al., 1995). La omisión de la heterogeneidad puede resultar en la 

subestimación del tamaño de la población (Pollock et al., 1990) así como un sesgo en la probabilidad de 

supervivencia (Pradel et al., 1997).  

Pradel (1997) formalizó el primer modelo de mezcla entre transitorios y residentes, en el cual considera 

explícitamente la heterogeneidad. La prueba 3.SR es utilizable para la detección de animales transitorios, 

debido a que es el único componente de la prueba de bondad de ajuste sensible a una diferencia en la 

supervivencia entre animales recién foto-identificados y previamente foto-identificados, mientras que las 

diferencias en las probabilidades de captura afectarían también a las otras pruebas (Brownie y Robson, 

1983). Por lo cual este modelo consiste en la omisión de esta prueba para reducir la dispersión de los datos 

y mejorar el ajuste (Choquet et al., 2009; Pradel et al., 1997), además de un enfoque ad hoc en el cual se 

ignoran los animales transitorios, y luego se procede como de costumbre con el historial de encuentro. 

Aunque necesariamente este enfoque es menos eficiente debido a que el error estándar de los 

estimadores es mayor (Pradel et al., 1997) 

Después de descartar el componente correspondiente al efecto de la transitoriedad y eliminar los animales 

transitorios, el nuevo valor estimado de ĉ fue menor a tres. Sin embargo, se muestre ambas 

aproximaciones, donde se toman en cuenta tanto los animales transitorios como residentes y otra donde 

solo se toman los residentes.  

 

2.9 Selección del mejor modelo  

Para determinar el mejor modelo entre el conjunto de modelos se usó el criterio de información de Akaike 

(AIC por sus siglas en inglés; Akaike 1973). El cual se calcula con la siguiente expresión:  

𝐴𝐼C = −2 ln ℒ(𝜃  ∣ 𝑑𝑎𝑡𝑜𝑠) +  2𝑘                                                   (8) 

ℒ= Probabilidad del modelo 



19 

 

𝜃= Vector de los parámetros estimados de acuerdo a los datos 

𝑘= número de parámetros del modelo  

El ajuste del modelo a los datos está dado por la probabilidad del modelo; por lo tanto, el primer término 

(−2 ln ℒ ) tiende a disminuir a medida que se agregan más parámetros al modelo, mientras que el segundo 

término (2K) se hace más grande a medida que se agregan más parámetros. El término 2k, entonces, es 

una compensación por el número de parámetros, a medida que K aumenta la probabilidad disminuye 

(Cooch y White, 2019). Esta es la compensación entre el sesgo y la varianza o la compensación entre el 

ajuste y el sobreajuste que es fundamental para el principio de parsimonia (Burnham y Anderson, 2002). 

Este principio conduce a un modelo con el menor número posible de parámetros que proporciona una 

explicación adecuada de los datos (Lebreton et al., 1992).  

El AIC puede funcionar mal si hay demasiados parámetros en relación con el tamaño de la muestra. Un 

ajuste de sesgo de muestra pequeña condujo a un criterio llamado AICc que explica las diferencias en el 

tamaño efectivo de la muestra (n). Debido a que AIC y AICc convergen cuando el tamaño efectivo de la 

muestra es grande, siempre se puede usar AICc. Como tal, los valores de AIC que arroja MARK se basan en 

esta versión corregida del AICc (Cooch y White, 2019): 

𝐴𝐼𝐶𝐶 = −2 ln ℒ(𝜃 ) +  2𝑘 +  (
2𝑘(𝑘+1)

𝑛−𝑘−1
)                                         (9) 

En caso de falta de ajuste, la desviación tiende a inflarse, lo que lleva a la selección de modelos sobre-

parametrizados y potencialmente a conclusiones biológicas erróneas (Choquet et al., 2009). El AICc es 

calculado según el ajuste perfecto (ĉ =1), cuando el valor del ĉ varia, debe ser re-ajustado por la sobre-

dispersión de los datos, entonces el AICc cambia al criterio de Información de Quasi-Akaike (QAICc): 

𝑄𝐴𝐼𝐶𝐶 =
−2 ln (ℒ) 

𝑐̂
+  2𝑘 + (

2𝑘(𝑘+1)

𝑛−𝑘−1
)                                           (10) 

Si ĉ > 1, entonces la contribución del QAICc a la probabilidad del modelo disminuirá. Por lo tanto, a medida 

que aumenta ĉ, QAICc tiende a favorecer los modelos con menos cantidad parámetros. Por lo dicho 

anteriormente, dentro del conjunto de modelos se seleccionó aquel que tuvo el valor más bajo de QAICc  

ya que se considera el modelo más parsimonioso, además ser el modelo más cercano a la realidad que se 

desconoce (Cooch y White, 2019).  
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Capítulo 3. Resultados 

3.1 Esfuerzo de muestreo   

Durante el periodo del 2008 al 2019 se sumaron 732 horas de esfuerzo en 357 días de muestreo, con una 

media diaria de 1h 17min y 3hs (Figura 4).  

 

Figura 4. Esfuerzo de muestreo de tiburón ballena realizado en Bahía de los Ángeles entre el 2008 y el 2019. Esfuerzo 
máximo y mínimo realizado en cada temporada (barras), cuartil superior e inferior (cajas) y la mediana (división de 
la caja).  

 

El mayor esfuerzo de muestreo se realizó durante la temporada del 2015, con un total de 114 h y una 

media por día de muestreo de 3h. Caso contrario se observó durante la temporada del 2018 con una media 

por día de 1h 17min. La temporada del 2012 fue en la que se obtuvo un mayor número de días 

muestreados (49 días), aun así, el esfuerzo fue menor en comparación con la temporada del 2015 (Tabla 

1). 
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Tabla 1. Esfuerzo de muestreo en Bahía de los Ángeles para el avistamiento de tiburón ballena durante las 
temporadas 2008 al 2019. Número de horas (H) y minutos (M). 

Temporada ‘08 ‘09 ‘10 ‘11 ‘12 ‘13 ‘14 ‘15 ‘16 ‘17 ‘18 ‘19 

Días 17 22 23 33 49 35 35 38 35 26 15 29 
H:M 39:02 39:18 45:47 60:30 82:55 65:46 85:23 113:46 83:59 51:06 19:13 45:13 

Media 02:18 01:47 02:00 01:50 01:41 01:53 02:25 03:00 02:24 01:58 01:17 01:33 

 

El esfuerzo de muestreo fue significativamente diferente entre temporadas (Kruskall-Wallis, X2=29.27, gl= 

11, p<0.05). Las temporadas con mayor diferencia con respecto a otras fueron 2011, 2012, 2015, 2018 y 

2019 (Tabla 2). 

 

Tabla 2. Resultado de la prueba estadística a posteriori (Wilcox) donde se observan las diferencias en el esfuerzo de 
muestreo durante las 12 temporadas. Los números en negritas y con un * indican los valores significativos.  

Temporadas 2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 2017 2018 

2009 0.26           

2010 0.46 0.84          

2011 0.17 0.71 0.59         

2012 0.08 0.51 0.40 0.64        

2013 0.28 0.85 0.70 0.68 0.41       

2014 0.89 0.09 0.24 0.04* 0.00* 0.08      

2015 0.40 0.04* 0.07 0.00* 0.00* 0.02* 0.46     

2016 0.86 0.08 0.25 0.03* 0.01* 0.09 0.92 0.55    

2017 0.40 0.70 0.98 0.54 0.27 0.84 0.20 0.05 0.18   

2018 0.02* 0.15 0.10 0.12 0.22 0.05 0.00* 0.00* 0.00* 0.04*  

2019 0.05 0.31 0.27 0.61 0.85 0.28 0.01* 0.00* 0.00* 0.23 0.27 

 

3.2 Foto-identificación  

Se registró un total de 3,241 encuentros de individuos de tiburón ballena, lo que resultó en 706 tiburones 

foto-identificados. Por temporada, el número total de tiburones foto-identificados por varió entre 32 a 
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239 individuos (Figura 5). En las temporadas 2008 y 2018 la cantidad de individuos foto-identificados fue 

menor (36 y 32 tiburones, respectivamente). Mientras que, en las temporadas del 2014, 2015 y 2016 se 

registraron 239, 201 y 166 individuos foto-identificados respectivamente, siendo estas temporadas 

cuando se registró el mayor número de avistamientos. Durante la temporada del 2014 se registró el mayor 

número de individuos nuevos foto-identificados y el 2015 el año con el mayor número de recapturas.  

 

Figura 5. Número de tiburones ballena foto-identificados como nuevos y recapturados para cada temporada de 
muestreo. 

 

El 64% de los tiburones ballena foto-identificados fueron visto solo durante una temporada en la bahía 

(i.e. transitorios de acuerdo con Pradel et al. 1997), mientras que el 36% fue avistado por lo menos durante 

dos temporadas (Tabla 3). Solamente el tiburón identificado como BLA09-06 se registró durante 10 

temporadas, y los tiburones BLA09-28 y BLA09-47 se registraron durante 9 temporadas.  
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Tabla 3.  Número de individuos (N) y porcentaje de tiburones ballena avistados en Bahía de los Ángeles conforme a 
al número de recapturas en temporadas posteriores a su captura 

 
Recapturas por temporada N Porcentaje 

Ind. capturados en una sola temporada 457 64% 

Ind. recapturados en dos temporadas 118 17% 

Ind. recapturados en tres temporadas 62 9% 

Ind. recapturados en cuatro temporadas 25 4% 

Ind. recapturados en más de cuatro temporadas 44 6% 

 

 

3.3 Estructura de la agregación  

De los 706 tiburones foto-identificados, 481 (68%) son machos, 183 (26%) son hembras y 42 (6%) no se les 

pudo determinar el sexo. En cada temporada los machos representaron más del 65% de los individuos 

foto-identificados mientras que las hembras solo representaron un máximo de 35% (Figura 6). La 

proporción de sexo fue de 2.6M:1H, con un sesgo significativo hacia los machos (Wilcox, w=129, p<0.001). 

 

Figura 6. Porcentaje de frecuencia (N=706) de sexos de tiburones ballena avistados en Bahía de los Ángeles por 
temporada. M= machos, H= hembras e I= indeterminado.  

N=706 
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En relación a la estructura por tallas, los tiburones ballena observados en BLA presentaron un intervalo de 

tallas entre 2.7 m y 10 m LT (media= 5.7 m ± 1.0). Se observaron 39 individuos (n=706 total) con una talla 

mayor a los 8 m LT, los cuales podría considerarse como adultos, sin embargo, la mayor cantidad de 

individuos tuvieron tallas inferiores a los 8m LT, lo que siguiere que esta agregación está compuesta 

principalmente por juveniles (Figura 7). Se observó una tendencia entre el 2008 al 2012 donde los machos 

pequeños (<5.7m) tenían una mayor proporción en comparación con los machos grandes (>5.7m), y a 

partir del 2013, los machos grandes presentaron proporciones muy similares a los machos pequeños, 

excluyendo la temporada del 2018 donde se observaron más machos grandes (n=20) en comparación con 

machos pequeños (n=7) (Figura 8) 

 

Figura 7. Distribución de tallas del tiburón ballena observado en BLA por temporada. Longitud total máxima y 
mínima en cada temporada (línea punteada), cuartil superior e inferior (cajas), la mediana (división de la caja) y 
valores atípicos (círculos). 
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Figura 8.  Porcentaje de frecuencia para todos los tiburones ballena que visitaron BLA, divididos en dos grupos 
grandes y pequeños. El valor de referencia es la media de la LT  

 

3.4 Prueba de bondad de ajuste  

El modelo Jolly-Seber que considera los animales transitorios y residentes no tuvo un buen ajuste a los 

datos (ĉ = 3.79). Esta falta de ajuste es producto de una heterogeneidad en la probabilidad de 

supervivencia (prueba 3.Sr, p-valor<0.001) debido a la alta cantidad de animales transitorios encontrado 

durante las temporadas, además de una heterogeneidad en la probabilidad de captura (prueba 2.ct, p-

valor<0.001) atribuida a un muestreo no estandarizado (Boys et al., 2019) (Tabla 4).  El rechazo de la H0, 

indica un incumplimiento en los supuestos del modelo, por lo cual se usa una variante del modelo Jolly-

Seber donde se eliminan los animales transitorios. Este modelo propuesto por Pradel et al., 1997 permite 

tener un mejor ajuste de los datos (ĉ = 2.29) al eliminar la prueba 3.Sr disminuyendo así la dispersión de 

los datos. Debido a que se aplica una corrección (ĉ) a ambos modelos, este generó un ajuste en términos 

de Quasi-Akaike (QAICc).   
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Tabla 4. Resultados de la prueba de bondad de ajuste realizada para el modelo Jolly-Seber (ĉ= 3.79), donde se 
consideran los animales transitorios y residentes 

Prueba 3.Sm 3.Sr 2.Ct 2.CL 

X2 7.04 78.45 47.76 7.12 

Grados de libertad 10 10 9 8 

P-valor 0.72 <0.001 <0.001 0.52 

Z --- 7.50 -5.94 --- 

 

Tabla 5. Resultados de la prueba de bondad de ajuste utilizando la variante del modelo Jolly-Seber (ĉ= 2.93) 
propuesto por Pradel et al., 1997, donde se consideran solamente los animales residentes 

Prueba 3.Sm 2.Ct 2.CL 

X2 7.04 47.76 7.12 

Grados de libertad 10 9 8 

P-valor 0.72 <0.001 0.52 

Z --- -5.94 --- 

 

3.5 Selección del mejor modelo  

Los 4 modelos propuestos de diseño robusto presentan fallas estructurales, debido a valores irreales de 

los parámetros, un gran error de los mismos y falta de convergencia en algunos casos, por lo cual, fueron 

descartados de los análisis. Para el modelo Jolly-Seber, se muestran ambas aproximaciones. El modelo que 

considera a los tiburones transitorios y residentes presenta una falta de ajuste. Sin embargo, se prefiere 

sobre el modelo que solo toma en cuenta los residentes, debido a que el error estándar de los estimadores 

es mayor (Pradel et al., 1997); y no tiene en cuenta el 63% de los individuos (n=457), lo cual genera una 

sub-estimación en las abundancias.  

Para el modelo Jolly- Seber que considera tanto residentes como transitorios, el modelo que tuvo un mejor 

ajuste a los datos fue el modelo número I (tabla 6). Este modelo considera que la probabilidad de 

supervivencia (φ), y la probabilidad de captura (p) son constantes y la probabilidad de entrar en la 

agregación (pent) varia a través del tiempo. El modelo presentó el 93% del soporte de los datos, además 

el primer modelo (0.93/0.05=18.6) presenta 18.6 veces más soporte que el segundo modelo. Por último, 

si el ΔQAIC se encuentra en un intervalo de 2 a 7 sugiere que existe una diferencia real entre modelos, 

pero si ΔQAIC > 7, se considera que existe una fuerte evidencia de diferencia entre los modelos (Burnham 
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y Anderson, 2004), dicho esto, entre el modelo I y II existe una diferencia real, mientras se considera que 

existe una fuerte evidencia de diferencia entre el modelo I con respecto a los modelos III y IV.   

Tabla 6. Resultados obtenidos del modelo Jolly-Seber (transitorios + residentes, ĉ= 3.79) a través de la opción POPAN.  
Parámetros, supervivencia (φ), probabilidad de captura (p) y probabilidad de entrar a la agregación (pent). 
Constantes (.) o dependientes del tiempo (t). ΔQAICC = es la diferencia del QAICC entre el mejor y el modelo con el 
más bajo QAICC, Peso AICc= es la evidencia a favor del modelo, Verosimilitud= se calcula para un determinado 
modelo relativo al modelo con el QAICC más bajo.  

No. 
modelo 

Modelos QAICC ΔQAICC Peso 
AICc 

Verosimilitud 
del modelo 

No. 
parámetros 

I φ (.)p(.)pent(t) 671.60 0 0.93 1 13 

II φ(t)p(.)pent(t) 677.11 5.51 0.05 0.06 23 

III φ (.)p(t)pent(t) 682.32 10.71 0.00 0.00 24 

IV φ (t)p(t)pent(t) 692.42 20.81 0.00 0.00 33 

 

La probabilidad de supervivencia (φ) y la probabilidad de captura (p) fueron del 59%. La probabilidad de 

entrar en la agregación, estuvo entre un 5% y un 30%, siendo esta ultima la más alta y reportándose para 

los individuos que llegaron en 2013 y volvieron a entrar en 2014 (Anexo A).   

Para los modelos Jolly- Seber que solo consideran los residentes, el modelo que tuvo un mejor ajuste a los 

datos, fue el modelo número I (tabla 7), considerando que la probabilidad de supervivencia (φ) y la 

probabilidad de entrar en la agregación (pent) variaron en el tiempo, mientas que la probabilidad de 

captura (p) fue constante. Este modelo presentó el 99% del soporte de los datos, además el primer modelo 

(0.99/0.00=99) presenta 99 veces más soporte que el segundo modelo, por otra parte, el modelo I 

presenta una fuerte evidencia de diferencia con el resto de los modelos.  

 

Tabla 7. Resultados obtenidos del modelo Jolly-Seber (solo residentes, ĉ= 2.93) a través de la opción POPAN.  
Parámetros, supervivencia (φ), probabilidad de captura (p) y probabilidad de entrar a la agregación (pent). 
Constantes (.) o dependientes del tiempo (t). ΔQAICC = es la diferencia del QAICC entre el mejor y el modelo con el 
más bajo QAICC, Peso AICc= es la evidencia a favor del modelo, Verosimilitud= se calcula para un determinado 
modelo relativo al modelo con el QAICC más bajo.  

No. 
modelo 

Modelos QAICC ΔQAICC Peso 
AICc 

Verosimilitud 
del modelo 

No. 
parámetros 

I φ(t)p(.)pent(t) 748.19 0 0.99 1 20 

II φ (t)p(t)pent(t) 759.57 11.38 0.00 0.00 30 

III φ (.)p(t)pent(t) 763.67 15.48 0.00 0.00 22 

IV φ (.)p(.)pent(t) 770.64 22.44 0.00 0.00 12 
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La probabilidad de supervivencia (φ) estuvo entre el 53% al 97%, la probabilidad de entrar en la agregación 

(pent) estuvo entre el 0.8% en el periodo 2017-2018 y el 37% en el periodo 2013-2014. Por último, la 

probabilidad de captura (p) fue del 68%. 

 

Figura 9.  Abundancia estimada de tiburones ballena observados en Bahía de los Ángeles para 12 temporadas de 
muestreo, con base en el modelo de Jolly-Seber (residentes + transitorios) φ(.)p(.)pent(t) y en el modelo Jolly-Seber 
(solo residentes) φ(t)p(.)pent(t) 

 

El modelo φ(.)p(.)pent(t) que considera residentes y transitorios, estimo una abundancia anual que vario 

entre 68.82 ± 10.21 a 379.02 ± 23.84 individuos. Los años con mayores abundancias fueron el 2014, 2015 

y 2016, mientras que en el 2008 y 2018 se observaron las abundancias más bajas (Figura 9). Así mismo el 

mejor modelo arrojo una abundancia de la súper-población de 1,163.66 ± 34.19 individuos (1,098.54 -

1,232.63 intervalo de confianza al 95%). 

El modelo φ(t)p(.)pent(t) que solo toma en cuenta los residentes, estimo una abundancia anual para 

tiburones residentes que vario entre 23.47 ± 5.71 a 194.18 ± 8.63 individuos. Los años con mayores y 

menores abundancias, coinciden con el modelo que toma en cuenta tanto residentes como transitorios. 

Por lo que la tendencia de la agregación es igual en ambos modelos (Figura 9). El tamaño de la súper-

población de residentes se estimó en 278.54 ± 5.83 (267.35 -290.21 intervalo de confianza al 95%).  
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Capítulo 4. Discusión  

En este trabajó se analizaron los datos de 12 temporadas de agregación en Bahía de los Ángeles (2008-

2019), con el fin de conocer la estructura de la agregación y estimar tanto las abundancias anuales como 

la abundancia de la súper-población. Esto fue posible gracias a las fotografías tomadas por el grupo 

comunitario PEJESAPO que permitieron la individualización de los tiburones y la aplicación del modelo de 

captura-recaptura Jolly-Seber. A continuación, se discute sobre cada uno de los métodos empleados, así 

como el significado de cada aproximación. 

 

4.1 Foto-identificación  

El patrón de coloración parece ser único para cada individuo porque no se encontró el mismo patrón en 

más de un tiburón (Arzoumanian et al., 2005; Meekan et al., 2006). De 706 organismo foto-identificados, 

solo 3 individuos visitaron BLA durante 9-10 años, en Australia ha sido posible re-identificar 2 individuos 

después de 12 años (Meekan et al., 2006) y en Belice después de 16 años (McKinney et al., 2017), por lo 

que el patrón de coloración en el costado izquierdo permaneció constante durante más de una década lo 

que permitió una correcta foto-identificación. A nivel mundial el lugar con una mayor cantidad de 

organismo foto-identificados es México (Península de Yucatán) (n= 1101), seguido de Australia (n= 1082), 

Filipinas (n=774) y Mozambique (n= 676), el resto de los lugares donde se agrega la especie la cantidad de 

organismo foto-identificados es inferior a los 400 individuos (Norman et al., 2017).  

La foto-identificación también ha permitido demostrar la conectividad entre sitios de agregación. En este 

estudio, se observaron 23 individuos previamente foto-identificados en la Bahía San Luis Gonzaga (≈ 

150km al norte de BLA), asimismo, se conoce que los organismos pueden moverse entre BLA y Bahía La 

Paz (≈ 650 Km al sur de BLA) (Ramírez-Macías et al., 2012). Por lo que puede existir una conectividad en 

los sitios de agregación dentro del Golfo de California.  Sin embargo, solo ha sido posible registrar 

movimientos a pequeña escala (<1000 km) con ayuda de la foto-identificación (Norman et al., 2017), es 

decir entre las mismas regiones o lugares con condiciones ambientales muy similares, como entre México 

(Península de Yucatán), Belice, Honduras y Estados unidos (norte del Golfo de México) (McKinney et al., 

2017) o entre el Golfo Arábico y el Golfo de Omán (Robinson et al., 2016).  
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4.2 Transitoriedad 

Para BLA existe esta heterogeneidad de captura al no cumplir con el test3.Sr (p-valor<0.001), esto se puede  

atribuir a un muestreo no estandarizado lo que genera que muchos animales no se alcancen a re-avistar, 

sobrestimando así la cantidad de animales transitorios (Boys et al., 2019; Pradel et al., 1995). Para BLA se 

calculó un 63% de animales transitorios y un esfuerzo de muestreo de 358 días en 12 años. Esta 

transitoriedad parece ser común en los sitios de agregación del tiburón ballena, por ejemplo, este 

porcentaje para Utila fue del 78% (Fox et al., 2013), en Australia del 65% (Holmberg et al., 2009), en 

Seychelles del 75% y en Djibauti del 72% ( Rowat et al., 2011). Sin embargo, para Filipinas el valor de 

animales transitorios es mucho menor (47%), esto probablemente se deba a un gran esfuerzo de muestreo 

de 895 días en 10 años (McCoy et al., 2018), para las Maldivas este porcentaje también es bajo (35%), pero 

no se menciona el tiempo de muestreo debido a que parte de los datos son tomados del ECOCEAN (Davies 

et al., 2012). Los individuos vistos solo una vez pueden ser residentes que, por casualidad, fueron 

observados solo una vez, causando una sobrestimación en el porcentaje de animales transitorios (Conn et 

al., 2011) . Debido a que la ausencia visual pueden ser una mala interpretación de una ausencia real, un 

estudio llevada a cabo con telemetría acústica demostró la residencia (32% de los tiburones) durante todo 

el año de en la isla Mafia, Tanzania.  Esto se puede explicar debido a que el tiburón ballena usa un hábitat 

diferente, nadando más profundo y más lejos de la costa, presumiblemente en respuesta a la distribución 

de presas. Este cambio de comportamiento reduce la visibilidad de los tiburones, dando la falsa impresión 

de que han abandonado el área (Cagua et al., 2015).  

Por otra parte, se puede estar reflejando una respuesta a la foto-identificación inicial, dado que la prueba 

2.Ct (Z<0) muestra que el animal es evasivo frente a esa situación, además, se ha identificado que para 

BLA el 23% de los tiburones ballena tienen un comportamiento evasivo al aproximarse nadadores (15%) y 

embarcación (8%), mostrando un comportamiento más evasivo en caso de haber tenido una colisión 

previa con la embarcación. Por lo que, la experiencia previa podría influir en la tolerancia de los tiburones 

a la presencia humana ( Montero-Quintana, 2016). Para Mozambique se reporta que los tiburones ballena 

presentan un comportamiento evasivo durante el 64.7% de los encuentros, disminuyendo la duración del 

encuentro hasta en 4 minutos, de igual forma para las Filipinas se reporta un comportamiento evasivo en 

el cual el tiburón ballena se sumerge en el 37% de los casos, lo que indica que las interacciones con los 

humanos afectaran el comportamiento a corto plazo (Haskell et al., 2015; Quiros, 2007). Igualmente, la 

especie puede pasar solo el 17% de su tiempo en los dos primeros metros de la superficie del agua, por lo 

que, transcurre poco tiempo en la interface aire-agua (Berumen et al., 2014), esto sumado a una mala 

visibilidad puede dificultar la detección del animal. De igual forma se ha reportado para otra especie de 
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tiburón planctófago (Cetorhinus maximus) que pasa una pequeña proporción (10%) del tiempo en la 

superficie alimentándose, por lo que los animales observados en superficie pueden ser menos de los que 

están presentes realmente (Gore et al., 2016) 

Sin embargo, es probable que algunos de estos animales no regresen a BLA, debido a que el sitio de estudio 

es relativamente pequeño en comparación con el área de distribución de esta especie. Dado que, se han 

reconocidos otros sitios de agregación dentro del Golfo de California, quizás los animales transitorios solo 

están de paso en su ruta hacia otras zonas dentro del golfo. 

 

4.3 Estructura de la agregación 

Para BLA se registró un 68% de machos y un 26% de hembras, lo que concuerda con lo anteriormente 

reportado para esta agregación (Nates, 2015; Ramírez-Macías et al., 2012.). En la mayoría de las 

agregaciones a nivel mundial existe una segregación de sexos con más machos que hembras. Para Australia 

74% machos y 16% hembras (Meekan et al., 2006), para Seychelles 83% machos y 17% hembras, 

Mozambique 76% machos y  24% hembras, Djibauti 83% machos y 17% hembras (Brooks et al., 2010), para 

México (Atlántico) 65% de machos y 27% de hembras (Ramírez-Macías et al., 2012b), para Filipinas 33% 

machos y 5% hembras (McCoy et al., 2018), para el Golfo el Arábico el 50% machos y 23% hembras 

(Robinson et al., 2016). De las especies de tiburones que se han estudiado con suficiente detalle, la 

segregación sexual es una característica general (Sims, 2005). Este comportamiento puede ser 

influenciado por una segregación en el hábitat o un a segregación social, la primera depende de factores 

como disponibilidad de recursos, riesgo de depredación y condiciones ambientales mientras la segunda 

resulta de una sincronía o asincronía sexual (Wearmouth and Sims, 2008).  

Para él tiburón pinta roja (Scyliorhinus canicula) se ha relacionado a una preferencia en la dieta y riesgo 

de depredación donde las hembras pasan entre el 62 al 73% del tiempo en aguas poco profundas y cercana 

a rocas o cavernas (Sims et al., 2001), de igual forma para el tiburón martillo (Sphyrna lewini) esta 

segregación también se da por preferencia en las presas, donde las hembras se alimentan de presas 

pelágicas y de manera más exitosa,  este cambió hace que las hembras crezcan más rápidamente(Klimley, 

1987). Por otra parte, para el tiburón blanco (Carcharodon carcharias) esta segregación se ha atribuido a 

preferencias en las condiciones ambientales, donde los machos y las hembras están presentes en la zona 

costera durante el verano, pero durante el invierno, los machos se alejan de la costa, mientras que las 
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hembras permanecieron en la zona costera, eso se atribuye a una termorregulación de la especie (Kock et 

al., 2013). Debido a que en BLA no existe evidencias hasta la fecha de una segregación social lo más 

probable es que se deba a una segregación en el hábitat, por lo que se podría suponer que las hembras se 

encuentras en ambientes más pelágicos (e.g sur el Golfo de California en Isla Espíritu Santo y Banca Gorda, 

Ramírez-Macías et al., 2012), alimentándose de otras presas,  lo que favorece un crecimiento rápido para 

alcanzar la madurez a un mayor tamaño, necesario para mantener a los embriones, pero con una edad 

similar a la de los machos, lo que hace coincidir la vida reproductiva de ambos sexos (Klimley, 1987) 

La mayoría de las agregaciones a nivel mundial, se encuentran dominadas por individuos pequeños y 

juveniles. Para BLA se encontró que LT media es de 5.7m, sin embargo, se observaron algunos machos 

adultos. Las tallas más comunes en las agregaciones son longitudes intermedias entre los 5-7m, en Belice 

la media es de 6.3m LT (Graham y Roberts, 2007) , en Australia la media es de 6.7m LT ( Meekan et al., 

2006) , en el Golfo Arábico la media de 7m LT (Robinson et al., 2016) , Filipinas la media de 6.5 (McCoy et 

al., 2018), en México (Atlántico) la media de 6.2m LT (Ramírez-Macías et al., 2012b)en Seychelles la media 

de 5.7m y en Mozambique 6.7m (Brooks et al., 2010). Los tamaños más grandes (>8.5m) son reportados 

en zonas oceánicas o alejados de la costa, como para Galápagos  (Acuña-Marrero et al., 2014; Hearn et al., 

2016), los Azores (Afonso et al., 2014), isla St. Helena (Clingham et al., 2016) y en Isla Espíritu Santo y Banca 

Gorda (Sur del Golfo de California) (Ramírez-Macías et al., 2012), finalmente los tamaños más pequeños 

(< 4.0m) se encuentran en Djibauti (Brooks et al., 2010; Rowat et al., 2011) y en el Mar Rojo (Berumen et 

al., 2014; Cochran et al., 2019). 

Se cree que la segregación por edad (juveniles-adultos) es una característica universal de las poblaciones 

de tiburones (Wearmouth y Sims, 2008). En la agregación de Bahía la Paz los tiburones ballena se segregan 

por tamaño con juveniles observados en aguas costeras poco profundas que se alimentan en una gama de 

copépodos, mientras que los adultos permanecen en aguas profundas, alimentándose de kril (Ketchum et 

al., 2013). En Belice se sabe que los juveniles de esta especie se alimentan de una variedad de huevos de 

peces cerca de las zonas costeras, mientras que se observan individuos más grandes en aguas oceánicas 

que se alimentan de diferentes especies de larvas de peces (Graham y Roberts, 2007). Esta información ha 

sido corroborada con análisis de isotopos estables en musculo de tiburones ballena , que señala un 

aumento de δ13C con el tamaño total, esto se atribuye a una heterogeneidad en el lugar donde los 

individuos se alimentan (Borrell et al., 2011), además, los valores de δ15N también aumentan con el 

tamaño lo que refleja un cambio ontogénico en la dieta, sugiriendo una división espacial de los recursos, 

por lo que, los individuos juveniles pueden alimentarse de presas de menor nivel trófico en comparación 

con individuos de mayor tamaño (Whitehead et al., 2020), que puede alimentarse de zooplancton de aguas 
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profundas y peces en aguas oceánicas (Rohner et al., 2013). Por lo que, las agregaciones de juveniles son 

para encontrar alimentos y aumentar su tamaño, esto se logra mediante la explotación de recursos en 

áreas costeras con presas menos profundas (Norman et al., 2017). 

 

4.4 Estimación de abundancia  

4.4.1 Parámetros demográficos  

En la mayoría de los estudios que se utiliza el modelo Jolly-Seber, el principal objetivo es conocer la 

abundancia tanto anual como de la súper-población, por lo que ha sido muy poco lo que se reporta sobre 

los otros parámetros demográficos que este modelo puede proporcionar. Para la agregación de BLA se 

encontró una probabilidad de sobrevivencia del 59% cuando se incluyeron en el modelo a los animales 

transitorios. Como el modelo no pueden diferenciar entre una emigración y una muerte  (Cooch y White, 

2019; Pollock et al., 1990) , todos los animales transitorios se consideran como muertes disminuyendo así 

la probabilidad de supervivencia. Por lo que se decidió eliminar los animales transitorios (enfoque ad hoc), 

dando como resultado un aumento en la probabilidad de sobrevivencia del 97%. En Seychelles se ha 

calculado una probabilidad de sobrevivencia baja de entre 29%—38% (Brooks et al., 2010; Rowat et al., 

2009), esto probablemente se deba al porcentaje de animales transitorios (75%). Los resultados de este 

estudio sugieren que los tiburones ballenas que visitan BLA tienen una alta probabilidad de regresar a la 

bahía y ser vistos.  

La probabilidad de captura no cumplió uno de los supuestos (Test 2.Ct) al rechazarse la H0  (p-valor < 0.001). 

Por lo que la probabilidad de captura dentro de la bahía es heterogénea, y se estimó en 59%, al eliminar 

los transitorios (enfoque ad hoc), esta aumentó a 68%. Para Seychelles se calculan valores de entre 31%-

72%  (Brooks et al., 2010; Rowat et al., 2009). Esta probabilidad está influenciada por la presencia de 

animales transitorios, emigración local a nuevas áreas de alimentación y un comportamiento evasivo a la 

técnica de foto-identificación (Francis y  Cooke, 1993).  Esta probabilidad para BLA es alta, si se tiene en 

cuenta la presencia de animales transitorios (no se vuelven a capturar), además, del comportamiento 

evasivo que tiene la especie dentro de la bahía.  

La probabilidad de entrar en la agregación se estimó entre 5% al 30%, al eliminar los animales transitorios 

varió entre el 0.8% y 37%. Para Seychelles se estimó entre 99% al 100% (Brooks et al., 2010; Rowat et al., 

2009), la cual se encuentra mal estimada debido a que biológicamente nos estaría diciendo que el 100% 
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de los individuos regresar cada año es decir una agregación compuesta por residentes, y se estima que 

esta agregación tiene un 75% de animales transitorios ( Rowat et al., 2011). Para la agregación de las 

Maldivas se estima que la probabilidad de entrar en la agregación esta entre el 5% y 23% (Davies et al., 

2012). En general, esta probabilidad tiende a ser baja, debido a que en la mayoría de las agregaciones la 

mayor proporción de los animales no regresan. Los parámetros demográficos deben ser tomados con 

precaución debido a que uno de los modelos presenta una falta de ajuste y el otro está sub-estimado los 

valores al no considerar el total de los tiburones.  

 

4.4.2 Abundancias anuales 

Según los datos de la abundancia anual, la agregación parece tener fluctuaciones a través del tiempo 

(Figura 9). Probablemente, estás oscilaciones se deban a cambios en las condiciones ambientales o 

disponibilidad de recursos. Para los años 2014, 2015 y 2016 se presentan las más altas abundancias en 

todo el periodo de estudio y estos años coindicen con anomalías en la temperatura del agua en el Pacífico 

oriental. La alta temperatura y la persistencia durante varios años de esta anomalía cálida (Onda calidad 

del Pacifico), han tenido impactos sin precedentes en múltiples niveles tróficos del ecosistema marino y 

pesquerías de importancia socioeconómica (Di Lorenzo y  Mantua, 2016). Además, durante el 2015- 2016 

se registra El Niño más cálido en los últimos 50 años (Whitney, 2015), comparable a los eventos de 1982–

1983 y 1997–1998 que desencadenaron un cambio generalizado en el ecosistema en el nororiente del 

Pacífico (Jacox et al., 2016). 

En BLA, los vientos permiten el intercambio de agua entre el interior de la bahía y el Canal de Ballenas, 

llegando a intercambiar hasta unos 22,200 m3/s con los vientos del oriente, sin embargo, los vientos del 

norte y nororiente son las más eficientes, ya que transportan más masa a través del gran giro que cubre 

casi toda la bahía (Amador-Buenrostro et al., 1991).  Por otro lado, las corrientes de marea son 

especialmente fuertes en esta región (Álvarez-Borrego, 2008). Ambos procesos se traducen en una 

influencia de aguas frías y con altas concentraciones de nutrientes, incrementando la productividad 

primaria en la bahía (Bustos-Serrano et al., 1996).  

Estas condiciones en BLA se deben a la amplia conexión que tiene con el Canal de Ballenas (Amador-

Buenrostro et al., 1991) . La fuerte mezcla por corrientes de marea en el Canal de Ballenas se atribuye a la 

batimetría de la zona, dado que el Canal está aislado de la parte central del golfo por una cresta submarina 

(450m) (Rusnak et al., 1964), por lo que el intercambio entre el sur y el norte está limitado a aguas 
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relativamente somera, además, la profundidad máxima del canal es de 1600m. Esto genera una mezcla 

vertical intensa que lleva agua fría a la superficie del mar durante la mayor parte del año por lo que la 

distribución vertical de la temperatura no disminuye regularmente con la profundidad, con valores de 11°C 

aún en las zonas más profundas (Robinson, 1973). Esta dinámica física propicia un flujo de nutrientes a la 

zona eufótica que promueve una alta biomasa y productividad del fitoplancton (Álvarez-Borrego y Lara-

Lara, 1991). Datos satelitales del Ocean Color muestran que, durante el verano, la mayor parte del golfo 

tiene una baja concentración de pigmentos fotosintéticos, pero estas concentraciones permanecen altas 

en el Canal de Ballenas debido a la mezcla por mareas (Álvarez-Borrego, 2002). 

Por las condiciones mencionadas anteriormente, se ha mostrado que la variabilidad de la biomasa de 

fitoplancton no está dominada por los eventos El Niño en la parte norte del Golfo de California, debido a 

que, la intensa mezcla por mareas oculta los efectos de El Niño (83–84) (Santamaria-del-Ángel et al., 1994). 

Además, se sugiere que el Canal de Ballenas puede servir como un refugio de alta productividad y 

abundancia de presas para organismos marinos de gran movilidad en años El Niño, con base en el gran 

número de cetáceos adultos y aves marinas observados en el Canal de Ballenas en 1983, (Tershy et al., 

1991) . Asimismo, se encontró que las larvas de la sardina de monterrey (Sardinops caeruleus) estuvieron 

casi ausentes durante El Niño 97-98 en el Golfo de California.  Sin embargo, se registró una alta abundancia 

de larvas concentradas en esta zona debido a que allí se encontraba el rango óptimo de temperaturas (de 

18 a 21 ° C) que se necesita para que la especie desove y la disponibilidad de alimentos (Sánchez-Velasco 

et al., 2002), igualmente, se reportó en febrero de 1992 un año El Niño, que la anchoveta (Engraulis 

mordax) solamente desovaron en esta región debido a las bajas temperaturas (Green-Ruiz and Hinojosa-

Corona, 1997). Otros autores mencionan que si existe un efecto sobre la clorofila y la productividad 

primara, pero es tan pequeño, que no se considera significativo (Escalante-Almazán et al., 2013).  Por otra 

parte, los efectos son muy evidentes en otros ecosistemas costeros del Pacífico oriental, incluyendo la 

boca del Golfo de California, donde se calcula un decremento en la productividad primaria neta entre 30-

40% en El Niño (97-98) (Kahru et al., 2004)  

En otras zonas donde el fenómeno de El Niño tiene efectos notables, usualmente la abundancia de 

tiburones ballena en estos años es menor o no son avistados. En el archipiélago de Galápagos no fueron 

avistados esta especie durante El Niño del 1982-1983 (Acuña-Marrero et al., 2014). En Australia, en el 

arrecife Ningaloo, en los años de El Niño se reportan las más baja abundancias, debido a un debilitamiento 

de la corriente de Leeuwin. Por el contrario, en los años de La Niña el tiburón ballena fue relativamente 

abundante, de hecho, el 1992 fue la temporada con el mayor número de individuos hasta ahora 

registrados en un censo aéreo. En años de La Niña existe una fuerte corriente de Leeuwin, la cual puede 
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estar relacionada con mayor disponibilidad de alimentos y, por lo tanto, se agregan más tiburones (Wilson 

et al., 2001). Esta explicación asume que el tiburón ballena usan la corriente como mecanismo de 

transporte y, de ser cierto, se podría esperar que en los años del El Niño cuando la corriente de Leeuwin 

sea más débil, los tiburones deberían llegar a Ningaloo más tarde en la temporada y posiblemente en 

menor número (Sleeman et al., 2010). Para otra especie de tiburones planctófago, como el tiburón 

peregrino (Cetorhinus maximus), se ha sugerido que temperaturas del agua más cálidas de lo habitual 

asociadas con los episodios de El Niño pueden reducir la abundancia de esta especie en la costa de 

California (Squire, 1990) 

Debido a las condiciones oceanográficas características de la zona, en BLA este fenómeno no tiene efecto, 

por lo que se propone a BLA como un refugio en años de El Niño, debido a que en otros lugares donde 

usualmente se agregada el tiburón ballena, puede haber una disminución en la productividad y por ellos 

deben migrar a zonas donde exista una disponibilidad de alimento. Si bien en los años de El Niño existe 

una mayor abundancia, eso no es tan claro en los años de La Niña. En 2008 y 2018 se registran las más 

bajas abundancias y quizás se pueda atribuir a este fenómeno, ya que, al encontrarse mayor alimento, no 

migren hasta esta zona.  

 

4.4.3 Estimación de la súper-población  

El modelo JS (residentes+ transitorios) estimó 1,163.66 ± 34.19 tiburones ballena para Bahía de los 

Ángeles, este valor es comprable con la estimación de la súper-población en Filipinas 1,767 ± 41 (McCoy 

et al., 2018). En donde se foto-identificaron 479 individuos, un valor inferior a los organismos foto-

identificado en este estudio, pero su valor de abundancia es mucho mayor debido a que tienen un mayor 

esfuerzo de muestreo lo que reduce la cantidad de animales transitorios y permite tener una estimación 

mayor. Si se incrementaran los días de muestreo en BLA, que permitan reducir la cantidad de animales 

transitorios, probablemente esta nueva estimación daría valores superiores a los de Filipinas debido a que 

se cuenta con mayor cantidad de organismo foto-identificados. A pesar de que la agregación de Galápagos 

muestras un límite superior muy alto (Figura 10), no se considera comparable debido a que solo se toman 

datos durante 3 años (2011-2013) y solo se foto-identifican 82 individuos, estimado un súper-población 

de 695 ± 166, por lo que este valor puede estar muy sesgado. La siguiente agregación más grande, es la de 

Holbox (Ramírez-Macías et al., 2012b) seguida por agregación de Seychelles (Brooks et al., 2010; David 

Rowat et al., 2011), Australia (Meekan et al., 2006) y Maldivas (Davies et al., 2012; Riley et al., 2009). 
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Figura 10.Estimaciones de la súper-población de tiburón ballena en diferentes agregaciones a través del modelo 
Jolly- Seber, en la parametrización POPAN en el software MARK. Se muestra el intervalo superior e inferior.  

 

Dado que algunas agregaciones de tiburón ballena están interconectadas, los aumentos o disminuciones en el 

número de individuos en cualquier agregación pueden reflejar cambios en la distribución entre los sitios de 

agregación, en lugar de cambios en el tamaño poblacional (Ramírez-Macías et al., 2012b)  
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Capítulo 5. Conclusiones 

 Durante los 12 años de monitoreo en BLA se identificaron 706 individuos gracias al patrón de 

coloración del costado izquierdo. 

 La agregación de tiburones ballena en Bahía de los Ángeles está compuesta principalmente por 

machos juveniles de tallas intermedias (con un promedio de 5.7 m LT).  

 El 64% de los individuos foto-identificados, solo fueron avistados una sola vez en la bahía, por lo 

que se consideran transitorios. Este porcentaje se encuentra sobre-estimado, debido a un 

muestreo no estandarizado, y en menor proporción por un comportamiento de evasión (2.Ct, 

Z<0), frente a la técnica de foto-identificación  

 El modelo Jolly-Seber que mejor se ajusta a los datos de captura y recaptura de los tiburones 

ballena foto-identificados en Bahía de los Ángeles fue el propuesto por Pradel debido a que incluye 

el efecto de los animales transitorios y reduce la sobre-dispersión de los datos.  

 La mayor abundancia de tiburones ballena en BLA se estima para el 2014, 2015 y 2016.  

 

5.1 Recomendaciones  

 Debido a la gran de movilidad que presenta la especie, sería pertinente realizar un esfuerzo de 

muestreo en toda el área de estudio de manera sistemática.  

 En una temporada se debería muestrear 35 días y en cada día 3h de búsqueda efectiva. Para 

evitar un sesgo en la cantidad de animales transitorios  

 Combinar la técnica de foto-identificación con censos realizados con drones que permitan un 

estimado de abundancia más preciso.  
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Anexos 

Anexo A 
 
Tabla 8. Parámetros demográficos obtenidos a través del mejor modelo φ (.)p(.)pent(t) donde se consideran los 
animales transitorios y residentes. Datos que no fueron posibles estimar (--)  

 Variable Estimado Error estándar Límite inferior Límite superior 

Constante φ 0.592 0.015 0.564 0.621 

Constante p 0.591 0.023 0.546 0.636 

2008 pent 0.103 0.015 0.078 0.136 

2009 pent 0.070 0.014 0.048 0.103 

2010 pent 0.061 0.013 0.040 0.091 

2011 pent 0.051 0.012 0.032 0.080 

2012 pent 0.113 0.015 0.087 0.147 

2013 pent 0.300 0.023 0.253 0.341 

2014 pent 0.079 0.018 0.050 0.122 

2015 pent 0.089 0.014 0.065 0.121 

2016 pent -- -- -- -- 

2017 pent -- -- -- -- 

2018 pent 0.067 0.011 0.048 0.091 
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Anexo B 

 
Tabla 9. Parámetros demográficos obtenidos a través del mejor modelo φ (t)p(.)pent(t) donde se consideran solo los 
animales residentes. Datos que no fueron posibles estimar (--) 

 Variable Estimado Error Estándar Límite inferior Límite superior  

2008 φ -- -- -- -- 

2009 φ 0.977 0.043 0.501 0.999 

2010 φ 0.915 0.051 0.750 0.974 

2011 φ 0.850 0.054 0.713 0.928 

2012 φ 0.823 0.054 0.692 0.905 

2013 φ 0.820 0.049 0.705 0.896 

2014 φ 0.963 0.040 0.749 0.995 

2015 φ 0.708 0.052 0.597 0.798 

2016 φ 0.538 0.058 0.424 0.648 

2017 φ 0.570 0.078 0.415 0.713 

2018 φ 0.818 0.125 0.463 0.958 

Constante p 0.682 0.020 0.642 0.718 

2008 pent 0.123 0.029 0.076 0.191 

2009 pent 0.132 0.032 0.081 0.208 

2010 pent 0.082 0.029 0.040 0.158 

2011 pent 0.070 0.025 0.034 0.138 

2012 pent 0.117 0.028 0.072 0.185 

2013 pent 0.373 0.036 0.306 0.445 

2014 pent -- -- -- -- 

2015 pent -- -- -- -- 

2016 pent -- -- -- -- 

2017 pent 0.008 0.006 0.001 0.036 

2018 pent -- -- -- -- 

 


