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RESUMEN 

 

Muchos de los stocks de peces en el mundo necesitan recuperarse del colapso o 

sobreexplotación, y en algunos casos dichos recursos pesqueros han sido listados en 

alguna categoría de riesgo de extinción. Las poblaciones de peces presentan un amplio 

rango de respuestas a la presión de pesca, que van desde las reducciones en biomasa, 

alteraciones en la composición demográfica, hasta posibles reducciones del potencial 

evolutivo. La totoaba fue el primer caso de pez marino considerado como en peligro 

crítico de extinción, y aquí es utilizado como caso de estudio. Se realizó una evaluación 

de los niveles de diversidad genética con la intención de conocer el número de unidades 

poblacionales y sí la explotación pequera que sufrio la especie el siglo pasado tuvo un 

efecto en el potencial evolutivo de la especie, además se efectuó un análisis 

demográfico para conocer el estado de la pobación, así como identificar los parámetros 

demográficos más relevantes de la totoaba en el Golfo de California. La diversidad 

genética medida mediante loci microsatélites se encontró dentro del rango observado en 

otras especies de la familia Sciaenidae. Con el uso de diferentes metodologías 

(AMOVA, Dc, Fst e inferencia Bayesiana) no se pudo rechazar la hipótesis de panmixia 

para totoaba en el Golfo de California. Asimismo, no se observó evidencias de un 

cuello de botella a una escala contemporánea al usar la prueba de exceso de 

heterocigosidad y la tasa M. Por lo que se concluye que la totoaba no sufrió una pérdida 

de diversidad genética cuantificable debido al colapso poblacional que sufrió a 

mediados del siglo pasado; sin embargo, mediante métodos de coalescencia, se detectó 

una importante reducción en el tamaño efectivo poblacional ancestral hace 7,413 años 

(90%IC: 926–72,144). Por su parte, el tamaño efectivo poblacional actual (Ne = 1803–

2680), permite mantener el potencial evolutivo de la especie, así como implementar 

medidas de conservación a largo plazo. La totoaba aún conserva sus características de 

historia de vida en el Golfo de California. El análisis demográfico mostró que la 

población tiene el potencial de crecimiento bajo condiciones de no pesca (λ = 1.47; 

IC90%: 1.30-1.66). Las elasticidades de supervivencia fueron mayores que las 

elasticidades de la fecundidad; la supervivencia de juveniles presentó mayores 

elasticidades que los adultos. Las elasticidades de supervivencia disminuyeron en 

función de la edad, a partir de la edad de primera madurez. El análisis de riesgo, mostró 

que el riego de sobrepasar el punto de referencia límite con respecto a la tasa de 

crecimiento poblacional [P (λ < 1)] disminuye al incrementar la edad de primera 

captura, a edades posteriores de la edad de primera madurez. Las evidencias de los 

estudios realizados sugieren que la población de totoaba en el Golfo de California, no 

se dirige hacia la extinción, sin embargo, dadas sus características de historia de vida es 

una especie vulnerable a la sobreexplotación. 
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ABSTRACT 

  

Several fish stocks need to recover from fishery collapse or overexploitation; some of 

them have been listed as endangered. Fisheries induce changes in population, such as 

reduction in biomass, changes in demographic composition, and may reduce 

evolutionary potential. Totoaba was the first marine fish listed as critically endangered 

and it is used as subject of study. Analyses of genetic diversity assessed the population 

structure and whether the fishery collapse of the last century reduced its evolutionary 

potential. Demographic analyses were performed to assess the productive potential, 

based on the population growth rate, and identify the more important vital rates of the 

population. Genetic diversity inferred by microsatellite loci showed similar values as 

other sciaenid fish. Population structure analysis did not reject panmixia in the Gulf of 

California by any statistical method (AMOVA, Dc. Fst, and Bayesian inference). 

Contemporary bottleneck results of heterozygosity excess and M-ratio did not detect 

contemporary loss of genetic diversity. Hence, totoaba does not show a measurable loss 

of genetic diversity related to the fishery collapse of the last century. However, the 

long-term coalescent method detected population reduction of the ancestral effective 

population size 7,413 (90%IC: 926–72,144) years ago. Despite this reduction, current 

effective population size (Ne = 1803–2680) is large enough for totoaba to keep its 

evolutionary potential. Demographic analysis showed that the population is able to 

grow (λ = 1.47; IC90%: 1.30–1.66) when there is no mortality from fishing. Elasticity 

results showed that survival has higher elasticities than fecundity, and survival 

elasticities were higher for juvenile than adults. Risk analysis indicates that risk of 

exceeding the limit reference point [P (λ < 1)], decreases when increase the age at first 

capture. These analyses indicate that the totoaba do not present characteristics of a 

species that is being driven to extinction. However, totoaba is vulnerable to 

overexploitation, given its life history characteristics. 
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1. INTRODUCCIÓN 

La dinámica de poblaciones sujetas a explotación pasa por varias etapas durante su 

explotación: desarrollo, totalmente explotadas, sobre explotadas, colapso y recuperación, 

esta última depende de la resiliencia de la población a los factores causales del colapso 

(Hilborn y Walters, 1992). Dentro de estas etapas la menos deseada es el colapso, el cual es 

definido como un periodo sostenido de capturas muy bajas después de un periodo de altas 

capturas (Cook, 1984). A pesar de ser un una condición no deseada en el manejo de 

recursos pesqueros, este ha sido un fenómeno común en muchos stocks de peces a nivel 

mundial (Worm et al., 2009; Costello et al., 2012). 

Durante las etapas de una pesquería existen cambios al interior de la población en función 

de la magnitud de pesca, como lo son reducción de la abundancia y biomasa, cambios en la 

composición demográfica, hasta posibles impactos en la diversidad genética (Hauser et al., 

2002; Hoarau et al., 2005; Enberg et al., 2009; Heino et al., 2013). Por lo tanto, el nivel en 

que se afectan estas características, se relaciona con la intensidad de la explotación del 

recurso, siendo la etapa del colapso, donde acentúan en mayor grado todos los potenciales 

efectos adversos sobre la población. Sin embargo, aún no se tiene un completo 

conocimiento de las consecuencias del colapso sobre la composición demográfica y 

genética en poblaciones de peces sujetas a explotación (Hauser et al., 2002; Mullon et al., 

2005; Enberg et al., 2009; Therkildsen et al., 2010). Así también, se desconoce si el 

colapso pesquero puede comprometer la existencia de especies y posteriormente dirigirlas 

hacía la extinción. 

Un número importante de stocks pesqueros en el mundo que se encuentran sobrexeplotados 

o colapsados, han sido listados en alguna categoría de amenaza de riesgo de extinción por 

organismos internacionales (CITES-UNEP, 2011; IUCN, 2013). Este hecho, ha generado 

un vigoroso debate acerca de que algunas especies de peces comerciales podrían estar bajo 

alguna categoría de amenaza, debido a que los criterios de designación sobreestiman el 

riesgo de extinción según la comunidad pesquera (Matsuda et al., 1997; Musick, 1999; 

Powles et al., 2000; Reynolds et al., 2005). A pesar de esta situación, actualmente no se 

conoce ninguna extinción de algún pez marino causado por la pesca (Dulvy et al., 2003; 
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Reynolds et al., 2005). Aunado a lo anterior, existe un gran número de recursos pesqueros 

en el mundo que no han sido evaluados o presentan escasa información para una completa 

evaluación (Costello et al., 2012), y por ende complica la aplicación objetiva de los 

criterios para determinar el nivel de amenaza en esas poblaciones. 

La falta de información base para evaluar la posible recuperación de un stock obliga a 

realizar evaluaciones indirectas de la misma (Lotze et al., 2011). Algunas mediciones 

indirectas de recuperación en poblaciones marinas es a través de su distribución, 

abundancia, estructura de tallas, características demográficas y diversidad genética. La 

recuperación de una stock puede ser considerada como el regreso su estado normal después 

de una perturbación (e.g. colapso). Asimismo, la capacidad de sobreponerse ante una 

perturbación se conoce como resiliencia. Las poblaciones pueden presentar diferentes 

niveles de recuperación después de una perturbación i) total recuperación, cuando regresan 

a su estado inicial antes de la perturbación ii) recuperación parcial, cuando se recuperan 

parcialmente a un estado alternativo estable pero no al inicial iii) irreversible, el cual es un 

estado de daño por un periodo prolongado de tiempo (Lotze et al., 2011). Así, se tiene que 

de manera indirecta se puede contar con señales del nivel de recuperación de una población 

aún cuando no se cuenta con una línea base histórica de la población. 

En este contexto, un aprovechamiento precautorio para el manejo de recursos marinos 

requiere un mejor entendimiento de la dinámica del colapso (Mullon et al., 2005). Así 

como de la magnitud de estos colapsos en el recurso mismo, para ello se deben 

complementar diferentes herramientas que permitan comprender la dinámica presente y 

pasada de dichos recursos. El reto de la comprensión de la magnitud de éste fenómeno en 

las características de la población es mayor cuando no se cuenta con suficiente información 

para su evaluación. Sin embargo, en la actualidad el empleo de herramientas moleculares 

permite contar con una perspectiva de los efectos a nivel genético en diferentes escalas 

temporales. Asimismo, los análisis demográficos matriciales han mostrado ser una buena 

herramienta para la toma de decisiones, sobretodo en los casos con poca información 

disponible sobre parámetros de la dinámica de poblaciones  y con ello es posible identificar 

las los parámetros demográficos que son más sensibles para la tasa de crecimiento de la 

población. La falta de conocimiento en los parámetros demográfico poblacionales, provoca 
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incertidumbre que puede ser usada para evaluar el riesgo asociado a diferentes estados de la 

naturaleza los cuales hacen referencia a diferentes condiciones demográficas de la 

población. Estas herramientas permiten obtener una imagen de la dinámica poblacional a 

corto y largo plazo, así como estimar el peligro de extinción en especies con escasos datos 

disponibles. 

El presente estudio se enfocó en una de las especies emblemáticas del Golfo de California: 

la totoaba (Totoaba macdonaldi, Gilbert, 1891). La totoaba pasó por todas las etapas de una 

pesquería hasta su colapso poblacional a mediados del siglo pasado, hasta ser catalogada 

como en peligro crítico de extinción. En la actualidad, se desconocen varios aspectos de su 

biología, así como su dinámica poblacional presente y pasada. La falta de información 

contemporánea provoca incertidumbre sobre su actual estado de amenaza como especie en 

peligro de extinción a más de tres décadas de tal designación. En este sentido, en este 

trabajo se evaluaron los potenciales efectos en la población después de su colapso 

poblacional, mediante dos aproximaciones  con los métodos de genética y dinámica 

poblacional, para inferir si la especie presenta algunas de las características de las especies 

que se dirigen hacía la extinción. 
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2. ANTECEDENTES 

A continuación se describen las categorías de amenaza de diferentes organismos 

internacionales, así como las opiniones encontradas con respecto a los biólogos pesqueros. 

También se revisan algunas alternativas para la evaluación del estado de las poblaciones en 

casos con escases de información. 

2.1 Categorías de amenaza 

La Unión Internacional para la Conservación de la Naturaleza (IUCN, por sus siglas en 

inglés) a través de la Comisión de Supervivencia de Especies (SSC, por sus siglas en 

inglés) ha establecido una serie de categorías de amenaza para la protección de especies 

biológicas. Estas son: en peligro crítico, en peligro, y vulnerable, definidas por los niveles 

de riesgo en el medio silvestre. A su vez, estas categorías se basan en criterios ecológicos y 

biogeográficos, tales como: A) reducción de la población, B) extensión del rango 

geográfico, C) poblaciones pequeñas y en disminución, D) poblaciones muy pequeñas en 

hábitat restringido y E) análisis cuantitativo (IUCN, 2001). La mayoría de los peces tanto 

marinos como de agua dulce han sido listados en alguna categoría de amenaza mediante el 

criterio “A” (reducción poblacional). Con este criterio, una especie se encuentra en peligro 

crítico si disminuye un 80% durante 10 años o tres generaciones; amenazada si disminuye 

un 50% en 10 años o tres generaciones; y vulnerable si disminuye un 30% en 10 años o tres 

generaciones. Sin embargo, la IUCN aplica los mismos criterios cuantitativos para todos los 

organismos a pesar de sus distintas estrategias biológicas o taxonomía, y considera sólo la 

ventana temporal ajustada a la duración del tiempo generacional, y el tamaño poblacional 

es medido sólo en función a los individuos maduros (Musick, 1999). 

Si bien, los criterios de la IUCN son adecuados para salvaguardar cambios poblacionales 

rápidos en el corto plazo, sobreestiman el nivel de amenaza para la mayoría de las especies 

de peces marinos (Matsuda et al., 1997; Musick, 1999). La principal disyuntiva entre la 

IUCN y biólogos pesqueros surge por el uso del criterio de disminución poblacional, ya que 

una reducción del 50% de la población en tres años es causa de listado en alguna categoría 

de amenaza por IUCN. En cambio los científicos pesqueros consideran que disminuciones 

de esta magnitud son normales para alcanzar el máximo excedente (productividad) del 

recurso, lo cual no compromete el estado de salud de la población (Reynolds et al., 2005; 
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Hilborn, 2007). Así, a partir de un mismo criterio biológico, hay visiones encontradas en 

cuanto a la dimensión del criterio para evaluar el nivel de amenaza de un recurso (Powles et 

al., 2000; IUCN, 2001; Reynolds et al., 2005). 

Ante esta situación la Sociedad Americana de Pesquerías (AFS, por sus siglas en inglés) 

desarrolló nuevos criterios que toman en cuenta la resiliencia o la capacidad de una 

población a recuperarse en base a la tasa de crecimiento poblacional, así como los 

parámetros demográficos poblacionales como la edad de primera madurez, el coeficiente de 

crecimiento individual (k), la fecundidad y su longevidad. Estos características permiten 

clasificar a los organismos en cuatro escalas de productividad: alta, mediana, baja y muy 

baja, y cada nivel de productividad está asociado con un valor umbral de disminución 

poblacional de 99, 95, 85 y 70%, respectivamente. Si la disminución de la población iguala 

o excede el umbral para la categoría de productividad apropiada se debe listar como 

vulnerable, y un panel de expertos decidirá si asciende el nivel de amenaza a amenazada o 

en peligro o asigna una categoría menor (Musick et al., 2000). 

En algunas ocasiones no se cuenta con la información suficiente para realizar las 

evaluaciones del nivel de amenaza. En este sentido el empleo de marcadores moleculares 

pueden coadyuvar en la evaluación del nivel de amenaza de especies o poblaciones ya que 

existe una relación directa entre los niveles de diversidad genética y el peligro de extinción 

(Spielman et al., 2004; Palstra y Ruzzante, 2008). 

2.2 Marcadores moleculares y conservación 

Para el estudio de la diversidad genética se utilizan marcadores moleculares los cuales 

pueden definirse como un gen, proteína o fragmento de ADN que permite distinguir entre 

individuos, poblaciones o especies (Frankham et al., 2004). Dentro de la amplia variedad 

de marcadores moleculares los microsatélites también conocidos como SSR (por sus siglas 

en inglés, Simple Sequence Repeats) o STR (por sus siglas en ingles Short Tandem Repeats) 

son repeticiones en tándem de 1 a 6 pares de bases que se encuentran en el genoma nuclear 

de eucariotas y sus características como lo son: alto polimorfismo, herencia mendeliana, 

abundantes en el genoma, elevada tasa de mutación (10
-2

 y 10
-6

), parcialmente neutrales y 

codominancia, los hacen ideales para estudios poblacionales en comparación a otros 
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marcadores (Jarne y Lagoda, 1996; Schlötterer, 2000; Sunnucks, 2000). Por ello han sido 

ampliamente utilizados para estimar parámetros de interés ecológico y conservación como 

lo son tasas de migración, tamaños efectivos poblacionales, cuellos de botella, parentesco, 

entre otros (Frankham et al., 2004; Selkoe y Toonen, 2006). 

El primer paso, para conservar la diversidad genética es la correcta definición de las 

unidades poblacionales. Una población puede ser definida “como un grupo de individuos 

de la misma especie que se entrecruzan entre si y que existen juntos en espacio y tiempo” 

(Waples y Gaggioti, 2006). Las poblaciones de peces marinos se caracterizan por presentar 

niveles bajos de diferenciación genética, debido principalmente a la falta de barreras 

geográficas definidas que impidan el flujo genético (Palumbi, 1994; Reiss et al., 2009). La 

relevancia de identificar las unidades poblacionales, radica en conservar las características 

biológicamente relevantes de una especie a lo largo de su distribución. Sin embargo, en la 

mayoría de los casos la determinación de unidades poblacionales no se encuentra 

directamente relacionada con las unidades de manejo en especies marinas (Reiss et al., 

2009).  

Prevenir la extinción de las poblaciones es una meta básica en conservación, y el mantener 

la diversidad genética tenderá a reducir la posibilidad de extinción y así poder establecer 

medidas de conservación en el largo plazo (Frankham, 1995). Una manera práctica de 

inferir el nivel de riesgo de extinción de una población es mediante la estimación del 

tamaño efectivo poblacional. El tamaño efectivo poblacional (Ne) es el tamaño de una 

población ideal (Fisher, 1930; Wright, 1930) que presenta la misma tasa de cambio en las 

frecuencias alélicas o heterocigosidad que la población de estudio (Luikart et al., 2010). Es 

decir, Ne sólo representa una fracción de la población censal (N: número de total de 

organismos) y explica la cantidad de diversidad genética contenida en la población. 

Típicamente Ne es mucho más pequeño que el tamaño censal (N), por lo que el cociente 

entre el tamaño efectivo poblacional y el tamaño censal (Ne/N) en poblaciones silvestres es 

bajo, siendo del orden de ≈ 0.11 a 0.5 en organismos terrestres (Frankham, 2007) y de ≈ 

0.004 en peces (Hauser y Carvalho, 2008; Palstra y Ruzzante, 2008). La diferencia entre 

estos valores, aparentemente se debe a las características biológicas de los peces con curvas 

de sobrevivencia tipo III (alta fecundidad y alta mortalidad en la etapa juvenil), los cuales 
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podrían mostrar grandes diferencias entre Ne y N (Hedrick, 2005). La baja proporción Ne/N 

en peces tiene profundas implicaciones, debido a que, aunque una población presente 

tamaños poblacionales censales grades, éstas poblaciones pueden presentar tamaños 

efectivos poblacionales pequeños (Ne<1000), lo cual puede comprometer el potencial 

evolutivo de la población por un incremento en la deriva genética, la cual se refiere a la 

variación al azar de las frecuencias alélicas generación en generación. Uno de los efectos 

más notorios de la deriva a bajos niveles de Ne, es un incremento de la tasa de pérdida de 

diversidad genética, y por lo tanto un incremento de la endogamia, lo que puede poner en 

riesgo a la población, también pueden acumularse mutaciones deleteras que afecatan 

negativamente la supervivencia de los individuos (Lande, 1995; Franklin y Frankham, 

1998; Lynch y Lande, 1998). 

Estudios recientes han mostrado que las especies en peligro de extinción en general 

presentan niveles reducidos de diversidad genética y por ende menores tamaños efectivos 

poblacionales (Spielman et al., 2004; Palstra y Ruzzante, 2008). Esto ha llevado a pensar 

que la mayoría de los taxa no se dirigen a la extinción, antes de que los factores genéticos 

los afecten negativamente (Spielman et al., 2004). Por lo tanto, los niveles de diversidad 

genética pueden ser usados para inferir el peligro de extinción en especies con escasa 

información poblacional disponible para ser evaluadas con las metodologías de las agencias 

que determinan el nivel de amenaza en dichas especies (e g. IUCN). Asimismo, se han 

desarrollado metodologías para inferir las oscilaciones de Ne en el pasado (demografía–

histórica) con diferentes escalas temporales, lo que permite distinguir entre efectos 

contemporáneos y de largo plazo afectando la diversidad genética (Cornuet y Luikart, 

1996; Luikart et al., 1998; Beaumont, 1999; Garza y Williamson, 2001b; Storz y 

Beaumont, 2002). Estas metodologías permiten conocer la magnitud del impacto ante 

severas disminuciones poblacionales y determinar si estas poblaciones aún cuentan con su 

potencial evolutivo de largo plazo (Frankham y Franklin, 1998; Franklin y Frankham, 

1998; Lynch y Lande, 1998; Frankham, 2005, 2007). 

Se han documentado impactos de la pesca a nivel de diversidad genética en algunos 

recursos pesqueros (Smith et al., 1991; Hauser et al., 2002; Hutchinson et al., 2003; Hoarau 

et al., 2005; Ruggeri et al., 2012), mientras que otros estudios no han encontrado pérdida de 
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diversidad genética (Ruzzante et al., 2001; Poulsen et al., 2006; Therkildsen et al., 2010; 

Chapman et al., 2011; Cuveliers et al., 2011). La discrepancia en los resultados de los 

estudios antes mencionados, implicaría que el colapso pesquero no necesariamente reduce 

la variabilidad genética en marcadores neutrales. Esto refuerza la importancia de 

comprender la biología evolutiva de los peces explotados y usar  los niveles de diversidad 

genética como criterios para inferir el riesgo de extinción, y de esta manera asegurar su 

conservación en el largo plazo.  

Por un lado, si existen evidencias de reducciones de diversidad genética que comprometen 

el potencial evolutivo, se requiere implementar medidas estrictas de manejo para 

salvaguardar a la población. En cambio, si no se encuentra evidencia de pérdida de 

diversidad genética y el potencial evolutivo asegura la subsistencia de la población en el 

largo plazo, se pueden tomar medidas de manejo menos severas (Peter et al., 2010). En este 

último caso se pueden explorar las características demográficas poblacionales para 

establecer medidas de corto y mediano plazo enfocadas a los sectores de la población más 

sensibles ante perturbaciones naturales y antropogénicas. 

2.3 Demografía poblacional y conservación 

Los modelos tradicionales para evaluar tendencias poblacionales normalmente requieren 

gran cantidad de información o largas series históricas de abundancia para poder establecer 

medidas de manejo (Hilborn y Walters, 1992; Haddon, 2001). Se sabe que la pesca puede 

cambiar las características de la composición demográfica de poblaciones. Entre los 

cambios que presentan las poblaciones explotadas, se pueden mencionar la reducción de la 

composición de edades y tallas, cambio en la tasa de crecimiento, tallas de primera 

madurez, fecundidad, así como reducciones de su área de distribución por extirpaciones 

locales (Dulvy y Reynolds, 2002; Dulvy et al., 2003; Enberg et al., 2012; Heino et al., 

2013). Por lo tanto, el cambio en estos parametros poblacionales, es evidencia de una fuerte 

explotación y puede ser usado para inferir el nivel de impacto de la pesca en poblaciones 

sobreexplotadas, sobre todo para aquellas especies en donde no existe suficiente 

información histórica necesaria para aplicar los modelos que demandan gran cantidad de 

información. 
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Relacionado con lo anterior, se han propuesto evaluaciones alternativas con base en 

indicadores de sustentabilidad que requieren menor cantidad de información y que hacen 

uso de la caracterización de la composición de la captura (Froese, 2004; Cope y Punt, 

2009), la cual se basa en tres ideas principales: 1) la composición de la captura debe ser 

representada casi exclusivamente por individuos maduros, 2) la composición de la captura 

debe consistir principalmente de peces de la talla con la máxima productividad de la 

cohorte y 3) la composición de la captura debe asegurar la conservación de los individuos 

de mayor tamaño (Froese, 2004). Estos indicadores se enfocan en capturar organismos 

posteriores a la talla de máxima productividad para evitar la sobrepesca del crecimiento 

(Beverton y Holt, 1957) y evitar la captura de organismos antes de su talla de reproducción 

para evitar sobrepesca del reclutamiento (Ricker, 1954). Éstos indicadores se aplican a 

recursos donde se cuenta con una pesquería, pero que no existe un seguimiento de la 

misma. Por lo tanto, la captura indica el cambio en la estructura de tallas que ha sufrido la 

población debida a la pesca (Froese, 2004; Heino et al., 2013). En el caso de no contar con 

una pesquería establecida, los indicadores pueden ser usados como el tipo de composición 

ideal para evitar la sobreexplotación. 

Los modelos matriciales han mostrado ser una herramienta útil para evaluar el estado de la 

población, cuando se cuenta con poca información biológica disponible para establecer 

medidas de manejo (Crowder et al., 1994; Caswell, 2001; Gerber y Heppell, 2004; Gerber 

et al., 2004; Rogers-Bennett y Leaf, 2006). Estos métodos se basan en la evaluación de la 

tasa de crecimiento poblacional λ (= e
r
, donde r es la tasa per cápita de crecimiento 

poblacional), (Benton y Grant, 1999; Caswell, 2001). Por lo tanto, se puede inferir si una 

población es estable (λ = 1) tiene la capacidad de crecer (λ > 1) o disminuir (λ < 1) 

(Caswell, 2001).  

Dentro de los modelos matriciales, los análisis de perturbación evalúan el impacto de los 

cambios en las tasas vitales (e. g. supervivencia y fecundidad) con respecto a una variable 

de interés (Benton y Grant, 1999). La elasticidad, es una medida de perturbación dentro de 

los modelos de proyección matricial, que cuantifica el cambio proporcional de la tasa de 

crecimiento poblacional como una función de un cambio proporcional en una transición 

demográfica (e.g. crecimiento, supervivencia, fecundidad) (de Kroon et al., 2000). Los 
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análisis de perturbación brindan información acerca de los parámetros demográficos que 

cuentan con un mayor impacto sobre la tasa de crecimiento poblacional (Benton y Grant, 

1999; Heppell et al., 2000; Caswell, 2001). Esto permite enfocar los esfuerzos de 

conservación hacia las características biológicas más relevantes para la población. Los 

análisis de perturbación basados en elasticidades, han sido ampliamente utilizados para 

plantear medidas de manejo en especies prioritarias de conservación (Crowder et al., 1994; 

Gerber et al., 2004; Rogers-Bennett y Leaf, 2006) y especies comerciales (Diamond et al., 

2000; Rogers-Bennett y Leaf, 2006; Quiroz et al., 2011; Foster y Vincent, 2012). 

El manejo de recursos marinos representa un gran reto debido a que nunca se tiene la 

información perfecta para sus evaluaciones (Punt, 2006). Las poblaciones de peces marinos 

presentan una alta variabilidad en sus parámetros demográficos debida principalmente a la 

estocasticidad ambiental, lo que dificulta evaluar el estado de las poblaciones (Fogarty et 

al., 1996). El conocimiento incompleto de los procesos o estados de la naturaleza se conoce 

como incertidumbre (FAO, 1996). Existen diversas fuentes de incertidumbre (o errores) en 

la evaluación de recursos naturales, como lo son: la incertidumbre de proceso, de 

observación, del modelo, de estimación, del comportamiento de los usuarios del recurso, de 

las condiciones ambientales futuras, de las condiciones económicas, políticas y sociales 

futuras, y sobre los objetivos futuros de ordenación (Hilborn y Peterman, 1996; Francis y 

Shotton, 1997); dichas fuentes de incertidumbre generan un riesgo asociado con las 

evaluaciones (Francis y Shotton, 1997). El riesgo puede ser considerado como la 

probabilidad de que un evento no deseado ocurra (FAO, 1996). En este sentido, uno de los 

aspectos del manejo precautorio, es el uso de puntos de referencia, los cuales deben tomar 

en cuenta la incertidumbre y el riesgo de las diferentes medidas de manejo (Caddy y 

Mahon, 1995; FAO, 1996). En el sentido del manejo precautorio, la prioridad es conservar 

la capacidad productiva del recurso, dada la incertidumbre del impacto de la pesca en el 

recurso (Hilborn et al., 2001). La implementación de este tipo de aprovechamiento en las 

evaluaciones de recursos marinos explotados o con problemas de conservación, coadyuva a 

realizar mejores recomendaciones para su uso y manejo, ya que consideran la variabilidad y 

errores asociados en el proceso de evaluación (Fogarty et al., 1996; Francis y Shotton, 

1997; Harwood, 2000; Hilborn et al., 2001). 
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El conocimiento de genética de poblaciones y la dinámica de poblaciones es un requisito 

fundamental para la conservación de especies, que no cuentan con monitoreos de largo 

plazo, este conocimiento permite realizar inferencias del nivel de amenaza y potencial 

evolutivo de la población. También, permiten evaluar el nivel productivo de la población e 

identificar parametros poblacionales más sensibles ante perturbaciones. Además, la 

incorporación de incertidumbre en los parámetros demográficos posibilita evaluar el riesgo 

de condiciones no deseadas en la población, asumiendo diferentes estados de la naturaleza 

(hipótesis). La integración de toda esta información puede ser utilizada para recomendar 

medidas de conservación y manejo en recursos con escasa información biológica 

disponible. 

2.4 Estudios sobre Totoaba macdonaldi 

2.4.1 Distribución y patrones de migración 

La totoaba (Totoaba macdonaldi) es la especie más grande de la familia Sciaenidae 

llegando a medir 2 m y pesar más de 100 kg (Flanagan y Hendrickson, 1976). Se distribuye 

desde la desembocadura del Río Colorado hasta Bahía Concepción en la costa oeste del 

Golfo y hasta la boca del Río Fuerte en el este (Jordan y Evermann, 1896) (Figura 1). Los 

juveniles se alimentan de invertebrados bénticos y los adultos de peces pelágicos menores, 

principalmente, peces de la familia engraulidae (Cetengraulis mysticetus) y 

secundariamente de la familia atherinopsidae (Colpichthys spp.) (Román-Rodríguez, 1990; 

De Anda Montañez et al., 2013). 

La totoaba presenta un patrón de migración en donde los adultos llegan al Alto Golfo de 

California a desovar (área de desove y crianza) durante el invierno y primavera, 

permaneciendo varios meses antes de migrar al sur. Los juveniles migran al sur después de 

permanecer dos años en el Alto Golfo. Los organismos pre-adultos migrantes permanecen 

por un periodo de tiempo en la costa continental del Golfo de California y posteriormente 

regresan al Alto Golfo cuando son adultos, para la temporada reproductiva (Flanagan y 

Hendrickson, 1976; Arvizu y Chávez, 1979; Cisneros-Mata et al., 1995; Cisneros-Mata et 

al., 1997) (Figura 1). Esto sugiere la existencia de una sola población, con un movimiento 

filopátrico al área del Alto Golfo de California. 
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Figura 1. Distribución de los diferentes estadios de totoaba en el Golfo de California. (1) 

Adultos (7-25 años) desovan cerca del Río Colorado; (1) los juveniles permanecen durante 

los primeros dos años en la misma zona; (2) los juveniles y pre-adultos (3-6 años) se 

concentran al sur de la zona de desove y crianza; (3) en el invierno los pre-adultos y adultos 

migran a la zona más sureña por la parte continental. Modificado de Cisneros-Mata et al., 

(1997). 

 

2.4.2 Pesquería 

La pesquería de totoaba se estableció probablemente antes de la década de los años 20´s, 

incentivada principalmente por la comercialización de la vejiga gaseosa (buche) hacía el 

mercado oriental, así como a San Francisco, California, E.U. (Craig, 1926; Chute, 1928; 

Flanagan y Hendrickson, 1976). Las capturas presentaron un máximo histórico en 1942 con 
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2261 toneladas (t), las cuales disminuyeron a 280 t en 1958 y hasta un mínimo de 59 t en 

1975 (Rosales-Juárez y Ramírez-González, 1987). 

La pesquería comercial de totoaba fue principalmente ejercida durante los desplazamientos 

y migraciones de los reproductores al Alto Golfo, lo que producía una alta densidad de 

peces en un área limitada. La pesca de totoaba se llevaba con redes y anzuelos. La principal 

arte de pesca de utilizaban los pescadores comerciales eran redes agalleras de 10’’ de luz de 

malla, de 100 a 200 brazadas de longitud y cuatro brazadas de altura, las cuales se dejaban 

trabajando durate toda la noche en sitios donde los pescadores tenían conocimiento del paso 

de totoaba (Arvizu y Chávez, 1972). En el dia, los pescadores solian buscar los cadúmenes 

visualmente en la superficie o buscando cardúmenes de sardina (comederos), los cuales son 

detectados por una alta presencia de aves (Arvizu y Chávez, 1972). Al detectar el 

cardumen, la misma red podía ser utilizada como red de cerco encerrando al cardumen de 

totoaba, cabe mencionar que los pescadores también utilizaban dinámita para que los peces 

se enmallaran más rápido. Sin embargo, la dinamita también era utilizada para matar 

totoabas cuando había cardúmenes superficiales (Arvizu y Chávez, 1972). Los anzuelos 

eran utilizados principalmente por los pescadores deportivos quienes utilizaban como 

carnada: sardina (Sardinops sagax), chano (Micropogonias spp.), curvina (Cynoscion spp.) 

o macarela (Scomber japonicus). 

 

2.4.3 Normatividad 

Debido al creciente interés en la captura de totoaba, durante los años de 1940 a 1955 se 

impusieron varias medidas administrativas que consistieron en vedas para proteger la época 

reproductiva. La boca del Río Colorado fue declarada como área protegida en 1955. 

Posteriormente fue declarada como zona de reserva para todas las especies del área en 1974 

(Rosales-Juárez y Ramírez-González, 1987), y en 1975 el gobierno mexicano declaró una 

veda permanente ante la disminución tan dramática en las capturas (Flanagan y 

Hendrickson, 1976). En 1976 fue listada por la Convención sobre el Comercio 

Internacional de Especies Amenazadas de Fauna y Flora Silvestre (por sus siglas en ingles: 

CITES) en su apéndice I catalogada como en peligro de extinción. En 1979 el Servicio 
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Nacional de Pesquerías Marinas de los Estados Unidos la incorporó a la lista de especies 

amenazadas bajo el registro federal 44(99): 29478-29480 (Barrera-Guevara, 1990). 

Actualmente se encuentra catalogada como “en peligro crítico” en la lista roja de la IUCN 

(ver 3.1, 2000; bajo los criterios de la versión 2.4) (IUCN, 2013). 

2.4.4 Hipótesis de disminución poblacional 

Se han planteado tres posibles hipótesis de la disminución del stock y han sido examinadas 

por Flanagan y Hendrickson (1987): sobrepesca, degradación de hábitat de desove y 

perdida de hábitat de crianza causado por el cesamiento del flujo del Río Colorado inducido 

por la construcción de las presas Hoover y Glenn Canyon en 1935 y 1963, respectivamente. 

Los autores concluyeron que la causa más probable del colapso de la totoaba hasta 1958 fue 

la sobrepesca del reclutamiento. Aunado a esto, también sugirieron una relación entre las 

descargas del Río Colorado y la falla en el reclutamiento debida a la pérdida de áreas de 

desove y secundariamente una pérdida del área de crianza (Flanagan y Hendrickson, 1976). 

Cisneros-Mata et al., (1995) y Pedrín-Osuna et al., (2001), sugieren que la pesca furtiva así 

como la pesca incidental de juveniles por la pesca de camarón a inicios de los 60’s también 

pudo haber contribuido a la baja abundancia de totoaba. Para finales de la década de los 

80’s se estimó que al menos 120,000 juveniles de totoaba morían anualmente por la pesca 

de arrastre de camarón (Barrera-Guevara, 1990; Cisneros-Mata et al., 1995). 

La realidad actual de la totoaba es muy compleja, fue catalogada como especie en peligro 

crítico de extinción desde hace más de tres décadas, sin embargo, los criterios para la 

designación del nivel de amenaza fueron creados a finales de los 90’s (Musick, 1999; 

IUCN, 2001). La falta de monitoreos a lo largo de ese periodo de tiempo, provoca que no se 

cuente con la información necesaria para conocer el estado de salud actual de la población, 

y por lo tanto, que los criterios para asignar un estado de amenaza no puedan ser aplicados 

objetivamente. Ante esto, es necesario comprender el estado actual de Tototaba macdonaldi 

mediante la evaluación de su dinámica poblacional actual y pasada mediante métodos de 

dos disciplinas cinetíficas, la genética de poblaciones y la dinámica de poblaciones.  
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3. JUSTIFICACIÓN 

La totoaba (Totoaba macdonaldi), es un pez endémico del Golfo de California enlistado 

como en peligro crítico de extinción debido a diversos efectos tanto antropogénicos como 

naturales (Flanagan y Hendrickson, 1976; Cisneros-Mata et al., 1995; Lercari y Chavez, 

2007). La fuerte disminución en las capturas provocó que el gobierno mexicano declarara 

una veda permanente vigente desde 1975 hasta la actualidad, debida a la severa 

disminución en las capturas (Flanagan y Hendrickson, 1976). Posteriormente fue 

catalogada como especie en peligro de extinción por varios organismos internacionales 

(CITES Apéndice I, 1976; NMFS, 1979 registro federal 44(99): 29478-29480) (Barrera-

Guevara, 1990). Actualmente se encuentra catalogada como “en peligro crítico” en la lista 

roja de la IUCN (ver 3.1; bajo los criterios de la versión 2.4) (IUCN, 2001). 

En la actualidad existe una fuerte presión social por parte de pescadores del Alto Golfo de 

California (AGC) para abrir de nuevo la pesquería a este sector, sin embargo, no se cuentan 

con datos para la toma de decisiones por el casi total desconocimiento del estado actual del 

recurso. La necesidad de reevaluar la condición actual de la totoaba surge por: 

1) Debido a la veda permanente desde 1975 no se ha realizado prospecciones para 

conocer el estado actual de la(s) población(es). 

2) Se desconoce si esta especie está constituida como una unidad poblacional 

(panmixia), y si la disminución en la población pudo crear un cuello de botella 

teniendo consigo una reducción en la variabilidad genética. 

3) Se desconoce el tamaño efectivo poblacional el cual es un indicador del potencial 

evolutivo y peligro de extinción de la especie. 

4) No se ha documentado la distribución y abundancia actual en el rango de su 

distribución. 

5) La falta de información de los aspectos demográficos básicos provoca una alta 

incertidumbre para establecer la productividad de la población y si esta puede 

soportar niveles de mortalidad por pesca. 

6) Lo anterior provoca que no se le hayan aplicado los nuevos criterios de evaluación 

tanto de la IUCN (2001) como de la AFS (Musick, 1999). 

7) Existe una demanda social para el aprovechamiento del recurso.  



16 
 

4. OBJETIVO GENERAL 

Evaluar la dinámica genética y demográfica de la totoaba (Totoaba macdonaldi) en el 

Golfo de California. 

4.1 Objetivos particulares 

 Identificar las unidades poblacionales de totoaba en el Golfo de California en 

espacio y tiempo. 

 Determinar si hubo pérdida de diversidad genética asociada al colapso poblacional 

mediante un análisis de demografía–histórica. 

 Establecer si totoaba conserva su potencial evolutivo (Ne) en base al tamaño 

efectivo poblacional. 

 Evaluar los parametros demográficos poblacionales. 

 Estimar la tasa de crecimiento poblacional como indicador de la productividad de la 

población(es). 

 Inferir los impactos en la tasa de crecimiento poblacional bajo diferentes escenarios 

de mortalidad pesca y edades de primera captura. 

 Evaluar el riesgo de sobrepasar los puntos de referencia límite y objetivo en base a 

la tasa de crecimiento poblacional ante diferentes escenarios de explotación. 
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5. HIPÓTESIS 

 

Si, la especie Totoaba macdonaldi se encuentra en peligro de extinción, entonces, debería 

presentar características de una especie que ha sido fuertemente diezmada en función de la 

magnitud de la disminución poblacional como lo es: reducción de la variabilidad genética, 

cuello de botella, contracción del rango de distribución, reducción en la estructura de tallas 

y/o edad truncada, bajas tasas de crecimiento poblacional. 
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6. MATERIAL Y MÉTODOS 

6.1 Trabajo de campo 

Se realizaron trece campañas de muestreos en el Golfo de California entre los años 2010 y 

2013. Los sitios de recolecta fueron: Zona Núcleo, Roca Consag, Sur de San Felipe, San 

Luis Gonzaga, Desemboque y Bahía de Lobos. Además, se contaron con muestras de 

organismos capturados en el área de San Luis Gonzaga en el año 2005 (Figura 2). Los 

muestreos se realizaron a bordo de embarcaciones de pesca deportiva y pesca artesanal 

mediante el uso de cañas y una red con luz de malla 10” con una longitud aproximada de 

150 m. También se obtuvieron organismos provenientes de la pesca incidental de camarón 

en el Alto Golfo. Se ubicó el sitio de captura de cada organismo y se les registraron los 

datos de longitud total, peso, sexo (cuando este pudo ser establecido) y se les tomó una 

biopsia de aleta (≈1 cm
2
), la cual fue preservada en alcohol al 96%. 

 

Figura 2. Área de estudio en el Golfo de California. Distribución histórica reportada para 

totoaba (gris claro). Reserva de Alto Golfo y delta de Río Colorado (gris obscuro). Las 

estrellas indican los sitios de recolecta: Zona núcleo (n = 170), Roca Consag (n = 65), Sur 

de San Felipe (n = 15), San Luis Gonzaga 2010 (n = 85), Desemboque (n = 6), Bahía de 

Lobos (n= 21), Río Fuerte (n = 1). 
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6.2 Trabajo de laboratorio 

6.2.1 Extracción y visualización de ADN 

La extracción se realizó mediante un método convencional (Sambrook y Russell, 2001), la 

calidad del ADN se visualizó en geles de agarosa al 1%, y posteriormente se cuantificó en 

un biofotómetro (Eppendorf AG). 

6.2.2 Amplificación de microsatélites 

Se amplificaron 14 loci microsatélites específicos para totoaba (García-de-León et al., 

2010). A su vez, para aumentar el número de loci se probaron 26 loci microsatélites 

diseñados para Cynoscion ocellatus (O'Malley et al., 2003), de los cuales sólo se 

seleccionaron 5 por presentar polimorfismo (Soc 423, Soc 428, Soc 430, Soc 442, Soc 443) 

(Tabla I), para finalmente contar con una batería de 19 loci microsatélites. 

Todos los loci microsatélites fueron marcados con un tipo fluorescencia (TET, FAM, 

HEX). Se realizó la Reacción en Cadena de la Polimerasa (PCR) con las siguientes 

concentraciones de reactivos: buffer 1X, cloruro de magnesio (MgCl2) 2mM, dNTP´s 0.03 

mM, iniciadores 0.4 pMol y 0.03 U/ µl de Taq polimerasa. Las condiciones de PCR son 

descritas en García de León et al. (2010), éstas se llevaron a cabo en un termociclador de 

gradiente (Biorad) y consistió en desnaturalización por 5 minutos a 94 °C, y posteriormente 

con 32 ciclos a 94 °C por 30 segundos, 30 segundos a la temperatura de alineamiento según 

el loci (Tabla I), 72 °C por 30 segundos de extensión y 4 minutos a 72 °C de extensión 

final. 

A partir de los productos de PCR se tomó 1µl de producto que fue después mezclado con 

2µl de formamida y 0.5µl de estándar de talla etiquetado con TAMRA. La mezcla fue 

cargada en un gel de acrilamida al 6% y se realizó una electroforesis en un secuenciador 

automático ABI 377 (Applied Biosystems). Las tallas alélicas fueron estimadas con el 

software Genotyper (Applied Biosystems, Foster City, CA, USA). Las lecturas de las tallas 

alélicas (scores) se realizaron por dos personas de manera independiente y las 

inconsistencias de las lecturas fueron resueltas por una tercera persona. Los análisis de 

genotipificación se llevaron a cabo en el laboratorio de ecología molecular de Southwest 

Fisheries Science Center, NOAA en Santa Cruz, California, E.U. 
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Tabla I. Microsatélites utilizados en el presente estudio, incluye número de acceso al 

GeneBank, motivo repetido, secuencia flanqueante, tamaño esperado y temperatura de 

alineamiento (Ta). Diseñados para Totoaba macdonaldi, (García-de-León et al., 2010) y 

amplificación cruzada de Cynoscion ocellatus (O'Malley et al., 2003). 

Locus  GenBank Motivo repetido  Secuencia de los iniciadores (5>3') Tm Rango 

Tmac03  HM130045  (CA)9  F: GAGTTTGAGGACTGAATCACTA  60 158–162 

   

R: ATGGCTACCAAGTAGGAAGA   

  Tmac04  HM130046  (CA)15  F: CTGTGTTGGCTTCTGTCA  56  168–184  

   

R: ACTGAGCGGAAATGAAAA  

  Tmac05  HM130047  (GA)14  F: ATTTCTCTGCTGGTGGTG  60  150–156  

   

R: TCCATGCTGTAGAAATATGG  

  Tmac06a  HM130048  (GT)17  F: ATTAAAGAAGAGTGCAGGAAC  59  144–180  

   

R: TGTGTCTTTTGATGTGTTTGT  

  Tmac07a  HM130048  (GT)8GC(GT)8  F: AAGAATTGAAAAAGTGCTGAG  59  146–152  

   

R: AGAGAGGCTGTCTTGAATGA  

  Tmac08  HM130049  (GT)10GC(GT)5  F: GTAAGCTGCCTTCATCGTA  60  162–174  

   

R: CCTCAAACAATGTTCAAAAA  

  Tmac10  HM130050  (CA)2A(CA)14  F: CATACGGAGAAAGAAACGAT  59  200–214  

   

R: GGTTGTTGTGAAATCAAATG  

  Tmac25  HM134218  (GT)22  F: CACCAGTAATTTATGGTTAGAACA  54  142–176  

   

R: GGGACTGCTGTTTCTGAT  

  Tmac43  EU784692  (TG)5CG(TG)9  F: GTAGCAGCATGTGTGCCTGT  58  156–168  

   

R: GGAGGAGTATTGACGTGAGACC  

  Tmac44  EU784693  (CA)16  F: ACAGAATGAGGGGCAGAGG  58  196–216  

   

R: GCCACAAAGACACAATGCAG  

  Tmac51  EU784694  (TG)A(TG)12TT(TG)  F: GTTTTGCCTCTGCACACCTC  60  124–162  

   

R: TTCTGCCAAGATGACAGCAC  

  Tmac55  EU784695  (GAT)2(GT)12  F: TGCAAAGCAGAAGAGAGGTG  60  166–186  

   

R: TGAGCCCGTTTTGATGATCT  

  Tmac56  EU784696  CA(C)6(A)5(CA)12GA  F: CCTCCCACCTCCACCTTTAT  58  192–212  

   

R GCGTGTTTCGCTCTTTGTAAC  

  Tmac74  HM134219  (AG)18GG(AG)17  F: ATCGATTTTCATCAACAGGT  58  116–168  

   

R: GTCTTTCTCTCTGCGTTTCT  

  Soc 423 

 

[CA]26 F: GTCACCGCACCATGATGGAGAT 56 180-200 

   

R: TACCACTTACACTCAGCAGGTG 

  Soc 428 

 

[TG]38 F: GACATCGCATTTGTCTACAGAGTCG 56 150-170 

   

R: AACTCCCAGTCATAATATCCCTTT 
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Tabla I. continuación…     

Soc 430 

 

[TG]23 F: TAACAGTCCCTAAACAGGTT 54 240-260 

   

R: GTTTCTCCTCCCCTTTCCTC 

  Soc 442 

 

[TG]36 F: CTACTTTCTAGTCTTTGCTCCACT 54 120-160 

   

R: GTCAAACGCTATTTTTTCCAGT 

  Soc 443 

 

[TG]15 F: CACAGGAGGAGTTTGTCCAAT 54 190-210 

   

R: ATGTTTCGGTTTTCGTTTGCTC 

   

6.3 Análisis de datos 

6.3.1 Análisis de datos genéticos 

6.3.1.1 Calidad de los marcadores genéticos 

6.3.1.1.1 Presencia de alelos nulos  

Se llevó a cabo un análisis para detectar la posible presencia de alelos nulos. Un alelo nulo 

es un alelo que no es amplificado aun cuando está presente produciendo un falso 

homocigoto, lo cual puede causar desviaciones de las frecuencias alélicas verdaderas de la 

población (Chapuis y Estoup, 2007; Carlsson, 2008). Se determinó la proporción de alelos 

nulos con el algoritmo de máxima expectación de Dempster et al. (1977) implementado en 

el programa FREENA (Chapuis y Estoup, 2007). La proporción de alelos nulos se puede 

catalogar como ilegible (<0.05), moderada (0.05–0.20) o una gran proporción (>0.20). 

(Chapuis y Estoup, 2007). 

6.3.1.1.2 Desequilibrio de ligamiento 

Para evaluar la segregación independiente de los loci se realizó una la prueba de 

desequilibrio de ligamiento implementada en GENEPOP 1.3 (Raymond y Rousset, 1995). 

La hipótesis nula indica que cada locus (producto amplificado con un par de iniciadores) se 

segrega de manera independiente. Para ello se utilizaron las siguientes condiciones 10,000 

demorizaciones, 5,000 batches y 10,000 iteraciones por batch. El nivel de significancia fue 

ajustado con base a la corrección secuencial de Bonferroni (Rice, 1989). 



22 
 

6.3.1.2 Diversidad genética 

Se estimaron los niveles de diversidad genética por locus y por sitio de muestreo (Figura 2). 

Se estimó el número de alelos por locus (k), alelos efectivos (ke), heterocigosidad observada 

(Ho), heterocigosidad esperada (He) y la heterocigosidad esperada insesgada (uHe) con el 

programa GENEALEX 6.5 (Peakall y Smouse, 2012). También se llevó a cabo la 

estimación de la riqueza alélica (R), que es el número de alelos estimados por rarefacción, 

asumiendo que toda la muestra fuera igual al tamaño de muestra menor. Esto se realizó con 

el programa FSTAT 2.9.3.2 (Goudet, 2001). 

Para evaluar si los loci se encontraban en equilibrio de Hardy-Weinberg se realizó la prueba 

exacta de Fisher implementada a partir del coeficiente de endogamia (Fis) en GENEPOP 

1.2 (Raymond y Rousset, 1995). El análisis se realizó mediante 10,000 demorizaciones, 

5,000 batches y 1,000 iteraciones por batch. El nivel de significancia fue ajustado en base a 

la corrección de Bonferroni para comparaciones múltiples (Rice, 1989). 

6.3.1.3 Análisis de estructura poblacional 

Para alcanzar el primer objetivo de determinar las unidades poblacionales de totoaba, se 

llevó a cabo un análisis de estructura poblacional. El número de muestra de los organismos 

genotipificados fue menor al total de organismos mostrados en la Figura 2. Los datos 

fueron analizados de dos formas; una mediante un análisis espacial por sitio de muestreo y 

otra mediante el análisis de cohortes, el cual representaría un análisis temporal. Este último 

análisis se realizó para verificar la estabilidad temporal de las frecuencias alélicas, ya que 

se pueden presentar variaciones del éxito reproductivo (efecto Hedgecock) que pude crear 

estructura poblacional entre diferentes grupos de edad (Hedgecock, 1994; Hedrick, 2005). 

Para el análisis espacial se consideraron los siguientes datos: Zona núcleo (n = 105), Roca 

Consag (n = 64), Sur de San Felipe (n = 11), San Luis Gonzaga (n = 102), Desemboque (n 

= 3) Bahía de Lobos (n= 28) (Figura 2). Para el análisis de cohortes se determinó la edad 

relativa con base a la longitud total, utilizando la función inversa de crecimiento de Von 

Bertalanffy (De Anda Montañez et al., 2013). Una vez que se determinó la edad relativa, 

los organismos fueron asignados al posible año en que nacieron (cohorte). El análisis de 

datos consistió de siete cohortes: 2003 (n=22), 2004 (n=31), 2005 (n=41), 2006 (n=48), 
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2007 (n=27), 2008 (n=43) y 2009 (n=32). Para la estimación de estructura espacial y 

temporal se usaron las siguientes aproximaciones. 

6.3.1.3.1 Análisis de Varianza Molecular (AMOVA) 

Para evaluar el cómo se encuentra distribuida la diversidad genética dentro y entre los 

grupos descritos anteriormente. Se llevó a cabo un Análisis de Varianza Molecular 

(AMOVA) implementado en el programa ARLEQUIN 3.5 (Excoffier y Lischer, 2010). 

Este método estima el grado de diferenciación genética a diferentes niveles de 

organización, entre individuos, poblaciones o grupos de poblaciones (Excoffier et al., 

1992). También, estima el porcentaje de la varianza genética que explica cada nivel de 

organización. Con base a este análisis se evaluó el porcentaje de la varianza y si existen 

niveles significativos de diferenciación en términos espacio (localidades) y tiempo 

(cohortes). 

Posteriormente, se procedió a analizar el grado de diferenciación al interior cada 

componente: componente espacial (entre localidades) y el componente temporal (entre las 

cohortes). Los análisis se describen a continuación. 

6.3.1.3.2 Distancias genéticas  

Para evaluar las relaciones genéticas entre los sitios de muestreo así como entre las cohortes 

se utilizó la distancia de la cuerda (Dc), la cual asume que las diferencias entre las 

poblaciones surgen únicamente por efecto de la deriva (Cavalli-Sforza y Edwards, 1967). 

Se construyó un árbol de distancias genéticas no enraizado mediante el método de 

Neighbor-Joining con 10,000 pseudoreplicas bootstrap utilizando el programa PHYLIP 

3.69 (Felsenstein, 1993). Finalmente, la visualización y edición del árbol consenso se llevó 

a cabo en TREEVIEW 1.6.6 (Page, 1996).  

6.3.1.3.3 Índice de fijación de Wright (Fst) 

También, se realizó un análisis con el índice de fijación Fst de Wright que mide la 

magnitud de la diferenciación genética entre poblaciones a partir de las frecuencias alélicas. 

De manera general, la interpretación de los valores de Fst iguales a cero significan 

homogeneidad genética, mientras que valores significativamente mayores de cero indican 
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diferenciación genética poblacional. La estimación de este parámetro se realizó siguiendo a 

Weir y Cockerham (1984), el nivel de significancia se calculó mediante 10,000 réplicas con 

GENETIX 4.05 (Belkhir et al., 1996-2004). 

6.3.1.3.4 Inferencia Bayesiana 

Para determinar el número de grupos genéticos más probables (K) asumiendo equilibrio de 

Hardy–Weinberg y desequilibrio de ligamiento, se utilizó un método Bayesiano 

implementado en STRUCTURE 2.3.4 (Pritchard et al., 2000; Pritchard et al., 2002; Falush 

et al., 2007). El modelo usa un algoritmo basado en Cadenas Montecarlo de Marcov para 

agrupar a los individuos con base a sus frecuencias alélicas de datos multilocus. Se empleó 

un modelo asumiendo mezcla y frecuencias alélicas correlacionadas, las cadenas 

consistieron en un periodo de calentamiento de 100,000 pasos y una extensión de la cadena 

de 1,000,000 de pasos. Este proceso se repitió 10 veces para cada valor de K, que fue de 1 

uno a ocho. A partir de estos resultados, se estimó la K más probable en base al valor 

promedio del logaritmo de la verosimilitud de K (K [LnP(K)]) para cada K inferida por 

STRUCTURE. También, se estimó el número de grupos más probable de K en base al 

cambio de la tasa de la verosimilitud de (∆K) (Evanno et al., 2005). La estimación se llevó 

a cabo con el servicio en línea Structure Harvester 

(http://taylor0.biology.ucla.edu/structureHarvester/)(Earl y vonHoldt, 2012). 

Una vez realizada la determinación de las unidades poblacionales con base a los análisis de 

estructura poblacional anteriormente descritos, se procedió a evaluar el siguiente objetivo 

del trabajo que aborda la problemática de cuello de botella de totoaba. 

6.3.1.4 Evaluación de demografía–histórica 

Para evaluar el segundo objetivo del trabajo y determinar la posible pérdida de diversidad 

genética debida a su colapso poblacional, se llevaron a cabo diferentes aproximaciones para 

evaluar recientes reducciones en Ne (e.g. cuello de botella). Este análisis se llevó a cabo en 

dos escalas temporales, una reciente (decenas de generaciones) y otra de larga escala (miles 

de generaciones). 

http://taylor0.biology.ucla.edu/structureHarvester/
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6.3.1.4.1 Demografía–histórica reciente 

Para evaluar la hipótesis de reducción de diversidad genética contemporánea debida a 

efectos antropogénicos de corto plazo. Se utilizó la prueba de exceso de heterocigosidad, la 

cual asume que las poblaciones que han experimentado recientes reducciones en Ne, 

exhiben una reducción más rápida de la diversidad alélica que la heterocigosidad esperada 

bajo el equilibrio de H-W (He), y por lo tanto, se detecta un exceso de heterocigosidad (He) 

con respecto a la heterocigosidad esperada bajo el equilibrio de mutación-deriva (Heq). Esta 

última es estimada a partir del número de alelos en loci polimórficos, y por ende, presentan 

un exceso de heterocigosidad (Cornuet y Luikart, 1996). Éste análisis se realizó mediante el 

Modelo de Mutación de dos Fases (TPM_por sus siglas en inglés) y asumiendo diferentes 

proporciones de mutaciones de un solo paso (95%, 90% y 85%) (SMM por sus siglas en 

inglés). El nivel de significancia se evaluó mediante la prueba de Wilcoxon implementada 

en BOTTLENECK 1.2.02 (Piry et al., 1999). También se utilizó la distribución de las 

frecuencias alélicas con el método mode–shift (Luikart et al., 1998). Este método examina 

la forma de la distribución de las frecuencias alélicas y asume que las poblaciones que han 

sido afectadas por un cuello de botella pueden ser diferenciadas de las poblaciones estables 

por su forma de distribución. Las poblaciones estables y que se encuentran en equilibrio 

mutación–deriva, se espera que presenten una forma L–shape, mientras que las poblaciones 

que han pasado por un cuello de botella presentan una forma mode–shift, debido a la mayor 

pérdida de alelos de baja frecuencia. La señal de cuello de botella para estos métodos es 

detectable por cortos periodos de tiempo. En el caso del método de exceso de 

heterocigosidad de dos a cuatro generaciones Ne y para el método mode–shift de algunas 

docenas de generaciones (Cornuet y Luikart, 1996). 

La ocurrencia de una reducción severa en Ne o cuello de botella también se evaluó mediante 

la tasa M. Este estimador considera que las distribuciones de frecuencias alélicas contienen 

información de diversidad cuantitativa, relacionando la frecuencia de los alelos y el número 

total de alelos k, con el rango de tamaños de los alelos en un locus (r). Cuando una 

población es reducida en tamaño, aumenta la deriva genética y algunos alelos 

eventualmente se pierden. Sin embargo, la pérdida de los alelos de mayor y menor talla 

contribuirían a una reducción en r, se espera que k disminuya más rápidamente que r, por lo 
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tanto se espera que la tasa M = k/r sea más pequeña en poblaciones recientemente reducidas 

que en poblaciones en equilibrio (Garza y Williamson, 2001a). El cálculo de M se llevó a 

cabo con el ajuste realizado por Excoffier et al. (2005a) e implementado en ARLEQUIN 

(Excoffier et al., 2005b). 

6.3.1.4.2 Demografía–histórica de largo plazo 

Para evaluar la hipótesis de pérdida de diversidad genética en el largo plazo debido a causas 

naturales, se utilizó el método descrito por Beaumont (1999) e implementado en el 

programa MsVar 1.3 (Beaumont, 1999; Storz y Beaumont, 2002). El método se basa en la 

historia genealógica de loci microsatélites, para estimar la tasa de expansión o contracción 

poblacional. El programa utiliza Cadenas Monte Carlo de Marcov para realizar 

simulaciones de la historia de mutación-coalescencia (Beaumont, 1999; Storz y Beaumont, 

2002). Este modelo estima la probabilidad posterior de cuatro parámetros: N0 (tamaño 

efectivo actual), N1 (tamaño efectivo ancestral), µ (tasa mutacional promedio para todos los 

loci) y Ta (tiempo en años cuando ocurrió el cambio en la población). Se corrieron tres 

cadenas de manera independiente con diferentes valores de inicio (a priori) para la media 

(M) y desviación estándar (V) de N0 y N1 (valores log10 a priori: corrida 1: MVN0 = 2, 1, 

MVN1 = 4, 2; corrida 2: MVN0 = 4, 2, MVN1 = 4, 2; corrida 3: MVN0 = 4, 2, MVN1 = 2, 1) 

con la finalidad de evaluar la convergencia entre las estimaciones. Los valores a log10 a 

priori para el tiempo de la disminución poblacional (MVTa = 5, 2) y la tasa mutacional 

(MVµ = -3.5, 1) fue el mismo para todas las corridas. La tasa mutacional se basó en tasas 

mutacionales publicadas previamente (Schlötterer, 2000; Storz y Beaumont, 2002; Selkoe y 

Toonen, 2006). Se utilizaron los valores por defecto en los valores hyperpriori para M y V 

(Ver: Storz y Beaumont, 2002). Cada cadena fue corrida por 1.25 × 10
9
 pasos, registrando 

los parámetros cada 50,000 pasos. La convergencia entre las cadenas fue evaluada mediante 

el estadístico de Gelman–Rubin utilizando el paquete estadístico CODA 0.14–4 (Plummer 

et al., 2006), e implementado en el ambiente de programación R (R Development Core 

Team, 2011). Los valores del estadístico de Gelman–Rubin de 1 a1.1 indican una razonable 

convergencia y valores > 1.1 indican una baja convergencia (Girod et al., 2011). 

Para dar soporte a la hipótesis de expansión o contracción poblacional, se usó el Factor 

Bayes (BF) (Beaumont, 1999; Storz y Beaumont, 2002). En el caso de dos modelos, BF 
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mide la magnitud de la evidencia a favor de un modelo u otro. La evaluación de la hipótesis 

disminución poblacional utilizando BF se puede realizar a partir de los datos simulados 

usando la probabilidad posterior en favor de la disminución poblacional: 

   
(       )

(       )
 (1) 

donde (N0/N1 ≤ 1) es la probabilidad posterior en favor de la disminución poblacional y 

(N0/N1 ≥ 1) es la probabilidad posterior de expansión poblacional (Storz y Beaumont, 

2002). Las probabilidades posteriores son el número de estados en la cadena que la 

población se ha contraído o expandido (Girod et al., 2011). Los valores de magnitud de BF 

en favor de la contracción poblacional indican un fuerte soporte (BF ≥ 10), soporte 

substancial (BF = 3–10), ningún soporte (BF =0.33–3) y falsa detección (BF < 0.33) (Girod 

et al., 2011). 

Una vez conocida la dinámica del Ne en el corto y largo plazo, se procedió al siguiente 

objetivo, el cual considera la evaluación del potencial evolutivo de la especie a partir de 

estimaciones de Ne. 

6.3.1.5 Estimación del tamaño efectivo poblacional (Ne) 

La evaluación indirecta del potencial evolutivo de la especie se determinó mediante la 

estimación del tamaño efectivo poblacional Ne. Se utilizaron diversas aproximaciones con 

la finalidad de dar certidumbre a la estimación de este parámetro genético poblacional. 

6.3.1.5.1 Fórmula de Nei (1987) 

Se realizó la estimación de Ne basado en la heterocigosidad de los microsatélites usando la 

fórmula de Nei (1987): 

   
[

 

(    )   
]

  
 (2) 

donde, µ representa la tasa de mutación de los loci microsatélites y He es la heterocigosidad 

esperada. Se asumieron dos diferentes tasas de mutación, la primera estimada con DIY 
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ABC (µ = 0.00054) y la segunda mediante una recopilación de la literatura (Ellegren, 2000; 

Garza y Williamson, 2001a; Selkoe y Toonen, 2006) (µ = 0.0005). 

 

6.3.1.5.2 Desequilibrio de ligamiento 

Se aplicó también el método de desequilibrio de ligamiento (LD) para obtener el tamaño 

efectivo global. Este método se basa en la noción de que LD en marcadores neutrales, los 

loci no ligados en poblaciones aisladas con apareamiento al azar, el LD es afectado solo por 

la deriva, y por lo tanto, el nivel de asociación no al azar de alelos en diferentes loci debe 

reflejar Ne (Hill, 1981; Waples, 2006; Waples y Do, 2010). Ne fue estimado mediante el 

método no sesgado de LD (Waples, 2006; Waples y Do, 2010), el cual se encuentra 

implementado en el programa NeEstimator 2.0 (Do et al., 2013). 

6.3.1.5.3 Métodos Bayesianos 

Se emplearon métodos de inferencia Bayesiana para la estimación de Ne. OneSamp, es un 

programa que usa una aproximación Bayesiana utilizando estadísticos resumen 

relacionados con Ne (Tallmon et al., 2008). Por lo tanto, utiliza una mayor cantidad de 

información de los datos que los métodos anteriormente descritos. OneSamp genera 50,000 

poblaciones simuladas con un Ne conocido, con el mismo número de loci e individuos que 

el grupo original de datos. Los datos simulados son generados al azar a partir de valores a 

priori de Ne. En este caso se utilizaron valores a priori de Ne de 100–5000. Los grupos de 

datos simulados con estadísticos resumen más similares a los estadísticos resumen de los 

datos originales son seleccionados. Finalmente se utiliza una regresión local ponderada a 

partir de los datos seleccionados para estimar Ne de la población original (Tallmon et al., 

2008). 

Finalmente, se utilizó el programa DIY ABC (Cornuet et al., 2008) otro método de 

inferencia Bayesiana que calcula Ne. El modelo demográfico para estimar Ne en una sola 

población requiere de muestras temporales de la población de estudio. Con la finalidad de 

simular un muestreo temporal, la base de datos original fue dividida en tres grupos de edad 

relativa en base a los registros de longitud total (<5 años, 970 mm; ~5 años, 970–1160 mm; 

>7 años, 1160 mm). El programa contrasta las estadísticas resumen de los datos originales, 
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contra 500,000 grupos de datos simulados con estadísticas resumen y Ne conocidos. El Ne 

de los datos simulados se crea a partir de una distribución uniforme, en este caso se 

utilizaron a priori de 100–5,000 de Ne. El 1% (5,000) de los datos simulados con las 

estadísticas resumen más similares a los datos originales, son seleccionados para estimar la 

distribución posterior de Ne a través de un procedimiento de regresión lineal local (Cornuet 

et al., 2008).  

6.3.2 Dinámica poblacional 

Los análisis de dinámica poblacional cubren los objetivos particulares 4) Evaluar la historia 

de vida de totoaba, 5) Estimar la tasa de crecimiento poblacional como indicador de la 

productividad de la población, 6) Inferir los impactos en la población ante escenarios de 

mortalidad por pesca y 7) Evaluar el riesgo de sobrepasar los puntos de referencia límite y 

objetivo de la tasa de crecimiento poblacional bajo diferentes escenarios de mortalidad por 

pesca. Primero, se analizan algunos parámetros poblacionales de totoaba, las cuales 

engloban el patrón espacial de estructura de tallas y la estimación parámetros de 

demográficos (e.g. relaciones biométricas, fecundidad, talla de primera reproducción, 

mortalidad). Estos a su vez, son los datos de entrada del modelo demográfico. En el análisis 

demográfico se calcula la productividad de totoaba, con base a su tasa de crecimiento 

poblacional, asumiendo incertidumbre en los parámetros demográficos. Este punto también 

evalúa los parámetros poblacionales (supervivencia y fecundidad) más sensibles ante 

perturbaciones con respecto a la tasa de crecimiento poblacional. Finalmente, se evalúa el 

riesgo de sobrepasar los puntos de referencia con base a la tasa de crecimiento poblacional 

a diferentes escenarios de mortalidad por pesca. 

6.3.2.1 Análisis de estructura de tallas 

Se determinó la estructura de tallas global, por sexo, y por localidad de muestreo. Con la 

finalidad de establecer los grupos modales en cada uno de los sexos, así como la 

distribución espacial de las tallas a lo largo del Golfo de California. La determinación 

estadística de los grupos modales de tallas observados, se realizó con un análisis 

multimodal con la ecuación: 
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 (3) 

 

donde, P denota la probabilidad, xi es el número de veces que un evento de tipo i ocurre en 

n muestras, y pi es la probabilidad separada de cada uno de los eventos tipo k posibles. Para 

realizar el cálculo de los parámetros del modelo se utiliza la misma función, pero en 

términos de expresión de verosimilitud: 
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 (4) 

 

La estimación de los parámetros asume que cada longitud media o grupo modal puede ser 

descrito con una distribución normal, y que cada moda corresponde a una cohorte diferente 

en la población. Por lo tanto, las proporciones relativas esperadas para cada categoría de 

longitud (PLT) pueden ser estimadas mediante una función de densidad normal: 
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 (5) 

donde, µT es la media y σT es la desviación estándar de la longitud total para cada cohorte. 

Para la obtención de las frecuencias esperadas y los parámetros de la ecuación 3 se 

comparan las frecuencias observadas y estimadas (Haddon, 2001). La estimación de los 

parámetros se llevó a cabo mediante la siguiente función objetivo: 

    {       }   ∑    (   )
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) (6) 

donde µT es la media y σT la desviación estándar de la longitud total, cada una de las n 

cohortes consideradas. Hay k, clases de longitud y L’i, es la frecuencia observada de la clase 

de longitud i de la distribución normal combinada. Los parámetros del modelo se 
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calcularon al minimizar la función 6 de verosimilitud con un ajuste no lineal usando el 

algoritmo de Newton (Neter et al., 1996). 

6.3.2.2 Relaciones biométricas 

6.3.2.2.1 Relación longitud-peso 

 

Se estimó la relación longitud total-peso total (LT-PT) mediante una función potencial, esta 

función permite obtener una estimación indirecta del tipo de crecimiento; el cual sería 

isométrico cuando el valor de la pendiente (b) es cercano a 3 y alométrico cuando es 

diferente de 3 (Sparre y Vennema, 1995). Este procedimiento se llevó a cabo considerando 

todos los organismos así como por sexo. La relación fue dada por:  

         (7) 

donde, PT = peso total (gr), LT = longitud total (mm), a = factor de condición (cambios 

relativos al peso; intercepto) y b = pendiente (tipo de crecimiento). 

 

6.3.2.2.1 Relación longitud total-longitud estándar 

 

Se describió la relación longitud total-longitud patrón mediante una regresión lineal, como 

parte de un análisis exploratorio y verificar la consistencia en los datos de tallas. La 

relación fue dada por la función: 

     (  )    (8) 

donde, LP = longitud patrón, LT = longitud total, a = intercepto y b= pendiente. 

6.3.2.3 Madures sexual 

La determinación de la talla de primera madurez se estimó a partir de la frecuencia 

acumulada de individuos maduros por sexos y total, mediante el siguiente modelo logístico 

(King, 1995): 

  ( )  
 

       (        )
 (9) 
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donde: FA(%) = es la frecuencia acumulada de individuos maduros, la identificación 

estadio de madures se determinó mediante análisis histológico de las gónadas. a = es una 

parámetro de ajuste que representa al intercepto, LT = es la longitud total y Lm50% = la talla 

a la cual el 50% de los individuos de la población se encuentran maduros o talla de primera 

madurez. Los parámetros del modelo fueron estimados mediante un ajuste no lineal usando 

mínimos cuadrados con el algoritmo de Newton (Neter et al., 1996). 

6.3.2.4 Fecundidad 

Se determinó la fecundidad parcial por kilogramo a la longitud total, mediante una función 

exponencial a partir de los datos generados en los muestreos (De Anda Montañez et al., 

2013): 

       (  ) 

 
(10) 

donde, fec es la fecundidad parcial por kilogramo, a es el valor del intercepto, b el valor de 

la pendiente y LT la longitud total. 

6.3.2.5 Selectividad 

Las curvas de selectividad para cañas (anzuelos No 5 y 6) y para red agallera de 10 

pulgadas de luz de malla fue determinada mediante el ajuste empírico de tres formas de 

distribución: Gamma, Normal y Log–normal (Millar y Fryer, 1999; Hovgård y Lassen, 

2000). 

6.3.2.5.1 Distribución gamma 
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(∝   ) 
]
(∝  )

[∝    
 

 
] 

(11) 

donde, Vn es la selectividad a la talla, l es la longitud de la marca de clase, α y β son 

parámetros de ajuste. 

6.3.2.5.2 Distribución normal 
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      [ 
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] (12) 

donde, 𝛳 es la media y σ desviación estándar. 

6.3.2.5.3 Distribución log–normal 
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] (13) 

donde, δ y s son parámetros de ajuste. 

La forma de las distribuciones fue ajustada a las frecuencias de tallas observadas mediante 

mínimos cuadrados. Se determinó el rango de selección del 25%(Vn25%) al 75% (Vn75%) para 

cada tipo de distribución y arte de pesca. 

 

6.3.2.6 Mortalidad 

6.3.2.6.1 Mortalidad total (Z) 

Para esta sección se tomaron los valores de edad relativa y crecimiento determinados por 

De Anda Montañez et al. (2013). Para determinar Z se utilizó el método de curva de 

captura linealizada con intervalos de tiempo constantes (Sparre y Vennema, 1995), que 

considera una regresión lineal entre el logaritmo de la captura y los grupos de edad relativa, 

para ello se aplicó la siguiente función: 

   (    )        (14) 

donde: lnC(t, t+Δt) = es el logaritmo de la captura en el intervalo de tiempo (1 año), a = 

constante (intercepto), Z = el valor de la pendiente (mortalidad total) y t = grupo de edad 

relativa de la captura. 

6.3.2.6.2 Mortalidad natural (M) 

Se realizó una revisión de los métodos disponibles para estimar la mortalidad natural, de los 

cuales solo fue posible calcularla mediante algunos parámetros demográficos: como son el 

crecimiento individual, edad o longitud máxima así como edad de primera madurez. 
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Debido a lo difícil que es estimar M en la naturaleza, se procedió a estimarla mediante 

diversos métodos que se describen a continuación. Esto posibilita el contar con un rango 

probable de valores de M que pueden ser considerados en el análisis de incertidumbre y 

riesgo (ver adelante: análisis de riesgo) 

6.3.2.6.2.1 Método Beverton y Holt (1959) 

La base de este método es que las especies de crecimiento lento (k bajo), no pueden 

soportar una M alta por que se extinguirían rápidamente. Respecto a esta racionalización 

Beverton y Holt (1959) hallaron que los valores de la razón: 

 
 ⁄      (15) 

Por lo que: 

        (16) 

donde, M = mortalidad natural y k = es la constante de la tasa de crecimiento individual. 

 

6.3.2.6.2.2 Método de Rikther y Efanov(1976)  

Estos autores mostraron que existe una relación entre M y longitud de primera madurez que 

es la edad en que el 50% de la población se encuentra madura (Tm50%). La relación es dada 

por:  

          (           )        (17) 

6.3.2.6.2.3 Método de Hoenig(1983) Hewitt y Hoenig(2005) 

Hoenig (1983) encontró que M se encuentra inversamente correlacionada con la longevidad 

a través de varios taxa por lo que recomendó la siguiente función predictiva, descrita por la 

edad máxima observada en el stock (Tmax): 

                   (    ) (18) 
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Una derivación análoga a partir de la ecuación anterior fue propuesta por Hewitt y Hoenig 

(2005): 

            (19) 

6.3.2.6.2.4 Método de Pauly (1980) 

Otra estimación de mortalidad natural se llevó a cabo utilizando la función descrita por 

Pauly (1980) que considera los parámetros de crecimiento individual de la función de von 

Bertalanffy así como la temperatura ambiente promedio de la zona de distribución: 

          [                (  )           ( )          (  )] (20) 

donde, L∞ = longitud asintótica del modelo de von Bertalanffy y Tc = temperatura °C, se 

utilizó un valor de 19 °C (Cisneros-Mata et al., 1995). 

6.3.2.6.2.5 Método de Gislason et al. (2010) 

Gislason et al. (2010) estimaron de nuevo la relación existente entre L∞, k y la temperatura 

pero en grados Kelvin, al igual que Pauly (1980). No obstante, con un número mayor de 

datos y mejor depurados. La función estima la mortalidad para diferentes estadios de vida 

del organismo, cambiando la perspectiva de la misma tasa de mortalidad natural para todas 

las clases de tallas. Esta estimación se realizó mediante la función: 

  ( )              (  )         (  )    ( ) (21) 
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6.3.2.7 Modelo Demográfico 

Para evaluar el efecto de diversos niveles de mortalidad por pesca sobre la tasa intrínseca 

de crecimiento poblacional se utilizó la matriz de Leslie, la cual es representada de la 

siguiente manera: 

        (22) 

donde N0 es el vector de abundancia inicial en una población estructurada por edad. A 

representa la matriz de Leslie con entradas ai,j la cual es definida de la siguiente manera: 
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 (23) 

la fila superior corresponde a la fecundidad a la edad (fn), y en la diagonal a la 

supervivencia a la edad (Sn) la cual está definida por: 

    (       ) (24) 

fn fue calculada como el producto de Sn y la fecundidad (fec). Al realizar una proyección 

multiplicando n veces la ecuación A*Nt+1. Se obtiene numéricamente una población estable 

con un eigenvalor dominante λ (tasa neta de crecimiento poblacional), que es análoga a la 

tasa de intrínseca de crecimiento poblacional r (r = log(λ)) (Caswell, 2001). Cuando λ = 1 

la población permanece estable, λ < 1 la población disminuye y λ > 1 la población crece. 

También se obtienen los eigenvectores derecho (w) e izquierdo (v) que representan la 

estructura estable por edad y el valor reproductivo a la edad, respectivamente. La solución a 

los eigenvalores y eigenvectores se alcanza independientemente de los valores de N0 

iníciales y satisfacen las igualdades para el eigenvertor-eigenvalor derecho (Caswell, 2001): 

      (25) 

Para obtener los eigenvetor-eivenvalor izquierdo que A se transpone (A
T
) para resolver: 



37 
 

       (26) 

Para determinar la importancia relativa de los elementos ai,j (fn y Sn) de A y medir su efecto 

en λ,se determinó la elasticidad (E), la cual mide la magnitud proporcional al cambio de λ 

dado un cambio en las tasas vitales ai,j (fn y Sn) y está dada por (Caswell, 2001): 

     
    

 

  

     
 
 

 

    

        
 
    

 

    

〈   〉
 (27) 

donde Ei,j es la elasticidad de los elementos de la matriz de elasticidad, la matriz fue 

resuelta usando el programa de CSIRO Poptools V 3.2 (Hood, 2011). 

6.3.2.7.1 Parámetros demográficos 

Los parámetros de historia de vida de totoaba fueron reestimados a partir de datos actuales. 

La estimación del valor de M del grupo de edad 1 (M1) se llevó a cabo mediante la 

estimación de intervalos gnomónicos utilizando el macro GIM (Morales-Bojórquez et al., 

2003). También se realizó una estimación numérica de M1 dejando fijos los parámetros 

demográficos y estableciendo λ = 1 (Rogers-Bennett y Leaf, 2006). El valor de M para el 

resto de los grupos de edad fue estimado mediante diversas aproximaciones  (Beverton y 

Holt, 1959; Rikhter y Efanov, 1976; Pauly, 1980; Hoenig, 1983; Hewitt y Hoenig, 2005; 

Gislason et al., 2010). El porcentaje de individuos maduros se estimó en base a la función 

logística descrita anteriormente (Ecuación 9). El modelo matricial considera la proporción 

sexual 1:1 estimada por De–Anda–Montañez et al., (2013) y se calculó la fecundidad total 

parcial por kilogramo como: 

           
 (   ) (28) 

 

donde, wt = peso total en kilogramos al tiempo t, LTt = longitud total al tiempo t, a y b son 

los coeficientes de la función. Los parámetros del modelo de crecimiento de Von 

Bertalanffy fueron estimados con datos de tallas y en base al organismo de mayor longitud 

obtenidos en los muestreos de 2010–2012 (De Anda Montañez et al., 2013). 
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La selectividad del arte de pesca (Vn) fue calculada en base a un ajuste empírico a partir de 

las estructuras de tallas obtenidas mediante cañas y redes en los muestreos de los años 

2010–2013. La estimación de Vn permite ponderar la magnitud de la mortalidad por pesca 

(F) en función de su longitud total. Se usaron los parámetros resultantes de la distribución 

normal (Ecuación 12), el valor de 𝛳 correspondiente a las longitudes para las edades de 3, 

5, 7 y 9 años de edad. Las edades fueron seleccionadas arbitrariamente y corresponden a 

seis grupos de edad, tres de juveniles (3, 5 y 7 años) y tres de adultos (9, 11 y 13 años). 

6.3.2.7.2 Escenarios de manejo 

Para evaluar el impacto de F en λ se evaluaron diferentes escenarios de manejo: 

Escenario A: Es el escenario base, sin mortalidad por pesca (F = 0). El objetivo en este 

escenario fue determinar λ cuando la población se encuentra sin mortalidad por pesca. 

Escenarios B: Este grupo de escenarios asumen que la mortalidad por pesca es tipo filo de 

cuchillo. Es decir, todos los organismos son 100% vulnerables a F, a partir de la edad de 

primera captura (V50%). Se analizaron cuatro sub-escenarios con diferentes V50%: 3, 5, 7, 9, 

11 y 13 años de edad (estados de la naturaleza o edades hipotéticas de primera captura). En 

cada uno de los sub-escenarios se evaluó el impacto de diferentes niveles de F en λ. Los 

valores de F variaron desde F = 0.1 a F = 2.0 con incrementos de ΔF = 0.1. 

Escenarios C: Este grupo de escenarios asumen que la mortalidad por pesca tiene una 

distribución normal el cual es un comportaiento típico de redes agalleras. Es decir, los 

organismos cuentan con diferentes niveles de vulnerabilidad a F a partir de V50%. Se 

analizaron cuatro sub-escenarios con diferentes V50%: 3, 5, 7, 9, 11 y 13 años de edad 

(estados de la naturaleza o edades hipotéticas de primera captura). En cada uno de los sub-

escenarios se evaluó el impacto de diferentes niveles de F en λ. Los valores de F variaron 

desde F = 0.1 a F = 2.0 con incrementos de ΔF = 0.1. 

6.3.2.7.3 Análisis de riesgo 

Los recursos marinos sean pescables o no, involucran diversas fuentes de incertidumbre 

que son difíciles de cuantificar por métodos analíticos tradicionales. La simulación Monte 

Carlo es una técnica robusta para incorporar incertidumbre y cuantificar el riesgo de 
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exceder algún punto de referencia. Dado que λ es un indicador de la productividad de la 

población se pueden derivar estimaciones del estado de la población, así como establecer 

puntos de referencia, los cuales son valores asociados a condiciones deseadas y no deseadas 

de la población (Caddy y Mahon, 1995). El punto de referencia objetivo (PRO) se enfoca 

en las condiciones deseables de una población; en este caso particular se estableció como 

PRO = P (λ > 1.2), el cual indica una condición que permite a la población un tasa de 

crecimiento poblacional positiva. Por otro lado, el punto de referencia límite (PRL) 

considera la condición no deseable de una población, por lo tanto, uno espera que las 

probabilidades de este evento sean mínimas para el manejo de su población. El presente 

estudio estableció un PRL = P (λ < 1.0), que se refiere a la condición de disminución de la 

población. Se estimó la probabilidad de sobrepasar los PRL y PRO para cada uno de los 

escenarios y estados de la naturaleza. 

En todos los escenarios se incorporó incertidumbre en los parámetros demográficos, el tipo 

de distribución para cada parámetro fue elegido de acuerdo a reportes en la literatura 

(Cortés, 2002; Romine et al., 2009; Quiroz et al., 2011) (Tabla II). Se empleó una función 

triangular para la edad de primera madurez (media: 8 años, rango: 7 y 9 años), se utilizó 

una función normal en el parámetro b de la función de fecundidad (media: 0.004, desv.est.: 

0.0003), en mortalidad natural de M0 se utilizó una distribución normal (media: 8.6, sd: 

0.85). El valor de M en los restantes grupos de edad se asumió una distribución uniforme 

conforme al resultado mínimo de mortalidad natural y la máxima mortalidad estimada 

asumiendo que M = Z, es decir, bajo condiciones de no pesca (rango: 0.14-0.49) (Tabla II). 

El número de corridas realizadas en cada subescenario para cada incremento de F y estado 

de la naturaleza fue de 10,000. El proceso de simulación se llevó a cabo usando el 

programa CrystallBall (Oracle, CrystallBall Enterprise Performace Edition). 
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Tabla II. Parámetros demográficos de totoaba en el Golfo de California. 

Parámetro Símbolo Valor DE* Rango Distribución 

Longitud asintótica L∞ 1860 

  

Constante 

Coeficiente de crecimiento k 0.13 

  

Constante 

Edad a la longitud cero t0 -1.72 

  

Constante 

Relación longitud peso a 0.000003 

  

Constante 

 

b 3.158 

  

Constante 

Edad al 50% de Madurez Tm50% 8 años 

 

7-9
 
años Triangular 

Fecundidad fec 

   

Variable 

 

a 221.7 

  

Constante 

 

b 0.004 0.0003 

 

Normal 

Mortalidad natural  M0 8.63 0.86 

 

Normal 

Mortalidad natural  Mn-1 

  

0.14-0.49 Uniforme 

*Desviación estándar 
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7. RESULTADOS 

7.1. Genética de poblaciones 

7.1.1. Calidad de los marcadores 

Se estimaron las proporciones de alelos nulos en los loci microsatélites utilizados en 

totoaba. Tres loci microsatélites presentaron niveles moderados de alelos nulos (Soc430, 

Tmac74 y Tmac56) mientras que el resto presentaron niveles bajos de alelos nulos (Tabla 

III). Así mismo, no se detectaron niveles significativos de desequilibrio de ligamiento entre 

los loci (p ≥ 0.000327). 

 

Tabla III. Estimación de la proporción de alelos nulos para los 19 loci microsatélites 

utilizados en Totoaba macdonaldi capturada en el Golfo de California. La proporción fue 

calculada mediante el método de Depmster (1977) implementado en FreeNa (Chapuis y 

Estoup, 2007). La proporción de alelos nulos puede considerarse como: bajos (< 0.05), 

moderada (0.05–0.20) y altos (> 0.20). 

Locus Alelos nulos Locus Alelos nulos 

Tmac25 0.0000 Soc418 0.0106 

Soc430 0.0831 Tmac51 0.0000 

Soc428 0.0000 Tmac07a 0.0271 

Tmac10 0.0000 Tmac03 0.0011 

Tmac06 0.0321 Soc443 0.0001 

Tmac43 0.0025 Tmac74 0.0857 

Tmac44 0.0205 Soc423 0.0000 

Tmac05 0.0150 Tmac55 0.0076 

Tmac08 0.0085 Tmac56 0.0717 
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7.1.2 Diversidad genética por localidad 

Se obtuvieron los genotipos para 313 organismos en seis localidades del Golfo de 

California: Zona Núcleo (ZN = 105), Sur de San Felipe (SSF = 11), San Luis Gonzaga 

(SLG = 102), Roca Consag (RC = 64), Bahía de Lobos (BL = 28) y Desemboque (DES = 

3) (Figura 2). Los valores de diversidad genética por locus por localidad, así como los 

valores promedio multilocus por localidad y valores promedio global multilocus se 

muestran en la Tabla IV. El número de alelos (ω) se encontró en el rango de 1 a 29 con un 

promedio global multilocus para todas las localidades de 8.31±6.18. El número efectivo de 

alelos (ωe) tomó valores de 1 a 20.1 con un promedio global multilocus de 4.46±3.60 

mientras que la riqueza alélica (R) varió de 0.63 a 4 con un promedio global multilocus de 

2.65±0.69. La heterocigosidad observada (Ho) presentó un promedio global multilocus de 

0.65±0.22 con valores de 0.0 a 1.0 y la heterocigosidad esperada (He) contó con un 

promedio global multilocus de 0.65±0.21 con un rango de valores de 0.0 a 0.95. Los 

valores de la heterocigosidad esperada insesgada (uHe) fueron similares a los anteriores con 

valores de 0.0 a 1.0 y con un promedio global multilocus de 0.68±0.18. Cabe mencionar 

que los valores cero en Ho y He fueron para el locus Soc430 que resultó ser monomórfico en 

la localidad de Desemboque, en la cual solo fueron evaluados cuatro individuos. El índice 

de fijación (Fis) presentó valores de -0.50 a 0.75, este último valor corresponde al locus 

Tmac74 en la localidad SSF. El promedio global multilocus de Fis fue de 0.03±0.18. 

Casi todas las localidades se encontraron en desequilibrio de Hardy–Weinberg (H–W) con 

valores positivos significativos de Fis, cuando se analizaron los 18 loci microsatélites. Al 

interior de las localidades, se encontraron desviaciones significativas del equilibrio de H–W 

en siete loci, en al menos una localidad a un nivel de p ≤ 0.05 (Tmac06, Tmac07a, Tmac74, 

Tmac56, Tmac08, Soc430 y Tmac55) (Tabla IV). Sin embargo, después de la corrección de 

Bonferroni para pruebas múltiples a un nivel de p ≤ 0.00046 sólo dos loci presentaron 

desviaciones significativas de H-W Tmac74 y Soc430. Tmac74 presentó desviaciones de H–

W en la mayoría de las localidades (ZN, SSF, SLG y BL) mientras que Soc430 sólo ZN 

(Tabla IV).  
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Tabla IV. Valores de diversidad genética de 18 loci microsatélites de totoaba por localidad 

por locus. Tamaño efectivo de muestra (N), número de alelos (ω), número de alelos 

efectivos (ωe), riqueza alélica (R), heterocigosidad observada (Ho), heterocigosidad 

esperada (He), heterocigosidad esperada insesgada (uHe), índice de fijación (Fis), valor de 

significancia de índice de fijación respecto al equilibrio de Hardy-Weinberg. Los valores 

sombreados con gris representan valores significativos. 

Localidad Locus N k ke R Ho He uHe Fis p-val 

ZN Tmac25 97 16 8.8 3.41 0.93 0.89 0.89 -0.04 0.1985 

 
Soc430 103 8 2.0 2.11 0.44 0.51 0.51 0.15 0.0000 

 
Soc428 105 8 4.0 2.77 0.76 0.75 0.75 -0.01 0.3960 

 
Tmac10 104 8 3.6 2.67 0.74 0.72 0.72 -0.02 0.4656 

 
Tmac06 100 16 8.1 3.36 0.79 0.88 0.88 0.10 0.0079 

 
Tmac43 105 6 1.3 1.42 0.23 0.21 0.21 -0.09 1.0000 

 
Tmac44 96 9 4.2 2.85 0.76 0.76 0.77 0.01 0.4845 

 
Tmac05 103 6 2.0 2.07 0.47 0.51 0.51 0.09 0.0978 

 
Tmac08 91 7 3.3 2.59 0.67 0.70 0.71 0.05 0.6938 

 
Soc418 99 22 7.4 3.31 0.88 0.86 0.87 -0.01 0.4750 

 
Tmac51 103 22 10.6 3.51 0.87 0.91 0.91 0.04 0.1654 

 
Tmac07a 100 5 1.7 1.87 0.38 0.42 0.42 0.10 0.0144 

 
Tmac03 102 5 1.9 1.98 0.49 0.48 0.49 -0.00 0.0889 

 
Soc443 104 5 1.8 1.84 0.42 0.43 0.44 0.032 0.7243 

 
Tmac74 94 29 17.5 3.70 0.70 0.94 0.95 0.26 0.0000 

 
Soc423 104 9 3.0 2.53 0.63 0.67 0.67 0.07 0.1677 

 
Tmac55 97 14 6.7 3.25 0.87 0.85 0.85 -0.01 0.7294 

 
Tmac56 95 10 4.5 2.92 0.68 0.78 0.78 0.13 0.0145 

 
Promedio 

100.1

1 11.39 5.14 2.67 0.65 0.68 0.69 0.05 0.0000 

 
Desv.Est 4.24 7.00 4.15 0.67 0.20 0.21 0.21 0.08 

 SSF Tmac25 10 10 7.7 3.52 0.90 0.87 0.92 0.02 0.44120 

 
Soc430 11 2 1.4 1.58 0.18 0.30 0.31 0.43 0.27820 

 
Soc428 11 4 2.6 2.41 0.91 0.62 0.65 -0.44 0.16820 

 
Tmac10 11 5 3.4 2.71 0.73 0.70 0.74 0.01 0.91700 

 
Tmac06 11 6 3.8 2.85 0.91 0.74 0.77 -0.19 0.91700 

 
Tmac43 11 3 1.2 1.36 0.18 0.17 0.18 -0.03 1.00000 

 
Tmac44 6 6 4.0 3.08 0.83 0.75 0.82 -0.02 0.46980 

 
Tmac05 11 4 2.5 2.39 0.45 0.60 0.62 0.28 0.13240 

 
Tmac08 11 4 2.6 2.35 0.36 0.62 0.65 0.46 0.0460 

 
Soc418 8 6 4.7 3.14 0.50 0.79 0.84 0.42 0.13830 

 
Tmac51 11 14 11.0 3.72 0.91 0.91 0.95 0.05 0.57010 

 
Tmac07a 10 3 1.7 1.88 0.50 0.41 0.43 -0.18 1.00000 

 
Tmac03 11 4 2.1 2.11 0.55 0.52 0.54 -0.01 1.00000 

 
Soc443 11 2 1.5 1.67 0.45 0.35 0.37 -0.25 1.00000 
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Continúa Tabla IV… 

Localidad Locus N k ke R Ho He uHe Fis p-val 

 
Tmac74 8 9 8.0 3.61 0.25 0.88 0.93 0.75 0.0000 

 
Soc423 11 6 3.3 2.75 0.64 0.69 0.73 0.13 0.12920 

 
Tmac55 11 10 5.8 3.29 0.91 0.83 0.87 -0.05 0.31480 

 
Tmac56 11 5 4.9 3.09 0.73 0.80 0.84 0.14 0.76680 

 
Promedio 10.28 5.72 4.01 2.64 0.61 0.64 0.67 0.08 0.0007 

 
Desv.Est 1.45 3.18 2.66 0.72 0.26 0.22 0.23 0.29 

 SLG Tmac25 94 15 9.3 3.44 0.89 0.89 0.90 0.00 0.9878 

 
Soc430 98 9 2.2 2.19 0.44 0.53 0.54 0.18 0.0160 

 
Soc428 102 8 4.3 2.85 0.76 0.77 0.77 0.01 0.1762 

 
Tmac10 100 9 3.5 2.66 0.81 0.71 0.72 -0.13 0.3805 

 
Tmac06 94 18 8.1 3.37 0.87 0.88 0.88 0.01 0.0376 

 
Tmac43 98 5 1.4 1.60 0.29 0.29 0.29 0.02 0.2927 

 
Tmac44 98 9 3.9 2.78 0.68 0.74 0.75 0.09 0.2349 

 
Tmac05 99 6 1.8 1.93 0.47 0.44 0.44 -0.08 0.8569 

 
Tmac08 96 8 3.5 2.61 0.67 0.71 0.71 0.07 0.0056 

 
Soc418 98 18 7.0 3.27 0.85 0.86 0.86 0.02 0.8270 

 
Tmac51 100 24 12.4 3.57 0.96 0.92 0.92 -0.04 0.8803 

 
Tmac07a 95 4 1.9 2.02 0.53 0.48 0.49 -0.08 0.0715 

 
Tmac03 102 4 1.8 1.91 0.44 0.45 0.45 0.02 0.3206 

 
Soc443 101 4 2.0 1.95 0.51 0.50 0.51 -0.02 0.5725 

 
Tmac74 94 28 20.1 3.74 0.83 0.95 0.96 0.13 0.0001 

 
Soc423 99 8 2.9 2.46 0.65 0.65 0.66 0.02 0.4702 

 
Tmac55 100 16 7.2 3.30 0.79 0.86 0.87 0.09 0.0266 

 
Tmac56 101 10 4.6 2.95 0.66 0.78 0.79 0.16 0.0009 

 
Promedio 98.28 11.28 5.43 2.70 0.67 0.69 0.69 0.03 0.0000 

 
Desv.Est 2.70 7.04 4.76 0.66 0.19 0.20 0.20 0.08 

 RC Tmac25 63 16 9.4 3.45 0.87 0.89 0.90 0.03 0.4070 

 
Soc430 62 8 2.2 2.21 0.48 0.55 0.55 0.12 0.0043 

 
Soc428 64 7 4.3 2.86 0.77 0.77 0.78 0.01 0.6387 

 
Tmac10 61 7 3.3 2.58 0.69 0.69 0.70 0.015 0.8260 

 
Tmac06 62 16 7.0 3.29 0.69 0.86 0.86 0.20 0.0025 

 
Tmac43 64 3 1.2 1.34 0.17 0.17 0.17 0.00 0.1388 

 
Tmac44 61 9 4.2 2.87 0.75 0.76 0.77 0.02 0.8307 

 
Tmac05 64 4 2.3 2.22 0.52 0.56 0.56 0.08 0.1500 

 
Tmac08 63 8 3.3 2.59 0.79 0.70 0.70 -0.13 0.2604 

 
Soc418 63 16 7.1 3.29 0.76 0.86 0.87 0.12 0.1431 

 
Tmac51 64 19 10.4 3.51 0.92 0.90 0.91 -0.01 0.7364 

 
Tmac07a 64 4 1.6 1.76 0.34 0.37 0.37 0.08 0.0504 

 
Tmac03 64 4 1.7 1.83 0.41 0.41 0.41 0.01 0.5120 

 
Soc443 63 4 1.9 1.86 0.48 0.47 0.47 -0.02 1.0000 

 
Tmac74 62 28 17.2 3.71 0.90 0.94 0.95 0.05 0.8594 



45 
 

Continúa Tabla IV…          

Localidad Locus N k ke R Ho He uHe Fis p-val 

 
Soc423 64 8 3.0 2.52 0.66 0.67 0.67 0.03 0.9038 

 
Tmac55 64 11 5.6 3.13 0.81 0.82 0.83 0.02 0.3724 

 
Tmac56 64 7 3.7 2.75 0.64 0.73 0.74 0.13 0.0047 

 
Promedio 63.11 9.94 4.96 2.65 0.65 0.67 0.68 0.04 0.0000 

 
Desv.Est 1.08 6.63 4.06 0.68 0.21 0.21 0.22 0.07 

 BL Tmac25 23 14 8.4 3.45 0.87 0.88 0.90 0.04 0.6444 

 
Soc430 22 8 2.2 2.28 0.41 0.55 0.56 0.27 0.0498 

 
Soc428 27 5 3.9 2.78 0.89 0.74 0.76 -0.18 0.0949 

 
Tmac10 28 5 3.8 2.74 0.68 0.74 0.75 0.10 0.3659 

 
Tmac06 25 14 4.9 3.09 0.84 0.80 0.81 -0.03 0.2355 

 
Tmac43 27 4 1.4 1.53 0.30 0.26 0.27 -0.12 1.0000 

 
Tmac44 26 8 3.6 2.76 0.62 0.72 0.74 0.17 0.2234 

 
Tmac05 28 4 2.1 2.08 0.64 0.52 0.53 -0.23 0.4786 

 
Tmac08 26 8 3.1 2.56 0.69 0.68 0.69 -0.00 0.6194 

 
Soc418 22 11 6.6 3.30 0.82 0.85 0.87 0.06 0.2265 

 
Tmac51 28 16 11.6 3.60 0.96 0.91 0.93 -0.04 0.3936 

 
Tmac07a 27 3 1.9 1.99 0.44 0.48 0.49 0.09 0.4933 

 
Tmac03 28 3 1.7 1.85 0.39 0.42 0.43 0.08 0.5552 

 
Soc443 28 2 1.7 1.77 0.39 0.42 0.43 0.09 0.6714 

 
Tmac74 26 22 12.9 3.66 0.73 0.92 0.94 0.23 0.0000 

 
Soc423 28 6 3.3 2.66 0.75 0.70 0.71 -0.05 0.3506 

 
Tmac55 27 10 3.8 2.87 0.67 0.74 0.75 0.1178 0.1258 

 
Tmac56 27 7 3.2 2.61 0.48 0.69 0.70 0.3192 0.0543 

 
Promedio 26.28 8.33 4.46 2.64 0.64 0.67 0.68 0.05 0.0001 

 
Desv.Est 2.02 5.34 3.35 0.63 0.20 0.19 0.19 0.15 

 DES Tmac25 2 3 2.7 3.00 1.00 0.63 0.83 -0.33 1.0000 

 
Soc430 3 1 1.0 1.00 0.00 0.00 0.00 - - 

 
Soc428 3 4 3.6 3.20 1.00 0.72 0.87 -0.20 0.4667 

 
Tmac10 3 2 1.8 1.93 0.67 0.44 0.53 -0.33 1.0000 

 
Tmac06 3 4 3.6 3.20 0.67 0.72 0.87 0.27 0.4667 

 
Tmac43 3 2 1.4 1.67 0.33 0.28 0.33 - - 

 
Tmac44 3 4 3.0 3.00 0.67 0.67 0.80 0.20 0.6000 

 
Tmac05 3 2 1.4 1.67 0.33 0.28 0.33 - - 

 
Tmac08 3 3 2.6 2.60 0.67 0.61 0.73 0.11 1.0000 

 
Soc418 3 6 6.0 4.00 1.00 0.83 1.00 0.00 1.0000 

 
Tmac51 3 5 4.5 3.60 1.00 0.78 0.93 -0.09 1.0000 

 
Tmac07a 2 2 1.6 2.00 0.50 0.38 0.50 - - 

 
Tmac03 3 2 1.8 1.93 0.67 0.44 0.53 -0.33 1.0000 

 
Soc443 3 2 1.4 1.67 0.33 0.28 0.33 - - 

 
Tmac74 3 3 2.6 2.60 0.67 0.61 0.73 0.11 1.0000 

 
Soc423 3 4 3.6 3.20 1.00 0.72 0.87 -0.20 1.0000 
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Continúa Tabla IV…          

Localidad Locus N k ke R Ho He uHe Fis p-val 

 
Tmac55 3 3 2.6 2.60 1.00 0.61 0.73 -0.50 1.0000 

 
Tmac56 3 5 4.5 3.60 0.67 0.78 0.93 0.33 0.1996 

 
Promedio 2.89 3.17 2.75 2.58 0.68 0.54 0.66 -0.07 0.5494 

 
Desv.Est. 0.32 1.34 1.35 0.83 0.29 0.23 0.27 0.27 

 

           Promedio global 50.16 8.31 4.46 2.65 0.65 0.65 0.68 0.03 

 DS global 39.78 6.18 3.60 0.69 0.22 0.21 0.22 0.18 

  

Cuando se descartan los loci en desequilibrio H-W (Tmac74 y Soc430), el valor de Fis por 

localidad se reduce y sólo ZN, SLG y RC presentan valores significativos (p < 0.05) de Fis; 

de estas solo RC presentó valores significativos de Fis después de la corrección de 

Bonferroni (Anexo I). 
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7.1.3 Estructura Genético Poblacional 

Durante el desarrollo del trabajo de tesis, primero se llevaron a cabo los análisis de 

demografía–histórica y estimaciones de tamaño efectivo poblacional. En dicha evaluación 

se detectaron tres loci en desequilibrio de H–W (Soc430, Tmac74, y Soc442) los cuales 

fueron descartados del análisis (ver siguiente sección: 7.1.4 Demografía–histórica). Para el 

análisis de estructura poblacional se utilizó el mismo juego de marcadores (16 loci 

microsatélites) que el análisis de demografía–histórica, para evitar el sesgo de usar un juego 

diferente de marcadores entre estos análisis. 

7.1.3.1 Análisis de Varianza Molecular (AMOVA) 

Se realizaron tres tipos de agrupaciones con la finalidad de inferir si la varianza en el nivel 

de estructuración genética puede ser mejor explicada en términos espaciales (entre las 

localidades) o temporales (variación entre las diferentes cohortes). La primera explica A) el 

porcentaje de varianza si solamente consideramos el componente espacial, la segunda B) 

compara diferentes localidades pero sólo organismos de una misma cohorte, y la tercera C) 

entre las diferentes cohortes. 

De manera general el mayor porcentaje de la varianza se encuentra explicado entre los 

individuos independientemente del nivel de agrupación (> 96% de la varianza) con niveles 

altamente significativos de FIS (p ≤ 0.05) (Tabla V). En cambio las diferencias entre 

poblaciones o entre grupos explican un bajo porcentaje de la varianza total (< 0.27% de la 

varianza) y no presentaron valores significativos de diferenciación en ningún nivel 

jerárquico ya sea entre las localidades (FST), entre localidades dentro de los grupos (FSC) o 

entre los grupos (FCT) independientemente de la agrupación (FST, FSC y FCT; p > 0.05) 

(Tabla V). Sin embargo, cuando se consideran las cohortes (agrupación: B y C) el 

porcentaje de la varianza explicado entre grupos o poblaciones es un orden de magnitud 

mayor que el explicado solamente en términos espaciales (agrupación: A). Por lo que se 

procedió a realizar un análisis específico en términos espaciales con la agrupación A y otro 

temporal por cohortes como lo muestra la agrupación C (Tabla V). 
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Tabla V. Análisis de Varianza Molecular (AMOVA) para diferentes agrupaciones de 

posibles niveles de estructuración genética en tres modelos: a) espacial entre las diferentes 

localidades de muestreo, b) cohortes por localidad c) cohortes. 

Agrupación Fuente de Variación %Varianza F Valor Valor p 

A)Espacial por localidades Entre poblaciones 0.01 FST 0.00011 1.0000 

(ZN; RC; SSF; SLG; DES; 

BL) 

Dentro de poblaciones 2.07 FIT 0.02077 0.0036 

Entre individuos 97.92 FIS 0.02067 0.0030 

B) Cohortes por localidad 
     

2005: SLG (n=12), ZN 

(n=17); 

2006: RC (n=10), SLG 

(n=19), ZN (n=10); 

2007: RC (n=12), SLG 

(n=9); 

2008: RC (n=31), SLG 

(n=12); 

Entre grupos 0.27 FCT 0.0027 0.1523 

Poblaciones dentro de 

grupos 

-0.42 FSC -0.00419 0.8556 

Entre individuos 96.82 FIS 0.03324 0.0023 

     

C) Cohortes      

2003 (n=22); 

2004 (n=31); 

2005 (n=41); 

2006 (n=48); 

2007 (n=27); 

2008 (n=43); 

2009 (n=32); 

Entre poblaciones 0.13 FST 0.00131 1.0000 

Dentro poblaciones 1.97 FIT 0.02098 0.0082 

Entre individuos 97.90 FIS 0.0197 0.0116 
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7.1.3.2 Análisis espacial 

7.1.3.2.1 Árbol de distancias genéticas 

El árbol de distancias genéticas muestra la similitud genética que existe entre las diferentes 

localidades de muestreo (Figura 3). El árbol muestra tres agrupaciones: 1) Roca Consag 

(RC) + Bahía de Lobos (BL); 2) San Luis Gonzaga (SLG) + Zona Núcleo (ZN); y 3) Sur de 

San Felipe (SSF) + Desemboque (DES). Éstas agrupaciones se encuentran pobremente 

soportadas en el árbol con excepción de la rama que une a SSF y DES que contó con un 

alto soporte (9681) (Figura 3). Las agrupaciones no cuentan con un patrón de concordancia 

espacial, es decir, las localidades más cercanas no se agrupan entre ellas. Por ejemplo, en la 

primera agrupación se encuentran localidades que se encuentran en el extremo geográfico 

como lo son BL y RC, pero esta agrupación no incluye localidades que se encuentran 

intermedias (e.g. SLG y DES) (Figura 2; Figura 3). 

7.1.3.2.2 Índice de fijación de Wright (Fst) 

El análisis de diferenciación genética basado en Fst no mostró niveles significativos de 

diferenciación genética entre ninguna de las localidades (Tabla VI). Los valores de Fst 

entre las diferentes localidades variaron de -0.0587 (SSF vs DES) a 0.0044 (SSF vs BL) 

(Tabla VI). Ninguna de las estimaciones fue significativamente diferente de cero, por lo 

tanto se acepta la hipótesis nula de homogeneidad genética entre las localidades (Tabla VI). 
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Figura 3. Árbol de distancias genéticas no enraizado, basado en la distancia genética (DE) 

(Cavalli-Sforza y Edwards, 1967) de Totoaba macdonaldi usando 16 loci microsatélites 

para las localidades muestreadas en el Golfo de California: Zona Núcleo (ZN), Roca 

Consag (RC), Sur de San Felipe (SSF), San Luis Gonzaga (SLG), Desemboque (DES) y 

Bahía de Lobos (BL). El árbol fué construido en base al método del Neighbor-Joining, el 

soporte de las ramas está basado en 10,000 réplicas. Los valores al interior de las ramas son 

los valores de bootstrap. 

Tabla VI. Estimaciones de las comparaciones pareadas de Fst (Weir y Cockerham, 1984) 

para Totoaba macdonaldi mediante 16 loci microsatélites entre las diferentes localidades 

del Golfo de California. En la diagonal inferior de la tabla se muestran los valores de Fst y 

en la diagonal superior el nivel de significancia (p). 

 
ZN SSF SLG RC BL DES 

ZN 0 0.80 0.41 0.71 0.14 0.88 

SSF -0.00608 0 0.31 0.37 0.27 0.99 

SLG 0.00009 0.00165 0 0.27 0.08 0.85 

RC -0.00112 0.00175 0.00081 0 0.19 0.84 

BL 0.00308 0.00449 0.00408 0.00306 0 0.65 

DES -0.02608 -0.0487 -0.02522 -0.0235 -0.01354 0 
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7.1.3.2.3 Inferencia Bayesiana 

El número más probable de grupos genéticos (K) mediante el análisis de inferencia 

Bayesiana, estimó que la máxima probabilidad fue K = 1 (Figura 4). Así mismo, el método 

basado en el cambio de la verosimilitud de K determinó el valor más probable de K = 2 

(Figura 5). 

 

 

Figura 4. Representa el número más probable de grupos genéticos (K) de Totoaba 

macdonaldi en el Golfo de California con 16 loci microsatélites en base al valor promedio 

del logaritmo de la verosimilitud de K[LnP(K)] inferida por STRUCTURE (Pritchard et al., 

2000) para las diferentes localidades. Cada valor promedio de LnP(K) fue estimado a partir 

de 10 repeticiones de K. 
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Figura 5. Número más probable de grupos genéticos (K) de Totoaba macdonaldi en el 

Golfo de California con 16 loci microsatélites en base al método del cambio de la tasa de 

verosimilitud (∆K) para las diferentes localidades (Evanno et al., 2005). 

 

 

7.1.3.3 Análisis por cohortes 

7.1.3.3.1 Árbol de distancias genéticas 

El árbol de distancias genéticas demuestra la similitud que existe entre las diferentes 

cohortes analizadas (Figura 6). Los grupos formados contaron con un bajo soporte 

estadístico (bootstrap), los cuales fueron menores al 50% (<5000). La similitud 

medianamente soportada fue la cohorte del 2008 con la del 2009 y en segundo término la 

cohorte del 2007 y 2004. Mientras que las demás cohortes cuentan con niveles de soporte 

muy bajos entre ellas (Figura 6). 
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Figura 6. Árbol de distancias genéticas no enraizado, basado en la distancia genética (DE) 

(Cavalli-Sforza and Edwards, 1967) para las cohortes de Totoaba macdonaldi en el Golfo 

de California mediante 16 loci microsatélites. Se muestran las distancias entre las cohortes: 

de 2003, 2004, 2005, 2006, 2007, 2008 y 2009. El árbol fue construido en base al método 

del Neighbor–Joining, el soporte de las ramas está basado en 10,000 bootstrap. Los valores 

al interior de las ramas son los valores de bootstrap. 

7.1.3.3.2 Índice de fijación de Wright (Fst) 

Las comparaciones pareadas entre los cohortes con Fst mostraron valores bajos. Las 

estimaciones de Fst se encontraron en el rango de -0.00261 a 0.00730. Solo una 

comparación mostró niveles significativos de diferenciación entre la cohorte de 2006 contra 

la del 2009 (p ≤ 0.05) (Tabla VII). Sin embargo, ninguna comparación pareada fue 

significativa después de aplicar la corrección de Bonferroni a nivel de p ≤ 0.0024 (Tabla 

VII). 
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Tabla VII. Estimaciones de las comparaciones pareadas de Fst (Weir and Cockerham, 

1984) entre las diferentes cohortes de Totoaba macdonaldi en el Golfo de California 

mediante 16 loci microsatélites. En la diagonal inferior de la tabla se muestran los valores 

de Fst y en la diagonal superior el nivel de significancia (p). Los valores sombreados con 

gris representan valores significativos de p ≤ 0.05 y los que se encuentran en negritas son 

significativos después de la corrección de Bonferroni a nivel de p ≤ 0.0024. 

 
2009 2008 2007 2006 2005 2004 2003 

2009 

 

0.5389 0.2463 0.008 0.0618 0.052 0.0645 

2008 -0.00053 

 

0.9014 0.1318 0.3385 0.4742 0.7442 

2007 0.00207 -0.00371 

 

0.4105 0.5332 0.7686 0.4198 

2006 0.00730 0.00247 0.00036 

 

0.8378 0.1234 0.0663 

2005 0.00455 0.00079 -0.00053 -0.0022 

 

0.3078 0.4806 

2004 0.00561 -0.00006 -0.00261 0.0031 0.00121 

 

0.8296 

2003 0.0062 -0.00246 0.00052 0.00507 -0.00006 -0.00372 

  

7.1.3.3.3 Inferencia Bayesiana 

El juego de datos analizados por cohortes contó con un resultado similar a la evaluación 

espacial en el análisis de inferencia Bayesiana. El número más probable de grupos 

genéticos en el tiempo mostró ser K = 1 según el valor promedio del logaritmo de la 

verosimilitud implementado en STRUCTURE (Figura 7). En cuanto los valores de delta K 

determinó un K = 2 que al igual que el análisis espacial (Figura 8). 
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Figura 7. Representa el número más probable de grupos genéticos (K) entre las cohortes de 

Totoaba macdonaldi el Golfo de California con 16 loci micrsatelites en base al valor 

promedio del logaritmo de la verosimilitud de K [LnP(K)] inferida por STRUCTURE 

(Pritchard et al., 2000) para las diferentes cohortes. Cada valor promedio de LnP(K) fue 

estimado a partir de 10 repeticiones. 

 

 

Figura 8. Número más probable de grupos genéticos (K) entre las cohortes de Totoaba 

macdonaldi en el Golfo de California, en base al método del cambio de la tasa de 

verosimilitud (∆K) para las cohortes analizadas (Evanno et al., 2005). 



56 
 

7.1.4 Demografía–histórica 

Para el análisis de demografía–histórica y tamaño efectivo poblacional se utilizó un 

submuestra de 180 individuos debido a que fue el numero demuestra disponible en el año 

2010. Los individuos fueron recolectados en cuatro localidades: 1) Zona núcleo (n=39), 2) 

Roca Consag (n=66), 3) Sur de San Felipe (n=12), 4) San Luis Gonzaga 2010 (n=37); 2005 

(n=26). Los datos de las diferentes localidades fueron agrupados en un solo juego de datos 

en este análisis. La falta de evidencia para rechazar la hipótesis de panmixia de totoaba en 

el Golfo de California tanto en espacio como en tiempo en el presente juego de datos 

generan una cierta confiabilidad en el análisis de demografía–histórica, el cual puede crear 

falsos cuellos botella cuando existe estructura genético poblacional. 

7.1.4.1. Diversidad genética de totoba como población panmíctica 

La totoaba del Golfo de California mostró un número de alelos por locus (ω) de 3 a 31 con 

una media de 11.6; el número efectivo de alelos (ωe) varió de 1.3 a 19.2 con una media de 5 

mientras que la riqueza alélica (R) se encontró en el rango de los 3 a 31 con una media de 

11.5 (Tabla VIII). Los valores promedio de las heterocigosidad observada (Ho) y esperada 

(He) fueron 0.62±0.22 y 0.67±0.22 respectivamente y el valor promedio del índice de 

fijación (Fis) fue de 0.08±0.19 para todos los loci (Tabla VIII). 
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Tabla VIII. Valores de diversidad genética de totoaba del Golfo de California. Tamaño de 

efectivo de muestra (N), número de alelos (ω), número efectivo de alelos (ωe), riqueza 

alélica (R), heterocigosidad observada (Ho), heterocigosidad esperada (He), índice de 

fijación (Fis), Equilibrio de Hardy-Weinberg (H-W) and tasa–M (M). 

Locus N ω ωe R Ho He Fis H-W M 

Tmac74 160 31 19.2 31.0 0.70 0.95 0.26 *  

Tmac56 174 12 4.3 11.6 0.71 0.77 0.07 NS 0.60 

Tmac55 177 14 5.9 13.8 0.80 0.83 0.04 NS 0.70 

Tmac51 176 26 12.0 25.8 0.95 0.92 -0.04 NS 0.90 

Tmac44 159 9 4.0 9.0 0.70 0.75 0.06 NS 0.75 

Tmac43 179 6 1.3 5.9 0.21 0.21 0.01 NS 0.46 

Tmac25 172 17 9.4 17.0 0.89 0.89 0.00 NS 0.71 

Tmac10 172 9 3.4 8.8 0.74 0.70 -0.05 NS 0.60 

Tmac08 167 8 3.2 8.0 0.68 0.69 0.01 NS 1.00 

Tmac07a 173 4 1.8 4.0 0.42 0.44 0.03 NS 1.00 

Tmac06 166 18 6.5 17.9 0.75 0.85 0.11 NS 0.72 

Tmac05 177 5 2.0 4.9 0.44 0.50 0.11 NS 1.00 

Tmac03 179 5 1.8 4.9 0.48 0.45 -0.07 NS 0.83 

Soc443 172 4 1.8 4.0 0.44 0.45 0.02 NS 0.57 

Soc442 178 3 2.0 3.0 0.10 0.50 0.80 *  

Soc430 173 10 2.1 9.7 0.46 0.53 0.13 *  

Soc428 179 8 4.3 8.0 0.80 0.77 -0.05 NS 0.80 

Soc423 178 11 2.9 10.7 0.66 0.66 -0.01 NS 0.83 

Soc418 169 21 7.0 20.9 0.81 0.86 0.05 NS 0.88 

 

Promedio 

 

11.6 5.0 11.5 0.62 0.67 0.08 NS 0.77 

NS= Desviaciones no significativas del equilibrio de H-W. * = Desviaciones significativas del 

equilibrio de H-W. 

7.1.4.2 Inferencia de cambios demográficos en el pasado 

No se encontró evidencia significativa de exceso de heterocigosidad bajo ninguna de las 

combinaciones de parámetros del modelo mutacional. Asimismo, la forma de la 

distribución de las frecuencias alélicas fue de tipo L–shape la cual es esperada en 

poblaciones estables que se encuentran en equilibrio mutación–deriva (Tabla IX), es decir, 

que no han sufrido un pérdida significativa de diversidad genética. Tampoco se encontró 

evidencia de una reciente pérdida de diversidad genética mediante la prueba de la tasa–M, 

en esta el valor medio para todos los loci fue de M = 0.77 (Tabla VIII). Ninguno de los 

métodos para detectar reducciones recientes en la diversidad genética, fueron capaces de 

detectar alguna reducción significativa de Ne en totoaba. 
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Tabla IX. Estadísticos para detectar exceso de heterocigosidad en Totoaba macdonaldi en 

el Golfo de California con la prueba de rangos de Wilcoxon con el modelo de mutación de 

dos fases (TPM) con tres diferentes valores de parámetros de mutaciones de un paso 

(SSM). También se presenta la evaluación cualitativa de la prueba mode–shift 

implementada en BOTTLENECK (Piry et al., 1999). 

Prueba Wilcoxon Valor p Mode shift 

TPM (95%) 0.99 L-shape 

TPM (90%) 0.99  

TPM (85%) 0.99  

 

Por otro lado, el análisis de historia demográfica implementado en MSVAR (Beaumont, 

1999; Storz y Beaumont, 2002) encontró una disminución poblacional de totoaba. El 

estadístico de Gelman–Rubin indicó una razonable convergencia en entre las diferentes 

corridas para los parámetros N0 = 1.08, N1= 1.02 y µ = 1.01 y una pobre convergencia para 

Ta = 1.37. La estimación del tamaño efectivo ancestral (N1) fue de 10,849 (90%IC: 2,303–

51,701), mientras que el tamaño efectivo actual (N0) se estimó en 2,699 (90%IC: 603–

11,625), lo que es aproximadamente una reducción al 25% del tamaño ancestral (Tabla X). 

La reducción poblacional se encuentra altamente soportada por el factor Bayes (FB) >>10. 

El tiempo transcurrido desde el inicio de la reducción poblacional (Ta) fue estimado hace 

7,413 años (90%IC: 926–72,144) (Tabla X). Por otro lado, el traslape en los intervalos de 

confianza entre N0 y N1 no permite descartar la posibilidad de población constante. 

Tabla X. Demografía–histórica de largo plazo de Totoaba macdonaldi en el Golfo de 

California inferida a partir de 16 loci microsatélites. Estimaciones de densidad del actual Ne 

(N0) y del ancestral Ne (N1) y el tiempo transcurrido desde el inicio de la disminución 

poblacional en años (Ta). Se muestran los intervalos de confianza (IC) al 90% de 

probabilidad. 

Parámetro Media 90% IC 90% IC 

N0 2,669 603 11,625 

N1 10,849 2,303 51,701 

Ta 7,413 926 72,144 
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7.1.5 Tamaño efectivo poblacional (Ne) 

Se obtuvo una alta consistencia entre las diferentes metodologías empleadas para estimar el 

Ne de totoaba (Tabla XI). El Ne de largo plazo con la fórmula de Nei se calculó de 1,894 a 

2,046 usando diferentes tasas de mutación para microsatélites loci. El método de 

desequilibrio de ligamiento (LD) determinó valores similares de Ne = 2,759 (IC: 697–∞) 

(Tabla XI). Los métodos de inferencia Bayesiana también contaron con estimaciones 

equivalentes, ONESAMP estimó un Ne = 1,803 (IC: 1,094–4,932) mientras que DIYABC 

calculó Ne = 2680 (IC: 1,540–3,900) (Tabla XI). Finalmente, MSVAR estimó el Ne actual 

en 2669 (IC: 603–11,6250) (Tabla X). 

Tabla XI. Estimaciones de tamaño efectivo poblacional (Ne) e intervalo de confianza (IC) 

inferido a partir de 16 loci microsatélites para totoaba. 

Programa Estimador Ne IC 

    

 Nei* 1894  

 Nei** 2046  

NeEstimator LD 2759 697-∞ 

OneSamp Bayesiano 1803 1094-4932 

DIYABC Bayesiano 2680 1540-3900 

*μ = 0.00054, valor estimado con DIY ABC; **μ = 0.0005 valor promedio tomado de la literatura (Ellegren, 

2000; Garza y Williamson, 2001b; Selkoe y Toonen, 2006) 
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7.2 Dinámica poblacional 

7.2.1 Estructura de tallas 

Se obtuvieron 360 registros de longitud total (LT) de totoaba en el Golfo de California. El 

rango de tallas general varió desde los 280 mm a los 1860 mm de LT, y se detectan dos 

grandes grupos modales el primero a los 740±51.47 mm y el segundo a los 1333±170.98 

mm (Figura 9a). Los organismos juveniles se encontraron en las tallas comprendidas entre 

los 280 mm y 1365 mm de LT, éstos presentaron dos grupos modales, uno a los 

755±161.33 mm y otro a los 1143±117.97 mm (Figura 9b). Las hembras registraron tallas 

entre los 520 mm y 1860 mm de LT presentando tres grupos modales 739±87.28 mm, 

1009±87.16 mm y 1359±163.95 (Figura 9c). Por otro lado, los machos registraron tallas de 

los 630 mm a los 1651 mm de LT y contaron con tres grupos modales similares a las 

hembras a los 702.6±47.1 mm, 1027.9±120.6 mm y 1372.2±129.9 mm de LT (Figura 9d). 

Las diferentes localidades de muestreo presentaron tallas características a lo largo de todas 

las campañas, las cuales son resumidas en las estructuras de tallas por localidad en la Figura 

10. El grupo de organismos de mayor talla fue registrado en la Zona Núcleo de la reserva 

del Alto Golfo, ésta zona se encuentra dominada por un grupo modal en 1375±113.71 mm 

de LT (Figura 10a). A su vez, también en esta zona se han capturado los organismos más 

pequeños de manera incidental con redes camaroneras (Figura 10a). Por otro lado, Roca 

Consag se caracterizó por presentar organismos juveniles a lo largo de todo el periodo de 

muestreo, los cuales presentaron dos grupos modales a los 732±101.36 mm y 981±80.23 

mm (Figura 10b). Los organismos capturados al sur de San Felipe presentaron un grupo 

modal a los 1194±97.10 mm, también se registró el organismo de mayor talla (Figura 10c). 

San Luis Gonzaga se caracterizó por la presencia de organismos juveniles en todas las 

campañas de muestreo, presentando dos grupos modales 772±92.79 mm y 1066±114.65 

mm de LT muy similares a los de Roca Consag (Figura 10d). 

Las localidades del lado de la costa continental del Golfo de California presentaron tallas 

similares entre ellas, así como las registradas en Roca Consag y San Luis Gonzaga (Figura 

10e, f). En la localidad de Desemboque de los Seris con sólo cuatro organismos capturados 

en un solo muestreo presentó dos grupos modales, uno en 750±7.16 y el otro en 1120± 
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40.00 mm de LT (Figura 10e). Bahía de Lobos se caracterizó por presentar dos grupos 

modales de organismos juveniles 601±123.36 mm y 1083±62.36 mm (Figura 10f).  

 

Figura 9. Estructura de tallas y grupos modales de totoaba registrados en el Golfo de 

California. a) Estructura de tallas general, b) estructura de tallas de juveniles, c) estructura 

de tallas para hembras y d) estrucura de tallas para machos. 
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Figura 10. Estructura de tallas y grupos modales de totoaba registrados en diferentes 

localidades del Golfo de California. a) Zona núcleo, b) Roca Consag, c) sur de San Felipe, 

d) San Luis Gonzaga, e) Desemboque y f) Bahía de Lobos. 
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7.2.2 Parámetros poblacionales 

7.2.2.1 Relaciones biométricas  

Se determinó la relación longitud total-peso total para totoaba. Los valores de la función 

considerando todos los organismos se determinó un valor del intercepto a = 4×10
-6

 y un 

valor de la pendiente b = 3.1068, así como un coeficiente de correlación de R = 0.9837 

(Figura 11a). En las hembras se obtuvo un valor de intercepto a = 3×10
-6

, con una 

pendiente b = 3.1694 y un coeficiente de correlación de R= 0.9741 (Figura 11b). Los 

machos contaron con un valor de intercepto a = 3×10
-6

, con una pendiente b = 3.1739 y un 

coeficiente de correlación de R = 0.9779 (Figura 11c). 

La relación longitud total-longitud patrón para todos los organismos presentó una relación 

lineal con un valor de intercepto de a = 41.749 y con una pendiente b = 0.9056 y un 

coeficiente de correlación de R = 0.9974 (Figura 11d). 

 

Figura 11. Relaciones biométricas de totoaba. a) Relación longitud total-peso total general, 

b) relación longitud total-peso total para hembras, b) relación longitud total-peso total para 

machos y d) relación longitud total-longitud patrón. 
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7.2.2.2 Talla de primera madurez 

 La talla de primera madurez (Lmat50%) general fue de 1322.80 mm de LT (Tabla XII; Figura 

12). Para las hembras fue de 1333.31 mm LT, mientras que para los machos fue de 1314.67 

mm de LT (Tabla XII; Figura 12). 

Tabla XII. Valores de los parámetros del modelo logístico para la estimación de talla de 

primera madurez general, así como para hembras y machos. a = parámetro de ajuste, 

Lmat50% = longitud a la cual el 50% de la población se encuentra madura. 

Modelo Logístico a Lmat50% 

General 0.0099 1322.80 

Hembras 0.0099 1333.31 

Machos 0.0098 1314.67 

 

Figura 12. Proporción de individuos maduros en función de la talla para totoaba. Valores 

observados (puntos negros), proporción estimada por el modelo logístico (línea continua) y 

talla de primera madurez (línea roja punteada). a) talla de primera madurez general, b) talla 

de primera madurez para hembras y c) talla de primera madurez para machos. 
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7.2.2.3 Fecundidad 

Se determinó la fecundidad parcial total por kilogramo. El valor del intercepto fue de a = 

221.76 y el de la pendiente b = 0.0047 con un coeficiente de correlación de R = 0.471) 

(Figura 13). 

 

Figura 13. Fecundidad total parcial por kilogramo para totoaba en función de la longitud 

total. 

 

7.2.2.3 Mortalidad 

La mortalidad total (Z) estimada a partir de la curva de captura linealizada fue de Z = 0.49 

(Tabla XIII). Mientras que las estimaciones de mortalidad natural (M) se encontraron en el 

rango de M = 0.14 a M = 0.22 dependiendo del método empleado, y con un promedio de M 

= 0.19±0.03 (Tabla XIII). 
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Tabla XIII. Estimaciones de mortalidad natural (M) mediante diferentes métodos, así 

como la estimación de mortalidad total (Z) mediante el método de curva de captura 

linealizada para totoaba en el Golfo de California. 

Método 
M 

Años
-1

 

Z 

Años
-1

 

Beberton y Holt (1959) 0.20 

0.49 

Rickhter y Efanov (1976) 0.22 

Pauly(1980) (cardúmenes) 0.19 

Ewit&Hoeing (2005) 0.14 

Gislasonet al.(2010) 0.19 

 

Promedio 0.19 

Desv.Est. 0.03 

 

7.2.2.4 Selectividad 

Las distribuciones de tallas por arte de pesca se ajustaron a diferentes modelos de 

selectividad basados en tres tipos de distribución: gamma, normal y log-normal. Los 

valores de los parámetros de cada tipo distribución para caña y red son mostrados en la 

Tabla XIV. El ajuste de los tipos de distribución con respecto a los datos observados se 

puede apreciar en la Figura 14, donde se muestra que todas las distribuciones mostraron un 

patrón unimodal similar para cada arte de pesca. La talla de primera captura (Vn50%) para 

cañas no varió entre los modelos con una Vn50% =850 mm de LT, solo se presentaron 

variaciones en el rango de selectividad (Tabla XV). En el caso de la red también se contó 

con valores similares de Vn50% ≈ 1365 mm de LT y rangos de selectividad entre los modelos 

evaluados (Tabla XV). 
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Tabla XIV. Parámetros de los diferentes modelos de selectividad para caña y red. 

Distribución Parámetro 

Arte de pesca 

Caña Red 

    

Gamma α  20.49 117.31 

 β 42.48 11.69 

    

Normal 𝛳 853.84 1365.24 

 σ 193.80 125.40 

    

Log-normal δ 6.75 7.22 

 s 0.16 0.07 

 

Figura 14. Estructura de tallas y probabilidad de selectividad para totoaba en base tres tipos 

de distribución: gamma, normal y log-normal para a) red y b) caña. La línea roja punteada 

marca el corte del rango de selectividad al 25% (Vn25%) y 75% (Vn75%).  
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Tabla XV. Talla de primera captura (Vn50%) y rango de selectividad al 25% (Vn25%) y 75% 

(Vn75%) para totoaba en base a tres tipos de distribución para caña y red. Todos los valores 

son en base a la longitud total en mm. 

Distribución Parámetro Caña Red 

    

Gamma Vn50% 850 1365 

 Vn25% 730 1280 

 Vn75% 990 1450 

    

Normal Vn50% 850 1360 

 Vn25% 720 1275 

 Vn75% 980 1445 

    

Log-normal Vn50% 850 1365 

 Vn25% 725 1280 

 Vn75% 990 1455 
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7.2.3 Análisis demográfico 

7.2.3.1 Elasticidad 

Se determinó la elasticidad de los parámetros demográficos de supervivencia a la edad (Sn) 

y de la fecundidad a la edad (fn) (Figura 15). En este caso la elasticidad es el cambio 

proporcional ante una perturbación en los elementos ai,j de la matriz A con respecto al 

cambio proporcional en λ. Por lo tanto, determina los elementos que tienen un mayor efecto 

en λ al ser perturbados. El resultado del análisis de elasticidad mostró que Sn tiene mayores 

elasticidades que fn (Figura 15), es decir, que cada cambio en Sn tiene un mayor impacto 

proporcional sobre λ que fn. Dentro de las elasticidades de Sn, las edades que corresponden 

a organismos juveniles tiene una mayor elasticidad y ésta decrece en función de la edad 

(Figura 15). En cuanto a las elasticidades de la fecundidad, estas presentan un patrón de 

incremento hacía la edad de primera madurez y posteriormente un decremento con la edad 

(Figura 15). 

 

 

Figura 15. Elasticidades de λ para cambios en la supervivencia a la edad (Sn) y la 

fecundidad a la edad (fn) para totoaba. Las barras representan fn y la línea con diamantes Sn. 
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7.2.3.2 Escenarios 

a) Escenario nulo: sin mortalidad por pesca 

El análisis estocástico del escenario nulo, incorporando incertidumbre en los parámetros 

demográficos de totoaba, y asumiendo condiciones solo de mortalidad natural, es decir, 

excluyendo el efecto de mortalidad por pesca para determinar λ, se muestra en Figura 16. 

Los valores estimados de λ se encontraron en el rango de 1.03 a 2.17 con una media de λ = 

1.47 (IC90%: 1.30-1.66). 

 

 

Figura 16. Resultados de 10,000 simulaciones del valor más probable de λ tomando en 

cuenta la incertidumbre en los parámetros de historia de vida de Totoaba macdonaldi 

asumiendo F = 0. 
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b) Escenarios asumiendo mortalidad por pesca tipo filo de cuchillo 

En el escenario de mortalidad por pesca (F) tipo filo de chuchillo mostró de manera general 

que existe una relación negativa entre λ y F para la mayoría de las edades de primera 

captura, con excepción de las edades de 11 y 13 años (Figura 17). Asimismo, se puede 

apreciar que la magnitud de la pendiente de esta relación, disminuye conforme se 

incrementa la edad de primera captura. De tal manera que, conforme se incrementa la edad 

de primera captura, la población soporta mayor F antes de que empiece a declinar (λ < 1). 

c) Escenarios asumiendo mortalidad ponderada por la selectividad del arte de 

pesca 

En el escenario donde la mortalidad por pesca es ponderada en función a la selectividad del 

arte de pesca, mostró una relación negativa entre λ y F para todas las edades de primera 

captura (Figura 18). La pendiente de esta relación se incrementa conforme se incrementa la 

edad de primera captura hasta los siete años de edad. Es decir, el nivel de F que soporta la 

población para que empiece a declinar (λ<1), disminuye conforme se incrementa la edad de 

primera captura, hasta la edad de primera captura de siete años. Por otro lado, cuando la 

edad de primera captura es de 9, 11, y 13 años la pendiente disminuye, y por lo tanto, existe 

un incremento en el nivel de F para que la población empiece a disminuir con respecto a las 

otras edades de primera captura. 
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Figura 17. Relación entre la tasa de crecimiento poblacional (λ) y la mortalidad por pesca 

(F) a diferentes edades de primera captura (3, 5, 7, 9, 11 y 13 años) asumiendo la 

selectividad tipo filo de cuchillo. Cada nivel de F representa 10,000 simulaciones, la línea 

horizontal dentro de la caja representa a la mediana (50%). El rango inter-cuartil es el límite 

superior e inferior de la caja y representa los cuartiles al 25% y 75%, respectivamente. Las 

líneas fuera de las cajas (Whiskers) representan 1.5 veces el rango inter-cuartil. Los puntos 

fuera de los Whisker representan valores extremos (outliers). La línea roja representa el 

nivel crítico de λ = 1 donde la población permanece estable.  

 

 

 

 

 

 



73 
 

 

 

Figura 18. Relación entre la tasa de crecimiento poblacional (λ) y la mortalidad por pesca 

(F) a diferentes edades de primera captura (3, 5, 7,  9, 11 y 13 años) asumiendo la 

selectividad basada en una distribución normal. Cada nivel de F representa 10,000 

simulaciones, la línea horizontal dentro de la caja representa a la mediana (50%). El rango 

inter-cuartil es el límite superior e inferior de la caja y representa los cuartiles al 25% y 

75%, respectivamente. Las líneas fuera de las cajas (Whiskers) representan 1.5 veces el 

rango inter-cuartil. Los puntos fuera de los Whisker representan valores extremos (outliers). 

La línea roja representa el nivel crítico de λ = 1 donde la población permanece estable. 
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7.2.3.3 Análisis de riesgo 

En el escenario de mortalidad por pesca tipo filo de cuchillo, las probabilidades de 

sobrepasar PRL [P (λ < 1)] disminuyen conforme se incrementa la edad de primera captura, 

y se incrementa conforme se incrementa F, esto es, conforme se incrementa la edad de 

primera captura la población soporta mayor F. Todas las edades de primera captura 

contaron con altas probabilidades de sobrepasar PRO [P (λ > 1.2)] a bajos valores de F. La 

probabilidad de sobrepasar PRO se incrementó conforme aumenta la edad de primera 

captura. Es notorio que a partir de la edad de primera captura de siete años, la población 

puede soportar una mayor F. Finalmente, en las edades de primera captura de 9, 11, y 13 

años no rebasan PRL bajo ningún nivel de F, es decir, que la población de totoaba estaría 

soportando altas mortalidades por pesca conforme se incrementa la edad de primera captura 

(Tabla XVI). 

De manera general en el escenario de mortalidad por pesca ponderada por la selectividad 

asumiedo distribución normal, se encontró un patrón similar, donde la probabilidad de 

sobrepasar PRL disminuye conforme se incrementa la edad de primera captura. Las 

primeras edades de captura tres, cinco y siete años, presentaron probabilidades similares de 

sobrepasar PRL y PRO siendo, la edad de primera captura de siete años, la que presentó las 

probabilidades más altas de sobrepasar PRL. Las edades de primera captura posteriores a 

los 7 años, es decir 9, 11, y 13 años contaron con probabilidades más bajas para rebasar 

PRL en comparación a la edad de siete años. Al igual que en el escenario anterior al 

incrementar la edad de primera captura, la población es capaz de soportar una mayor F. 
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Tabla XVI. Valores de probabilidad del riesgo de sobrepasar los puntos de referencia 

límite (PRL) y objetivo (PRO) asumiendo mortalidad por pesca tipo filo de cuchillo a partir 

de diferentes edades de primera captura. 

 
3 Años 5 Años 7 Años 9 Años 11 Años 13 Años 

F PRL PRO PRL PRO PRL PRO PRL PRO PRL PRO PRL PRO 

 

λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 

0.1 0.00 0.98 0.00 0.99 0.00 0.99 0.00 0.99 0.00 1.00 0.00 0.99 

0.2 0.00 0.87 0.00 0.94 0.00 0.97 0.00 0.99 0.00 0.99 0.00 0.99 

0.3 0.02 0.62 0.00 0.82 0.00 0.94 0.00 0.99 0.00 0.99 0.00 0.99 

0.4 0.09 0.34 0.02 0.65 0.00 0.88 0.00 0.98 0.00 0.99 0.00 0.99 

0.5 0.29 0.13 0.06 0.46 0.01 0.81 0.00 0.97 0.00 0.99 0.00 0.99 

0.6 0.56 0.04 0.15 0.29 0.01 0.73 0.00 0.96 0.00 0.99 0.00 0.99 

0.7 0.80 0.01 0.28 0.17 0.02 0.66 0.00 0.95 0.00 0.98 0.00 0.99 

0.8 0.93 0.00 0.45 0.09 0.04 0.58 0.00 0.94 0.00 0.98 0.00 0.99 

0.9 0.98 0.00 0.60 0.04 0.07 0.51 0.00 0.93 0.00 0.98 0.00 0.99 

1 1.00 0.00 0.74 0.02 0.09 0.46 0.00 0.92 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.1 1.00 0.00 0.83 0.01 0.13 0.40 0.00 0.91 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.2 1.00 0.00 0.90 0.01 0.17 0.35 0.00 0.90 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.3 1.00 0.00 0.95 0.00 0.20 0.31 0.00 0.89 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.4 1.00 0.00 0.97 0.00 0.24 0.28 0.00 0.88 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.5 1.00 0.00 0.98 0.00 0.27 0.26 0.00 0.87 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.6 1.00 0.00 0.99 0.00 0.30 0.24 0.01 0.87 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.7 1.00 0.00 0.99 0.00 0.33 0.21 0.01 0.86 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.8 1.00 0.00 1.00 0.00 0.35 0.20 0.01 0.85 0.00 0.98 0.00 0.99 

1.9 1.00 0.00 1.00 0.00 0.38 0.18 0.01 0.85 0.00 0.98 0.00 0.99 

2 1.00 0.00 1.00 0.00 0.40 0.18 0.01 0.84 0.00 0.98 0.00 0.99 
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Tabla XVII. Valores de probabilidad del riesgo de sobrepasar los puntos de referencia 

límite (PRL) y objetivo (PRO) asumiendo mortalidad por pesca variable en función de la 

selectividad del arte de pesca a partir de una distribución normal, a diferentes edades de 

primera captura. 

 
3 Años 5 Años 7 Años 9 Años 11 Años 13 Años 

F PRL PRO PRL PRO PRL PRO PRL PRO PRL PRO PRL PRO 

 

λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 λ<1 λ>1.2 

0.1 0.00 0.98 0.00 0.98 0.00 0.97 0.00 0.98 0.00 0.98 0.00 0.98 

0.2 0.00 0.96 0.00 0.93 0.00 0.92 0.00 0.93 0.00 0.95 0.00 0.97 

0.3 0.00 0.91 0.00 0.84 0.00 0.82 0.00 0.86 0.00 0.91 0.00 0.95 

0.4 0.00 0.83 0.00 0.84 0.00 0.82 0.01 0.77 0.00 0.86 0.00 0.92 

0.5 0.00 0.72 0.00 0.70 0.03 0.48 0.02 0.64 0.01 0.81 0.00 0.89 

0.6 0.01 0.58 0.01 0.52 0.10 0.31 0.05 0.52 0.01 0.74 0.00 0.86 

0.7 0.02 0.43 0.05 0.33 0.20 0.18 0.09 0.41 0.02 0.68 0.01 0.83 

0.8 0.05 0.29 0.12 0.19 0.37 0.10 0.16 0.31 0.04 0.61 0.01 0.80 

0.9 0.10 0.18 0.24 0.09 0.54 0.05 0.23 0.23 0.06 0.55 0.01 0.76 

1 0.18 0.10 0.41 0.04 0.69 0.02 0.32 0.17 0.08 0.49 0.02 0.72 

1.1 0.30 0.05 0.60 0.01 0.82 0.01 0.41 0.12 0.11 0.43 0.02 0.69 

1.2 0.45 0.02 0.77 0.00 0.90 0.00 0.50 0.09 0.14 0.38 0.03 0.66 

1.3 0.59 0.01 0.88 0.00 0.95 0.00 0.58 0.07 0.17 0.33 0.04 0.62 

1.4 0.73 0.00 0.95 0.00 0.97 0.00 0.65 0.05 0.20 0.29 0.05 0.59 

1.5 0.83 0.00 0.98 0.00 0.99 0.00 0.71 0.04 0.24 0.26 0.06 0.56 

1.6 0.91 0.00 1.00 0.00 0.99 0.00 0.76 0.03 0.28 0.22 0.07 0.53 

1.7 0.95 0.00 1.00 0.00 1.00 0.00 0.81 0.02 0.32 0.19 0.09 0.50 

1.8 0.98 0.00 1.00 0.00 1.00 0.00 0.85 0.01 0.36 0.17 0.10 0.47 

1.9 0.99 0.00 1.00 0.00 1.00 0.00 0.88 0.01 0.40 0.15 0.11 0.44 

2 1.00 0.00 1.00 0.00 1.00 0.00 0.90 0.01 0.43 0.13 0.13 0.42 
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7. DISCUSIÓN 

A continuación se discuten los resultados principales del trabajo de investigación en tres 

secciones. En la primera, se abordan los aspectos que corresponden a genética de 

poblaciones, la cual incluye los apartados de diversidad genética, estructura poblacional, 

demografía histórica y tamaño efectivo poblacional. En segunda instancia, los resultados de 

dinámica poblacional, en particular, la estructura de tallas, fecundidad, mortalidad y 

selectividad. Asimismo, los resultados del modelo demográfico y el análisis de riesgo. 

Finalmente, se integra toda la información anterior para discutir el estado de conservación 

de totoaba. 

7.1 Datos genéticos 

7.1.2 Diversidad genética 

Recientemente, se ha demostrado que las especies en peligro de extinción presentan valores 

de diversidad genética menores, en comparación con las especies cercanas 

filogenéticamente y que no se encuentran en peligro de extinción (Spielman et al., 2004). 

Cuando se comparan los niveles de diversidad genética de totoaba con los valores promedio 

de la familia Sciaenidae para loci microsatélites, el número de alelos por locus de totoaba se 

encuentra ligeramente por arriba al promedio de la familia, sin embargo los valores de 

heterocigosidad observada y esperada se encuentran ligeramente por debajo del promedio 

de la familia (Tabla XVIII). Además, los niveles de diversidad genética en peces 

incrementa de peces de agua dulce a anádromos y de estos a peces marinos (DeWoody y 

Avise, 2000). La totoaba, muestra mayores valores al promedio reportado para loci 

microsatélites en peces de agua dulce, similar al promedio el reportado para peces 

anádromos, pero inferior al nivel promedio para especies marinas (Tabla XVIII). 

En la literatura se reconoce a la totoaba como organismo anádromo, debido a que se le ha 

relacionado con sus hábitos de desove y crianza con el flujo de aguas proveniente del Río 

Colorado hacia el delta (Berdegué, 1955; Flanagan y Hendrickson, 1976; Rowell et al., 

2008a). Tras el cese del flujo de Río Colorado, el estuario se perdió y generó condiciones 

antiestuarinas, es decir, con salinidades superiores a la del agua del mar (>35 ups) (Lavín et 

al., 1998; Lavín y Sánchez, 1999; Valdez-Muñoz et al., 2010; Valenzuela-Quiñonez et al., 
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2011), esto hallazgos fueron interpretados como un factor de riesgo para la sobrevivencia 

de la totoaba, no obstante, investigaciones recientes ha demostrado que esta relación no es 

causal y a pesar de las condiciones antiestuarinas, esta especie continúa reproduciéndose en 

el delta del Río Colorado (Valdez-Muñoz et al., 2010) y en condiciones de cautiverio la 

totoaba soporta salinidades de 35 ups (Ortíz-Viveros, 1999). De acuerdo a las anteriores 

observaciones, es claro que la totoaba no parece haber sufrido una reducción en la 

variabilidad genética, como consecuencia de la pérdida del hábitat disponible. 

Tabla XVIII. Diversidad genética para loci microsatélites en especies de peces de la 

familia Sciaenidae. Valores promedio para todos los loci en todas las poblaciones. Número 

de loci (#Loci), número de alelos (k), heterocigosidad observada (Ho) y heterocigosidad 

esperada (He). 

Especie #Loci k Ho He Referencia 

Totoaba macdonaldi 19 11.79 0.62 0.67 Presente estudio 

Scieaenops ocellatus (M-E) 100 12±5.8 0.78±0.21 0.80±0.20 (Karlsson et al., 2008) 

Scieaenop socellatus (M-E) 38 6.35±2.3 0.71±0.22 0.8±0.31 (O'Malley et al., 2003) 

Cynoscion nebulosus (E) 6 15.17±11.9 

 

0.59±.20 

(Anderson y Karel, 

2010) 

Cynoscion nebulosus (E) 20 9.52±6.3 0.64±0.19 0.7±.20 (Blandon et al., 2011) 

Cynoscion regalis (E) 4 7.9±8.91 

 

0.52±.38 (Cordes y Graves, 2003) 

Cynoscion aocupa (E) 17 5.88±2.35 0.57±0.19 0.69±0.15 (Farias et al., 2006) 

Larimichthys polyactis (M) 13 5.69±2.69 0.68±0.21 0.67±0.18 (Ma et al., 2011) 

Larimichthys polyactis (M) 12 14.25±6.84 0.79±0.19 0.80±0.14 (Li et al., 2006) 

Argyrosomus japonicus (M-E) 15 9.4±4.48 0.79±0.26 0.75±0.16 (Archangi et al., 2009) 

Argyrosomus japonicus (M-E) 15 9.3±2.29 0.81±0.23 0.82±0.10 (Archangi et al., 2009) 

Atractoscion aequidens (M-E) 12 17.7±8.2 0.76±0.26 0.82±0.26 (Henriques et al., 2011) 

Micropogonias furnieri (M-E) 7 19.71±11.2 0.67±0.20 0.75±0.18 (D’Anatro et al., 2011) 

Nibea albiflora (M) 13 6.23±2.83 0.59±0.27 0.61±0.24 (Xing et al., 2009) 

Promedio familia Sciaenidae 

 

10.70±4.51 0.71±0.08 0.72±0.09 

 Peces de agua dulce 75 9.1±6.1 

 

0.54±0.25 (DeWoody y Avise, 2000) 

Peces anádromos 43 10.8±7.2 

 

0.68±0.12 (DeWoody y Avise, 2000) 

Peces marinos 66 19.9±6.6 

 

0.77±0.19 (DeWoody y Avise, 2000) 

      M = Marino; E = Estuarino 
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7.1.3 Estructura genética 

Los resultados obtenidos en la presente investigación mediante AMOVA, Fst, distancias 

genéticas, e inferencia Bayesiana no permitieron rechazar la hipótesis de panmixia de 

totoaba en el área muestreada del Golfo de California.  

La presencia de loci en desequilibrio de Hardy–Weinberg con valores significativos de Fis 

(déficit de heterocigotos) al interior de las localidades podría sugerir la presencia de algún 

tipo de estructura críptica poblacional. Al realizar un test global por localidad usando los 18 

loci microsatélites, prácticamente todas las localidades presentaron valores significativos de 

Fis incluso después de la corrección de Bonferroni (Tabla IV). Sin embargo, al usar sólo 16 

loci microsatélites tras excluir los loci Tmac74 y Soc430 sólo Zona Núcleo, San Luis 

Gonzaga y Roca Consag contaron con valores significativos de Fis (p < 0.05) (Anexo I). De 

éstas, Roca Consag contó con valores significativos de Fis después de la corrección de 

Bonferroni (Anexo I). La presencia de valores significativos de déficit de heterocigotos al 

interior de las localidades, puede ser explicada por varias causas como lo son la posible 

presencia de alelos nulos, apareamiento no al azar, varianza en el éxito reproductivo, efecto 

Wahlund (mezcla de individuos dos poblaciones diferentes). 

La prueba que evalúa el porcentaje de alelos nulos sólo detectó un alto porcentaje de alelos 

(>20%) nulos en el locus Soc442 y niveles moderados en los loci (0.05–0.20%) en los loci 

Tmac74, Soc430 y Tmac56 (Chapuis y Estoup, 2007). Se excluyeron los loci Soc442, 

Tmac74 y Soc430 de la evaluación de estructura poblacional y sólo se utilizaron los 16 loci 

microsatélites utilizados en primera instancia en la evaluación de demografía–histórica. La 

exclusión de estos loci, permitió descartar el impacto de alelos nulos en el déficit de 

heterocigotos observado al interior de las localidades. Otra posibilidad para explicar los Fis 

altos, es que  la reproducción entre individuos semejantes (homogamia positiva) es más 

importante que la que se esperaría por simple azar, existen observaciones en peces marinos 

donde la conducta sexual ha sido invocada para explicar el déficit de heterocigotos pero 

esta posibilidad es muy difícil de ser evaluada en el medio silvestre (Hoarau et al., 2005).  

Los peces altamente fecundos que presentan alta mortalidad en los primeros estadios de 

vida genera una alta varianza en el éxito reproductivo, esto es conocido como la hipótesis 
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del éxito reproductivo o efecto Hedgecock (Hedgecock, 1994). Esta hipótesis ha sido 

sugerida como una explicación para la variación en las frecuencias alélicas mostradas entre 

clases anuales en algunas especies, lo que puede crear estructura temporal, es decir, puede 

crear grupos genéticamente diferentes entre las diferentes clases anuales (Hedgecock, 1994; 

Ruzzante et al., 1996; Chapman et al., 2002). 

En el presente estudio no se encontró diferencias significativas a nivel de Fst en términos 

espaciales. Sin embargo, al realizar el análisis por cohortes, los valores de Fst se 

incrementaron, mostrando una mayor diferenciación entre las cohortes. Asimismo, 

AMOVA mostró que existe una mayor varianza al interior de los grupos de edad que entre 

las localidades. Posiblemente, la mezcla de diferentes clases de edad ligeramente 

diferenciadas causadas por variación en el éxito reproductivo, provoca un déficit de 

heterocigotos en el espacio, en localidades donde convergen varias cohortes al mismo 

tiempo (efecto Wahlund) (Ruzzante et al., 1996; Zarraonaindia et al., 2009). Otra 

posibilidad es que el número de muestra por localidad no haya sido suficiente como para 

estabilizar las frecuencias alélicas, sin embargo, las localidades que se encontraron en 

desequilibrio de H–W fueron las que contaban con los números de muestra más elevados 

(ZN, SLG y RC) lo que refuerza la hipótesis de éxito reproductivo como posible 

explicación para los valores significativos de Fis al interior de las localidades. 

Existen limitaciones metodológicas en la determinación de estructura poblacional. Por 

ejemplo, en el caso de las metodología de inferencia Bayesiana implementada en 

STRUCTURE determinó que el número más probable de grupos genéticos (K) fue K = 1. 

Mientras que el método de ΔK (Evanno et al., 2005) determinó K = 2. Estudios de 

simulación han mostrado que STRUCTURE, no es capaz de detectar niveles sutiles de 

división poblacional cuando los valores de Fst ≤ 0.02 (Latch et al., 2006). En este estudio, 

el máximo valor de Fst en términos espaciales fue Fst = 0.00449 (SSF vs BL) y entre las 

cohortes de 0.0073 (2006 vs 2009), los cuales, se encuentran un orden de magnitud por 

debajo, del nivel donde, el método puede resolver algún tipo de estructura poblacional. Por 

lo tanto, se podría aceptar la hipótesis nula (panmixia) siendo falsa. Por otro lado, el 

método de ΔK fue el único de todos los métodos probados, que resolvió más de un grupo 

genético. Si bien, éste último tiene una mayor capacidad de resolver el verdadero K, en 
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comparación a STRUTURE, se recomienda que no sea tomado de manera exclusiva debido 

a que el método ΔK “no puede encontrar el mejor K cuando K = 1” (Evanno et al., 2005; 

Pagina 2618). Por lo tanto, la hipótesis de panmixia solo puede ser aceptada parcialmente.  

Es importante mencionar que la determinación errónea de unidades poblacionales trae 

consigo serias consecuencias para su manejo (Hilborn et al., 2003; Palsbøll et al., 2007; 

Hutchinson, 2008). Por ejemplo cuando se considera una población genéticamente 

homogénea la cual cuenta con dos unidades de manejo distintas, las evaluaciones de 

abundancia, parámetros poblacionales pueden provocar evaluaciones erróneas del estado de 

la población (Roy et al., 2012). Asimismo, en el caso inverso de contar con poblaciones 

discretas las cuales son manejadas como una sola puede incrementar el riesgo de extinción, 

en las poblaciones menos productivas o la pérdida diversidad genética de adaptaciones 

locales donde los organismos presentan características adaptativas únicas a un medio 

ambiente específico (Hilborn et al., 2003; Hutchinson, 2008; Therkildsen et al., 2013). 

No obstante, existen evidencias complementarias que no pueden ser ignoradas, las cuales 

permiten sugerir la existencia de una sola población. Sólo se tienen registros de una sola 

zona de desove y crianza en el Golfo de California en la zona adyacente al delta del Río 

Colorado, no se ha detectado la presencia de hembras maduras en zonas alternas al Alto 

Golfo, los juveniles de menor tamaño se encuentran en la misma zona, la presencia de 

totoaba solo es temporal en el sur de su distribución y se cuenta con evidencia indirecta de 

un movimiento filopátrico hacía la zona de desove y crianza (Arvizu y Chávez, 1972; 

Flanagan y Hendrickson, 1976; Barrera-Guevara, 1990; Cisneros-Mata et al., 1995; 

Cisneros-Mata et al., 1997; Valdez-Muñoz et al., 2010; Bobadilla et al., 2011; Valenzuela-

Quiñonez et al., 2011). Actualmente, se cuenta con una buena cobertura espacial por la 

parte continental, y una reducida cobertura por el lado de la península, por lo que se 

requiere incrementar la cobertura y número de muestras a la largo de su distribución, para 

contar con una evaluación más robusta de la estructura poblacional de totoaba. A pesar de 

estas limitantes, en el actual estado del conocimiento y con los resultados parciales de 

estructura poblacional de la presente investigación, se puede concluir que la hipótesis más 

parsimoniosa es que totoaba se encuentra constituida como una unidad panmíctica en el 

Golfo de California. 
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7.1.4 Demografía–histórica 

Otra hipótesis que se probó, fue si había ocurrido una pérdida de diversidad genética a 

causa de la fuerte presión pesquera que sufrió la población a mediados del siglo pasado. 

Para ello, se evaluaron los efectos contemporáneos y de largo plazo en los cambios 

demográficos en el pasado de totoaba.  

Primero se evaluó si los efectos contemporáneos como la sobrepesca, la degradación de 

hábitat y la pesca incidental fueron los factores responsables de una reducción de la 

diversidad genética de totoaba. Para evaluar esta hipótesis se realizaron tres pruebas para 

detectar recientes reducciones en Ne. Las pruebas de exceso de heterocigosidad y la 

distribución de las frecuencias alélicas (mode shift) mostraron consistentemente que la 

población de totoaba no sufrió un cuello de botella (Cornuet y Luikart, 1996; Luikart et al., 

1998; Luikart y Cornuet, 1998). Asimismo, la tasa M fue de 0.77, la cual se encuentra por 

arriba del valor umbral (M = 0.68) para poblaciones que han sufrido cuello de botella 

(Garza y Williamson, 2001b). 

El poder estadístico para detectar reducciones en Ne empleando estas metodologías depende 

principalmente de la magnitud y el tiempo en que ocurrió la disminución, así como del 

tamaño de muestra y número de loci empleados (Williamson-Natesan, 2005; Girod et al., 

2011; Peery et al., 2012). Debido a todas estas fuentes de variación, los resultados deber ser 

tomados con cautela, ya que si la disminución en Ne no fue drástica, entonces ésta no puede 

ser detectada. En este estudio, sin embargo, se usaron 16 loci microsatélites y 180 

individuos por lo que se contó con un suficiente poder para detectar cuello de botella, 

debido a que la mayoría de los estudios utilizan bajos números de muestra (31–38 

individuos) y pocos marcadores (8–9 loci) (Revisado por: Peery et al., 2012).  

De acuerdo a estos resultados, el cambio de hábitat, la sobrepesca y la pesca incidental 

(Flanagan y Hendrickson, 1976; Cisneros-Mata et al., 1995) no tuvieron un impacto 

cuantificable en los niveles de variabilidad genética neutral evaluados mediante marcadores 

tipo microsatélites. 

En segundo, término se evaluó, si las fluctuaciones de Ne ocurrieron a una mayor escala 

temporal. Ésta hipótesis se probó mediante el análisis de coalescencia Bayesiana 
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implementado en el programa MsVar (Beaumont, 1999; Storz y Beaumont, 2002). El 

análisis detectó una importante reducción de Ne de cuatro veces su Ne ancestral, lo cual 

ocurrió hace aproximadamente 7,413 (IC90%: 926–72,144) años. La precisión en la 

estimación de los parámetros demográficos Ne ancestral (N1), Ne actual (N0) y el tiempo del 

evento demográfico (Ta) calculados por MsVAR se incrementa cuando las reducciones han 

sido severas (N0/N1 < 0.1) y antiguas; asimismo el intervalo de confianza de los parámetros 

se reduce bajo las mismas circunstancias (Girod et al., 2011). En el caso de la totoaba la 

reducción que se detectó fue moderada (N0/N1< 0.1), lo que implica que se hayan obtenido 

amplios intervalos de confianza en la estimaciones, lo cual ha sido reportado como un 

problema común de MsVar ante reducciones poblacionales moderadas de Ne (Girod et al., 

2011). En estos métodos, también existen incertidumbres asociadas al tipo de modelo 

mutacional y la tasa de mutación (Storz y Beaumont, 2002). Dado que los locus 

microsatélites mutan a una tasa específica, esto dificulta el poder obtener de manera precisa 

la fecha en que ocurrió la disminución poblacional y por lo tanto podría contribuir a 

posibles sesgos en la estimación de los parámetros (N0, N1 y Ta) (Storz y Beaumont, 2002). 

Para sobrellevar esto, en el presente estudio se incluyó un amplio rango de valores a priori 

de tasas de mutación, que han sido reportados para una amplia variedad de organismos 

(Ellegren, 2000; Garza y Williamson, 2001b; Storz y Beaumont, 2002; Selkoe y Toonen, 

2006), esta estrategia debería producir resultados menos especulativos ya que integran la 

variación existente entre diferentes taxa.  

A pesar de la incertidumbre asociada con la estimación de los parámetros demográficos, la 

reducción poblacional se encuentra fuertemente soportada por el factor Bayes, sin embargo, 

utilizando el clásico nivel de p, se encontró que los intervalos de confianza de N0 y N1 se 

traslaparon por lo que el escenario de estabilidad demográfica no puede ser descartado. Si 

bien, en el escenario de una reducción poblacional, el tiempo preciso en que ocurrió la 

reducción no pudo ser inferido, se puede plantear un escenario tomando el 50% de los datos 

alrededor de la media del tiempo en que ocurrió la disminución poblacional (Ta), este 

proceder arrojó un rango de 2,200 a 22,000 años atrás. Éste periodo de tiempo coincide con 

el rango del último máximo glacial en el Holoceno, donde varios eventos climáticos 

pudieron haber causado la disminución de totoaba debido a fuertes cambios oceanográficos 

y ecológicos (Keigwin y Jones, 1990; Barron et al., 2004; Yasuhara et al., 2008). Si bien, el 
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efecto causal no puede ser inferido, los resultados sugieren que la reducción poblacional 

está relacionada con los eventos climáticos de larga escala. Esta reducción poblacional han 

sido también inferidos en otras especies marinas como la anguila del Atlántico y el pargo 

del Golfo de México (Wirth y Bernatchez, 2003; Karlsson et al., 2009), los cuales podrían 

ser patrones que responden a fenómenos con un impacto global como es el cambio 

climático. 

En resumen, los resultados obtenidos en este estudio apoyan la hipótesis de que las 

actividades humanas que causaron el colapso poblacional de totoaba a mediados del siglo 

pasado no representaron factores que modificaran la diversidad genética de la totoaba y por 

lo tanto, el potencial evolutivo de la especie. En cambio las oscilaciones del tamaño 

efectivo de la población observadas en la totoaba están más relacionadas con eventos 

naturales climáticos del Holoceno. 

7.1.5 Tamaño efectivo poblacional 

Las estimaciones contemporáneas de Ne de totoaba se encontraron en el rango de 1,894 a 

2,759 dependiendo del método empleado. Los valores estimados se encuentran por arriba 

del valor umbral Ne = 500, el cual ha sido establecido para evitar los efectos adversos de la 

deriva genética en poblaciones pequeñas (Frankham, 2007). Además, estas estimaciones se 

encuentran en el rango de valores estipulados (Ne: 1,000–5,000) para establecer medidas de 

conservación a largo plazo, considerando los efectos combinados de mutación, selección y 

deriva (Franklin y Frankham, 1998; Lynch y Lande, 1998). En poblaciones pequeñas (Ne < 

500) pueden surgir varios problemas que afectan la diversidad genética. Entre ellos se 

puede mencionar que la tasa de pérdida de diversidad es mayor que la tasa de generación de 

nuevas variantes (mutaciones) en la población, así como, la acumulación de mutaciones 

deletéreas las cuales traen efectos contraproducentes en la población (Lande, 1995; 

Frankham, 2005). Otro efecto, es un incremento en la endogamia debido al reducido pool 

genético de la población (Allendorf y Luikart, 2007). También, se ve afectado el potencial 

adaptativo de la población, ya que la magnitud de la deriva es mayor que la selección 

natural, lo que imposibilita a los organismos adaptarse ante nuevas adversidades (Franklin 

y Frankham, 1998; Allendorf y Luikart, 2007). La suma de todos estos efectos traer consigo 

la pérdida de diversidad genética y por lo tanto un incremento en el riesgo de extinción 
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(Frankham, 1995; Spielman et al., 2004). Si bien, no se conoce el Ne la totoaba antes del 

colapso pesquero, al parecer aún cuenta con un tamaño efectivo poblacional que le permite 

mantener su variabilidad genética, y a su vez, enfrentar las potenciales futuras adversidades 

ambientales.  

A pesar de los diferentes valores de Ne obtenidos con diferentes métodos, los valores fueron 

altamente consistentes entre sí, en comparación con otros estudios que estiman Ne con 

diferentes métodos donde las diferencias son mayores a un orden de magnitud (Therkildsen 

et al., 2010). Los valores de Ne de totoaba no son muy distintos de las de otras especies de 

peces de importancia comercial que representan pesquerías saludables y otras que han 

colapsado, se puede apreciar que las estimaciones se encuentran en el rango de diferentes 

recursos pesqueros del mundo (ver: Tabla XIX). Las comparaciones de Ne entre diferentes 

estudios debe ser tomada con precaución debido a la aplicación de diferentes metodologías 

que varían en los supuestos, tiempo de resolución, así como el número y variabilidad de los 

marcadores (Anderson y Garza, 2009; Luikart et al., 2010; Hare et al., 2011). En el 

presente estudio se emplearon 16 loci microsatélites mientras que la mayoría de estudios 

que estiman Ne en peces marinos se basan en menos de 11 microsatélites (Tabla XIX). Por 

lo tanto, los resultados de la estimación de totoaba deberían ser relativamente más robustos 

con respecto a otros estudios. 

El nivel de precisión en la estimación de Ne de los métodos de desequilibrio de ligamiento y 

Bayesianos, se incrementa a bajos niveles de Ne debido a que la señal de deriva es mayor en 

estas condiciones (Ne< 500) (Waples y Do, 2010). Sin embargo, cuando Ne es grande (Ne> 

1,000) la precisión disminuye, en especial para el método desequilibrio de ligamiento, por 

ello el intervalo de confianza incluye el infinito. Por otro lado, los métodos Bayesianos 

contaron con una mayor precisión ya que pudieron resolver intervalos de confianza 

alrededor de la estimación de Ne porque utilizan un mayor número de estadísticos resumen 

y por lo tanto más información de los datos (Tallmon et al., 2008). Otro problema asociado 

con la estimación de Ne es el supuesto de generaciones discretas, el cual es claramente 

violado por la mayoría de los peces marinos ya que normalmente presentan traslape de 

generaciones. En este sentido, el resultado del método desequilibrio de ligamiento puede 

ser interpretado como una estimación del número de reproductores si se muestrea una sola 
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generación (cohorte). En cambio, si el tamaño de muestra cubre varias generaciones igual 

al tamaño generacional entonces la estimación deber ser interpretada como el Ne 

generacional, pero esta relación aún no esta clara para este método (Waples, 2006; Waples 

y Yokota, 2007; Waples y Do, 2010). Los métodos de inferencia Bayesiana podrían estar 

sesgados por la violación del supuesto de generaciones discretas pero el efecto del posible 

sesgo no ha sido evaluado (Waples y Yokota, 2007). A pesar del posible sesgo asociado 

con las estimaciones, se obtuvieron resultados concordantes en la estimación de Ne entre los 

métodos empleados. 

Los resultados obtenidos indican que el tamaño efectivo poblacional de la totoaba es 

suficientemente grande como para ser afectado por factores intrínsecos y extrínsecos 

(naturales) que la lleven a la extinción biológica, por lo que desde el punto de vista del 

potencial evolutivo, la totoaba no está bajo amenaza inmediata y aún conserva el suficiente 

potencial evolutivo para enfrentar posibles factores ambientales adversos. Es importante 

puntualizar que las diversas hipótesis que fueron invocadas para explicar la reducción 

poblacional ocurrida en el siglo pasado (Flanagan y Hendrickson, 1976; Cisneros-Mata et 

al., 1995; Lercari y Chavez, 2007), no afectaron de manera mesurable la diversidad 

genética neutral y por ende el potencial evolutivo de la especie. 
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Tabla XIX. Tamaños efectivos poblacionales estimados para peces de importancia comercial con loci microsatélites. Número de loci 

utilizados (No. Loci), Tamaño efectivo poblacional (Ne) e intervalo de confianza (CI). 

 

Especie  Lugar  No. Loci Ne CI Referencia 

Gadus morhua Inglaterra 3 121  51–426  (Hutchinson et al., 2003) 

Gadus morhua Mar Báltico 9 844  428–2353  (Poulsen et al., 2006) 

   

1193  605–4680 

 

 

 Moray Firth 

 

1068  423–∞ 

 

   

2067  651–∞ 

 Sebastes crameri,  Oregon 7 9157  6495–12215  (Gomez-Uchida y Banks, 2006) 

Sciaenops ocellatus,  Golfo de México 8 2365  833–∞ (Turner et al., 2002) 

   

3516  1785–18148  

 

   

1853  317–72264  

 Scieaenops ocellatus,   Atlántico SO 5 560  395–748  (Chapman et al., 2002) 

Pleuronectes platessa,  Islandia 8 1733  1063–3598  (Hoarau et al., 2005) 

 

Mar del Norte 

 

19535  3435–70000  

 Lutjanus campechanus,  Texas 19 1098  652–2706  (Saillant y Gold, 2006) 

 

Alabama 

 

1235  777–2515  

 

 

Louisiana 

 

>75000  >75 000  

 Mycteroperca microlepi  Florida  11 30975  22 750–38100  (Jue, 2006) 

Pagrus auratus,  Bahía de Tasmania 6 176  80–720  (Hauser et al., 2002) 

Thunnus thynnus Mar Mediterráneo 8 752 429-1853 (Riccioni et al., 2010) 

   

682 363-695 

 

   

535 307-1330 

 Pristis pectinata Southwest Florida 8 250-350 142-955 (Chapman et al., 2011) 

Sardina pichardus Chioggia 6  126-2504 (Ruggeri et al., 2012) 

 Vieste   197-4876  
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7.2 Datos demográficos 

7.2.1 Estructura de tallas e historia de vida 

Las capturas y la estructura de tallas en las campañas de muestreo de totoaba presentó 

variaciones espaciales y temporales, en su mayoría acordes a la hipótesis subyacente de 

migración de totoaba en Golfo de California (Cisneros-Mata et al., 1995; Cisneros-Mata et 

al., 1997). Bajo la hipótesis de migración, se menciona al delta del Río Colorado (Zona 

Núcleo) como la zona de desove y crianza de totoaba, asimismo, el patrón de migración 

indica que los juveniles de totoaba menores a dos años de edad permanecen en la zona del 

Alto Golfo de California, y que la zona de las islas Encantadas (San Luis Gonzaga) y 

alrededor de la isla Ángel de la Guarda concentra organismos adultos y preadultos (tres a 

seis años de edad) (Cisneros-Mata et al., 1995; Cisneros-Mata et al., 1997). 

El presente estudio registró los organismos juveniles de menor talla en la Zona Núcleo 

adyacente al delta del Río Colorado, lo que indica que es una zona de crianza de nuevos 

reclutas. Mientras que los organismos adultos de mayor talla fueron registrados en esta 

zona en invierno y primavera (enero–mayo). Aunado a lo anterior, las zonas de captura de 

adultos maduros coinciden con las zonas de captura registrados en el pasado en lugares 

conocidos localmente como el chinero, el avión, el moreno, Bahía Omatepec (Flanagan y 

Hendrickson, 1976; Román-Rodríguez y Hammann, 1997). Asimismo, los resultados 

también coinciden con que la zona más próxima al delta, y en las zonas bajas tanto de la 

costa de Sonora y Baja California son las únicas zonas donde se han documentado 

juveniles de totoaba menores dos años (Román-Rodríguez y Hammann, 1997; Valdez-

Muñoz et al., 2010). Lo que hace suponer, que esta es la única área de desove y crianza de 

totoaba. Sin embargo, un dato que podría sugerir otra área de reclutamiento es un individuo 

de 450 mm (menor a dos años) capturado en Bahía de Lobos, que solo es equiparable a las 

tallas capturadas en la Zona Núcleo de la reserva. A menos que organismos de esa talla 

tengan la capacidad de nado como para realizar el patrón de migración concebido hasta 

ahora, éste hecho es la primera vez que es reportado. La falta de reportes de estructura de 

tallas a lo largo del área de distribución de totoaba no permite esclarecer objetivamente, si 
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organismos de esta talla son comunes en esta área. La idea de un área de desove y crianza 

de totoaba en el sur del Golfo de California, no se encuentra soportada por ningún otro tipo 

de evidencias como para sugerir un área alternativa de desove y crianza. Sin embargo, se 

requiere llevar a cabo un muestreo sistemático en esta zona para esclarecer este hecho. Por 

otro lado, los grupos modales de Roca Consag y San Luis Gonzaga corresponden a 

organismos juveniles y están presentes a lo largo del año, lo que confirma que los 

organismos de este estadio de vida permanecen por un largo periodo de tiempo en el área 

como lo mencionan Cisneros-Mata et al. (1995) y Cisneros-Mata et al. (1997).  

Otro aspecto del patrón de migración documentado para la totoaba, es que los pre-adultos 

migran al sur por la costa sonorense durante otoño e invierno (Cisneros-Mata et al., 1995). 

Las observaciones realizadas en este estudio indican que los organismos que migran por 

esta zona son organismos pre-adultos ≈1.2 m y son comunes en la época de diciembre hasta 

principios de febrero (observación personal). Sin embargo, estas tallas también fueron 

documentadas en la parte de Roca Consag e islas las Encantadas en la costa de la península 

de Baja California, en el mismo periodo de tiempo. Estas observaciones obligan a 

replantear el sentido de la migración de totoaba al encontrar organismos de las mismas 

tallas en lugares tan distantes, lo que hace suponer dos cosas: 1) No todos los organismos 

de la misma talla migran, es decir, existe un sector de la población que sea residente y sólo 

una fracción de la población migrante o, 2) Existen migraciones diferenciales entre grupos 

de la misma talla, es decir todos los organismos migran, pero se encuentran desfasados en 

tiempo. Bajo cualquiera de los dos escenarios es posible pensar que pueda haber una 

migración de contingente, la cual establece que los diferentes grupos de organismos dentro 

de una misma población migran hacía diferentes zonas a lo largo de su ciclo de vida, y 

posteriormente pueden volver (filopatría)  o no a su sitio de origen natal para reproducirse 

(Secor, 1999). Dada la homogeneidad genética que presentó totoaba, una manera de 

contrastar la idea de contingente es mediante microquímica de otolitos, ya que los 

organismos almacenan una huella química particular del tipo de hábitat que han ocupado a 

lo largo de su ciclo de vida (Secor, 1999; Secor, 2010), o mediante marcaje directo de 

organismos (Abascal et al., 2010). Dichos estudios permiten inferir los movimientos de los 
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individuos en espacio y tiempo. Con ello se podría tener una idea más clara del patrón de 

migración de totoaba. 

Un aspecto interesante de resaltar es sobre el área de distribución actual de la totoaba. La 

ficha técnica de CITES se menciona el rango de distribución actual de totoaba se ha 

contraído hacía el norte del Golfo de California hasta la región de las grandes islas (Isla del 

Ángel de la Guarda e Isla Tiburón), (CITES, 2010) lo cual es una imprecisión. Según las 

observaciones realizadas hasta el momento, la contracción no ha ocurrido en la actualidad 

ni en el pasado reciente, las migraciones de totoaba en la parte sur de Sonora han sido una 

constante en la época de invierno en las últimas décadas, al menos hasta la localidad de 

Bahía de Lobos (observación personal). Además, se tiene el registro de un organismo 

capturado en la desembocadura del Río Fuerte en Sinaloa, el cual ha sido considerado su 

límite de distribución más sureño por la parte continental. El rango de distribución es uno 

de los aspectos más importantes para determinar el grado de amenaza de especies 

amenazadas (IUCN, 2013). Éste aspecto deberá ser tomado en cuenta para la nueva 

evaluación del estado de amenaza de totoaba y soporta la idea de que el rango de 

distribución de totoaba no se ha contraído y que conserva su rango de distribución 

histórico. De hecho, la presencia de totoaba en áreas donde no existen registros implica que 

el área de distribución de totoaba se ha expandido, o no se tenía un completo conocimiento 

de la misma. 

Uno de los primeros efectos de la pesca en poblaciones de peces que han sido 

sobreexplotadas, es una reducción de la proporción de adultos y como consecuencia una 

reducción en la estructura de tallas de la población (Hilborn y Walters, 1992; Enberg et al., 

2009; Eikeset et al., 2013; Heino et al., 2013). Por lo tanto, la restauración de la 

distribución histórica de la estructura de edad (tallas) puede ser considerada un indicador 

de recuperación de la población (Anderson et al., 2008; Field et al., 2012; Brunel y Piet, 

2013). La estructura de tallas de totoaba no se mostró truncada tal como se esperaría en una 

población que ha sido sobreexplotada. Asimismo, la estructura de tallas observada en las 

capturas con red, coincide con la estructura de tallas reportadas anteriormente para el 
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mismo arte de pesca en el pasado reciente en la década de los 80’s y 90’s, así como en el 

periodo previo a la declaratoria de veda de los 70’s (Arvizu y Chávez, 1972; Rosales-

Juárez y Ramírez-González, 1987; Román-Rodríguez y Hammann, 1997; Pedrín-Osuna et 

al., 2001). Sin embargo, todas las comparaciones anteriores son posteriores al periodo de 

máxima explotación en los años 40´s (Flanagan y Hendrickson, 1976), debido a que no 

existe un registro de tallas al inicio de la pesquería. Esto complica una evaluación objetiva 

del efecto de la explotación sobre la estructura de tallas de la población. No obstante, se 

puede decir que la estructura de tallas actual al menos es similar al momento cuando la 

población se encontraba bajo explotación y ha permanecido estable en las últimas decadas. 

Uno de los parámetros biológicos que más se afectan por la explotación pesquera es la talla 

de primera madurez (Heino et al., 2013). En el presente estudio la talla de primera madurez 

fue de 1333 mm de LT para hembras y de 1314 mm de LT para machos. Estimaciones 

similares han sido descritas en trabajos anteriores alrededor de los 1300 y 1200 mm para 

hembras y machos, respectivamente (Arvizu y Chávez, 1972; Molina-Valdez et al., 1988). 

Ambas estimaciones son similares, y la diferencia entre ellas posiblemente se debe a las 

diferencias en el número de muestra, temporalidad en los muestreos y métodos de análisis. 

La talla de primera madurez de totoaba, es el producto combinado de una amplia 

explotación, así como una respuesta al cambio de condiciones del hábitat (Flanagan y 

Hendrickson, 1976; Rowell et al., 2008b; Heino et al., 2013). El análisis de isotopos 

estables de δ18O ha documentado el posible impacto del represamiento del Río Colorado 

en la tasa de crecimiento individual y talla de primera madurez de totoaba (Rowell et al., 

2008b). La comparación de las tasas de crecimiento en otolitos fosilizados de totoaba 

contra otolitos recientes, mostró que la totoaba tenía una mayor tasa de crecimiento 

individual cuando existían flujos del Río Colorado (1000-5000 años
-1

) con respecto al 

presente, y aparentemente alcanzaban la talla de primera madurez a una menor edad, ya 

que en el segundo año alcanzaban tallas de 1300 mm mientras que en la actualidad 

alcanzan esa talla entre los cinco a siete años de edad (Rowell et al., 2008b). Si bien, la 

totoaba ha sido capaz de soportar la falta de condiciones estuarinas en el área de desove y 

crianza (Cisneros-Mata et al., 1995; Bobadilla et al., 2011; Valenzuela-Quiñonez et al., 
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2011). Los datos históricos indican que la totoaba presentaba una mayor tasa de 

crecimiento individual cuando existían las condiciones estuarinas (Rowell et al., 2008a), 

esto hace suponer que si se  rehabilitara el área de desove y crianza impactaría en el 

desarrollo óptimo de los organismos y podría acelerar la recuperación de la población.  

El empleo de las la composición de la captura, en base a la porporción de individuos 

juveniles y adultos, ha sido planteada como una posible alternativa, ante recursos que 

cuentan con escasa información para contar con puntos de referencia para su manejo 

(Froese, 2004; Cope y Punt, 2009; Prince et al., 2011). Esto se basa en ciertas 

características de la composición de la capturas sustentables, como lo son que las capturas 

deben presentar sólo una pequeña proporción de organismos juveniles, la captura se debe 

enfocar en las cohortes de mayor productividad, y se debe evitar la captura de los 

organismos de mayor talla (Froese, 2004). En el caso hipotético de apertura a la pesca, se 

puede apreciar que cuando se compara la talla de primera madurez con respecto a la 

composición de la captura, las artes de pesca empleadas no cumplen con los supuestos de 

sustentabilidad establecidos por Froese (2004).  

En el caso de la captura mediante cañas, la talla de primera captura estimada en este 

estudio para la totoaba fue de Sn50% = 850 mm de LT y el rango de captura fue de 720 mm a 

990 mm de LT, lo que implica que las cañas capturan exclusivamente organismos juveniles 

con el tipo de anzuelo, zona de pesca y temporada del año donde se llevaron a cabo los 

muestreos. En el caso de la captura mediante redes se tiene que la talla de primera captura 

fue de Sn50% ≈ 1365 mm de LT y el rango de captura de 1275 mm a 1450 mm de LT, es 

decir, aproximadamente el 50% de la captura se compone también por organismos 

juveniles que no se han reproducido (Froese, 2004; Cope y Punt, 2009).  

Los indicadores de composición de la captura fueron hechos para pesquerías que reflejan el 

cambio en la composición de la captura causada por la mortalidad por pesca (Froese, 

2004), sin embargo, lo que se observó en el presente estudio es sólo el efecto de la 

selectividad de arte de pesca, es decir, no es el reflejo del cambio en la composición de 

tallas de la población a causa de la mortalidad por pesca (Cope y Punt, 2009). En este 
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contexto, estos artes de pesca no cumplen con los supuestos de sustentabilidad de Froese 

(2004). Es decir, si en un futuro se llegaran a usar para la pesca de totoaba, podrían traer 

efectos contraproducentes a la población, debido a que afectan sectores sensibles de la 

población (ver adelante: elasticidad y análisis de riesgo). 

La pesca furtiva actual de la totoaba se realiza con redes de las mismas características que 

la empleada en el presente estudio, además las operaciones se realizan en la Zona Núcleo 

de la reserva durante el periodo reproductivo, estas son zonas someras donde los 

organismos son altamente vulnerables por sus características gregarias (Flanagan y 

Hendrickson, 1976; Cisneros-Mata et al., 1995; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011). Por lo 

tanto, la pesca furtiva trae serias consecuencias a la población por la incidencia de juveniles 

en el arte de pesca y porque se capturan organismos adultos antes de que se reproduzcan 

durante la temporada reproductiva. 

Los resultados de estructura de tallas de las capturas y distribución espacial parecen indicar 

que el patrón general de historia de vida de totoaba no ha cambiado. Asimismo, la 

composición de tallas de las capturas de totoaba permiten inferir que es una especie 

altamente vulnerable a la sobrepesca con los artes de pesca evaluados, debido a que no 

cumplen con los supuestos de sustentabilidad propuestos por Froese (2004), como lo son: 

a) sólo se deben capturar organismos maduros y b) que sólo se deben capturar organismos 

de la talla óptima donde se produce la mayor biomasa de la población. Sin embargo, debe 

mencionarse que esto último queda especulativo hasta no contar con una evaluación formal 

de un régimen de explotación en totoaba. 

7.2.2 Demografía poblacional 

El presente estudio demostró la capacidad del análisis demográfico para identificar el 

potencial productivo, los impactos de la pesca en la tasa de crecimiento de la población, así 

como los parámetros demograficos más sensibles ante la pesca, en condiciones de poca 

información. Esta estrategia es útil para implementar futuras medidas de conservación.  
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El análisis de elasticidad relaciona el cambio proporcional de los valores de los parámetros 

demográficos (supervivencia y fecundidad) con respecto a la tasa de crecimiento 

poblacional (λ). Los parámetros con mayor elasticidad son los que tienen un mayor impacto 

en λ cuando son perturbados (Caswell, 2001). Las especies longevas con lento crecimiento 

se espera que presenten altas elasticidades en supervivencia y bajas elasticidades en 

fecundidad (Heppell et al., 2000). Lo cual concuerda con el patrón encontrado en totoaba 

donde las elasticidades de supervivencia fueron mayores que las elasticidades de la 

fecundidad; a su vez, la supervivencia de juveniles presentó las mayores elasticidades, las 

cuales disminuyeron en función de la edad a partir de la edad de primera madurez. Esto 

también ha sido observado para otros Scieaenidos, así como un estudio previo de totoaba, 

donde la supervivencia de organismos juveniles presenta las mayores elasticidades 

(Cisneros-Mata et al., 1997; Diamond et al., 2000; Foster y Vincent, 2012). 

Se construyeron diferentes escenarios para evaluar la respuesta de la población ante 

diferentes mortalidades por pesca (F) y edades de primera captura. En el primer escenario 

se evaluó λ bajo condiciones de no pesca, sólo incluyendo la incertidumbre de los 

parámetros demográficos. En cambio, en los escenarios que asumen mortalidad por pesca 

fueron construidos para contrastar dos tipos de selectividad; la primera, asumiendo 

selectividad tipo filo de cuchillo, la cual es una práctica común en este tipo de modelos 

(Quiroz et al., 2011); y la segunda, asumiendo la selectividad del arte de pesca con una 

distribución normal. El segundo escenario se considera más realista, debido a que la 

mortalidad por pesca se encuentra ponderada por una curva de selectividad inferida para el 

arte de pesca empleado, el cual no presenta una forma tipo filo de cuchillo (Millar y Fryer, 

1999). 

Los resultados del escenario nulo (sin mortalidad por pesca) mostró que la población tiene 

el potencial de crecer bajo estas condiciones (λ = 1.47; IC90%: 1.30-1.66). Asimismo, en 

los escenarios que asumen mortalidad por pesca, mostraron de manera general que la 

pendiente de la relación entre F y λ disminuye al incrementar la edad de primera captura. 

La principal diferencia entre los escenarios con mortalidad por pesca, se aprecia en las 
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edades de primera captura de adultos 9, 11 y 13 años, donde, en el escenario filo de 

chuchillo no se observó una disminución importante en λ cuando se incrementa F. En 

cambio, en el escenario ponderado por la selectividad del arte de pesca (distribución 

normal), si existe una disminución importante de λ conforme se incrementa F.  

Las diferencias entre los efectos de los dos tipos de selectividad radican en el impacto que 

tienen sobre las elasticidades de la población. Por un lado, cuando se asume filo de cuchillo 

se considera que todos los organismos son 100% vulnerables a partir de la edad de primera 

captura y 0% vulnerable en las edades previas a la edad de primera captura. En cambio, 

bajo el escenario de la selectividad con la distribución normal, sólo la edad específica es 

100% vulnerable y esta probabilidad disminuye hacia ambos extremos de la distribución. 

En el caso de filo de cuchillo, cuando la edad de primera captura es igual o mayor a los 

nueve años, los grupos de edad previos son 0% vulnerables al arte de pesca, por lo tanto, no 

se afectan los grupos de edad con las mayores elasticidades (e.g. 1–8 años), lo que implica 

que no haya una afectación importante sobre λ. En cambio, la curva de selectividad en 

edades de primera captura igual o mayores a los nueve años aún incluye la probabilidad de 

capturar individuos juveniles, es decir, aún considera un impacto sobre los grupos de edad 

que presentaron las mayores elasticidades previos a la edad de primera captura, por lo 

tanto, se tiene un mayor impacto sobre λ. Si consideramos que el último escenario 

(selectividad distribución normal) como el más realista. Entonces, se puede decir que el filo 

de cuchillo sobreestima el efecto de F en λ en las edades de primera captura de juveniles 

tres, cinco y siete años y subestima dicho efecto en las edades de primera captura de 

adultos 9, 11 y 13 años. 

El análisis de riesgo mostró que las probabilidades de rebasar el PRL [P (λ < 1)] con 

respecto a la tasa de crecimiento poblacional disminuyeron conforme se incrementó la edad 

de primera captura. También se determinó que la población es capaz de soportar una mayor 

F cuando se incrementa la edad de primera captura. En cambio cuando se capturan a edades 

tempranas, bajos niveles de F tienen altas probabilidades de sobrepasar PRL [P (λ < 1)]. En 
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este sentido, existe un alto riesgo de que la población se encuentre en una condición no 

deseada si se capturan organismos juveniles. 

El análisis de elasticidad, escenarios de mortalidad por pesca y el análisis de riesgo resaltan 

la importancia de la supervivencia de las edades previas a la edad de primera madurez, para 

mantener λ en condiciones óptimas que las cuales con una tasa de crecimiento poblacional 

positiva. En el caso hipotético de una apertura para su aprovechamiento, se tendrían serias 

consecuencias al afectar este sector de la población, porque bajos niveles de mortalidad por 

pesca provocan las condiciones no deseadas en la población. Si bien, la veda permanente 

impuesta a totoaba protege a toda la población, los mayores esfuerzos para su protección 

han sido enfocadas en el Alto Golfo en el área de desove y crianza enfocados 

principalmente en los adultos sin considerar a los organismos juveniles, ya que no existen 

medidas específicas para la reducción de captura incidental de juveniles de totoaba por 

parte de la pesca de arrastre (Bobadilla et al., 2011).  

Estos resultados también soportan la idea de que la pesca incidental de juveniles por la 

pesca de arrastre de camarón, pudo tener un mayor efecto substancial en la disminución de 

la población (Cisneros-Mata et al., 1995). La última estimación de mortalidad de totoaba 

causada por la flota camaronera fue a finales de los 80’s, en donde se cuantificaron 120,000 

individuos al año, por lo que existe un impacto considerable sobre la mortalidad de 

juveniles de totoaba (Cisneros-Mata et al., 1995). Este número posiblemente se encuentre 

subestimado debido al incremento en el poder y eficiencia de pesca de las redes de arrastre 

(Bobadilla et al., 2011). Sin embargo, se ha evidenciado que la implementación de 

dispositivos excluidores de peces podría reducir en la mortalidad hasta en un 81% (97,000 

organismos), así habría un menor impacto de la pesca de arrastre sobre los juveniles de 

totoaba (García-Caudillo et al., 2000). Por lo tanto, la inclusión de excluidores de peces 

podría reducir en más de tres cuartas partes la mortalidad de juveniles. Lo que vendría a 

beneficiar en un incremento en la tasa de crecimiento de la población. 

En este sentido, en el escenario de que la totoaba se llegara a usar como recurso pesquero 

en un futuro o para acelerar su recuperación, una estrategia interesante sería llevar a cabo 
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medidas específicas para minimizar los impactos de mortalidad por pesca incidental hacia 

los juveniles u/o enfocarse en conservar este sector de la población. Otra posible estrategia 

es proteger áreas con mayor riesgo, por ejemplo, Roca Consag y San Luis Gonzaga en el 

Alto Golfo de California debido a que cuentan con la presencia de organismos juveniles a 

lo largo del año, por lo que son lugares críticos para mantener a la población de totoaba en 

el largo plazo. Las futuras medidas de conservación de totoaba tendrán que reforzar estos 

lugares como santuarios de protección.  

El modelo demográfico tiene al menos dos limitantes: 1) Los supuestos subyacentes del 

modelo, como son: que los parámetros no varían entre los individuos y que no existe 

denso-dependencia y 2) Los datos usados como entrada (Diamond et al., 2000). Aún no se 

cuenta con ninguna investigación que aborde el efecto de la denso-dependencia para 

totoaba, sin embargo, existen modelos demográficos que contemplan el efecto de la denso-

dependencia para contar con mejores estimaciones de λ (Caswell, 2001). Asimismo, la 

elección de los parámetros y los errores asociados a los parámetros son factores que pueden 

alterar los resultados, sin embargo, en el presente estudio se reestimaron y actualizaron los 

parámetros demográficos de totoaba con muestreos actuales de mucha mayor cobertura en 

espacio y tiempo. Por lo que, es muy probable que se hayan obtenido mejores 

estimaciones, que las obtenidas en estudios anteriores de fecundidad (Barrera-Guevara, 

1990), edad y crecimiento (Cisneros-Mata et al., 1995; Román-Rodríguez y Hammann, 

1997), mortalidad (Cisneros-Mata et al., 1995). Además, se incorporó incertidumbre a los 

parámetros de entrada para generar un proceso estocástico y contar con los valores más 

probables de λ en cada uno de los escenarios. A pesar de sus limitantes, el modelo mostró 

ser una valiosa herramienta para evaluar el impacto de la potencial mortalidad por pesca en 

la población de totoaba. 

7.3 Estado de conservación de la totoaba 

El estado de conservación actual de totoaba tiene que ser reevaluado en base a la nueva 

información que se está generando. La categoría de amenaza en la que está inscrita debe ser 

considerada en el contexto histórico en la que fue evaluada. La totoaba sufrió una fuerte 



98 
 

disminución poblacional a mediados del siglo pasado a causa de diferentes factores como 

sobrepesca, degradación de hábitat y pesca incidental (Flanagan y Hendrickson, 1976). 

Esto la llevó a ser enlistada en peligro crítico de extinción por la CITES en 1976 como 

medida legal para evitar su comercio internacional (Barrera-Guevara, 1990). A mediados 

del siglo pasado el paradigma general de los recursos pesqueros aún los consideraban como 

inexhaustibles y los primeros colapsos pesqueros conocidos fueron en la década de los 70s 

(Mullon et al., 2005), de acuerdo a esto, la totoaba fue uno de los primeros recursos 

pesqueros en el mundo en colapsar. Los administradores de la pesca no conocían el colapso 

en esa época, mucho menos el tipo de colapso al cual se enfrentaban (Mullon et al., 2005). 

Además, los criterios para determinar el grado de amenaza en especies silvestres iniciaron 

en los 90s y han evolucionado por más de una década, siendo los más consolidados los de 

la IUCN versión 3.1 del año 2001 (IUCN, 2001). A pesar del gran esfuerzo realizado por 

uniformizar dichos criterios, actualmente existe un fuerte debate si dichos criterios son 

aplicables a recursos pesqueros que han sido sobreexplotados o han colapsado (Powles et 

al., 2000; Reynolds et al., 2005). Ante esto, la AFS creó sus propios criterios en base a la 

productividad de la especie y diferentes magnitudes en reducción de abundancia (Musick, 

1999; Musick et al., 2000).  

En este contexto, el estado de amenaza de totoaba crea una paradoja, debido a que los 

criterios para designar el nivel de amenaza fueron creados casi tres décadas posteriores a su 

designación, y una vez creados los criterios, sólo se tenía información de totoaba que se 

generó a mediados del siglo pasado. Esta brecha temporal entre la época del colapso de 

totoaba a la creación de los criterios, provoca que los criterios no sean directamente 

aplicables a totoaba en base a sólo la información histórica generada anteriormente. La 

designación fue hecha en una época en que los criterios aún no se establecían; y en la época 

en que se elaboraron los criterios, no se contaba con información actualizada de totoaba. El 

principal criterio para la designación de una categoría de amenaza fue el de reducción en 

abundancia, éste criterio no puede ser utilizado para totoaba debido a que no se cuenta con 

información histórica de abundancia en las últimas tres décadas. El siguiente criterio fue el 

de área de distribución donde la ficha técnica de CITES menciona que el rango de 
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distribución de totoaba se ha contraído desde la desembocadura del Río Colorado hasta la 

altura de las grandes islas (isla Ángel de la Guarda e isla Tiburón) al sur (CITES, 2010), lo 

cual es una imprecisión. La distribución de totoaba por la parte continental no se ha 

contraído en distribución al menos hasta la altura del sistema lagunar Bahía de Lobos–

Algodones en las últimas décadas (observación personal). Asimismo, el presente trabajo 

registró un ejemplar capturado en la desembocadura del Río Fuerte, el cual fue registrado 

como su límite de distribución por la parte continental. Además, se cuenta con registros de 

organismos hasta la Bahía de la Paz, Baja California Sur extendiendo el límite de 

distribución conocido de totoaba por el lado de la península. 

Aunado a lo anterior, la totoaba ha sido capaz de soportar sobreexplotación, degradación de 

hábitat y pesca incidental (Valenzuela-Quiñonez et al., 2011). El presente trabajo pudo 

confirmar que el patrón de historia de vida conocido de totoaba se mantiene en la 

actualidad, la temporalidad de las capturas en diferentes épocas del año, los grupos de tallas 

característicos a lo largo del Golfo de California coinciden en general con la hipótesis de 

migración de totoaba, también se mantienen la temporada y zonas de reproducción en el 

Alto Golfo (Cisneros-Mata et al., 1995; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011). Asimismo, no 

existe una estricta dependencia al agua dulce para llevar a cabo la reproducción como había 

sido concebido anteriormente (Cisneros-Mata et al., 1995; Ortíz-Viveros, 1999; Valdez-

Muñoz et al., 2010; Bobadilla et al., 2011; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011). La 

estructura de tallas fue similar a la reportada en las capturadas realizadas en los años entre 

1960 a 1993 (Rosales-Juárez y Ramírez-González, 1987; Román-Rodríguez y Hammann, 

1997; Pedrín-Osuna et al., 2001). La totoaba además, cuenta con una diversidad genética 

que le permite conservar su potencial evolutivo, el cual es semejante a otros sciaenidos y 

recursos pesqueros del mundo que no están bajo ninguna amenaza y con niveles 

equivalentes de diversidad genética (Valenzuela-Quiñonez et al., en prensa), y de acuerdo a 

los estudios de riesgo, la totoaba es capaz de soportar niveles moderados de mortalidad por 

pesca. Todas las anteriores evidencias permiten sugerir que la totoaba, no presenta 

características de poblaciones que se dirigen hacía la extinción. Si bien, no se puede 

afirmar una totoal recuperación de la población debido a que no se tiene una línea base 
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previa al colapso para la comparación (Lotze et al., 2011). Se puede decir que la población 

al menos presenta signos de recuperación parcial. Por lo tanto, su estado de conservación 

necesita ser reevaluado de cara a su nueva realidad.  

Quizás la principal amenaza actual de totoaba sigue siendo la pesca furtiva estimulada por 

el mercado asiático, lo cual no ha cambiado desde mediados del siglo pasado, ya que los 

precios de la vejiga gaseosa (buche) pueden sobrepasar los $ 2,000 USD por kilogramo 

(Entrevistas: obs. pers.). Este hecho provoca que los pescadores se arriesguen a capturar 

organismos como una pesca objetivo y ya no incidental asociada a otras pesquerías. La 

falta de cumplimiento de la normatividad vigente para proteger la especie de manera 

efectiva por parte de las autoridades gubernamentales, propicia que exista pesca furtiva 

indiscriminada de totoaba desde diciembre del 2012. El precio de totoaba presenta una 

ambigüedad que necesita ser discutida por los tomadores de decisiones: 1) representa una 

oportunidad para convertirse en una de las pesquerías más redituables del país o 2) 

incentiva a la sobreexplotación del recurso pasando por alto las normas legislativas 

vigentes. La información generada en el presente documento, así como la que se generará 

en el futuro próximo, ayudará a esclarecer el estado de conservación de la totoaba y la 

regulación de su potencial aprovechamiento.  
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8. CONCLUSIONES 

 

 Se rechaza la hipótesis planteada en esta investigación ya que la totoaba no presenta 

las características de especies que se dirigen hacía la extinción y presenta señales de 

recuperación poblacional. Por lo tanto su estatus de conservación necesita ser 

reevaluado. 

 El presente trabajo no pudo rechazar la hipótesis de panmixia de totoaba en el Golfo 

de California. Para reforzar esta conclusión se requiere incrementar el área y 

tamaño de muestras a lo largo de la nueva distribución. 

 La fuerte disminución poblacional a mediados del siglo pasado no afectó de manera 

cuantificable la diversidad genética de totoaba. Sin embargo, se detectó una 

reducción en el tamaño efectivo poblacional hace 7400 años. Por lo tanto, la 

diversidad genética de totoaba se encuentra más relacionada con eventos climáticos 

históricos de larga escala. 

 La cuantificación del tamaño efectivo poblacional permitió establecer que totoaba 

conserva su potencial evolutivo para afrontar futuras adversidades, así como 

establecer medidas de conservación en el largo plazo. 

 El patrón de historia de vida de totoaba no parece haberse modificado a pesar de la 

fuerte disminución poblacional del siglo pasado. 

 Las elasticidades fueron mayores para la supervivencia que para la fecundidad. Las 

elasticidades de supervivencia fueron mayores para juveniles, y estas disminuyeron 

en función de la edad, siendo los adultos, los que presentaron las menores 

elasticidades. 

 El análisis demográfico indicó que la totoaba tiene la capacidad de crecer bajo 

condiciones de no pesca. Asimismo, se encontró una relación negativa entre λ y F 

asumiendo selectividad por pesca tipo filo de cuchillo y selectividad con base a la 

distribución normal. La selectividad tipo filo de cuchillo sobreestima el efecto de F 

en λ en las edades de primera captura previas a la edad de primera madurez y 

subestima el mismo efecto en las edades posteriores a la edad de primera captura. 
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La diferencia en la magnitud entre los tipos de selectividad es explicado por el 

impacto diferencial en las elasticidades de los diferentes grupos de edad. 

 El análisis de riesgo mostró que totoaba puede soportar niveles moderados de F con 

un bajo riesgo de sobrepasar el punto de referencia límite [PRL = P (λ < 1)]. El 

riesgo de sobrepasar PRL disminuye al incrementar la edad de primera captura. Las 

edades de primera captura posteriores a la edad de primera madurez, presentaron un 

bajo nivel de riesgo de sobrepasar PRL. 
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10. ANEXOS 

Anexo I. Valores multilocus de coeficiente de endogamia (Fis) por localidad, para 16 loci 

microsatélites y valor de significancia. Valores significativos (p < 0.05) se muestran en gris 

claro y valores significativos después la corrección secuencial de Bonferroni (p < 0.0083) 

se muestran en negritas. 

 Localidad Fis p–val 

ZN 0.026 0.0271 

SSF 0.021 0.0873 

SLG 0.009 0.0223 

RC 0.036 0.0002 

BL 0.026 0.2739 

DES -0.089 0.6599 

 

Anexo II. Valores multilocus de coeficiente de endogamia (Fis) por cohorte, para 16 loci 

microsatélites y valor de significancia. Valores significativos (p < 0.05) se muestran en gris 

claro y valores significativos después la corrección secuencial de Bonferroni (p < 0.0083) 

se muestran en negritas. 

Cohorte Fis p-val 

2009 -0.0588 0.8215 

2008 0.0855 0.0000 

2007 0.0133 0.2104 

2006 -0.0076 0.0702 

2005 0.0364 0.0251 

2004 0.0115 0.6020 

2003 0.0223 0.4782 
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LA TOTOABA DEL GOLFO DE CALIFORNIA 
¿UNA ESPECIE EN PELIGRO DE EXTINCIÓN?

FAUSTO VALENzUELA-QUIñONEz, 
FRANCISCO JAVIER GARCíA-DE-LEÓN, 

JUAN ANTONIO DE-ANDA-MONTAñEz 
y EDUARDO F. BALART

as principales amenazas 
para las poblaciones de 
peces son la pesca no 

controlada (sobrexplotación) y la degra-
dación de hábitat (Musick et al., 2000; 
Dulvy et al., 2003; Reynolds et al., 
2005). Las especies con un comporta-
miento de agregaciones masivas en áreas 
geográficas limitadas o en periodos espe-
cíficos tales como el desove (Sala et al., 
2003) son altamente vulnerables y pue-
den estar sujetas a una sobreexplotación 
a corto plazo, provocando disminuciones 

0378-1844/11/09/664-08 $ 3.00/0

drásticas de las poblaciones e incluso ex-
tinciones locales.

En particular, las pobla-
ciones pequeñas están sujetas a un mayor 
riesgo de extinción en el medio natural 
debido a su susceptibilidad a eventos es-
tocásticos. Es decir, las especies con po-
blaciones pequeñas pueden mostrar un 
alto riesgo de extinción debido a fluctua-
ciones demográficas causadas por varia-
ciones aleatorias de la tasa de natalidad y 
mortalidad, a lo cual se le conoce como 
estocasticidad demográfica (Levitan y 

Sewell, 1998). Debido al reducido número 
de oportunidades para aparearse la proba-
bilidad de endogamia aumenta, lo que 
puede ocasionar una pérdida de la varia-
bilidad genética y, con esto, bajos niveles 
de diversidad, ocasionando que mutacio-
nes desfavorables puedan fijarse, provo-
cando impactos negativos en la capacidad 
adaptativa de las especies.

Desde el punto de vista 
de la permanencia a largo plazo, el po-
tencial evolutivo de la especie o pobla-
ción bajo condiciones extremas puede 

RESUMEN

Una especie es considerada en peligro crítico de extinción 
cuando su existencia a nivel global se encuentra al borde de 
desaparición en el medio natural. La decisión de incorporar a 
una especie a la lista de especies en peligro de extinción re
quiere de considerable atención y del consenso de especialistas 
en su grupo biológico. En esta revisión se analizan algunos cri
terios para evaluar las categorías de amenaza y su aplicabi
lidad a recursos pesqueros. En particular, se describe el caso 
de la totoaba (Totoaba macdonaldi), la primera especie mari
na incluida en las listas de especies en peligro, y sobre la que 
existe una fuerte controversia acerca de su estado de conserva
ción. Se analizan los fundamentos que fueron empleados para 
determinar si la especie está en peligro de extinción, y se re

visan los factores que afectaron y afectan la permanencia de 
la totoaba en el Golfo de California. De acuerdo a la revisión 
bibliográfica realizada se deduce que a pesar de la drástica 
disminución poblacional por la sobreexplotación en el siglo pa
sado, la totoaba ha soportado la degradación de hábitat, pesca 
furtiva y pesca incidental. Sin embargo, se desconoce su estado 
de conservación actual y los efectos del mal manejo del ecosis
tema y la sobrepesca en la resiliencia de la población. La falta 
de información dificulta establecer estrategias de conservación 
y manejo adecuadas a las condiciones actuales, por lo que se 
insiste en la necesidad de realizar estudios que permitan cono
cer el actual estado de conservación de la totoaba.
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encontrarse seriamente comprometido 
(Frankham, 2005; Blomqvist et al., 
2010). Además, la interacción entre los 
factores ambientales, demográficos y ge-
néticos puede generar lo que se ha dado 
a conocer como vórtice de extinción 
(Gilpin y Soulé, 1986; Fagan y Holmes, 
2006), que sumerge a la especie en una 
ruta irreversible hacia la desaparición. 
Sin embargo, se conoce que la mayoría 
de los taxa no se dirigen hacia la extin-
ción sin sufrir previamente erosiones en 
la diversidad genética (Spielman et al., 
2004), siendo éste un parámetro de suma 
importancia en el monitoreo de poblacio-
nes, e ignorarlo podría conducir a la im-
plementación de medidas inapropiadas 
de conservación y a la subestimación del 
riesgo de extinción de poblaciones natu-
rales (Frankham, 2005).

Prevenir la extinción de 
las poblaciones es un objetivo razonable 
en biología de la conservación, y dado que 
los niveles de diversidad genética son indi-
cadores de potenciales evolutivos, el man-
tener la diversidad genética tenderá a re-
ducir la posibilidad de extinción 
(Frankham, 1995). Así la variación genéti-
ca ha sido empleada como indicador para 
identificar poblaciones que han sufrido 
cuellos de botella o reducciones severas 
del tamaño efectivo (Spencer et al., 2009). 
El empleo de técnicas moleculares ha per-
mitido obtener valiosa información sobre 
la integridad genética de especies en peli-
gro de extinción, revolucionando la inves-
tigación en biología de la conservación 
(Oliveira et al., 2006). La importancia de 
estudiar los niveles de diversidad genética 
en poblaciones naturales estriba en enten-
der los efectos de fuerzas evolutivas sobre 
las frecuencias alélicas: Dichas fuerzas son 
la deriva, la selección, la migración y las 
mutaciones, y su conocimiento permite va-
lorar el potencial evolutivo de una especie 
y, por lo tanto, su permanencia a largo 
plazo (Frankham, 1995; Couvet, 2000; 
Allendorf y Ryman, 2002).

Para estimar la variabili-
dad genética existe toda una variedad de 
marcadores moleculares, tanto del ADN 
nuclear como citoplásmico (mitocondrial 
y/o cloroplástico), que han sido amplia-
mente utilizados y están disponibles para 
abordar problemas relacionados con la 
conservación (Frankham et al., 2004). 
Aquí, por cuestiones de espacio, solo se 
hará referencia a los microsatélites, los 
cuales son marcadores moleculares neu-
trales que por presentar un elevado poli-
morfismo, herencia mendeliana, ser abun-
dantes en el genoma y mostrar una eleva-
da tasa de mutación, entre otras caracte-
rísticas (Jarne y Lagoda, 1996; 
Schlötterer, 2000; Sunnucks, 2000), resul-
tan ideales para realizar estudios de gené-

tica de poblaciones, estimación de por-
centaje de endogamia, efecto de fragmen-
tación de ecosistemas sobre la diversidad 
genética, determinar los cuellos de bote-
lla, la valoración del tamaño efectivo po-
blacional, etc. (Cornuet y Luikart, 1996; 
Luikart et al., 1998; Garza y Williamson, 
2001; Hoarau et al., 2005; Spencer et al., 
2009; White et al., 2010).

Por otro lado, los crite-
rios para catalogar a las especies en peli-
gro de extinción en diferentes categorías 
de amenaza hacen particular referencia a 
los aspectos de demografía y distribución 
geográfica. De tal forma que la Unión 
Internacional para la Conservación de la 
Naturaleza (IUCN por sus siglas en in-
glés) a través de La Comisión de Super-
vivencia de Especies (SSC por sus siglas 
en inglés) han creado una serie de cate-
gorías de amenaza para la protección de 
especies biológicas. Estas categorías son 
‘en peligro crítico’, ‘en peligro’ y ‘vulne-
rable’, siendo definidas por los niveles de 
riesgo en el medio silvestre. A su vez, 
estas categorías se basan en criterios 
ecológicos y biogeográficos tales como 
(IUCN, 2001): a) reducción de la pobla-
ción, b) extensión del rango geográfico, 
c) poblaciones pequeñas y en disminu-
ción, d) poblaciones muy pequeñas en 
hábitat restringido, y e) análisis cuantita-
tivo (análisis de viabilidad poblacional). 
Para la mayoría de los peces, tanto mari-
nos como de agua dulce, listados en al-
guna categoría de amenaza solo se ha 
usado el primer criterio (reducción pobla-
cional), por el cual una especie se en-
cuentra en peligro crítico si disminuye 
un 80% durante 10 años o tres genera-
ciones, amenazada si disminuye un 50% 
en 10 años o tres generaciones, y vulne-
rable si disminuye un 30% en 10 años o 
tres generaciones. Si bien este criterio es 
adecuado para salvaguardar cambios po-
blacionales rápidos en el corto plazo, so-
breestima el riesgo de extinción para la 
mayoría de las especies de peces mari-
nos, como se verá más adelante (Matsu-
da et al., 1997; Musick, 1999).

Ante esta situación, la 
Sociedad Americana de Pesquerías (AFS 
por sus siglas en inglés) desarrolló una 
serie de nuevos criterios que toman en 
cuenta la resiliencia, al igual que sus ca-
racterísticas de historia de vida, como 
son la edad de primera madurez, el coefi-
ciente de crecimiento individual (k), la 
fecundidad y la longevidad. Con esto cla-
sifican a los organismos en cuatro escalas 
de productividad: alta, mediana, baja y 
muy baja, y cada nivel de productividad 
es asociado con un valor umbral de dis-
minución poblacional de 99, 95, 85 y 
70%, respectivamente. Si la disminución 
de la población iguala o excede el umbral 

para la categoría de productividad deter-
minada se debe listar como vulnerable, y 
un panel de expertos decidirá si asciende 
el nivel de amenaza al de amenazada o 
en peligro, o asigna una categoría menor 
(Musick et al., 2000).

La experiencia con po-
blaciones explotadas de peces muestra 
que existe una relación entre la abundan-
cia del stock y su productividad. Depen-
diendo del tipo de recurso, la máxima 
productividad neta se alcanza a cierto ni-
vel de disminución de abundancia del 
stock, pero si el stock es reducido más 
allá de ese nivel óptimo, la productividad 
empieza a disminuir y el stock puede co-
lapsar (Hilborn, 2007). La legislación 
pesquera, tanto mexicana como de mu-
chos países, exige a la pesca maximizar 
la captura sustentable, lo cual significa 
disminuir el stock entre el 20 y 40% con 
respecto a su biomasa en ausencia de 
pesca (Hilborn y Walters, 1992). Por lo 
tanto, la disminución en la abundancia, 
conforme la pesquería se desarrolla, es 
una consecuencia inevitable para lograr la 
producción; sin embargo, ésto ha sido 
visto como un signo de seria preocupa-
ción por aquellos interesados principal-
mente en la abundancia (Hilborn, 2007). 
Estos argumentos resaltan el hecho que 
una población no debería ser considerada 
en peligro de extinción cuando alcanza su 
máxima productividad neta, a pesar de 
haberse disminuido la abundancia a nive-
les que los criterios de la IUCN indican 
que el recurso estaría en riesgo (Musick, 
1999; Reynolds et al., 2005).

Por su parte, la legisla-
ción mexicana establecida en la NOM-
059-SEMARNAT-2001 (SEMARNAT, 
2002) cataloga a las especies en tres cate-
gorías: peligro de extinción, (peligro criti-
co y peligro; IUCN) amenazadas, (vulne-
rable; IUCN) y protección especial, 
(preocupación menor; IUCN). Los crite-
rios para designar tales categorías son: a) 
amplitud de la distribución del taxón en 
México, b) estado del hábitat con respec-
to al desarrollo natural del taxón, c) vul-
nerabilidad biológica intrínseca del taxón, 
y d) impacto de la actividad humana so-
bre el taxón. Cada uno de estos criterios 
cuenta con valores del 1 al 3, y si la su-
matoria del puntaje de cada criterio co-
rresponde entre 12 y 14 puntos, la espe-
cie será catalogada como en peligro de 
extinción, mientras que si suma entre 10 
y 11 puntos se considerará como amena-
zada. Si bien existe una cierta similitud 
en la definición de las categorías de la le-
gislación mexicana con las de la IUCN, 
los criterios de evaluación son diferentes. 
A excepción del primer criterio, donde la 
métrica es el porcentaje de ocupación del 
territorio nacional, los otros criterios ca-
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recen de valores de referencia 
para medir objetivamente el ni-
vel de amenaza, ya que solo se 
dan estimaciones cualitativas. 
En cambio, los criterios esta-
blecidos tanto por la IUCN 
como la AFS establecen valo-
res puntuales para cada catego-
ría. Idealmente, las categorías 
de riesgo deberían indicar la 
probabilidad que una especie 
llegue a extinguirse en un 
tiempo determinado (Mace y 
Lande, 1991). Esto requiere de-
finiciones explícitas que no in-
cluyan elementos subjetivos. De otra for-
ma, las evaluaciones hechas por diferen-
tes personas pueden diferir, dejando de 
una forma arbitraria la interpretación del 
riesgo de extinción (de Grammont y 
Cuarón, 2006).

Por otra parte, es 
importante hacer la distinción entre 
evaluar el estado de conservación y lo 
que es una prioridad de conservación. 
En el primer caso se trata de evaluar 
el riesgo de extinción de una especie, 
lo cual debe indicar la probabilidad 
de que una especie llegue a extinguir-
se en un tiempo dado si las condicio-
nes de amenaza prevalecen; ésta debe 
ser estimada mediante una evaluación 
científica y, por tanto, deberá ser obje-
tiva (Mace y Lande, 1991). En cam-
bio, las prioridades de conservación 
determinan cual de las especies deben 
ser protegidas, y en esta definición 
también se considera el riesgo de ex-
tinción (Lamoreux et al., 2003). Esta-
blecer las prioridades de conservación 
es una tarea que cae dentro del ámbi-
to de la política, más que un análisis 
científico, donde la opinión pública es 
un factor determinante en la asigna-
ción de recursos para la conservación 
(Czech et al., 1998). Con las priorida-
des de conservación surgen varios 
problemas inherentes a la subjetividad hu-
mana, siendo las especies carismáticas las 
que normalmente son las prioritarias para 
la conservación, a pesar que otras especies 
que comparten el mismo hábitat y no son 
carismáticas también se encuentren en pe-
ligro de extinción.

Una situación digna de 
resaltar para el establecimiento de los ni-
veles de riesgo es la falta de criterios ge-
néticos para su definición. Esto resulta 
paradójico, ya que la permanencia de las 
especies a largo plazo es dependiente del 
potencial evolutivo y estos factores están 
implícitamente incluidos en la determina-
ción de los niveles de riesgo de extinción.

La totoaba (Totoaba mac
donaldi, Gilbert 1891) es una especie con-
siderada emblemática, ya que representa 

el primer pez marino a nivel mundial en-
listado como en riesgo de extinción; sin 
embargo, las bases científicas en que se 
sustenta su estado de conservación ac-

tual, en nuestra opinión, permanece am-
bigua debido a la falta de información 
actualizada. Esta situación resulta paradó-
jica, ya que los pescadores que viven en 
contacto directo y cotidiano con el recur-
so aseguran que la especie se ha recupe-
rado, y si así fuera se necesitaría un cam-
bio en su estado de conservación; no obs-
tante, en el estatus legal permanece enlis-
tada como en riesgo de extinción. De 
aquí surgen algunas preguntas que tienen 
que ver con la gestión del recurso: ¿La 
especie se encuentra realmente en peligro 
de extinción?, y por lo tanto ¿Cuál debe-
ría ser el estado de conservación actual 
de totoaba? Es claro que las respuestas a 
estas preguntas requieren de un profundo 
análisis crítico de la situación tanto ac-
tual como pasada, para buscar evidencias 

que permitan describir la reali-
dad, sin posiciones dogmáticas 
o morales, acerca de un recur-
so que no ha sido técnicamente 
estudiado desde que se enlistó 
como en peligro de extinción. 
Es necesario generar informa-
ción científica para precisar su 
estado de conservación en el 
corto y largo plazo.

Historia General

La totoaba es un pez 
endémico del Golfo de Califor-

nia (Figura 1) y una de las especies más 
grandes de la familia Sciaenidae, llegan-
do a medir 2m de largo y pesar más de 
100kg (Flanagan y Hendrickson, 1976). 

La distribución original de la totoaba 
(Jordan y Evermann, 1896) es consi-
derada desde la desembocadura del 
río Colorado hasta Bahía Concepción 
en la costa oeste del Golfo, y hasta 
la boca del río Fuerte en el este (Fi-
gura 2). Sin embargo, actualmente se 
le supone restringida a la zona del 
Alto Golfo de California (CITES, 
2010). En la literatura revisada (Fla-
nagan y Hendrickson, 1976; Arvizu y 
Chávez, 1972; Cisneros-Mata et al., 
1995, 1997) se menciona que esta es-
pecie presenta un patrón de migra-
ción ontogénico, donde los adultos 
migran para la reproducción al delta 
del río Colorado en el Alto Golfo de 
California (AGC) durante invierno-
primavera, por lo que dicha área es 
reconocida como el área de desove y 
crianza. Los juveniles permanecen en 
el AGC entre dos y tres años, y pos-
teriormente migran al sur por la par-
te continental y regresan al área de 
desove y crianza para reproducirse. 
Los juveniles se alimentan de anfípo-
dos y otros crustáceos bentónicos, 
además de juveniles de peces como 

el chano, lisa, y gruñón, y peces adultos 
como góbidos, mientras que los adultos 
prefieren presas más grandes y pelágicas 
como sardinas, anchovetas y jaibas (Ber-
degué, 1955; Arvizu y Chávez, 1972; Cis-
neros-Mata et al., 1995). Sus característi-
cas de historia de vida ubican a esta es-
pecie como un organismo vulnerable de-
bido a su alta longevidad, ya que llega a 
vivir más de 20 años y presenta madurez 
sexual tardía entre 6 y 7 años (Cisneros-
Mata et al., 1995).

La pesquería de totoaba 
se estableció antes de la década de 1920, 
como respuesta a la demanda cada vez 
más elevada del buche (vejiga gaseosa) 
por la población china de oriente y la re-
sidente en San Francisco, California 
(Craig, 1926; Chute, 1928). La delicada 

Figura 1. Totoaba macdonaldi del Golfo de California (ictiómetro de 60cm).  

Figura 2. Golfo de California se muestran las áreas distri-
bución de Totoaba macdonaldi.
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carne de la totoaba fue un subproducto 
inicialmente, ya que el buche podía al-
canzar un precio de US$ 5 mientras el 
del resto del pez solo llegaba a US$ 2 
(Chute, 1928). Esta fue la primera y más 
importante pesquería en el Golfo de Cali-
fornia a inicios del siglo pasado. Su cap-
tura aumentó hasta alcanzar un máximo 
histórico en 1942 con 2261ton (Figura 3), 
y posteriormente fue disminuyendo 
(280ton en 1958) hasta alcanzar un míni-
mo de 59ton en 1975 (Arvizu y Chávez, 
1972; Rosales-Juárez y Ramírez-Gonzá-
lez, 1987).

La población de totoaba 
pasó por todas las etapas de desarrollo de 
una pesquería (Hilborn y Walters, 1992), 
hasta llegar al colapso. Posteriormente la 
especie fue catalogada como en peligro 
de extinción debido a la fuerte disminu-
ción en las capturas provocadas por fac-
tores tanto antropogénicos como naturales 
(Flanagan y Hendrickson, 1976; Cisneros-
Mata et al., 1995; Lercari y Chávez, 
2007). La respuesta del gobierno mexica-
no ante esta situación fue la declaración 
de una veda permanente en 1975 (Flana-
gan y Hendrickson, 1976). En 1976 la ta-
toaba fue listada por la Convención sobre 
el Comercio Internacional de Especies 
Amenazadas de Fauna y Flora Silvestre 
(CITES por sus siglas en inglés) en su 
apéndice I como en peligro de extinción 
(ver CITES, 2010). En 1979 el Servicio 
Nacional de Pesquerías Marinas de los 
EEUU la incorporó a la lista de especies 
amenazadas bajo el registro federal 
44(99): 29478-29480 (Barrera-Guevara, 
1990). Actualmente (IUCN, 2001) se en-
cuentra catalogada como ‘en peligro críti-
co’ en la lista roja de la IUCN (ver 3.1, 
2001; bajo los criterios de la versión 2.4).

Causas de la Disminución de la 
Población y Estado de Conservación

¿Qué argumentos cientí-
ficos sostienen que la totoaba se encuen-
tra aún en el estado de peligro de extin-
ción? y ¿Cuál es la condición actual de la 
especie después de casi 35 años de pro-
tección legal? A continuación se revisarán 
los aspectos biológicos que fueron toma-
dos en cuenta cuando se estableció el es-
tatus de conservación de la especie.

Durante el proceso de 
evaluación de la pesquería se realizó un 
intento por conocer las causas de la drásti-
ca disminución de la abundancia de la to-
toaba. En los estudios realizados con esos 
fines se plantearon varias hipótesis para 
explicar la disminución de la población: la 
sobrepesca, la degradación de hábitat de 
desove y crianza (Flanagan y Hendrick-
son, 1976), así como la pesca incidental y 
furtiva (Cisneros-Mata et al., 1995).

Sobrepesca

Según la literatura revi-
sada, una de las principales causas de la 
disminución de la población de totoaba 
fue la sobrepesca ejercida por más de 50 
años, primariamente por la flota artesa-
nal y secundariamente por la flota de-
portiva. La pesca artesanal utilizaba 
principalmente redes agalleras de 100-
200m de longitud, por 7m de ancho y 
una malla de 25cm, construidas de hilo 
nylon, las cuales se utilizaban durante la 
migración reproductiva de la totoaba ha-
cia el delta del río Colorado, de enero a 
marzo, al norte del Golfo de California, 
época cuando la totoaba era altamente 
vulnerable por la densidad de las agre-
gaciones (Berdegué, 1955; Flanagan y 
Hendrickson, 1976; Arvizu y Chávez, 
1972). Parte de la flota camaronera tam-
bién participó en las capturas de totoa-
ba, ya sea como fauna de acompaña-
miento, generalmente capturando juveni-
les llamados localmente ‘machorros’, o 
como especie objetivo utilizando redes 
agalleras. En el lado peninsular del Alto 
Golfo, la flota deportiva también incluyó 
a la totoaba entre las especies codicia-
das, capturando grandes organismos du-
rante la migración reproductiva e inma-
duros durante el resto de la temporada 
(Flanagan y Hendrickson, 1976).

Con la intención de re-
gular la actividad pesquera, al inicio 
existió una veda temporal de cerca de 
mes y medio, del 20 de marzo al primero 
de mayo hasta 1955, cuando cambió a ser 
del primero de abril hasta el 15 de mayo. 
Buena parte del área de desove (desde la 
desembocadura del río Colorado, y hacia 
el sur hasta una línea imaginaria que va 
de la Bahía de Ometepec, Baja Califor-
nia, a la desembocadura del río Santa 
Clara, Sonora) fue declarada zona de re-
fugio con prohibición de pesca durante 
todo el año para la totoaba, camarón y 
otras especies. Estas medidas no parecie-
ron alterar la evolución de la pesquería, 
ya que las capturas siguieron incremen-

tándose hasta los años 60 para luego 
declinar rápidamente (Flanagan y 
Hendrickson, 1976; Arvizu y 
Chávez, 1979). Es probable que la 
pesca ilegal en esta zona haya sido 
de cierta importancia, pero no existe 
información documentada al respec-
to. Ante la alarmante disminución 
de las capturas, el gobierno mexica-
no declaró la veda permanente en 
1975, por lo que es de suponer que 
el esfuerzo de pesca se redujo consi-
derablemente, permitiendo potencial-
mente algún síntoma de recupera-
ción. No obstante, la pesca furtiva 
nunca ha cesado desde entonces, y 

solo se cuentan con cifras aproximadas 
de mediados de los años 80 (Cisneros-
Mata et al., 1995). Desde el periodo de 
veda que abarca de los años 70 hasta la 
actualidad no se han generado datos que 
permitan conocer los niveles de abundan-
cia, lo cual sería de suma importancia 
para evaluar el estado del recurso. Un as-
pecto básico que también se desconoce es 
si la drástica reducción de abundancia 
erosionó la diversidad genética hasta ni-
veles críticos. A pesar de ello, y basado 
en observaciones de campo y modelos 
teóricos, algunos autores piensan que la 
totoaba muestra signos de recuperación. 
Por ejemplo, en febrero 1978 se capturó, 
a bordo de un crucero de investigación, 
una tonelada de juveniles de totoaba al 
norte de Isla de Ángel de la Guarda, lo 
cual fue interpretado como un signo de 
recuperación (Rosales-Juárez y Ramírez-
González, 1987). Sin embargo, esta cap-
tura fue puntual y aislada, ya que no se 
mencionan otras áreas con el mismo éxi-
to. De igual forma, Cisneros-Mata et al. 
(1995) basados en el método de curva de 
captura que asume que la mortalidad to-
tal (Z) refleja la tasa de disminución de 
la población, y usando información pu-
blicada y no publicada, estimaron un au-
mento en la tasa de sobrevivencia (S) 
anual de la especie, reportando que para 
mediados de 1950 el valor de S fue de 
0,661/año, y de 0,831/año para 1990. Este 
incremento en la tasa de sobrevivencia 
fue considerada como un signo de recu-
peración reciente de la población.

Otro de los criterios usa-
dos para enlistar a una especie en peligro 
de extinción es la disminución de su ran-
go de distribución geográfica. La ficha 
técnica de la CITES (CITES, 2010) afir-
ma que el rango de distribución de la to-
toaba se habría reducido considerable-
mente en su límite sur hasta la altura de 
las grandes islas, Ángel de la Guarda y 
Tiburón (Figura 2). Recientemente, nues-
tro grupo de trabajo confirmó la presen-
cia de la especie en el sur de Sonora du-
rante la época de invierno, de diciembre 

Figura 3. Serie histórica de capturas de totoaba (Ar-
vizu y Chávez, 1979).
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a febrero 2009, a poco más de 200km al 
sur de la referencia anterior aludida, a la 
altura del sistema lagunar Algodones-Lo-
bos al sur de Guaymas y cercano al lími-
te sur de su distribución original.

Degradación del hábitat de desove y 
crianza

Otra de las hipótesis 
consideradas para explicar la reducción 
de la abundancia de la totoaba es la alte-
ración del hábitat asociada a la disminu-
ción y prácticamente cese del flujo de 
agua del Río Colorado, debido a la cons-
trucción de represas y proyectos de irri-
gación en los EEUU (represa Hoover 
terminada en 1935; represa Glen Canyon 
terminada en 1963). Dicho represamiento 
de las aguas del Río Colorado cambió 
las condiciones estuarinas en el extremo 
norte del Golfo de California. Algunos 
de esos cambios incluyen la disminución 
en los nutrientes y sedimentos aportados 
por el río (Pitcher et al., 2005). De 
acuerdo a esta hipótesis, el cambio de 
salinidad se relaciona con las tasas de 
sobrevivencia de las crías, ya que éstas 
requieren de aguas salobres para desa-
rrollarse (Berdegué, 1955; Hendrickson, 
1979), por lo que la totoaba es conside-
rada como una especie anádroma. Flana-
gan y Hendrickson (1976) encontraron 
una correlación negativa entre el flujo 
del río y la captura de organismos 9 
años después, sugiriendo una afectación 
del reclutamiento que ocurre entre los 6 
y 10 años de edad, pero descartaron la 
dependencia fisiológica al agua salobre 
de las larvas, como fue planteada por 
Berdegué, (1955) y Hendrickson, (1979). 
Flanagan y Hendrickson (1976) conclu-
yeron que los efectos adversos debidos a 
cambios de salinidad deben operar de 
una manera relativa pero no absoluta. 
Por otro lado, existen evidencias de que 
los juveniles de totoaba que habitaron 
en aguas estuarinas antes del represa-
miento del Río Colorado tuvieron una 
tasa de crecimiento mayor que aquellas 
que lo hicieron después del cese del flu-
jo de agua, aunque los mecanismos sub-
yacentes aun son escasamente conocidos 
(Rowell et al., 2008).

El impacto negativo del 
decremento del flujo del Río Colorado en 
la totoaba parece ser un argumento cues-
tionable. En efecto, bajo la hipótesis de la 
dependencia al ambiente estuarino, la fal-
ta de una área de crianza puede llevar a 
la extinción a una especie estuarino-de-
pendiente, como sería el caso de la totoa-
ba. Además, esto pudo haber ocurrido 
hace ya 40 años, desde el cese del flujo 
(Cisneros-Mata et al., 1995), y sin embar-
go la totoaba sigue existiendo y usando 

las áreas de AGC. Los juveniles de totoa-
ba son capaces de tolerar los cambios su-
fridos en el ecosistema por la falta de 
agua del Río Colorado, ya que soportan 
salinidades entre 11 y 40ups, circunstan-
cia que les permite reproducirse en cauti-
verio a 34ups, y tolerar condiciones tanto 
hiposmóticas como hiperosmóticas (Ortíz-
Viveros, 1999). La presencia de juveniles 
de totoaba en el AGC parece estar más 
relacionada con el tipo de sustrato y la 
profundidad (Flanagan y Hendrickson, 
1976) que con la temperatura o la salini-
dad (Valdez-Muñoz et al., 2010). Esta in-
formación permite confirmar que la to-
toaba continúa usando el Alto Golfo de 
California como área de desove y crian-
za, y dado que no hay un conocimiento 
profundo sobre los mecanismos fisiológi-
cos de la dependencia a estos ambientes, 
la estrategia de conservación más adecua-
da es preservar dicho ambiente para la 
permanencia de la especie. Lo que es im-
portante resaltar es el grado de descono-
cimiento sobre los factores que determi-
nan la dependencia de las totoabas a re-
gresar a la desembocadura del Río Colo-
rado y en qué medida la pérdida del flujo 
constante de agua de dicho río afecta la 
sobrevivencia de la especie.

Pesca incidental y furtiva

La pesca incidental de 
juveniles de totoaba por barcos camaro-
neros y la pesca furtiva por pescadores 
artesanales es otra de las hipótesis que 
han sido propuestas para explicar la dis-
minución de la población. La mortalidad 
por esta causa se estimó para los años 80 
alrededor de 120000 juveniles/año y 
161ton de pesca furtiva (Cisneros-Mata et 
al., 1995). La pesca incidental pudo haber 
aumentado debido al incremento del po-
der de pesca de los barcos camaroneros; 
sin embargo, con la declaratoria de veda 
total en el AGC a partir de 1975, se des-
plegaron fuertes operativos de control y 
vigilancia por parte del gobierno federal 
(a través de PROFEPA, Secretaría de Ma-
rina y CONANP) en el área de desove y 
crianza de la totoaba, la que actualmente 
se sitúa dentro de la Reserva de la Bios-
fera del Alto Golfo y Delta del Río Colo-
rado. Esta Reserva, decretada el 10 de 
junio de 1993, cuenta con un área de 
934756ha. Estos operativos han ayudado 
a proteger la etapa más crítica y vulnera-
ble del ciclo de vida de la totoaba, por lo 
que si la vigilancia ha sido efectiva se es-
peraría algún síntoma de mejoría en la 
población. Sin embargo, la cuantificación 
de su efecto sobre la población de la to-
toaba, es un asunto de especulación.

Durante el tiempo que 
duró la pesquería, la totoaba fue vulnera-

ble a la mortalidad por pesca debido a 
sus características de historia de vida. 
Entre ellas se pueden mencionar la capa-
cidad de agregaciones para la reproduc-
ción en áreas restringidas (AGC), la cap-
tura de organismos inmaduros debido a 
una madurez sexual tardía entre 6 y 7 
años (Flanagan y Hendrickson, 1976; Cis-
neros-Mata et al., 1995) y una alta longe-
vidad estimada en ~24 años (Román-Ro-
dríguez y Hamman, 1997), lo que ocasio-
na que la especie posea una baja tasa de 
renovación poblacional. Un escenario 
plausible es que la drástica disminución 
de la población de totoaba haya sido mul-
ti-factorial, pero las variables implicadas 
o su importancia relativa no pueden ser 
deducidas con la información histórica 
disponible (Lercari y Chávez, 2007).

Estado de Conservación

Como se mencionó, la 
totoaba fue el primer pez marino listado 
por la CITES como en peligro de extin-
ción por la drástica disminución en las 
capturas. Esta inclusión se hizo en una 
época donde los criterios para evaluar el 
riesgo de extinción aún no estaban bien 
establecidos, por lo que al final, los crite-
rios usados debieron ser, en nuestra opi-
nión, parcialmente subjetivos. Entonces la 
pregunta ¿La totoaba se encuentra aún en 
peligro de extinción? aún requiere de ser 
respondida, dado que no se cuenta con 
datos actualizados para evaluar la perti-
nencia de los criterios antes señalados. 
Esto crea la necesidad de generar infor-
mación acorde a los criterios de evalua-
ción del riesgo de extinción para contar 
con una visión objetiva del mismo. Para-
dójicamente, la totoaba se ha convertido 
en una especie prioritaria de conserva-
ción a nivel nacional, a pesar de no exis-
tir información científica que respalde tal 
decisión, y todo parece apuntar que la de-
cisión de mantener a la especie en ese es-
tado de conservación está fundamentada 
más en argumentos políticos y sociales 
que sobre una base científica.

En resumen, sea cual 
fuere la explicación de la disminución 
poblacional de la totoaba, la realidad es 
que la especie ha tolerado hasta el mo-
mento la alteración del hábitat en las 
áreas de desove y crianza, la pesca furti-
va y la pesca incidental. Esto no había 
sido señalado previamente, pero el pre-
sente análisis bibliográfico obliga a cues-
tionar la credibilidad de las hipótesis 
planteadas. Lo que es cierto, es que el 
actual nivel de conocimiento no permite 
precisar si la totoaba es una población 
pequeña o grande, si es una o varias po-
blaciones, y si aparentemente se ha man-
tenido estable o no, y en definitiva, si la 
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población de totoaba se ha recuperado. 
Ante esta incertidumbre se pueden plan-
tear nuevas hipótesis sobre la condición 
actual:
Ho: Dadas las perturbaciones antropogé-
nicas y naturales que influenciaron la dis-
minución de la población de totoaba, ésta 
se encuentra en peligro de extinción, y 
por lo tanto debe permanecer en el actual 
estado de conservación.
Ha: A pesar de las perturbaciones antro-
pogénicas y naturales que influenciaron la 
disminución de la población de totoaba, 
la población se encuentra estable y se ha 
recuperado, y por lo tanto necesita un 
reexamen de su estado de conservación.

Cabe insistir que la úni-
ca manera de validar la hipótesis nula es 
generando información actualizada que 
permita eliminar la subjetividad del esta-
do de conservación del recurso.

¿Porqué es Necesario Reevaluar la 
Condición de la Totoaba?

La necesidad de reeva-
luar el estatus de conservación surge por 
la falta de investigación científica que ge-
nere información básica para ponderar los 
criterios propuestos por organismos tanto 
nacionales como internacionales. Después 
de más de 35 años de no estudiar a la to-
toaba en su medio natural se desconoce 
el tamaño de la poblacional, la amplitud 
espacial que la especie ocupa en su área 
de distribución geográfica natural, atribu-
tos poblacionales tales como la edad, cre-
cimiento, talla de primera madurez, fe-
cundidad, y mortalidad, y también se 
desconocen aspectos importantes para la 
gestión y conservación tales como si la 
especie esta constituida por una sola po-
blación o existen varias unidades pobla-
cionales independientes, y si la reducción 
poblacional provocó un cuello de botella 
trayendo consigo una reducción del po-
tencial evolutivo de la especie.

En la actualidad existe 
un programa para rehabilitar a la pobla-
ción de totoaba en el medio natural por 
parte de la Universidad de Baja Califor-
nia, mediante un programa de cultivo: No 
obstante, no existen datos genéticos y de-
mográficos que permitan valorar el éxito 
de tales repoblamientos. Se conoce a ni-
vel mundial que existe incertidumbre so-
bre las prácticas de cultivo para rehabili-
tar stocks, principalmente debido a que 
las prácticas de cultivo generalmente 
usan un reducido número de reproducto-
res como fundadores, lo cual crea un 
cuello de botella generando una potencial 
erosión de la variabilidad genética (Aho 
et al., 2006; Shikano et al., 2008; Araki 
y Schmid, 2010). Por ello, es urgente de-

terminar los niveles de diversidad genéti-
ca en la o las poblaciones de totoaba en 
su ambiente natural y compararla con 
aquella originada por las actividades de 
repoblación para determinar el potencial 
impacto de las prácticas de repoblamiento 
actuales.

El nivel de conocimiento 
actual sobre el estado de salud de la to-
toaba ha impedido la aplicación de los 
nuevos criterios de evaluación tanto de la 
IUCN (2001) como de la AFS (Musick, 
1999). Además, existe una demanda cre-
ciente por parte de los pescadores del 
AGC para la reapertura de una pesca de-
portiva y controlada, debido a que la 
abundancia, según su experiencia empíri-
ca, ha incrementado de manera notable 
en los últimos años, por lo que la pesca 
deportiva no afectaría negativamente a 
otra especie también en peligro de extin-
ción, un mamifero marino que cohabita 
con la totoaba, la vaquita (Phocoena si
nus). Tras esta demanda del sector pes-
quero y turístico, el gobierno federal 
mexicano a través de CONABIO, y la 
SEMARNAT por medio de la Dirección 
de Vida Silvestre y de la CONANP (Co-
misión Nacional de Áreas Naturales Pro-
tegidas), desarrollaron una serie de talle-
res invitando a autoridades de gobierno 
federal, estatal y municipal, pescadores 
artesanales y de la flota deportiva, así 
como a científicos, para discutir el estado 
de conservación de la especie. Una de las 
conclusiones que se alcanzó como con-
senso en dichas reuniones de trabajo fue 
que no existe información fidedigna y ac-
tualizada que permita conocer el actual 
estado de conservación.

Aunado a lo anterior, con-
sideramos importante mencionar cómo 
las nuevas tecnologías pueden comple-
mentar el conocimiento biológico para 
generar estrategias adecuadas de conser-
vación. En particular cabe resaltar que el 
uso de marcadores moleculares puede 
auxiliar en la comprensión y aclaración 
de algunas de las hipótesis planteadas 
sobre la dinámica de poblaciones de la 
totoaba. Por ejemplo, el patrón de migra-
ción propuesto para esta especie recono-
ce implícitamente la existencia de una 
sola población panmíctica (genéticamen-
te homogénea) con un comportamiento 
filopátrico que le permite a la especie 
regresar a su zona de reproducción y 
crianza en el Alto Golfo de California. 
Asimismo, la drástica disminución de la 
población sufrida en los años 70 pudo 
ocasionar una reducción alarmante de la 
variabilidad genética que comprometa el 
potencial evolutivo de la especie. La úni-
ca manera de dar respuesta a estos fenó-
menos es mediante el uso de marcadores 
moleculares del ADN tales como los mi-

crosatélites, que pueden ayudar a esti-
mar la magnitud de la erosión de la va-
riabilidad genética ocurrida durante esos 
años. Para ello se desarrolló una batería 
de 14 loci microsatélites a partir de una 
muestra piloto; dichos marcadores mos-
traron ser altamente informativos ya que 
mostraron una heterocigosidad de mode-
rada a alta, lo que significa que son 
apropiados para examinar la estructura 
poblacional (García de León et al., 
2010). El Centro de Investigaciones Bio-
lógicas del Noroeste (CIBNOR) en con-
junto con investigadores del Centro de 
Investigación en Alimentación y Desa-
rrollo (CIAD), Centro Interdisciplinario 
de Ciencias Marinas (CICIMAR-IPN), 
Centro de  Ecología y Desarrollo Sus-
tentable del Estado de Sonora  (CEDES), 
Centro de Investigación Científica y de 
Educación Superior de Ensenada CICE-
SE, Centro Regional de Investigación 
Pesquera del Instituto Nacional de Pesca 
(CRIP-INAPESCA) y Conservación del 
Territorio Insular Mexicano, A.C., con el 
apoyo de las autoridades competentes de 
CONANP y sector pesquero artesanal y 
deportivo, y mediante el financiamiento 
de CONABIO, Vida Silvestre de la SE-
MARNAT y CONANP, se encuentra 
realizando una investigación para abor-
dar la problemática sobre el estado de 
conservación de la totoaba. En este estu-
dio se están empleando los métodos clá-
sicos de análisis de la dinámica pobla-
cional y otros recientes como la genética 
molecular e isótopos estables. La infor-
mación que se genere permitirá sentar 
las bases para establecer la condición 
actual de la población. Este ejercicio es 
una oportunidad tanto para la comuni-
dad científica como para la sociedad en 
general para comprender el estado de la 
población de una especie emblemática 
como la totoaba, Totoaba macdonaldi, y 
ayudará a generalizar perspectivas meto-
dológicas en la evaluación del estatus de 
conservación para otras especies que se 
encuentran en la norma oficial mexicana 
de especies en peligro de extinción (SE-
MARNAT, 2002).

Conclusiones

La totoaba es un orga-
nismo vulnerable a la sobrepesca por sus 
características de historia de vida que fue 
sometida a una fuerte disminución de la 
población; sin embargo, se desconoce su 
estado de conservación actual, así como 
los efectos del mal manejo del ecosistema 
y sobrepesca sobre la resiliencia de la po-
blación. A pesar de la drástica disminu-
ción poblacional, resulta evidente que la 
totoaba ha soportado la degradación de 
hábitat, pesca furtiva y pesca incidental.
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La falta de información 
actual causa que no se cuente con argu-
mentos sólidos y objetivos para establecer 
estrategias de conservación y manejo 
adecuadas a las condiciones actuales, y 
evita la aplicación de los criterios de ries-
go de extinción de las legislaciones na-
cionales e internacionales, generando in-
certidumbre, y por lo tanto, discordia en-
tre usuarios y sector gubernamental en 
cuanto al manejo de la especie.

Es necesario fomentar y 
apoyar proyectos de investigación que per-
mitan obtener información científica basa-
da en nuevas tecnologías que co-ayuden a 
entender la dinámica actual y pasada de 
las especies enlistadas con algún estatus 
de riesgo tanto por las agencias nacionales 
como internacionales, para contar con una 
visión objetiva de su estado de conserva-
ción, y por lo tanto, promover medidas de 
gestión sustentables que permitan respon-
der a las demandas de la sociedad.
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THE ‘TOTOABA’ FROM THE GULF OF CALIFORNIA: A SPECIES IN DANGER OF EXTINTION?
Fausto Valenzuela-Quiñonez, Francisco Javier García-de-León, Juan Antonio de-Anda-Montañez and Eduardo F. Balart

SUMMARY

A TOTOABA DO GOLFO DE CALIFÔRNIA. UMA ESPÉCIE EM PERIGO DE EXTINÇÃO?
Fausto Valenzuela-Quiñonez, Francisco Javier García-de-León, Juan Antonio de-Anda-Montañez, e Eduardo F. Balart

RESUMO

the Gulf of California are revised. The study of the available 
literature shows that, in spite of the past strong totoaba popu
lation depletion, it has been able to support overexploitation, 
habitat change, poaching and catch fishery. However, the cu
rrent conservation status, as well as ecosystem and overfishing 
effects on population resilience, are unknown. The establish
ment of conservation and management strategies is not possible 
at present, given the lack of knowledge that prevails. Thus, spe
cific research is required in order to know the current conser
vation status of totoaba.

de extinção, e são revisados os fatores que afetaram e afetam a 
permanência da totoaba no Golfo de Califórnia. De acordo à re
visão bibliográfica realizada se deduz que apesar da drástica di
minuição populacional pela sobreexploração no século passado, 
a totoaba tem suportado a degradação de hábitat, pesca furtiva 
e pesca incidental. No entanto, se desconhece seu estado de con
servação atual e os efeitos pelo manejo indevido do ecossistema 
e a pesca em excesso durante a resiliência da população. A falta 
de informação dificulta estabelecer estratégias de conservação e 
manejo adequadas para as condições atuais, pelo que se insis
te na necessidade de realizar estudos que permitam conhecer o 
atual estado de conservação da totoaba.

A species is considered as critically endangered when its glo
bal existence is close to wildlife extinction. The decision to list 
a species as an endangered one requires attention and overall 
consensus among specialist in its biological group. This review 
analyzes some criteria to assess endangered categories and 
their applicability to fishery resources. As a specific case, the 
current status of the ‘totoaba’ (Totoaba macdonaldi) is descri
bed. It was the first fish listed as endangered and there is a 
strong controversy about its current conservation status. The 
scientific bases to list this species as endangered are discussed, 
and the factors that affected and still affect its permanence in 

Uma espécie é considerada em perigo crítico de extinção 
quando sua existência a nível global se encontra ao borde de 
desaparecimento no meio natural. A decisão de incorporar uma 
espécie na lista de espécies em perigo de extinção requer de 
considerável atenção e do consenso de especialistas no seu gru
po biológico. Nesta revisão são analisados alguns critérios para 
avaliar as categorias de ameaça e sua aplicabilidade a recursos 
pesqueiros. Em particular, se descreve o caso da totoaba (Toto-
aba macdonaldi), a primeira espécie marinha incluída nas listas 
de espécies em perigo, e sobre a que existe uma forte controvér
sia sobre seu estado de conservação. São analisados os funda
mentos empregados para determinar se a espécie está em perigo 
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Several worldwide marine fish stocks need to recover from collapse or overexploitation. However, the effects of a fishery collapse at the genetic level
are still largely unknown, as is the extent of reduction in genetic diversity caused by fisheries and the consequences for extinction risk. Here we
present a case study of totoaba, the first marine fish considered as critically endangered. We assessed 16 microsatellite loci to determine
whether the demographic collapse of the species resulted in a loss of genetic diversity. Our data indicate that genetic diversity of totoaba is in
the range of values observed for fish with similar biological traits without a documented fishery collapse. Contemporary demographic analysis
indicated no loss of genetic diversity. Long-term genealogical analysis showed a substantial reduction in effective population size. However, the
time and causal effects for population decline cannot be inferred because of the large uncertainty in estimates. Our results indicate that the
totoaba in the Gulf of California has not suffered a measurable contemporary reduction in genetic diversity, and that genetic diversity is driven
by long-term climatic events. Estimates of current effective size indicate that it is large enough that genetic factors may not be a major
problem for conservation. We conclude that the recent fishery collapse of totoaba did not have sufficient consequences at the genetic level to
increase the risk of extinction from genetic drift. However, selective effects of fishing on the adaptive potential in totoaba remain unclear.

Keywords: critically endangered, demographic history, effective population size, evolutionary potential, fishery collapse, microsatellites, Totoaba
macdonaldi.

Introduction
Marine fish populations exhibit a broad range of responses to fishing
pressure, which can involve several levels of biological organization,
from biomass reduction to genetic consequences (Hilborn and
Walters, 1992; Enberg et al., 2009), and many marine fish stocks
have collapsed, presumably as a result of overexploitation (Worm
et al., 2009; Costello et al., 2012). However, the effects of fishery col-
lapse on genetic diversity have been poorly documented, and it is not
clear whether fisheries can reduce genetic variability so much so that
they lead to extinction. Many collapsed stocks have failed to recover,
and the mechanisms for limited recovery (genetic or ecological
factors) are unclear (Hutchings, 2000; Enberg et al., 2009). Several
studies have reported loss of genetic diversity for collapsed and over-
exploited stocks of marine fish (Smith et al., 1991; Hauser et al.,
2002; Hutchinson et al., 2003; Hoarau et al., 2005; Ruggeri et al.,
2012), whereas other studies did not detect a loss of diversity

(Ruzzante et al., 2001; Poulsen et al., 2006; Therkildsen et al.,
2010; Chapman et al., 2011; Cuveliers et al., 2011). These results
imply that a fishery collapse does not necessarily reduce genetic vari-
ability measurably at neutral markers, and underscore the import-
ance of understanding the evolutionary history of marine species
to ensure long-term conservation. However, fishery management
regulations are usually formulated for short periods and ignore evo-
lutionary principles (Hauser and Carvalho, 2008; Reiss et al., 2009;
Lankau et al., 2011), even though the effects of reductions of genetic
diversity after fishery collapse are unclear (Therkildsen et al., 2010).

A practical way to integrate genetic information into fishery
management is to monitor effective population size (Ne). This is
one of the most important parameters in evolutionary biology
because it determines the level of genetic variation that can be main-
tained and provides insight into the risk of extinction and long-term
evolutionary potential (Frankham, 2005; Charlesworth, 2009).
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As such, genetic diversity and Ne can be used as a proxy for the level
of threat in fish with limited data available for a full stock assessment
(Spielman et al., 2004; Palstra and Ruzzante, 2008; Hare et al., 2011).

Long-term genetic monitoring programs can provide informa-
tion on population status, as well as insights into how population
genetic diversity responds to fishery pressure, if tissue samples are
taken and archived (Ruzzante et al., 2001; Hoarau et al., 2005;
Therkildsen et al., 2010, 2013a); however, archived samples are un-
available for most marine species. Fortunately, there are several
methods available for using molecular genetic data from contem-
porary samples to infer past fluctuations in Ne (Luikart et al.,
1998; Beaumont, 1999; Garza and Williamson, 2001; Storz and
Beaumont, 2002; Cornuet et al., 2008). Many of these methods
provide inference at different temporal scales, which can potentially
be used to distinguish between contemporary population reduction
and natural long-term cycles (Wirth and Bernatchez, 2003; Karlsson
et al., 2009). This information about past and current levels of Ne can
then be used in management actions (Peter et al., 2010; Hare et al.,
2011; Lankau et al., 2011).

Totoaba (Totoaba macdonaldi) is the largest fish in the family
Sciaenidae and is endemic to the Gulf of California (Chute, 1928).
It is distributed from the mouth of the Colorado River to the
mouth of the Rı́o Fuerte along the eastern coastline of the Gulf,
and from the mouth of the Colorado River to Bahı́a Concepción
on the west coast of the Gulf (Figure 1) (Arvizu and Chávez,
1972). Despite this distribution, totoaba is more common during
the breeding season in the Upper Gulf and is only occasionally
observed in the rest of its distribution range. Totoaba is considered
an estuarine spawner and historically spawned primarily in the
estuary of the Colorado River, which was desiccated in the middle
of the last century, after it was dammed. However, the totoaba
appears to not be completely dependent upon estuarine conditions,
as the species still spawns in the same general vicinity, even though

non-estuarine conditions prevail (Cisneros-Mata et al., 1995;
Bobadilla et al., 2011; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011).

Totoaba was also the target of an important fishery, which col-
lapsed shortly after the damming of the Colorado River. Fishery
records indicate that the catch of totoaba reached 2000 t in 1940
but decreased to 52 t by 1975. This prompted the Mexican
Government to completely close the fishery (Cisneros-Mata et al.,
1995). A year earlier (1974), a reserve zone, in which all fishing ac-
tivities were prohibited, was established at the mouth of the
Colorado River (Flanagan and Hendrickson, 1976; Rosales-Juárez
and Ramı́rez-González, 1987). Illegal and unreported catches con-
tinued, however, and the Mexican Government designated the
totoaba estuarine habitat as a Biosphere Reserve in 1993. Since the
totoaba fishery was closed in 1975, no formal demographic
studies or catch records are available (Cisneros-Mata et al., 1995;
Lercari and Chavez, 2007; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011).
Some combination of loss of habitat and overfishing caused a
steep demographic decline (Cisneros-Mata et al., 1995; Flanagan
and Hendrickson, 1976), and totoaba was the first marine fish
listed as critically endangered under CITES Appendix I in 1976
and was also listed as endangered under the US Endangered
Species Act in 1979 (Barrera-Guevara, 1990; CITES–UNEP,
2011). More recently, totoaba was listed as critically endangered
by the IUCN in 1996 (Cisneros-Mata et al., 1995; Findley, 2010).

While overfishing and loss of habitat are the primary hypotheses
for the fishery collapse (Flanagan and Hendrickson, 1976;
Cisneros-Mata et al., 1995; Cisneros-Mata et al., 1997; Lercari and
Chavez, 2007), the loss of genetic variation from demographic
decline may be an ongoing threat that is contributing to the lack
of totoaba recovery (Garcı́a-de-León et al., 2010; Valenzuela-
Quiñonez et al., 2011). Population decline could have resulted in
the loss of genetic diversity that compromised the evolutionary po-
tential of the species. This raises three important questions. (i) Did
the decline in the population of totoaba affect genetic diversity?
(ii) Can we distinguish between population decline caused by con-
temporary anthropogenic pressure and prehistoric population oscil-
lations? (iii) Is the currenteffective populationsize sufficiently large to
conserve long-term evolutionary potential?

Here, we evaluate whether the population collapse of totoaba was
accompanied by a measurable loss of genetic diversity that may be an
obstacle to stock recovery. Genetic data from microsatellite markers
were used to estimate the amount of genetic diversity in the species
and to reconstruct its demographic history. Current and past effect-
ive population sizes were estimated to determine whether current
anthropogenic pressure has affected genetic diversity and evolution-
ary potential of the critically endangered totoaba.

Material and methods
Sampling and DNA extraction
Totoaba were caught at sea with hook and line and gillnet fishing
surveys in April and November 2010 and February and March
2011 in the Upper Gulf of California in four sampling areas where
totoaba are frequently observed (Figure 1): Core Zone, Roca
Consag, south of San Felipe, and San Luis Gonzaga. Fish that were
collected in San Luis Gonzaga in 2005 were also included.
Approximately 1 cm2 of pectoral fin tissue was excised and preserved
in 96% ethanol. Genomic DNAwas then extracted using the chloro-
form/isoamyl alcohol DNA extraction method, as modified by
Correa-Ramı́rez et al. (2010).

Figure 1. Distribution of Totoaba macdonaldi in the Gulf of California
(light gray). The Biosphere Reserve of the Upper Gulf of California and
Colorado DeltaRiver is indicated in dark gray. Numbers incircles represent
sampling locations: (1) Core Zone (n ¼ 39), (2) Roca Consag (n ¼ 66), (3)
South of San Felipe (n ¼ 12), (4) San Luis Gonzaga 2010 (n ¼ 37), 2005
(n ¼ 26).
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Microsatellite markers
DNA samples were analysed at 19 microsatellite loci. Of these, 13
were developed for totoaba (Garcı́a-de-León et al., 2010) and six
(Soc418, Soc423, Soc428, Soc430, Soc442 and Soc443) were developed
for red drum (Sciaenops ocellatus) but were successfully amplified
and variable in totoaba (O’Malley et al., 2003). PCR was performed
in 15 ml total reaction volumes containing 1.5 ml PCR buffer (×10),
0.97 ml MgCl2 (25 mM), 0.6 ml dNTPs (10 mM total), 1 ml primers
(5 mM ea, pooled), and 0.2 U Taq DNA polymerase (Invitrogen,
Carlsbad, CA, USA). Thermal cycling conditions were 948C for
4 min, followed by 34 cycles at 948C for 45 s, at a locus-specific
annealing temperature (Table S1) for 45 s, and at 748C for 45 s,
with a final extension at 748C for 4 min. PCR products were electro-
phoresed on an ABI Prism 377 automated sequencer (Applied
Biosystems, Foster City, CA, USA). Allele sizes were determined
with the Genotyper software program (Applied Biosystems). Two
independent persons scored the genotypes, and discrepancies
were resolved by a third independent person.

Microsatellite data
Microsatellite data were checked for evidence of null alleles, using
FreeNa (Chapuis and Estoup, 2007). Deviations from linkage and
Hardy–Weinberg equilibria were tested with Markov chain
Monte Carlo approximations of an exact test implemented in
GenePop 4.0 (Rousset, 2008). The observed number of alleles (k),
effective number of alleles (ne), observed heterozygosity (Ho), and
expected heterozygosity (He) were calculated using GenAlEx 6.2
(Peakall and Smouse, 2006). Allelic richness (Ar) was calculated in
FSTAT 2.9.3.2 using a sample size of 159 individuals (Goudet, 2001).

Test of demographic changes
Prior to evaluating demographic changes, population structure ana-
lysis was performed to detect any cryptic population structure in
totoaba (highest Fst value between sampling locations≤0.00608;
p ≥ 0.27). To infer past demographic changes, single sample tests
for recent reductions in Ne (i.e. bottlenecks) were performed. The
heterozygosity excess test developed by Cornuet and Luikart
(1996), implemented in the program Bottleneck 1.2.02 (Piry et al.,
1999), was used with variable proportions of single-step mutations
(95, 90 and 85%). This method assumes that following a severe re-
duction in Ne, heterozygosity is higher than expected in a popula-
tion at mutation-drift equilibrium with the same number of
alleles. To determine the significance of heterozygosity excesses,
Wilcoxon signed rank tests were used. The allele frequency distribu-
tion mode-shift method (Luikart et al., 1998) was also used. This
method examines the distribution of allele frequencies in the popu-
lation with the idea that bottlenecked populations can potentially be
discriminated from stable ones by the “shape” of the distribution.
An L-shaped distribution is expected under mutation-drift equilib-
rium and a distribution with more intermediate frequency alleles
(i.e. a mode-shift) is expected in bottlenecked ones, as a conse-
quence of a higher rate of loss of rare alleles. This bottleneck signa-
ture is detectable over a relatively short period, about two to four Ne

generations for heterozygosity excess and a few dozen generations
for the mode-shift test (Cornuet and Luikart, 1996). The M ratio
test (Garza and Williamson, 2001) was also performed. This
method exploits the same differential loss of rare alleles following
a reduction in Ne but examines the ratio of the number of alleles,
k, to the range of allele size, r. The M ratio is expected to be
smaller in recently reduced populations than in populations in

equilibrium (Garza and Williamson, 2001). Estimates of the M
ratio for totoaba were calculated with Arlequin 3.0 (Excoffier
et al., 2005).

Long-term changes in Ne were assessed with the Bayesian method
implemented in the program MsVar 1.3 (Beaumont, 1999). This
method uses the genealogical history of microsatellite loci to estimate
rates of population expansion or decline with Markov chain Monte
Carlo simulations of mutation-coalescent history (Beaumont, 1999;
Storz and Beaumont, 2002). This model estimates four parameters:
N0 (current effective size), N1 (ancestral effective size), m (average
of mutation rate for all loci), and Ta (time in years since change in
population size). Three independent chains were run with different
sets of a priori log values for the mean (M) and standard deviation
(V) of N0 and N1 (Prior log values: Run 1: MVN0 ¼ 2,1, MVN1 ¼

4,2; Run 2: MVN0 ¼ 4,2, MVN1 ¼ 4,2; Run 3: MVN0 ¼ 4,2,
MVN1 ¼ 2,1) to test stability of estimates. Prior values of time since
the population change (MVTa ¼ 5,2) and mutation rate (MVm ¼
–3.5,1) were the same for all runs. The mutation rate was based on
published estimates (Schlötterer, 2000; Storz and Beaumont, 2002;
Selkoe and Toonen, 2006). The default values were used for the
hyperpriors (Storz and Beaumont, 2002). Each chain was run for
1.25 × 109 steps, with parameter estimates recorded each 50 000
steps. Convergence was assessed using Gelman–Rubin diagnostics
(GRD) with the Coda package 0.14–4 (Plummer et al., 2006) imple-
mented in the R programming language (R Development Core Team,
2011). GRD values from 1 to 1.1 indicate reasonable convergence;
values .1.1 indicate poor convergence (Girod et al., 2011). To
support either population growth or decline, we used Bayes factors
(BFs) (Beaumont, 1999; Storz and Beaumont, 2002). BFs for two
models can be defined as the ratio where the numerator represents
the posterior probability divided by its prior probability of model 1,
and the denominator represents the posterior probability divided
by its prior probability of model 2 (Girod et al., 2011). BF for popu-
lation decline can be estimated from simulated chains using posterior
probability of population contraction: BF¼ (N0/N1≤1)/(N0/
N1≥1), where (N0/N1≤1) is the posterior probability of population
contraction and (N0/N1≥1) is the posterior probability of popula-
tion expansion (Storz and Beaumont, 2002). Posterior probabilities
are the number of states in the chain in which the population has con-
tracted or expanded (Girod et al., 2011). The magnitude of BF in
favour of population contraction indicates strong support when
BF≥10, substantial support when BF¼ 3–10, no support when
BF¼ 0.33–3 and false detection when BF , 0.33 (Girod et al.,
2011). No information about generation time for totoaba is available;
thus, we used the age at first maturity of seven years (Cisneros-Mata
et al., 1995) as a proxy for generation time, as in other studies (e.g.
Allen et al., 2012).

Effective population size
Several methods were used to estimate effective population size. As a
first approximation, long-term effective population size was esti-
mated following Nei (1987), based on microsatellite heterozygosity
and assuming mutation-drift equilibrium: Ne ¼ (1/[1 – He]

2 –1)/
8m, where He is expected heterozygosity and m is the mutation rate.
Mean He was calculated without loci Soc442, Soc430 and Tmac74
because of the departures from the Hardy–Weinberg equilibrium
at these loci. Two different values of m were used. The first (m ¼
0.00054) was estimated from the data with DIYABC 0.7 (Cornuet
et al., 2008), and the second (m ¼ 0.0005) was estimated from the
literature (Ellegren, 2000; Garza and Williamson, 2001; Selkoe and
Toonen, 2006).
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Another approach used to estimate Ne was with linkage disequi-
librium (LD). The principle behind LD methods is that, as Ne

decreases, genetic drift generates non-random associations among
alleles at different loci or gametic disequilibrium (Hill, 1981). The
level of LD should directly reflect Ne in small and moderate sized
populations (Waples, 2006; Waples and Do, 2010). Ne was estimated
using the LD bias-corrected method (Waples, 2006; Waples and Do,
2010), as implemented in NeEstimator 2.0 (Do et al., 2013). A pcritic
value of 0.05 was chosen to reduce the potential bias for low fre-
quency alleles (Waples and Do, 2010).

Approximate Bayesian computation (ABC) was also used to es-
timate Ne from the microsatellite data using the program OneSamp
(http://genomics.jun.alaska.edu/asp/Default.aspx (last accessed
15 September 2013); Tallmon et al., 2008). ABC uses multiple
summary statistics, and thus more information from the data than
single summary statistic methods, which is expected to improve
accuracy and precision of estimates. OneSamp created 50 000 popu-
lations with the same number of individuals and loci as contained in
the genetic dataset and with Ne drawn uniformly from a priori values
ranging from 100 to 5000. Values of Ne from simulated populations
with summary statistic values close to the values from the focal
population were accepted and used in a weighted local regression to
estimate Ne of the focal population (Tallmon et al., 2008).

Finally, a different ABC estimation for Ne was performed with the
program DIYABC (Cornuet et al., 2008) using all of the genetic
diversity measures as summary statistics. This demographic model
to estimate Ne for a population requires temporal sampling. To ap-
proximate temporal sampling in the observed data, three age groups
were created, based on body length, and translated to age
(,5 years, 970 mm; �5 years, 970–1160 mm; .7 years, 1160 mm;
unpublished data). The summary statistics from the original dataset
were compared with summary statistics from 500 000 datasets
sampled temporally from simulated populations with Ne drawn
from a uniform distribution with a priori values ranging from 100–
5000. Then 1% (5000) of the simulated datasets with the closest
summary statistic values to those observed in the data were selected
to estimate the posterior distribution of Ne through a local linear re-
gression procedure (Cornuet et al., 2008).

Results
Multilocus microsatellite genotypes were obtained for 180 totoaba.
Null alleles were evident in Soc442. Seven of the 19 loci deviated from
Hardy–Weinberg equilibrium (p , 0.05), but only three loci
(Tmac74, Soc442, Soc430) were not in Hardy–Weinberg equilib-
rium after Bonferroni correction (p ≤ 0.0026). These loci were
omitted from further analysis. Four comparisons showed significant
linkage disequilibrium (p , 0.05), but none were significant after
Bonferroni correction (p . 0.00014).

The number of alleles per locus (k) varied from 3 to 31 (mean¼
11.6), the effective number of alleles (ne) varied from 1.3 to 19.2
(mean¼ 5), and allelic richness (Ar) ranged from 3 to 31 (mean¼
11.5). Mean Ho andHe were 0.62+0.22 and 0.67+0.20, respectively,
and the mean Fis over all loci was 0.08+0.19 (Table 1).

No evidence of significant heterozygosity excess was found with
any of the mutational model parameters. Similarly, mode-shift ana-
lysis revealed no noticeable departure from the L-shaped allele fre-
quency distribution expected for populations at equilibrium. The
M ratio test also failed to find evidence of a recent reduction in
genetic effective size, and the mean value for all loci was M ¼ 0.77
(Table 1); thus, all summary statistic methods failed to find evidence
of a significant recent reduction in Ne in totoaba.

GRD indicated reasonable convergence among three independ-
ent MsVar runs for N0 (GRD ¼ 1.08), N1 (GRD ¼ 1.02), and m

(GRD ¼ 1.01), and poor convergence for Ta (GRD ¼ 1.37). The
analysis found a population decline in totoaba with ancestral effect-
ive size (N1) of 10 849 (90% HDP: 2303–51701) and current effect-
ive size (N0) of 2669 (90% HDP: 603–11 625), approximately a
fourfold reduction (Table 2). This reduction was strongly supported
(BF . 10), but the 90% HDPof N0 and N1 overlap, so the hypothesis
of a constant population cannot be excluded (Table 2). The mean
time elapsed since the population reduction started (Ta) was esti-
mated at 7413 years ago (90% HDP: 926–72 144; Figure 2).

Estimates of Ne obtained for totoabawere consistentamong differ-
ent methodologies and are summarized in Table 2. Nei’s long-term Ne

was estimated at 1894–2046 with two different mutation rates for
microsatellite loci. The LD method implemented in NeEstimator
yielded an estimate of 2759 (C.I.: 697–1). ABC estimates were like-
wise similar, with OneSamp yielding an estimate of 1803 (C.I.: 1094–
4932) and DIYABC of 2680 (95% HDP: 1540–3900) (Table 2).

Table 1. Genetic diversity values of Totoaba macdonaldi.

Locus N k ne Ar Ho He Fis H–W M

Tmac74 160 31 19.2 31.0 0.70 0.95 0.26 * –
Tmac56 174 12 4.3 11.6 0.71 0.77 0.07 NS 0.60
Tmac55 177 14 5.9 13.8 0.80 0.83 0.04 NS 0.70
Tmac51 176 26 12.0 25.8 0.95 0.92 20.04 NS 0.90
Tmac44 159 9 4.0 9.0 0.70 0.75 0.06 NS 0.75
Tmac43 179 6 1.3 5.9 0.21 0.21 0.01 NS 0.46
Tmac25 172 17 9.4 17.0 0.89 0.89 0.00 NS 0.71
Tmac10 172 9 3.4 8.8 0.74 0.70 20.05 NS 0.60
Tmac08 167 8 3.2 8.0 0.68 0.69 0.01 NS 1.00
Tmac07a 173 4 1.8 4.0 0.42 0.44 0.03 NS 1.00
Tmac06 166 18 6.5 17.9 0.75 0.85 0.11 NS 0.72
Tmac05 177 5 2.0 4.9 0.44 0.50 0.11 NS 1.00
Tmac03 179 5 1.8 4.9 0.48 0.45 20.07 NS 0.83
Soc443 172 4 1.8 4.0 0.44 0.45 0.02 NS 0.57
Soc442 178 3 2.0 3.0 0.10 0.50 0.80 * –
Soc430 173 10 2.1 9.7 0.46 0.53 0.13 * –
Soc428 179 8 4.3 8.0 0.80 0.77 20.05 NS 0.80
Soc423 178 11 2.9 10.7 0.66 0.66 20.01 NS 0.83
Soc418 169 21 7.0 20.9 0.81 0.86 0.05 NS 0.88
Mean 11.6 5.0 11.5 0.62 0.67 0.08 NS 0.77

N ¼ Sample size, k ¼ number of alleles, ne ¼ effective number of alleles,
Ar ¼ allelic richness, based on a sample size of 159 individuals, Ho ¼ observed
heterozygosity, He ¼ expected heterozygosity, Fis ¼ fixation index,
H–W ¼ Hardy–Weinberg disequilibrium, M ¼ M ratio, NS ¼ No significant
departures from H–W equilibrium. *Significant departures from H–W
equilibrium.

Table 2. Estimates of effective population size (Ne) and confidence
interval (CI) for totoaba using different methods.

Software Estimator Ne CI

MsVar Genealogy (N0) 2 669 603–11 625
MsVar Genealogy (N1) 10 849 2 303–51 701

Nei* 1 894
Nei** 2 046

NeEstimator LD 2 759 697–1

OneSamp Bayesian 1 803 1 094–4 932
DIYABC Bayesian 2 680 1 540–3 900

Long-term demographic history estimates of current Ne (N0) and ancestral Ne

(N1). Long-term Nei, linkage disequilibrium (LD) and Bayesian Ne estimates.
*(m ¼ 0.00054; DIYABC), **(m ¼ 0.0005; Ellegren, 2000; Garza and Williamson,
2001; Selkoe and Toonen, 2006 from literature reports).
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Discussion
Two different hypotheses to distinguish between contemporary and
long-term effects of demographic changes on totoaba genetic diver-
sity were evaluated with methods that provide inference on different
time-scales.

First, contemporary overfishing and habitat loss were hypothe-
sized as factors that could reduce genetic diversity of totoaba. To as-
certain if this is the case, several summary statistic tests for recent
reductions in Ne were performed. Both the heterozygosity excess
test and allele frequencies distribution (mode shift) analysis pro-
vided results consistent with those expected in populations that
have not experienced a bottleneck (Cornuet and Luikart, 1996;
Luikart et al., 1998; Luikart and Cornuet, 1998). The M ratio test
also failed to find significant support for a recent reduction in effect-
ive size; the M ratio for totoaba was 0.77, which was higher than a
commonly used threshold value (M ¼ 0.68) for populations that
have suffered such reductions (Garza and Williamson, 2001).
Genetic diversity was also compared with that of species in the
same family of fish. The optimal way to compare genetic diversity
between closely related species is to assay variation at the same set
of molecular markers, ideally markers that were initially ascertained
in other species, in samples that provide similar representation in
the species being compared (Pastor et al., 2004). When this is not
feasible, a general comparison of patterns may still provide insight
into genetic diversity. Totoaba exhibit genetic diversity that is
similar to other, less depleted, sciaenid species that are not threa-
tened (for comparisons see Table S2). Levels of genetic diversity in
fish have been related to habitat and life history, with a general
trend of increasing genetic diversity from freshwater to anadromous
to marine fish (DeWoody and Avise, 2000). Genetic diversity of
totoaba was similar to anadromous fish and slightly less than the
mean for marine fish, but within the range of observed values, in
spite of the severe population decline in the last century
(Cisneros-Mata et al., 1995).

Second, the hypothesis that long-term fluctuations in Ne are the
primary determinants of genetic diversity was evaluated by Bayesian
coalescent analysis and indicated that totoaba have experienced a
fourfold historical reduction in effective population size. Bayes
factors also indicate strong support for a population decline

scenario. Even so, the broad range of Ta estimates (7413 years ago;
90%HPD: 926–72 144) makes it difficult to determine the exact
time when the population started to decline (Figure 2).
Consequently, these results should be treated with caution. This
idea is supported by the overlap in the 90%HDP of N0 and N1, as
well as the Nei’s long-term estimate of Ne that assumes mutation
drift equilibrium, which was similar to contemporary Ne estimates.
Other scenarios could be considered. For example, 50% of the data
around mean Ta are in the range of 2200–22 000 years ago, which
corresponds to the last glaciation maximum and the Holocene
(Figure 2). In these epochs, several potential climatic events
related to large scale oceanographic and ecological changes
(Keigwin and Jones, 1990; Barron et al., 2004; Yasuhara et al.,
2008) could have caused declines in the totoaba population.
Although the proximate factors that caused this reduction in effect-
ive size cannot be inferred, it is likely to have been driven by these
large-scale climatic events. Such patterns of long-term fluctuations
in effective size have also been inferred in other marine species, in-
cluding North Atlantic eels (Wirth and Bernatchez, 2003) and lane
snapper (Karlsson et al., 2009).

Mean Ne estimated for totoaba varied from 1894 to 2759, de-
pending on the method employed. These values fall within the Ne

range recommended for long-term conservation (Ne: 1000–
5000), when considering mutation, drift and selection (Franklin
and Frankham, 1998; Lynch and Lande, 1998). This suggests that
totoaba still maintain sufficient genetic variation to cope with po-
tential environmental changes that may affect its life history,
which is contrary to some views (Flanagan and Hendrickson,
1976; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011).

Effective population size estimates for totoabawere also consistent
with those of several commercial fishery stocks that have collapsed
and some that have not (Turner et al., 2002; Chapman et al., 2002;
Hauser et al., 2002; Hutchinson et al., 2003; Hoarau et al., 2005;
Poulsen et al., 2006; Saillant and Gold, 2006; Riccioni et al., 2010;
Chapman et al., 2011; Ruggeri et al., 2012) (see Table S3 for
summary comparisons). However, these comparisons should be
viewed cautiously because of the different methods of estimation
and the number and variability of the selected markers. However,
our study was based on 16 microsatellite loci, while most Ne estimates
in marine fish have been based on less than 11 microsatellite loci
(Table S3), and the estimates for totoaba should therefore be relatively
robust.

Taken together, these results suggest that the contemporary re-
duction in population size due to overfishing, habitat degradation,
and poaching have not affected neutral genetic diversity, that the
totoaba population is currently large enough that biological extinc-
tion caused by genetic effects is not likely to be an immediate threat,
and that totoaba are likely to maintain the evolutionary potential
necessary to cope with environmental changes.

Methodological issues
Methods of detecting reductions in Ne assume a single panmictic
population, but it is known that population structure can lead to
false positive signals of reduction (Chikhi et al., 2010). No evidence
of population structure was detected in totoaba (highest Fst value
between sampling locations ≤0.006 08; p ≥ 0.27). Although the
presence of loci that are out of Hardy–Weinberg equilibrium
could indicate cryptic population structure, only three (,20%) of
the loci used here were out of Hardy–Weinberg equilibrium after
Bonferroni correction. Methods for inferring recent reductions in
Ne from contemporary genetic variation should be treated with

Figure 2. Posterior distribution (solid line) of time since the
population started to decline (Ta), from MsVar. Time is in log10 scale
and represents years before present. Vertical dashed lines represent the
50% of data around the mean Ta estimate. Dark and light gray shades
represent the last glacial period and Holocene, respectively.
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caution, as statistical power depends on sample size, number of loci
employed, and the magnitude and timing of demographic changes
(Williamson-Natesan, 2005; Girod et al., 2011; Peery et al., 2012).
However, the number of microsatellite loci used here (16) and the
population sample size (180 individuals) should provide sufficient
statistical power to detect large reductions in effective population
size (Peery et al., 2012). That all methods provided concordant
results lends additional support to the conclusion that there has
not been a recent measurable loss of genetic variation in totoaba.

The Bayesian method in MsVar performs better than summary
statistic methods for detecting changes in effective population size
(Girod et al., 2011). The MsVar method has higher precision and
less biased estimates with severe (N0/N1,0.1) and ancient popula-
tion size reductions (Girod et al., 2011), and the 90%HDPof param-
eter estimates decreases with severe population reductions. In this
study, a less severe (N0/N1 ¼ 0.25) population size reduction was
inferred, and the wide 90%HPDs in parameter estimates was thus
expected (Girod et al., 2011). The overlap in the 90%HDP of N0

and N1 estimates implies that the hypothesis of constant population
cannot be ruled out. Assumptions about the mutation model could
also bias the results (Storz and Beaumont, 2002), as the MsVar
method assumes single-step mutations, but most microsatellite
loci more closely follow a two-phase mutation model (Di Rienzo
et al., 1994). Inaccurate mutation rate estimates could produce
biased estimates of some parameters (N0,N1,Ta) (Storz and
Beaumont, 2002) and hinder precise dating of past demographic
changes. However, the mutation rate estimates used here are
based on a large number of estimates from other species and have
been used previously (Ellegren, 2000; Garza and Williamson,
2001; Storz and Beaumont, 2002; Selkoe and Toonen, 2006).

Estimates of Ne can also be biased due to assumption of the
underlying assumptions. The methods employed here assume a
single panmictic population and discrete generations. The assump-
tion of discrete generations was clearly violated here, although over-
lapping generations are common in Ne estimation. In this situation,
estimates from the LD method can be interpreted as an estimate of
the number of breeders (Nb) if only one cohort was sampled. If the
number of cohorts sampled is approximately equal to generation
length, estimates can be interpreted as Ne for the generation, but
this relationship is still unclear for this method (Waples, 2006;
Waples and Yokota, 2007; Waples and Do, 2010). The LD method
has low precision at larger Ne (.1000) because the drift signal is
too weak (Waples and Do, 2010). Marine fish populations, in
general, have large Ne, and LD estimates usually include infinity
(Palstra and Ruzzante, 2008; Hare et al., 2011), but the lower bound-
ary is still informative (Waples and Do, 2010; Hare et al., 2011).

Similarly, Bayesian methods to estimate Ne are biased by overlap-
ping generations, but the effect of this bias has not been evaluated
(Waples and Yokota, 2007). Bayesian methods yielded finite interval
boundaries, despite low genetic drift. This difference can be
explained because Bayesian methods use more information from
the data to get better approximations for large Ne (Tallmon et al.,
2008; Therkildsen et al., 2010). Potential biases associated with the
use of reconstructed cohorts as a proxy to represent temporal sam-
pling have not been evaluated in DIYABC, but both this and the
Bayesian method in OneSamp use a similar approach (simulated
data, summary statistics comparison, and posterior parameter esti-
mation) (Cornuet et al., 2008; Tallmon et al., 2008). DIYABC uses
coalescence theory in different complex scenarios; OneSamp does
not and only uses the three general steps of the ABC approach.
Despite the potential bias induced by cohort reconstruction and

methodological approach, they produced very similar results.
Even so, one method does not validate the other, and results from
the Bayesian methods should be viewed with caution, given the pos-
sible biases associated with their Ne estimates.

Conservation implications
Understanding the evolutionary history of marine species can help
to distinguish between contemporary and long-term population
fluctuations and help to identify the level of conservation concern.
Many commercially exploited marine fish have been considered as
threatened, based mainly on demographic criteria (Musick et al.,
2000; Powles et al., 2000; Dulvy et al., 2003; Reynolds et al., 2005)
without consideration of genetic factors that underlie the species
evolutionary potential and, therefore, its long-term conservation
(Allendorf and Luikart, 2007).

Although some empirical work has found evidence of reductions
in genetic diversity of marine fish caused by overexploitation
(Hauser et al., 2002; Hutchinson et al., 2003), many other studies,
including the present one, have failed to find reductions in genetic
diversity in heavily exploited species and have concluded that Ne

is large enough to alleviate long-term conservation concerns from
loss of evolutionary potential (Ruzzante et al., 2001; Hoarau et al.,
2005; Poulsen et al., 2006; Therkildsen et al., 2010; Chapman
et al., 2011; Cuveliers et al., 2011; Pujolar et al., 2011). In a
meta-analysis of marine fish, Palstra and Ruzzante (2008) found
that populations of conservation concern had significantly smaller
Ne estimates (7–1160) than stable populations without conserva-
tion concern (19–8935). In addition, commercially exploited
marine fish had significantly larger Ne estimates (Ne: in the range
of 560–19 535) than conservation concern and without conserva-
tion concern categories of populations.

Under the prevailing hypothesis of estuarine dependence of
totoaba for spawning, a reduction in genetic diversity was expected.
After the Colorado River was dammed and diverted, the estuary
was almost entirely desiccated. However, our results do not support
this hypothesis as the cause for the population decline. Totoaba con-
tinue to spawn in the upper Gulf in non-estuarine conditions (Lavı́n
et al., 1998; Lavı́n and Sánchez, 1999; Valdez-Muñoz et al., 2010;
Valenzuela-Quiñonez et al., 2011), and it is now known that the
totoaba is able to tolerate a wide range of salinity conditions and
can complete its life cycle entirely in marine conditions (Ortı́z-
Viveros, 1999; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011). This supports non-
stringent dependence of totoaba on the estuary (Cisneros-Mata et al.,
1995; Bobadilla et al., 2011; Valenzuela-Quiñonez et al., 2011).

This study showed that the totoaba population has not suffered a
measurable contemporary reduction in neutral genetic diversity,
but may have experienced a long-term, fourfold reduction in effect-
ive population size, which could be related to large-scale oceano-
graphic and climatic events. Although totoaba has experienced
very large declines in abundance in the last century, the remaining
population is still large enough that genetic factors may not be a
major problem for conservation. This represents a change in percep-
tion of the threats to the species after the fishery collapse in the 20th
century (Flanagan and Hendrickson, 1976; Hendrickson, 1979;
Cisneros-Mata et al., 1995; CITES, 2010).

While evidence of substantial loss of neutral genetic diversity was
not found, fishery and habitat loss may have caused loss or altered the
frequency of selectively important variation, which could still have
negative consequences. Changes in genetic diversity that are not
easily measured by surveying neutral genetic markers may have sig-
nificant effects on fitness and the genetic architecture of quantitative
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traits (Russello et al., 2012; Therkildsen et al., 2013a). In the future,
next-generation DNA sequencing technologies will be a powerful ap-
proach to examining the consequences of fisheries-induced, or other,
selectionon populations of marinefishwithhistorically large effective
sizes by providing genotypes at thousands of markers and assaying
genomic levels of variation and signals of selection (Hemmer-
Hansen et al., 2013; Therkildsen et al., 2013a, 2013b). These
approaches will help to define new management units, based on the
adaptive uniqueness of populations, and assess microevolutionary
changes induced by harvest and other selective forces (Funk et al.,
2012; Therkildsen et al., 2013a).

In spite of the apparent lack of genetic consequences from the
population decline of totoaba over the last half century, the
current demographic abundance of the species is still unknown. It
is necessary to assess demographic parameters, such as biomass,
mortality rates, and recruitment, to understand its population
status. There is a request to reopen a totoaba sport fishery in the
Gulf. The absence of a formal monitoring program or other ap-
proach to estimate abundance since the fishery was closed means
that there is no contemporary information on population status.
Coupled with a lack of information about other aspects of the
species’ biology, such as potential population structure and popula-
tion dynamics, this makes any decision to reopen a fishery a risky
venture (Valenzuela-Quiñonez et al., 2011). We recommend a long-
term monitoring program be implemented to provide insight into
demographic and evolutionary processes of this species and a
formal population assessment then be performed to inform any
future changes in management.

Supplementary data
The following supplementary data is available at ICES Journal of
Marine Science online.

Table S1. Annealing temperatures (Tm) for loci used in this
study.

Table S2. Genetic diversity estimates for fish in the family
Sciaenidae. Mean estimates for all loci in all populations. Number
of loci, number of alleles (k), observed heterozygosity (Ho) and
expected heterozygosity (He).

Table S3. Estimated effective population sizes for fish with
microsatellite loci. Number of loci used (No. Loci), effective popu-
lation size (Ne), and confidence interval (CI). Modified from Hauser
and Carvalho (2008).
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