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RESUMEN 

IMPACTO ECOLÓGICO DEL ZACATE ROSADO (Melinis repens (Willd.) Zizka) 

CON DIFERENTES AÑOS DE INVASIÓN EN PASTIZALES DE CHIHUAHUA, 

MÉXICO 

POR: 

I. E. EDITH TREVIZO HERNÁNDEZ 

Maestría en Ciencias en Producción Animal  

Secretaría de Investigación y Posgrado 

Facultad de Zootecnia y Ecología 

Universidad Autónoma de Chihuahua 

Presidente: Ph. D. Alicia Melgoza Castillo 

El zacate rosado Melinis repens (Willd.) Zizka es una especie invasora en 

pastizales que puede afectar la calidad y cantidad de los servicios ecosistémicos. 

El objetivo de este trabajo fue evaluar posibles cambios en variables relacionadas 

con la estructura y función de sitios invadidos con zacate rosado. En sitios con 0, 

5, 10, 15 y 20 años de invasión por esta especie se muestreo cobertura, 

contenido de materia orgánica en suelo, estabilidad y dureza de suelo. Para cada 

sitio se determinaron índices de diversidad alfa; la similaridad entre sitios se 

calculó con índices beta. La diversidad de especies tuvo una tendencia a 

reducirse conforme se incrementó el tiempo de invasión (R2 = 0.79). Por otro lado, 

a pesar de las diferencias significativas (P≤ 0.05) en contenido de materia 

orgánica en suelo, dureza y estabilidad de suelo entre sitios, no se detectó una 

tendencia en relación al tiempo de invasión. Los valores en los índices de similitud 

fueron disminuyendo al incrementarse el tiempo de invasión en relación al sitio 0. 
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Los resultados indican cambios en la estructura de la vegetación debido a la 

invasión del zacate rosado; sin embargo, las variables de funcionalidad 

evaluadas no presentaron una tendencia. Tanto los índices a nivel alfa como beta 

representan una línea base para el monitoreo de la dinámica de la invasión del 

zacate rosado. 
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ABSTRACT 

ECOLOGICAL IMPACT OF THE NATAL GRASS (Melinis repens (Willd.) Zizka) 

WITH DIFFERENT YEARS OF INVASION IN GRASSLANDS OF CHIHUAHUA, 

MEXICO 

BY: 

EDITH TREVIZO HERNANDEZ 

Natal grass is an invasive species on grasslands that can affect quality and 

quantity of the ecosystem services. The objective of this study was to evaluate 

possible changes on the structure and function of grasslands invaded with Natal 

grass. Cover, organic matter content in soil, stability and compaction of soil were 

sampled on grasslands sites with 0, 5, 10, 15, and 20 years of invasion with Natal 

grass. At each site and among sites, alpha and beta indexes were calculated. The 

species diversity showed a decline as time of invasion increased (R2 = 0.79). 

Although, there were differences (P≤ 0.05) among sites on organic matter content 

and soil stability and compaction, there is not a clear tendency due to invasion 

time. Similarity indexes values were decreasing as invasion time increased when 

compared with site 0. The results indicate changes on the vegetation structure 

due to invasion time of natal grass; however, variables related with ecosystem 

functionality did not show the same tendency. Both, alpha and beta indexes 

represent a base line for monitoring Natal grass invasions. 
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INTRODUCCIÓN 

Los pastizales constituyen una de las áreas ecológicas más importantes 

en el mundo tanto en el ámbito ecológico como en el económico. Estas áreas 

representan forraje para el ganado, contribuyen a la captura de agua, detienen 

los escurrimientos, reducen el dióxido de carbono y proveen otros servicios 

ambientales. En México, los pastizales ocupan el  12% del territorio nacional y en 

el estado de Chihuahua forman parte de los tres ecosistemas principales. A pesar 

de la importancia de los pastizales, estos enfrentan problemas como 

sobrepastoreo, cambio de uso de suelo e invasión de especies exóticas. Este 

último es la segunda causa de pérdida de biodiversidad, ya que provoca 

importantes cambios en el hábitat. Estas especies rebasan las barreras 

biogeográficas y son capaces de reproducirse en ambientes colonizados sin 

acción antropogénica.  

En Chihuahua una de las gramíneas exóticas es el zacate rosado Melinis 

repens (Willd.) Zizka. Esta especie está desplazando pastizales nativos y 

volviéndose dominante en estos. No existe una actitud clara respecto a esta 

especie por parte de ganaderos; algunos lo ven como una fuente de forraje, pero 

otros opinan que es forraje de mala calidad comparado con los pastos nativos. 

Así, surge la necesidad de evaluar los efectos de la invasión de esta especie para 

obtener datos científicos que ayuden en la toma de decisiones sobre este zacate. 

Por lo que el objetivo del estudio fue evaluar posibles cambios en variables 

relacionadas con la estructura y función de sitios invadidos con zacate rosado. 
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REVISIÓN DE LITERATURA 

Los pastizales soportan la subsistencia de 1300 millones de personas a 

nivel mundial (Pámanes, 2008). A este nivel, la extensión de los pastizales es de 

alrededor del 26 % de la superficie; además, el 80 % de las tierras agrícolas se 

localizan en donde una vez existieron pastizales (Boval y Dixon, 2012). A pesar 

de la importancia de estos ecosistemas, los pastizales presentan una 

problemática a nivel local e internacional que reduce los servicios eco sistémicos 

de éstos (Hoekstra et al., 2005; Royo et al., 2008; SEMARNAT, 2008; Terán, 

2010; Pool et al., 2014). 

Uno de los problemas de los pastizales es la invasión de especies 

exóticas; situación ampliamente señalada como amenaza para la biodiversidad 

(Hooper et al., 2005; Díaz-Romo et al., 2012). La invasión biológica es el proceso 

de movilización de especies desde sus lugares de origen, el cual se inicia con el 

traslado o importación por parte del hombre y su posterior liberación o escape y 

establecimiento (Williamson, 2000). La introducción de especies exóticas es aún 

más grave cuando éstas desarrollan un comportamiento invasivo. Entre los 

cambios que estas especies realizan en las nuevas áreas colonizadas están: 

cambios en la estructura, desarrollo de enfermedades, pérdida de poblaciones y 

reducción de diversidad genética (Hooker et al., 2008; CONABIO, 2014; 

Bigirimana et al., 2017). Por ello, es importante la cuantificación de efectos para 

la mejor toma de decisiones de control y/o manejo. 

El movimiento de especies es un problema que se ha comparado con la 

sobreexplotación de poblaciones silvestres, alteración de ciclos biogeoquímicos 

y modificaciones de la cobertura vegetal (Vitousek, 1994). Una vez que se da la 
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invasión, los cambios que las especies causan vuelven al ecosistema más débil 

o vulnerable. Las especies exóticas afectan tanto a la estructura como la 

funcionalidad de los ecosistemas (Ehrenfeld, 2003; Flint y Denslow, 2005; 

Weidenhamer y Callaway, 2010). En lugares donde el arbusto Chromolaena 

odorata invade se presentan alta abundancia del hongo Fusarium spp; o que 

tiene efectos negativos en la comunidad nativa (Mangala y Callaway, 2008). La 

invasión de una especie indudablemente tiene que ver con su adaptación con 

microorganismos mutualistas y la ausencia o tolerancia a patógenos en el suelo 

que invade (Callaway et al., 2004; Dawson y Schrama, 2016). Otros trabajos han 

reportado cambios en la bioquímica de suelo y ciclos biogeoquímicos (Ehrenfeld, 

2003; Li et al., 2006; Kivlin y Hawkes, 2010; Weidenhamer y Callaway, 2010). En 

un estudio en Arizona se encontró una relación negativa entre cobertura de 

hierbas y el zacate africano Eragrostis lehmanniana; a mayor cobertura del 

zacate menor cobertura de las hierbas (Williams y Baruch, 2000). Otros impactos 

de invasiones se han reportado en el banco de semillas en suelo (Gioria y 

Osborne, 2009), polinizadores (Bartomeus et al., 2010), aves (Gleditsch y Carlo, 

2011), pequeños mamíferos (Litt y Steidl, 2011) y regímenes de fuego (Setterfield 

et al., 2010). 

En el caso específico del zacate rosado, Williams y Baruch (2000) señalan 

que si bien su origen es en zonas tropicales y subtropicales, en América se ha 

adaptado y extendido a zonas semiáridas. Además, estos autores lo reportan 

como tolerante a sequía y fuego. El zacate rosado se le encuentra en laderas 

rocosas expuestas al calor, no tolera el frío y comúnmente muere después de la 

primera helada (Chambers y Oshant, 2004). En México a pesar de ser una 



4 
 

especie invasora que se encuentra en todos los estados del país, la CONABIO 

aún no la considera como una especie prioritaria para atender (Melgoza et al., 

2014). En las áreas invadidas en Chihuahua y con el uso de modelos de 

distribución, el zacate rosado se presenta en áreas con una temperatura media 

anual entre 12 y 19 °C (Sánchez, 2012). Esta información coincide con Stokes et 

al. (2011) que reportan nula germinación de esta especie a 10 °C. 

Posteriormente, Ruiz (2016) encuentra que la precipitación estacional es la que 

más contribuye en la distribución del zacate rosado y dentro de las variables de 

temperatura, los valores bajos son los que limitan su distribución. En este trabajo 

se encontró que el zacate rosado abarca un área con alto potencial de 

distribución de 161,322 ha. 

Para el manejo del zacate rosado se han desarrollado estudios sobre 

aprovechamiento y control. Gutiérrez (2015) encontró que el zacate rosado 

representa entre el 70 y 80 % de la dieta en pastizales, donde ésta especie es la 

dominante con un 70 a un 85 % de la composición botánica. Por otra parte, esta 

especie fue consumida sólo en un 3 % en pastizales, donde su dominancia sólo 

era del 19.06 %, pero con un valor de importancia de 54; que combina datos de 

densidad, frecuencia y dominancia (Terán, 2010). Por otro lado, Possley y 

Maschinski (2006) indican que se deben tomar acciones de control antes que el 

zacate rosado presente un 30 % de cobertura. En pastizales de Chihuahua, el 

uso del fuego para su control en áreas con alrededor del 80 % de dominancia no 

tuvo efecto (Miranda, 2012). En localidades donde esta especie es nativa se 

reporta como rara para pastizales y humedales en Sudáfrica (Burger, 2008) y con 
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categoría de ocasional (Behr y Bredenkamp, 1988); pero nunca dominante como 

en las áreas donde invade. 

Los impactos económicos de las especies exóticas con comportamiento 

invasivo sirven para establecer prioridades en programas de control (Pimentel, 

2002; Gaertner et al., 2012). Una estimación general de invasiones biológicas es 

de 1.4 trillones de dólares al año (Pimentel, 2002). La actual globalización ha 

facilitado el trasporte de productos que contribuyen al movimiento de semillas de 

plantas exóticas (Hulme, 2009). Solamente en Australia se ha calculado que 

anualmente se ha incrementado en un 20 % la riqueza de especies de 1880 al 

2000 (Dodd et al., 2015). En la evaluación económica y ecológica de las 

invasiones biológicas, un primer paso es llevar a cabo inventarios biológicos 

(Lavole et al., 2012). Este tipo de estudios son importantes, ya que es la 

cuantificación de las especies nativas e introducidas en un área (Gaertner et al., 

2012). Si bien, varios estados de México cuentan con estos listados, el estado de 

Chihuahua carece de este para llevar a cabo un monitoreo de la llegada de 

nuevas especies y en general sobre diversidad.  

Existen diversas variables que se pueden utilizar para evaluar la estructura 

y función del ecosistema, especialmente en la comunidad vegetal (Elzinga et al., 

1998). Sin embargo, los índices de diversidad son una medición matemática del 

comportamiento de especies en una comunidad (Maguran, 2004). Los índices 

alfa (α) están relacionados con la estructura de las comunidades de especies en 

un hábitat específico (Moreno, 2001). Estos índices evalúan número de especies, 

también llamada riqueza específica o diversidad de especies. Otras variables que 

evalúan estos índices son: dominancia (o abundancia) y equitatividad; la primera 
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toma en cuenta las especies dominantes (número de individuos de cada 

especie), mientras que la segunda que tan equitativamente están distribuidos los 

individuos entre las especies (Gamito, 2010). Los índices beta (β) son los que 

determinan la similitud entre hábitats o cual es la tasa de recambio a través del 

tiempo o de un gradiente (Maguran, 2004).  

Los índices han sido utilizados ampliamente en trabajos de conservación, 

monitoreo y manejo. Lexerod y Eid (2006) utilizaron diversos índices con el 

objetivo de desarrollar un plan de manejo en bosques. Para ello se calcularon 

índices para evaluar diversidad de tamaños en árboles (Margalef, Shannon y 

Gini), dominancia (Simpson, McIntosh y Berger-Parker) y equitatividad (Shannon 

y McIntosh). Como conclusión en este estudio se encontró que el índice Gini es 

el que dio mejores resultados para evaluar cambios en la diversidad de tamaños 

de árboles a través del tiempo. Los índices de diversidad también se han utilizado 

para determinar cambios en la vegetación. Aproximadamente 20 años después, 

los índices de diversidad de especies, dominancia y equitatividad presentan 

valores más bajos, que son un reflejo de una reducción en la cobertura basal y 

diversidad de especies (Bhatt y Bhatt, 2016). Espinoza-Bretado y Navar (2005) 

reportan que la diversidad de especies va en dirección opuesta a la productividad 

en un gradiente de geoformas en el matorral tamaulipeco. En pastizales, los 

índices de diversidad se han utilizado para determinar el impacto de la carga 

animal. En estos ecosistemas se ha concluido que la carga animal no tuvo efecto 

en la riqueza de especies, pero si en la equitatividad, ya que las especies siguen 

presentes, pero en diferente proporción debido a la selectividad del ganado 

(Pizzo et al., 2016). Por otra parte, diversos trabajos han calculado índices para 



7 
 

tener una línea base de monitoreo (Tereari et al., 2013) y planes de conservación 

(Song et al., 2015). 
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MATERIALES Y MÉTODOS 

Área de Estudio 

 Este estudio se llevó a cabo en cinco sitios con pastizal mediano abierto 

en la parte central del estado de Chihuahua (Figura 1); cada uno fue 

georreferenciado (Cuadro 1). Con base en COTECOCA (1978), el sustrato 

geológico del área data del Cenozoico, con aluviones formados por rocas ígneas. 

El área tiene una topografía con amplias planicies; los lomeríos presentes tienen 

en promedio 15 % de pendiente. La altitud va de 1200 hasta un poco más de 

2000 msnm. El suelo es de origen aluvial con profundidades de 25 a 50 cm; 

texturas franco-arenosa, franco- arcillosa y arenosa-arcillosa. La temperatura 

media anual es de 15 a 18 °C, precipitación de 300 a 500 mm anuales, la mayoría 

cae en verano. La vegetación que caracteriza este sitio se compone de: 

Bouteloua gracilis, B. hirsuta, B. eripoda, B chondriosoides, Leptochloa dubia, 

Digitaria californica, Setaria macrostachya, Muhlenbergia phleoides, 

Heteropogon contortus, Aristida orcuttiana, A. ternipes, entre otras.  

En la determinación de los años de invasión se siguieron dos criterios. Uno 

fue con base en testimonios de los dueños de los predios ganaderos. Otro fue a 

través de imágenes de satélite. El Sitio 0 es un área dominada por B. gracilis con 

algunas plantas de zacate rosado, los Sitios 5, 10, 15 y 20 representan los años 

de invasión.  

Metodología 

En los cinco sitios se colocaron diez transectos de 50 m dentro de una 

hectárea en la parte central de cada sitio. Al inicio de cada transecto se colocó 

una estaca y se georreferenció ese punto. La distancia entre cada transecto fue  
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Figura 1. Ubicación de los sitios de muestreo con distinto tiempo de 

invasión (0, 5, 10, 15 y 20 años) de Melinis repens en el centro 

de Chihuahua, México (CONABIO, 2015). 
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Tiempo de invasion 
(años) 

Coordenada 
(UTM) 

Altitud 
(msnm) 

0  
0372104 E 

3057019 N 
1660 

5  
0386984 E 

3054355 N 
1680 

10  
0373673 E 

3138314 N 
1720 

15  
0371272 E 

3137312 N 
1752 

20  
0368740 E 

3057727 N 
1735 

Cuadro 1. Localización geográfica y altitud de sitios invadidos con Melinis 
repens en pastizales de Chihuahua, México 
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de 20 m y se colocaron de forma paralela. A lo largo de estos transectos se 

determinó cobertura, composición botánica, compactación y estabilidad de suelo 

con base en la metodología de Herrick et al. (2005a; 2005b). En cada metro se 

registró lo que estaba en la base de la planta (suelo, mantillo, roca o planta) y si 

había una planta por encima de éste punto. Con base en los puntos donde se 

presentaron plantas se calculó la composición botánica o abundancia (ƿᵢ). Esta 

última variable se utilizó para calcular los índices de diversidad. Los índices a 

nivel alfa incluyen tres variables que describen la comunidad. La riqueza 

específica (diversidad específica) que describe el número de especies presentes. 

La equitatividad que describe la proporción en que las especies están presentes. 

La abundancia que describe las especies dominantes. Para el cálculo de los 

índices beta se utilizó también la composición botánica para determinar grados 

de similitud entre sitios. 

 La prueba de compactación de la capa superficial del suelo de los primeros 

5 cm de profundidad se realizó a lo largo del transecto, a cada 10 m y a una 

distancia de 30 cm al lado derecho del transecto. Ésta prueba consiste en deslizar 

un peso constante a lo largo de una barra y solo se cuenta el número de golpes 

que se requiere para que la barra penetre los primeros 5 cm del suelo. Asociado 

a cada punto de compactación se tomaron muestras para determinar la 

estabilidad del suelo al lado izquierdo del transecto. Para esta evaluación se 

utiliza un kit para suelo y se cuantifica en tiempo, cuánto tarda en deshacerse en 

agua un terrón de suelo. Con base en las categorías de Herrick et al. (2001) 

donde se clasifica la estabilidad del suelo; 0 representa un suelo erosionable y 6 

representa un suelo estable.  
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El contenido de materia orgánica se determinó de una muestra compuesta 

para cada sitio. Esta muestra se generó de tres submuestras tomadas a lo largo 

de cada transecto y a una profundidad de 10 cm. Las submuestras fueron 

colocadas en bolsas de plástico y trasportadas en hieleras al laboratorio. 

Posteriormente, las muestras fueron secadas en una estufa marca Felisa Horno 

modelo FE293A, cribadas, molidas y pesadas en una balanza analítica marca 

Ohaus Pioneer modelo PA214. De cada muestra de suelo se pesó una cantidad 

de 5 gr para luego ser incineradas en una mufla marca Thermo scientific modelo 

Thermolyne F47915 a 600 °C por 24 h y pesadas posteriormente. La diferencia 

de peso entre antes y después de la incineración se cuantificó como porcentaje 

de materia orgánica. En total se muestrearon por sitio 500 puntos para cobertura 

y dominancia, 100 para compactación, 100 para estabilidad de suelo y una 

muestra compuesta de 10 sub muestras para determinación de materia orgánica. 

Análisis de Datos 

Con la información de vegetación se desarrollaron los índices de 

diversidad Alfa y Beta (Moreno, 2001; Magurran, 2004). Los índices Alfa que se 

utilizaron fueron los siguientes: 

Margalef: 

𝐷𝑀𝑔 =
𝑆 − 1

𝑙𝑛𝑁
 

Donde: 

S = Número de especies 

N = Número total de individuos 

ln = Logaritmo natural 
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Simpson: 

𝜆 =∑𝑝𝑖
2 

Donde: 

pi = abundancia proporcional de la especie i, es decir, el número de individuos de 

la especie i dividido entre el número total de individuos de la muestra. 

Berger-Parker: 

𝑑 =
𝑁𝑀𝑎𝑥
𝑁

 

Donde: 

NMax = número de individuos en la especie más abundante. 

N = número total de individuos de la muestra 

 

McIntosh: 

𝐷 =
𝑁 − 𝑈

𝑁 − √𝑁
 

Donde: 

U = Número de individuos por especie 

N = Número de todos los individuos de todas las especies 

Shannon-Wiener: 

𝐻´ = −∑𝑝𝑖 𝑙𝑛𝑝𝑖 

Donde: 

S = Número de especies 

pi = Proporción de individuos de la especie i respecto al total de individuos 

Ni = Número de individuos de la especie i 
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N = Número de todos los individuos de todas las especies  

Los índices beta se emplearon para observar diversidad entre hábitats (por 

ejemplo, sitios A y B), el cual es el grado de reemplazamiento de especies o 

cambio biótico a través de gradientes ambientales (Whittaker, 1972). Los índices 

utilizados fueron: 

Sorensen: 

𝐼𝑆 =
2𝑐

𝑎 + 𝑏
 

Jaccard: 

𝐼𝑗 =
𝑐

𝑎 + 𝑏 − 𝑐
 

Donde: 

a = número de especies presentes en el sitio A 

b = número de especies presentes en el sitio B 

c = número de especies presentes en ambos sitios A y B 

Morisita-Horn: 

𝐼𝑀−𝐻 =
2∑(𝑎𝑛𝑖 ∗ 𝑏𝑛𝑗)

(𝑑𝑎 + 𝑑𝑏)𝑎𝑁 ∗ 𝑏𝑁
 

Donde: 

ani = número de individuos de la i-ésima especie en el sitio A 

bnj = número de individuos de la j-ésima especie en el sitio B 

da = Σani² / aN² 

db = Σbnj² / bN² 

A los datos de contenido de materia orgánica, estabilidad y dureza de 

suelo se les aplico un análisis de varianza. Cuando se presentaron diferencias 
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entre sitios se aplicó una prueba de Tukey. Para el análisis de los datos se utilizó 

el programa SAS 9.1.3 (SAS, 2006). 
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RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

Los sitios muestreados presentaron una reducción en el número de 

especies a medida que se incrementaba el tiempo de invasión del zacate rosado, 

Melinis repens (Gráfica 1). Con base en el análisis de datos, un 79 % de esta 

reducción es debida al tiempo de invasión. Resultados similares se reportan en 

un pastizal en Brasil (de Abreu y Durigan, 2011). Veintidós años después de la 

llegada de Pinus elliottii, el pastizal cambio su estructura a un bosque denso con 

12,455 individuos ha-1 de la especie invasora, mientras la vegetación leñosa 

nativa apenas presenta una densidad de 1210 individuos ha-1 y nula vegetación 

herbácea. Si bien, se ha encontrado que el tiempo de invasión no altera la riqueza 

específica, o sea las especies nativas continúan presentes; la dominancia y 

equitatividad son las variables de biodiversidad más afectadas (Bhatt y Bhatt, 

2016; Pizzio et al., 2016). En el estado de Chihuahua, los pastizales invadidos 

por M. repens presentan una obvia dominancia de esta especie y por lo tanto la 

reducción en el número de individuos de las especies nativas. Por lo que, para 

un monitoreo es importante cuantificar la magnitud de los cambios no sólo en 

relación a la riqueza de especies, sino también en dominancia y equitatividad. La 

cuantificación de todas estas variables evalúa de forma integral los cambios 

estructurales de la biodiversidad vegetal que pueden impactar en las poblaciones 

de otras especies (Gleditsch y Carlo, 2011; Dawson y Schrama, 2016). En un 

monitoreo de la biodiversidad es importante incluir diversas poblaciones como 

organismos en suelo, insectos, reptiles, aves y mamíferos. El estudio de estos 

grupos, al menos desde un punto de vista de inventario, completan el impacto 

ecológico de las invasiones en la estructura de los ecosistemas.  
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Gráfica 1. Número de especies presentes en cada uno de los sitios de estudio 
con diferente tiempo de invasión por M. repens en Chihuahua, 
México. 
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Con excepción del Sitio 0, todos los sitios invadidos presentan dominancia 

desde 29 hasta 88 % de M. repens (Cuadro 2). Estos altos valores sólo son 

comparables con el zacate navajita (Bouteloua gracilis) en el Sitio 0 con un 70 %, 

especie común dominante en los pastizales medianos. Indudablemente, las 

características por las que una especie exótica se vuelve invasora y dominante 

depende de diversos factores, donde las características ambientales de las 

nuevas regiones se vuelven favorables para su expansión (David y Menges, 

2011; Heberling y Fridley, 2013). El zacate rosado no se reporta como dominante 

en su lugar de origen e África; sólo como especie ocasional en localidades de 

Sudáfrica (Behr y Bredenkamp, 1988; Burger, 2008). Con base en los resultados 

de este trabajo, el M. repens presenta dominancia de 48 % en áreas con tiempo 

de 5 años de invasión. Sin embargo, esta dominancia pudiera ser alcanzada aun 

antes de este tiempo. Possley y Maschinski (2006) recomiendan prácticas de 

control para esta especie antes de que alcance una dominancia mayor del 30 %. 

Esto implica que, si el objetivo es eliminar a esta especie, se debe de realizar 

prácticas de control en cuanto se detecta la presencia de esta planta. A pesar de 

que los sitios caen en el mismo tipo de vegetación (CONABIO, 2015) y comparten 

especies como: tres barbas (Aristida sp.), banderita (Bouteloua curtipendula), 

barba negra (Heteropogon contortus), entre otros; el sitio con 10 años de invasión 

presentó la más baja dominancia de M. repens y nula presencia de B. gracilis. 

Esto puede deberse a la heterogeneidad o sitios ecológicos dentro de un mismo 

tipo de vegetación e incluso al manejo entre sitios (Pellant et al., 2005). El Sitio 0 

es un área ideal para iniciar un monitoreo ya que, el zacate rosado está presente 

con valores por abajo del 1 % de dominancia. 
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Cuadro 2.  Dominancia (%) de las especies más abundantes en los sitios de 
estudio de pastizal con 0, 5, 10, 15 y 20 años de invasión por 
Melinis repens en Chihuahua, México 

Especie* 
Años de invasión 

0 5 10 15 20 

Arisitida spp 7.03 2.85 19.9 1.22 0 

Bothriochloa barbinodis 3.3 1.53 2.05 0 0.29 

Bouteloua curtipendula 2.14 0.21 5.34 0.36 0 

Bouteloua gracilis 70.33 16.2 1.44 0.85 2.08 

Drymaria arenarioides 1.22 1.75 3.29 1.59 0 

Heteropogon contortus 1.52 18.2 11.7 1.96 2.68 

Melinis repens 0.3 48.7 29.4 47.48 88.3 
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Los índices alfa representan cuanta diversidad existe y como está 

estructurada (Gamito, 2010). El mayor índice de Margalef, relacionado con la 

riqueza de especies, es para el Sitio 0 (Cuadro 3). La reducción en los valores de 

este índice está relacionada con la dominancia del M. repens; a mayores 

dominancias menor valor en el índice (Gráfica 2). Este índice es de los más 

simples para medir riqueza de especies, pero se recomienda utilizar otros índices 

de dominancia y equitatividad asociados a éste (Gamito, 2010). 

El índice de Simpson está relacionado con la dominancia y sus valores van 

de 0 a 1; además, este es el más comúnmente utilizado (Bouza y Covarrubias, 

2005; Lexerod y Eid, 2006; Bhatt y Bhatt, 2015). Los sitios 0, 15 y 25 con los 

valores más bajos representan más diversidad desde el punto de vista 

dominancia; mientras que los valores más altos menor diversidad. A pesar de 

que el índice de Berger-Parker está también relacionado con abundancia, 

presenta los valores más altos en los sitios 0, 15 y 20. Estos tres sitios tienen en 

común que solo 1 especies es la dominante en la comunidad (Cuadro 2). En el 

sitio 0 Bouteloua gracilis, en el sitio 15 y 20 sólo Melinis repens. En los otros 

sitios, la dominancia vegetal está representada por tres especies.  

El índice de McIntosh está relacionado con la equitatividad, o sea del total 

de individuos en una comunidad como esta su estructura en términos de igualdad 

de números. Los valores bajos de equitatividad están en los sitios 0, 15 y 20 años 

de invasión. El índice de Shannon también tiene que ver con equtatividad; sin 

embargo, no sigue la misma tendencia que el anterior. El índice de Shannon es 

de los más utilizados y presenta valores entre 1 que representa poca diversidad 

y 5 máxima diversidad. Aunque en algunos trabajos se pueden reportar valores  
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Cuadro 3. Índices Alfa en sitios de estudio con distinto tiempo de invasión de 
Melinis repens en Chihuahua, México 

Índice Alfa 

Sitio (años de invasión) 

0 5 10 15 20 

Margalef 3.45 3.10 3.07 1.45 1.54 

Simpson 0.49 0.69 0.85 0.35 0.21 

Berger-Parker 0.70 0.48 0.29 0.80 0.88 

McIntosh 0.49 0.58 0.69 0.47 0.48 

Shannon 1.35 1.64 2.26 0.88 0.56 
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Gráfica 2. Relación entre riqueza específica (Índice de Margalef) y 
dominancia del zacate rosado (Melinis repens) en sitios de estudio 
de pastizales del estado de Chihuahua, México. 
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más altos en sitios específicos de alta diversidad. En este trabajo el valor más 

bajo se presentó en el sitio de 20 años, seguido por 15 años.  

Los índices describen propiedades generales de las comunidades que 

permiten comparar diferentes regiones, taxa y niveles tróficos. De ahí la 

importancia de mostrar diversos índices para futuras comparaciones en 

programas de conservación y manejo, ya que no existe un claro consenso sobre 

el mejor índice (Morris et al., 2014). Si bien los índices de Simpson, Berger-

Parker, McIntosh y Shannon van enfocados a como está estructurada la riqueza 

de especies, el número de especies es un componente importante en la 

determinación e interpretación de éstos (Magurran, 2004). Los procesos en los 

ecosistemas son multifactoriales, por lo que diversas variables se conjugan para 

mantener en cierto estado un equilibrio (Dodd et al., 2015); y en el caso de medir 

biodiversidad aun falta, ya que generalmente se trabaja con un grupo 

taxonómico.  

La cantidad de especies y como están estructuradas está sujeta la 

diversidad factores ambientales, que incluso causan ajustes anuales o 

estacionales. Al tratar de relacionar los índices con los tiempos de invasión, la 

dominancia del zacate rosado contribuye con un 75 % en los cambios en el índice 

de Margalef (Gráfica 2). El continuar el monitoreo de estos sitios proporcionará 

información que especies y cuantos individuos de estas plantas nativas puedan 

convivir con M. repens. Por otra parte, este monitoreo puede ayudar a determinar 

si la especie invasora puede formar poblaciones puras. En general se ha 

encontrado que los ecosistemas con menos disturbio son más resistentes a 

invasiones (Müller et al., 2016). David y Menges (2011) mencionan que M. repens 
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fue menos invasivo en áreas con menos disturbio. Las tendencias en las 

invasiones del M. repens con relación a la riqueza de especies coinciden con lo 

reportado para Eucaliptus camalduensis en un gradiente de invasión (Tererai et 

al., 2013).  

El Cuadro 4 presenta las variables de suelo muestreadas en los diferentes 

sitios invadidos con M. repens. Estas variables representan la funcionalidad del 

suelo para llevar a cabo procesos en relación a hidrología y estabilidad del suelo 

(Pellant et al., 2005). Se encontraron diferencias significativas (P<0.05) en todas 

las variables y entre los sitios, pero no se observa una tendencia clara en relación 

a los diferentes tiempos de invasión del M. repens. En general, los suelos son 

estables, ya que los valores menores de 3 representan suelos susceptibles a 

erosión; mientras que los mayores de 4 son suelos estables y por lo tanto más 

resistentes a la erosión (Herrick et al., 2001). El contenido de materia orgánica 

cae dentro de los rangos reportados por otros estudios en pastizales donde los 

valores van de 0.15 a 6 % (Baumann et al., 2013; Pereira et al., 2013; Wang et 

al., 2015). La mayor (P<0.05) dureza de suelo en los primeros 5 cm fue en el sitio 

con 5 años de invasión y el de menor dureza fue el sitio con 10 años de invasión. 

Esta respuesta puede deberse más que al tiempo de invasión, al uso que se da 

a estas áreas por el ganado (Aksakal et al., 2011). Debido a que los resultados 

no muestran una tendencia en relación al tiempo de invasión del M. repens, éstos 

pueden ser utilizados como punto de referencia para el monitoreo en cada sitio. 

Por otra parte, probablemente no ha trascurrido suficiente tiempo para que la 

invasión pueda tener efecto sobre las propiedades del suelo (Šimanský, 2017). 

También, los factores climáticos tienen mayor efecto en propiedades del suelo  
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abcd Literales diferentes entre filas representan diferencias a nivel de P< 0.05. 
*Número de golpes necesarios para penetrar los primeros 5 cm del suelo 

(Herrick et al., 2005a, 2005b).   

Cuadro 4. Resultados de parámetros muestreados en suelo de sitios con 
distinto tiempo de invasión de Melinis repens en Chihuahua, México 

Variable 

Años de invasión 

0 5 10 15 20 

Estabilidad 3.96 c 6 a 2.98 d 4.84 b 5.32 b a 

Dureza* 23.6 c 43.82 a 6.82 e 17.42 d 30.54 b 

Materia orgánica (%) 0.39 a 0.30 c b 0.34 b 0.39 a 0.26 c 
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como contenido de carbón orgánico (Liu et al., 2017); y no han sido evaluados 

por efecto de tiempo de invasión. Así también, puede que exista un efecto por 

invasión en características del suelo no contempladas en este trabajo como: pH, 

intercambio catiónico, ciertos nutrientes, entre un sin número de variables que 

forman parte de la funcionalidad de los suelos. 

 La diversidad Beta o magnitud de similitud entre los diferentes sitios se 

calculó con los índices Jaccard, Sorensen y Morisita-Horn (Cuadro 5); éstos son 

los índices más comúnmente utilizados (Jost, 2007). El sitio 0, con base en el 

índice de Jaccard, muestra que comparte alrededor de una cuarta parte de 

similitud de especies con los otros sitios, con excepción del sitio de 20 años de 

invasión. Este índice toma en cuenta las especies en común entre dos 

comunidades y el total de especies en ambas comunidades (Real y Vargas, 

1996). La mayor similitud se presenta entre el sitio con 5 años de invasión, 

seguido de los sitios con 10 y 15 años. El índice de Sorensen presentó tendencia 

similar al índice anterior, aunque los valores son mayores. Este índice mide el 

número de especies similares entre dos comunidades comparada con la media 

aritmética de las especies en ambas comunidades (Villarreal et al., 2004). Los 

valores del índice de Morisita-Horn también siguen con la misma tendencia, la 

similitud disminuye a medida que se incrementan los años de invasión. Esto 

significa que a medida que se incrementa el tiempo de invasión, la comunidad va 

cambiando y alejándose de la estructura de la comunidad original. Al comparar 

el sitio con 5 años de invasión contra los de 10, 15 y 20 años no se observa una 

clara tendencia. Con los índices de Jaccard y Sorensen, los valores más bajos 

se muestran con el sitio de 15 años de invasión. De igual forma, al comparar el   
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Cuadro 5. Índices Beta (J = Jaccard, S = Sorensen y MH =  Morisita-Horn) 
en sitios de estudio con distinto tiempo de invasión de Melinis 
repens en Chihuahua México 

Sitio Índice 

Sitios (años de invasión) 

0 5 10 15 20 

0 J - 0.27 0.25 0.24 0.15 

S - 0.43 0.41 0.38 0.26 

MH - 0.29 0.06 0.02 0.02 

5 J  - 0.41 0.24 0.50 

S  - 0.58 0.38 0.66 

MH  - 0.77 0.85 0.85 

       

10 J   - 0.55 0.29 

S   - 0.71 0.45 

MH   - 0.65 0.72 

15 J    - 0.23 

S    - 0.37 

MH    - 0.99 

20 J     - 

S     - 

MH     - 
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sitio de 10 años de invasión con los sitios de 15 y 20 años, los índices de Jaccard 

y Sorensen presentan un decremento en su valor a medida que se incrementan 

los años de invasión. La diferencia en los valores de estos dos índices y el de 

Morisita-Horn pueda deberse a que este último trabaja con proporciones de las 

especies y no directamente el número de especies (Magurran, 2004; Jost, 2007); 

por lo que los índices de Jaccard y Sorensen son catalogados como cuantitativos, 

mientras que al índice de Morisita-Horn como cualitativo.  
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CONCLUSIONES Y RECOMENDACIONES 

Los efectos de la invasión del M. repens afectaron la estructura de la 

comunidad vegetal. El zacate rosado reduce la diversidad de especies vegetales 

en los sitios que invade. A partir de los 5 años, y probablemente antes, su 

dominancia es alrededor del 50 %. Por otra parte, variables relacionadas con la 

funcionalidad como contenido de materia orgánica, estabilidad y dureza de suelo 

no mostraron cambios debido al tiempo de invasión. En este sentido el zacate 

rosado está cumpliendo con una función para estas variables; pero pueden existir 

otras a las que si haya afectado y no consideradas en este trabajo. Con base en 

los muestreos de vegetación, los sitios invadidos son más similares entre sí, que 

estos con el sitio de invasión incipiente.  

Es importante mantener un monitoreo de estos sitios a partir de los índices 

obtenidos; especialmente en el sitio con invasión incipiente. Por otra parte, el 

incluir inventarios de otros grupos taxonómicos (insectos, bacterias y hogos en 

suelo, aves, entre otros), dará mayor información sobre cambios en la estructura 

de los ecosistemas. Con relación al suelo, otras variables pueden ser incluidas 

para determinar el impacto de la invasión del zacate rosado en la funcionalidad 

de estas áreas. 
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