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Resumen

La pérdida y fragmentacion de los pastizales en América del Norte se ha dado en
gran medida por la introduccion y manejo inadecuado de ganado doméstico, la
eliminacion de herbivoros nativos y alteracion de los ciclos naturales de fuego. Ambos
fenémenos, la herbivoria y el fuego, interactuaron por miles de afios y tienen un papel
funcional en la estructura y composicion de la vegetacion donde se presentaban. Sin
embargo, en gran parte de los pastizales de América del Norte, el ganado doméstico
(Bos taurus) ha suplantado al bisonte americano (Bison bison), y coexiste con el perro
de la pradera (Cynomys spp). El perro de la pradera ha sido eliminado en el 98% de su
distribucion histérica, mientras que el fuego ha sido considerado como un elemento
negativo para los pastizales y practicamente eliminado. La comprension de las
relaciones ecoldgicas entre el ganado, el perro de la pradera, el fuego y sus efectos en la
vegetacion es esencial para la comprension del efecto que tienen las actividades
humanas en el ecosistema y su potencial uso como herramientas de restauracion.
Mediante una revision bibliografica, se documento el papel ecologico que tiene el fuego
y la herbivoria en los pastizales aridos de Norteamérica, ambos documentos justificaron
la inclusion de estos elementos como herramientas potenciales de restauracion y
conservacion de los pastizales en el Plan de Manejo de la Reserva de la Biosfera Janos
y en el Plan Integral de Manejo de Fuego en la Reserva Ecologica El Uno. Para
comprender las interacciones entre el perro de la pradera y el ganado doméstico, se
establecid un experimento a largo plazo que separ6 y evalu6 los efectos independientes
e interactivos de cada especie sobre la estructura de la vegetacion y en el
establecimiento del mezquite, en los pastizales aridos de la Reserva de la Biosfera
Janos, Chihuahua, México, sitio que alberga uno de los complejos de colonias de perro

llanero més grandes en el Desierto Chihuahuense. Los resultados demuestran que el



perro de la pradera y el ganado doméstico tienen un efecto distintivo y un efecto
sinérgico en la estructura de la vegetacion. La altura de la vegetacion fue
significativamente menor en las parcelas donde ambas especies estuvieron presentes en
comparacion con las parcelas que solamente contenian una especie o ninguna de las
dos. Se documentd que la abundancia de mezquite fue de tres a cinco veces mayor en
las parcelas en las que se retiraron perros de la pradera comparado con las parcelas que
mantuvieron la presencia del perro de la pradera. Los mezquites sufrieron efectos por
las actividades de forrajeo de ambas especies, sin embargo, el efecto significativo
provino de los perros de la pradera, quienes redujeron tanto la altura como la cobertura
del mezquite. Sorprendentemente, encontramos que a dos afios de iniciar el experimento
la abundancia de perrito de la pradera se increment6 significativamente con la presencia
de ganado en comparacion con las parcelas donde no se le permitio el acceso al ganado.

La conservacion de los pastizales, y del resto de ecosistemas, no solo implica la
conservacion de lugares bien preservados sino también la conservacion de los procesos
ecoldgicos que han co-existido en los pastizales de Norteamérica. E1 comprender el
efecto de la herbivoria de cada region nos permitird diseflar mejores estrategias de
manejo que mantengan a largo plazo la continuidad de los ecosistemas. Los pastizales
del Desierto Chihuahuense puede mantener poblaciones viables de hervivoros silvestre
y de ganado doméstico, siempre y cuando la abundnacia de ambos grupos sea regulada
de tal manera que los efectos interactivos mantenga la provision de servicios
ambientales que brindan los pastizales. Es urgente hacer compatibles las estrategias de
conservacion con las estrategias produccion agropecuarias, para lo cual es indispensable
fomentar la participacion social, institucional y gubernamental para disefiar, difundir y
aplicar mejores practicas de manejo que incluyan la conservacion de los procesos

ecoldgicos de los que dependen los ecosistemas.



Abstract

The loss and fragmentation of grasslands in North America has been largely by
the introduction and inadequate management of domestic livestock, elimination of
native herbivores and alteration of the natural cycles of fire. Both phenomena, herbivory
and fire, interacted for thousands of years and have a functional role in the structure and
composition of vegetation. However, in much of North American grasslands domestic
cattle (Bos taurus) has supplanted the American bison (Bison bison), and coexists with
prairie dog (Cynomys spp). The prairie dog has been eliminated in 98% of its historical
range, while fire has been considered as a negative element for pasture and virtually
eliminated. Understanding the ecological relationships between cattle, prairie dog, fire
and its effects on vegetation is essential for the understanding of the effect of human
activities on the ecosystem and its potential use as restoration tools. Through a literature
review, the ecological role of fire and grazing in the arid grasslands of North America
was documented, both documents justifying the inclusion of these elements as potential
tools for restoration and conservation of grasslands in the Management Plan of the
Janos Biosphere Reserve and in the Fire Management Plan for the EI Uno Ecological
Reserve. To understand the interactions between prairie dog and domestic livestock, a
long-term experiment was established and evaluated the independent and interactive
effects of both species on vegetation structure and the establishment of mesquite in the
arid grasslands of the Janos Biosphere Reserve, Chihuahua, Mexico, site that hosts one
of the most representative complexes of prairie dog colonies in the Chihuahua Desert.
The results show that prairie dog and domestic livestock have a distinctive effect and a
synergistic effect on vegetation structure. The vegetation height was significantly lower
in plots where both species were present compared to the plots that contained only one

species or neither. It was reported that the abundance of mesquite was three to five



times higher in plots where prairie dogs were removed, compared with plots that kept
the presence of prairie dog. Mesquite effects suffered by foraging activities of both
species, however, the significant effect came from prairie dogs, who reduced both
mesquite height and coverage. Surprisingly, we found that abundance of prairie dog
increased significantly with the presence of cattle compared with the plots where it was
not allowed access to livestock.

Conservation of grasslands not only involves the conservation of well-preserved
sites but also the preservation of the ecological processes that have co-existed on
grasslands. Understanding the effect of herbivory in each region will allow us to design
better management strategies to maintain long-term continuity of ecosystems.
Chihuahuan Desert grasslands can maintain viable populations of native and domestic
herbivorous, but only when abundance of both groups is regulated so the interactive
effects keep the provision of environmental services provided by grasslands. It is urgent
to reconcile conservation strategies with strategies agricultural production, for which it
is essential to promote the social, institutional and government participation to design,
disseminate and implement best management practices including conservation of

ecological processes upon which ecosystems.



Introduccion

Los pastizales ocupan aproximadamente 55 millones de km® (43%) de la
superficie terrestre, en este ecosistema habitan cerca de 800 millones de personas (10%
de la poblacion mundial) y en ellos se produce el 70% de los productos agricolas en el
mundo, mientras que gran parte de los pastizales que no han sido convertidos a campos
agricolas han sido convertidos en zonas ganaderas. La creciente demanda por recursos
naturales para satisfacer el crecimiento poblacional actual ha causado una severa
degradacion en los pastizales del mundo (Hoekstra et al. 2005, Curtin y Western 2008,
FAO 2010, Gilles et al. 2011). La expansion agricola, el sobrepastoreo causado por la
introduccion de ganado doméstico, la sobreexplotacion de cuerpos de agua y la
alteracion en los regimenes naturales de herbivoria y fuego son algunos de los
principales factores que han causado la degradaciéon y fragmentacion de este
ecosistema. Esta degradacion, considerada como la pérdida de diversidad bioldgica y la
destruccion del habitat (Loreau et al. 2002, Hooper et al. 2005, Millennium Ecosystem
Assessment 2005), ha causado la extincion local de especies y poblaciones de plantas y
animales que por siglos habian co-existido y establecido estrechas relaciones entre ellas.
En cada sitio, tanto plantas como animales interactuaron con la topografia y fendmenos
naturales, definiendo la composicion y estructura que conocemos actualmente (Owen-

Smith 1987, Jones et al. 1994, Power et al. 1996, Frank et al. 1998).

En los pastizales alrededor del mundo, dos grupos funcionales han interactuado y
formado asociaciones con la vegetacion y fauna asociada (McNaughton 1984,
Augustine y Mcnaughton 1998, Frank et al. 1998, Anderson et al. 2006, Bakker et al.
2006). Grandes herbivoros (>100 kg) como bisontes, ungulados africanos y elefantes

tienen un efecto significativo a gran escala en la vegetacion mediante sus



concentraciones masivas, sus habitos de alimentacion y los movimientos migratorios
que realizan anualmente. Por otro lado, mamiferos pequefios (<1kg) como roedores y
lagomorfos, con habitos més sedentarios, tienen también un impacto mas localizado
mediante sus habitos alimentarios y la construccion de extensos sistemas de
madrigueras subterraneas que anualmente remueven toneladas de minerales y nutrientes

(Huntly y Inouye 1988, Whicker y Detling 1988, Smith y Foggin 1999).

A pesar de tener una biomasa desproporcionalmente menor en el ecosistema que
habitan, tienen un impacto Unico que ninguna otra especie podria tener. Por un lado
crean una matriz Unica temporal y espacial en la estructura y composicion de la
comunidad vegetal, de invertebrados y vertebrados en los pastizales donde habitan, y
por otro lado modifican la estructura, humedad y disponibilidad de nutrientes para
muchas otras especies (Jones et al. 1994, Augustine et al. 1998, Power et al. 1996,
Fuhlendorf y Engle 2001, Suttie et al. 2005, Davidson et al. 2012). Por tales efectos,
algunas especies de estos grupos como el perrito llanero de cola negra y el bisonte
americano, han sido consideradas como especie clave (Miller et al. 1994, Frank et al.
1998, Ceballos et al. 1999, Knapp 1999, Kotliar ef al. 2006). Sin embargo, durante el
ultimo siglo los ungulados nativos en gran parte de su distribucion natural han sido
sustituidos por ganado doméstico mientras que los herbivoros pequefios han sido
considerados como plagas y exterminados en gran parte de su distribucion historica

(Suttie et al. 2005, Delibes-Mateos et al. 2011, Davidson et al. 2012).

En Norteamérica, el bisonte americano (Bison bison) y el perrito de la pradera
(Cynomys spp.) han tenido una influencia significativa en los pastizales. Por un lado, el
bisonte tiene efectos en la estructura y composicion de la vegetacion incrementando la

diversidad bioldgica, controlando el establecimiento de especies arbustivas e



incrementando la disponibilidad de nutrientes mediante la deposicion de orina y
excremento; mediante sus actividades de pastoreo, concentraciones masivas y
movimientos migratorios, impactan estimulando o controlando el establecimiento y
crecimiento de algunas especies vegetales (Knapp 1999, Frank et al. 1998). Por su
parte, el perrito de la pradera, un roedor fosorial, vive en madrigueras subterrdneas que
ellos mismos construyen; viven en grupos familiares formados por uno o dos machos
adultos, 3 a 4 hembras adultas y juveniles, que interactian con otros grupos familiares y
forman colonias de un tamafio variable, desde menos de una hectarea hasta mas de
2,000 ha. Los perritos de la pradera tienen un efecto significativo en los pastizales a
diferentes escalas: 1) en las propiedades quimicas y bioldgicas del suelo ya que los
sistemas de madrigueras permiten una mayor infiltracion de oxigeno y humedad, asi
como una mayor redistribucion de nutrientes y materia orgédnica, lo que aumenta la
disponibilidad y facilita la absorcion de nutrientes por la vegetacion asociada a las
colonias de perrito de la pradera, 2) mediante sus actividades de forrajeo crean parches
o islas de vegetacion muy particular, manteniendo la vegetacion baja y evitando el
establecimiento de arboles o arbustos, 3) proveen habitat para otras especies, incluyendo
anfibios, reptiles, aves y mamiferos y, 4) son presa de numerosos depredadores
(Whicker y Detling 1988, Miller et al. 1994, Wltzin et al. 1997, Ceballos et al. 1999,

Kotliar et al. 2006).

Al igual que en el resto del mundo, los pastizales de Norteamérica han sido
severamente afectados; los pastizales altos, las praderas mixtas y los pastizales bajos
cubren solamente el 1%, 20% y 30% de su distribucion historica, respectivamente, y los
que quedan se encuentran bajo una fuerte presion humana (Gauthier y Wiken 1998).
Esta degradacion, vino acompafiada con la extincion de poblaciones tanto de perrito de

la pradera, que ha sido eliminado por su real o supuesta competencia con el ganado y



actualmente sobrevive en apenas el 2% de su distribucion historica (Miller et al. 2007,
Ceballos et al. 2010), el bisonte que igualmente sobrevive en soélo el 2% de la
distribucion que tenia hace 100 afios (Knapp 1999, List et al. 2007). Las fuertes
presiones antropogénicas y la pérdida de especies nativas estdn causando que gran parte
de los pastizales aridos en Norteamérica esté en un proceso de degradacion (Schlesinger
et al. 1990, Millennium Ecosystem Assessment 2005). El proceso de degradacion de los
ecosistemas aridos, 1llamado desertificacion, es un proceso que ocurre en ecosistemas
aridos, semiaridos o seco sub-humedos en la que se pierde la cobertura vegetal (pastos y
hierbas nativas) y con ello la cantidad de combustible necesario para mantener los cilcos
naturales de fuego, se pierde parcial o totalmente la fertilidad de los suelos, se da una
rapida expansion de especies arbustivas como resultado de variables climaticas,
econdmicas, institucionales, politicas y demograficas. Estas variables causan la
expansion descontrolada de areas agricolas, el sobrepastoreo y la construccion de
infraestructura agropecuaria. Sin embargo, la severidad de la degradacion va a seguir
diversos caminos de acuerdo a las condiciones historicas, naturales y ambientales de

cada region (Geist y Lambin 2004).

Janos, la ultima pradera

Los pastizales aridos del suroeste de Estados Unidos y el noroeste de México, son
un ejemplo de esta situacion. Por décadas han estado sujetos a un pastoreo intenso que,
al conjuntarse con periodos prolongados de sequia, han provocado la degradacién de
miles de hectareas en los pastizales aridos y semiaridos del Desierto Chihuahuense.
Estos pastizales mantenian en la década de los 80’s uno de los complejos de colonias de
perrito de la pradera de cola negra mas grandes del continente (55,000 ha) y el complejo

mas significativo que se encuentra en el Desierto Chihuahuense (Ceballos et al. 2005).



Hasta los afios 80's del siglo pasado, el noroeste de México y el suroeste de Estados
Unidos mantenian extensas areas cubiertas por pastizales aridos bien conservados, sin
embargo, ante la degradacion de los pastizales por un pastoreo excesivo y sin dar
tiempo de recuperacion, y la reduccion en las colonias de perrito de la pradera causaron
cambios drasticos en el paisaje y mas de 40,000 ha de pastizal fueron transformados en
matorrales aridos dominados por mezquite (Prosopis glandulosa), las zonas riparias han
sido desecadas y extensas areas han perdido por completo la cobertura vegetal (Ceballos
et al. 2010). Arbustos como el mezquite se han expandido ampliamente en una gran
porcidn de los pastizales aridos de México y Estados Unidos de América, en donde se le
atribuye al sobrepastoreo y dispersion de semillas de mezquite por el ganado, la
alteracion en el régimen natural de fuego, las condiciones de sequia y la eliminacion de

fauna silvestre (Fredrickson et al. 1998, Curtin et al. 2000, Kerley y Whitford 2000).

La Reserva de la Biosfera Janos fue declarada como area natural protegida en
2009. Inmersa en los municipios de Janos, Casas Grandes y Ascension en Chihuahua, y
el municipio de Agua Prieta en Sonora, la region esta cubierta por pastizales, matorrales
y bosques templados en las partes mas elevadas en las montafias. La region es un
mosaico de propiedades privadas, principalmente poseidas por comunidades (ejidos) o
por una o pocas familias (List ez al. 2010). Entre 1980 y 2000, la region fue impactada
por una rapida y descontrolada expansion agricola y ganadera. A pesar de que la region
habia estado sometida a un pastoreo constante, la region de Janos experimentd el
periodo mas seco en 50 afios, lo que ocasiond que grandes extensiones de pastizal se
degradaran. Sélo entre la década de los 1990 y 2000, mas de 100,000 ha de pastizal
fueron alteradas significativamente (Ceballos et al. 2010). Las colonias de perrito de la
pradera en la region han sido igualmente fragmentadas, de las 55,000 ha que ocupaban

las colonias a finales de la década de los 80, para el 2005 se habia reducido en 73% y



para el 2014 menos del 10% se mantenia severamente fragmentado. Con la pérdida de
perrito de la pradera, se perdi6 también el control que ejercian los roedores en el
establecimiento y crecimiento de especies arbustivas como el popotillo (Ephedra

trifurca) y el mezquite (Ceballos et al. 2010).

Mientras que las actividades humanas contintian transformando los pastizales,
pocos estudios se han enfocado en comprender los efectos especificos de dichas
actividades sobre la estructura y funcionalidad de los ecosistemas y demostrar los
efectos negativos de un manejo inadecuado en la cantidad y calidad de los servicios
ambientales que proporcionan. Conocer y entender los efectos interactivos de
herbivoros nativos y domésticos, asi como la interaccion que tienen con fendmenos
naturales como fuego y cambios ambientales es esencial para comprender el efecto que
tienen las actividades humanas y para disefar estrategias de manejo mas acordes con los
regimenes naturales de cada lugar y nos permitan detener y contrarrestar los efectos
negativos de las actividades humanas. El objetivo fue determinar el papel ecologico del
fuego y la herbivoria en los pastizales aridos del Desierto Chihuahuense mediante una
revision bibliografica y mediante el establecimiento de un experimento a largo plazo
para evaluar los efectos individuales e interactivos del perro llanero y el ganado
doméstico en la estructura de la vegetacion y en el establecimiento de mezquite en los
pastizales aridos del Desierto Chihuahuense. En el capitulo I, se presenta una revision
bibliografica del papel ecoldgico del fuego y las consecuencias de alterar los regimenes
naturales, asi mismo se resalta el papel que ha tenido la percepcion negativa de la
sociedad hacia el fuego, no sélo en pastizales, si no en todos los ecosistemas forestales
del pais. Dicha revision proveyo la justificacion para el disefio de un Plan Integral de
Manejo de Fuego para la Reserva Ecologica El Uno, como un ejemplo del uso potencial

del fuego como una herramienta de restauracion. En el capitulo II, se presenta una

10



revision bibliografica sobre el papel ecologico que tienen los herbivoros en los
pastizales y desiertos, al igual que el capitulo anterior, se presentan las consecuencias de
alterar los regimenes de herbivoria y en especifico el efecto que ha tenido Ia
introduccion de ganado en el proceso de desertificacion. El capitulo también documenta
los beneficios que tiene el manejo sustentable de ganado y su potencial como una
herramienta de restauracion de pastizales. Asi mismo, la informacion generada dio la
justificacion para considerar el pastoreo como una herramienta de restauracion en los
pastizales. En los capitulos III y IV se presenta la investigacion en la Reserva de la
Biosfera Janos que manipuld simultineamente la presencia y ausencia del perrito de la
pradera y el ganado doméstico. En ambos capitulos se plantearon y respondieron las
siguientes preguntas: ;Tienen el perrito de la pradera y el ganado un efecto distintivo en
la estructura y composicion de la vegetacion?, 2) ;Tiene el perrito de la pradera y el
ganado efectos combinados significativos, en comparacion con los efectos
individuales?, 3) ;La presencia de ganado tiene un efecto en la abundancia de perrito de
la pradera?, y 4) (Cudles son las implicaciones de estas interacciones y efectos
combinados para la conservacion y manejo de los pastizales aridos donde co-existen
ambas especies? Finalmente, En el capitulo V se presenta un articulo que hace
referencia a la creacion de la Reserva de la Biosfera Janos, proceso que se dio a la par
de la presente tesis doctoral y resaltd la importancia de utilizar e integrar solidas bases

cientificas en estrategias de conservacion.
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CAPITULO 1

El papel ecoldgico del fuego en los pastizales de Norteamérica
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Introduccion

Los ecosistemas han estado expuestos por miles de afios a disturbios naturales
que cada vez que se presentan modifican recursos y sustratos disponibles y cambian la
estructura de la comunidad donde se presentan (White y Pickett 1985). Disturbios como
tornados, huracanes, incendios, sequias, erupciones volcanicas o inundaciones, han
creado una matriz de parches en el paisaje que ha tenido efectos significativos en el
ciclo de nutrientes y en el flujo de energia dentro del ecosistema. Sus efectos pueden
manifestarse por un par de afios o durar cientos de ellos, por ejemplo, en algunos
bosques de coniferas que son impactados por incendios, los efectos se pueden observar
por 50-70 afios, mientras que una erupcidon volcanica puede tener impactos en el
ecosistema hasta por 1,000 afios. La periodicidad e intensidad de estos disturbios puede
convertirse en una fuerza selectiva capaz de mantener la estructura y definir multiples

procesos ecologicos (Turner y Dale 1998, Foster et al. 1998).

El fuego es un fendmeno natural que aparecié inmediatamente después del
establecimiento de las plantas terrestres en el planeta. Ocasionado principalmente por
reldmpagos o erupciones volcanicas, interactué con otras variables como clima,
topografia y vegetacion para crear un mosaico de vegetacion que ha tenido efectos
determinantes en patrones y procesos ecologicos (Fuhlendorf y Engle 2001, Bowman et
al. 2009,). A través de cambios en las condiciones fisico-quimicas del suelo y en la
cantidad de nutrientes disponibles, provoca una serie de estimulos positivos y negativos
en la flora que promueven una heterogeneidad espacial en el paisaje (Fuhlendorf y

Engle 2001, McPhearson 2006, Schoennagel et al. 2008).

Los incendios se presentan con mayor frecuencia cuando las condiciones de

humedad en el combustible y en el ambiente son muy bajas, la temperatura es elevada,
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hay fuentes de ignicion naturales como relampagos y hay vientos que le dan direccion y
movimiento. La intensidad y frecuencia estd determinada principalmente por las
caracteristicas del combustible (tipo, humedad, disponibilidad y continuidad),
condiciones ambientales (humedad relativa, viento, temperatura) y topografia; sin
embargo, las condiciones ambientales son las que mas influencia han tenido en el

régimen de fuego (Bessie y Johnson 1995, Bowman ef al. 2009, Trouet et al. 2010).

En escala de tiempo geologico, en los ultimos 12,000 afos el planeta ha
presentado ciclos humedos y secos que duran miles de anos y han determinado la
dindmica de la vegetacion y con ello el régimen de fuego, las condiciones htimedas y
templadas aumentaron el volumen de la vegetacion aportando una gran cantidad de
combustible y aumentando asi la periodicidad de los incendios; por el contrario, cuando
los periodos se vuelven secos y aridos, la productividad vegetal disminuye y con ello
también la carga de combustible y la frecuencia de incendios (Brown et al. 2005,
Anderson 2006, Bowman et al. 2009). En una escala de tiempo mads corta, las
oscilaciones climaticas como los fenémenos de El Nifio, La Nifa y la Oscilacion del
Pacifico, también tienen una influencia en los regimenes de fuego en Norteamérica. En
periodos correspondientes a El Nifio, muchas regiones reciben una mayor humedad en
invierno y primavera lo que disminuye las posibilidades de incendios en verano; por el
contrario, durante el periodo de La Nifa, las condiciones durante invierno y primavera
son muy secas lo que aumenta las posibilidades de incendios en verano (Heyerdahl y
Alvarado 2003; Westerling y Swetnam 2003, Morgan et al. 2008, Littell 2009, Brunelle

et al. 2010).

La reconstruccion historica del fuego es muy importante para comprender los
efectos potenciales que éste puede tener en el presente (Whelan 1995); en ese sentido,

en las ultimas décadas se han desarrollado técnicas para determinar la frecuencia de los
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incendios, las cuales incluyen el estudio de anillos de crecimiento en arboles en busca
de marcas dejadas por incendios (Basain y Swetnam 1990, Swetnam y Baisan 2003,
Heyerdahl y Alvarado 2003), el registro fosil de polen y particulas de carbon que se
encuentran en sedimentos de lagos o humedales (Clarck y Royall 1996, Whitlock y
Aderson 2003), la reconstruccion historica del clima (Camille ez al. 2003), el estudio de
especies adaptadas al fuego (Hutto et al. 2008) y en periodos recientes, las
descripciones historicas. La presencia de fuego en Norteamérica es y ha sido muy
variable debido a la diversidad de climas, topografia y tipos de vegetacion, encontramos
ecosistemas sensibles al fuego como el Desierto Sonorense, los bosques en la costa
noroeste de los Estados Unidos de América o la tundra alpina en donde el fuego tiene
intervalos de tiempo muy largos (>100 afios) y, otros ecosistemas mas dependientes del
fuego como los bosques secos de coniferas o pastizales templados, donde la frecuencia

oscila entre los 10 y 100 afios (Ewing y Engle 1988, Whelan 1995, Strand et al. 20009).

Adaptaciones al fuego

En ecosistemas dependientes del fuego, las plantas han desarrollado mecanismos
que les permiten sobrevivir a las altas temperaturas que en ocasiones sobrepasan los 600
°C. Cuando son semillas, algunas quedan protegidas debajo del suelo el cual es un
aislante muy efectivo (a pesar de que las temperaturas en la superficie son muy
elevadas, a tan solo unos centimetros debajo de la superficie la temperatura apenas
aumenta), algunas se protegen con una gruesa capa protectora o por el mismo fruto que
las contiene. En bosques donde el fuego es recurrente, algunas especies de coniferas
desarrollaron semillas protegidas en un cono que solamente se abre y libera las semillas
cuando se expone a las altas temperaturas de un incendio. Esta adaptacion le permite a

la plantula establecerse y aprovechar los nutrientes que resultan de la combustion de la
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materia vegetal. Cuando son plantulas o individuos jévenes, son muy vulnerables, por
lo que una manera de evitar dafios es creciendo rapidamente y desarrollando 6rganos de
crecimiento debajo de la superficie del suelo o cubiertos por un tejido vegetal aislante
(cortezas gruesas, rugosas). En algunas gramineas, los adultos no sufren dafios ya que al
presentarse el incendio, las estructuras vitales estan protegidas bajo tierra. Los
individuos que sobreviven a un incendio tienden a generar rapidamente rebrotes y
aprovechar los nutrientes disponibles y en algunas especies, las altas temperaturas
estimulan el crecimiento de nuevos brotes e incluso la floraciéon y produccion de
semillas. Sin embargo, y a pesar de estas estrategias, los efectos del fuego pueden variar
enormemente, e incluso las especies adaptadas al fuego pueden sufrir graves dafios bajo
ciertas condiciones de temperatura y tiempo de exposicion (Agee 1993, Pyke et al.

2010).

Efectos del fuego a corto, mediano y largo plazo.

El fuego tiene efectos muy profundos en las propiedades fisico-quimicas del
suelo que posteriormente tendran una influencia en las comunidades bioldgicas. El
efecto puede ser a nivel de individuo, poblaciéon o comunidad y en algunos casos
beneficiar a algunas especies y perjudicar a otras (Wright 1974, McPhearson 1995,

Anderson 2006, Pyke et al. 2010, Limb et al. 2011).

Suelo. El efecto inmediato es la eliminacion de toda o gran parte de la
vegetacion en pie y la integracion de minerales al suelo. Aunque las altas temperaturas
volatilizan la mayor parte de minerales como nitrogeno, fosforo y azufre, muchos otros
como calcio, magnesio, potasio y sodio permanecen en el sitio en forma de cenizas que
rapidamente se integran al suelo. Este cambio en la disponibilidad de nutrientes

aumenta la productividad del sitio, lo que es crucial para muchos ecosistemas en donde
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la falta de nutrientes es una limitante para el crecimiento vegetal (McPhearson 1995,
Blair 1997, Neary et al. 1999, Wan et al. 2001, Stubbs y Pyke 2005). Un efecto
posterior es una mayor evaporacion asi como una variacion muy alta en la temperatura
del suelo, la mayor exposicion solar y la falta de la capa vegetal ocasiona que en el dia
la temperatura aumente hasta 6 °C mas que en sitios no quemados, mientras que durante
la noche la temperatura baja considerablemente debido a la falta del aislante que
representaba la materia vegetal. Si la precipitacion durante los meses siguientes del
incendio no es favorable, las plantas sobrevivientes que tienen un sistema radical cerca

de la superficie, pueden suftrir de un stress hidrico e incluso morir (Mc Phearson 1995).

Flora. Después de un incendio, la flora va a responder a un proceso de sucesion
que puede seguir varias direcciones dependiendo de factores como la intensidad y
tamafio del disturbio, las condiciones climaticas de los meses siguientes, asi como las
caracteristicas anatdmicas y fisiologicas de las especies involucradas y finalmente de las
estrategias que tengan las plantas sobrevivientes para restablecerse. Si el disturbio
afecta un 4rea muy grande y ademas es tan intenso que elimina todos los organismos asi
como el banco de semillas, entonces el proceso de sucesion va a comenzar con especies
que provengan de afuera e independientemente de las estrategias que tengan para
establecerse en el sitio (capacidad de las semillas para dispersarse o propagulos para
llegar al lugar), el proceso para que se restablezca la vegetacion original va a ser lento.
Si el disturbio no es tan intenso pero igualmente cubre una area muy grande, no todos
los individuos o las semillas van a ser destruidas por lo que la recuperacion va a ser mas
rapida que en el caso anterior. Por otra parte, si el disturbio es muy intenso pero en un
area pequefia, los primeros colonizadores no tardan mucho en ocupar el espacio en
donde las condiciones micro climaticas pueden favorecer a las especies que predominan

en los alrededores, ocasionando que el proceso de sucesion sea relativamente rapido.
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Finalmente, si el disturbio no es intenso y el drea es pequeiia, las especies dominantes
en los alrededores y sobretodo los sobrevivientes van a restablecerse rapidamente. Sin
embargo, el establecimiento de las especies originales puede estar condicionado por
alguna otra especie oportunista que tome ventaja del sitio (generalmente especies de
rapido crecimiento), de esta manera la sucesiéon puede seguir varias rutas: 1) el
establecimiento de ciertas especies (exOticas o invasoras) puede evitar el
establecimiento de las especies originales; 2) el establecimiento de algunas especies
puede ser una primera etapa que prepare las condiciones necesarias para el
establecimiento de las especies originales; 3) el establecimiento de algunas especies
puede afectar el desarrollo de las especies originales a mediano y largo plazo. Estas
posibles respuestas estan determinadas por tres modelos de sucesion: 1) un modelo de
inhibicion que se da cuando se establece una especie, ya sea dominante o no, e inhibe el
crecimiento de cualquier otra especie; 2) un modelo de facilitacion en donde las
condiciones fisico-quimicas son aptas solamente para que ciertas especies (sucesion
primaria), lo que crea las condiciones adecuadas para el establecimiento de las especies
dominantes (sucesion secundaria); y finalmente, 3) el modelo de tolerancia que indica
que las especies dominantes se van a establecer con o sin la presencia de otras especies.
Estas tres posibles vias van a determinar la estructura y composicion a corto, mediano y
largo plazo de las areas impactadas por un incendio (Connell y Slatyer 1977, Ewing y
Engle 1988). El fuego favorece las condiciones para que algunas especies no se
establezcan, por lo que al suprimir el fuego se puede dar paso a una invasion de especies
oportunistas que inhiban el crecimiento de las especies originales, cambiando
completamente la composicion del ecosistema. Por ejemplo, el establecimiento de
especies arbustivas como el mezquite (Prospis glandulosa y P. veluina) en los

pastizales del suroeste de Estados Unidos de América y noroeste de México, se ha
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favorecido por la supresion de fuego (Whight et al. 1976, McPherson 1995, Drewa y

Havstad 2001, Parmenter 2008, Havstad y James 2010).

Fauna. El efecto sobre la fauna se da de manera indirecta ya que la mayoria de
especies (insectos, reptiles, aves y pequefios mamiferos) huyen o se protegen de las altas
temperaturas. La calidad de forraje y las nuevas condiciones micro climaticas en los
sitios recién quemados, favorece la sobrevivencia de muchos invertebrados, reptiles,
aves y mamiferos (Evans 1984, Biondini et al. 1999, Engle et al. 2008). Aunque el
disturbio remueve temporalmente el alimento disponible, a mediano y largo plazo los
efectos son positivos cuando aparecen parches con una estructura y composicion
diferentes (Ewing y Engle 1988, Anderson et al. 1989, McPhearson 1995, Joern 2005,
Engle et al. 2008). La interaccion entre las variaciones ambientales, la respuesta de la
vegetacion y los efectos particulares del disturbio crean un mosaico heterogéneo de
microclimas y recursos disponibles que beneficia a muchas especies, proveyéndolas de
mejores sitios de anidacion, descanso o alimentacion (Askins 1997, Kelly et al. 2011).
Por ejemplo, la relacion con los herbivoros ha sido ampliamente documentada, especies
como el bisonte americano (Bison bison), elk (Cervus elaphus), berrendo (Antilocapra
americana), perritos de la pradera (Cynomys spp.) y ganado doméstico (Bos taurus),
muestran una preferencia temporal hacia areas recién quemadas atraidas por los rebrotes
tiernos y mas nutritivos (Coppock y Detling 1986, Shaw y Carter 1990, Vinton et al.

1993, Hartnett et al. 1996, Coppedge y Shaw 1998).

Alteraciones en el regimen natural del fuego y su efecto en el ecosistema

El fuego y el humano han tenido una estrecha relacion por al menos 50,000 afios.
En un principio el fuego permitié al humano internarse en ambientes mas ftrios,

protegerse de depredadores y consumir alimentos de otra manera, después lo usé como
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una herramienta para cazar o facilitar la recoleccion de frutos (nueces y bellotas) y mas
tarde fue una de las principales herramientas para cazar y preparar tierras de cultivo
(Sauer 1950, Smith et al. 2000). Estas actividades alteraron ligeramente el régimen
natural de fuego, pero el clima siguid siendo el principal factor que controlaba su
frecuencia y tamafo (Trouet et al. 2010). No obstante, a partir del siglo XVI el impacto
humano aument6 en Norteamérica con el establecimiento de asentamientos europeos y
el crecimiento exponencial de la ganaderia y agricultura, desde entonces se crearon las
primeras politicas dirigidas a la supresion del fuego para proteger los bosques y
pastizales. Posteriormente, ante dafios graves a infraestructura humana causados por
incendios forestales, las politicas relacionadas con la supresion del fuego se hicieron
mas so6lidas y, con ello se causé un desequilibrio en la acumulaciéon de combustibles en
los ecosistemas, en ecosistemas como pastizales se eliminaron enormes cantidades de
biomasa por el sobrepastoreo por animales domésticos, lo que causé una severa
fragmentacion en la disponibilidad y continuidad de los combustibles. En otros
ecosistemas como bosques y chaparrales, los esfuerzos por suprimir los incendios
promovieron una lenta acumulacion de combustible que naturalmente eran consumidos
por incendios de baja intensidad, lo que provocé que intensos e incontrolables incendios
se presentaran con efectos muy destructivos tanto para el hombre como para los
ecosistemas no adaptados a estas altas intensidades. Los incendios que en muchas
ocasiones causaron dafios, aumentaron las percepciones negativas hacia el fuego y las
agencias gubernamentales en todo el mundo promovieron activamente politicas
dirigidas a la supresion del fuego (Dombeck et al. 2004). Por mas de 100 afios de
manejo tradicional (ganaderia extensiva, agricultura industrial, extraccion forestal,
supresion de fuego) altero el ciclo de nutrientes, disminuy6 la productividad del suelo,

interrumpid procesos de sucesion y regeneracion, contribuy6 a la pérdida de diversidad
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bioldgica, favorecid el establecimiento y dispersion de especies exoticas y, en algunos
casos contribuyeron al proceso de desertificacion en zonas aridas (Agee 1998, Van

Auken 2009, Fuhlendorf y Engle 2001).

El uso del fuego como herramienta de restauracion

La percepcion hacia el fuego cambid durante la segunda mitad del siglo XX
cuando el fuego comenz6 a ser reconocido como un proceso natural de los ecosistemas;
agencias gubernamentales y privadas enfocaron sus esfuerzos y recursos en estudiar el
comportamiento y los efectos del fuego, de esta manera se comprendid su uso potencial
en los planes de manejo como una herramienta para mejorar la productividad vegetal en
beneficio de las actividades productivas (Davies et al., 2009), para manejar fauna
silvestre y ecosistemas (Brockway et al. 2002, Northcott et al. 2008, Pyke et al. 2010),
para controlar especies invasoras o patdogenos (Bebi et al. 2003, Stolla et al. 2003,
DiTomaso et al. 1999, 2006, Jenkings 2008, Havstad y James 2010) y para modificar la
carga y continuidad de combustibles en bosques con el fin de reducir el tamafio e
intensidad de incendios forestales (Keeley et al. 1999, Agee et al. 2000, Backer et al.
2004, Agee y Skinner 2005). De esta manera las agencias encargadas de manejar el
fuego se enfrentaron a un dilema: evitar incendios destructivos mediante el manejo de
combustibles o promover su uso para recuperar su papel ecologico dentro de los

ecosistemas (Dellasala et al. 2004).

A pesar de que se ha avanzado mucho en el conocimiento de los efectos del fuego
en los ecosistemas, aun quedan muchos huecos en la comprension de sus verdaderos
efectos. Por lo anterior el uso de fuego ha sido un tema controvertido ya que, por un
lado se desconoce con exactitud la frecuencia e intensidad historica de los incendios,

ademas el cambio tan drastico que han causado las actividades humanas en la estructura
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y composicion de los ecosistemas hace, practicamente imposible recrear las condiciones
naturales que se tenian hace cientos de afios. El uso de fuego con las condiciones
actuales puede traer consigo efectos negativos para el ecosistema (Reed et al. 2006,
Bowman et al. 2009, Pyke et al. 2010), por ejemplo, gran parte de los bosques y
pastizales en Norteamérica se encuentran bajo algiin régimen de manejo, ya sea desde
un cultivo intensivo de especies exoticas hasta un manejo extensivo para uso ganadero,
lo que ha cambiado la estructura y composicion vegetal (Loucks et al. 1985, Brown et

al. 2004, Davies et al. 2009, Strand et al. 2009, Turner 2010, Trouet et al. 2010).

El futuro del fuego en Norteamérica

El comprender la relacion entre los combustibles y el comportamiento del fuego
ante todos los posibles escenarios climaticos y bioldgicos de una region, nos permitira
disefiar mejores estrategias de manejo que mantengan a largo plazo la continuidad de
los ecosistemas (Miller 2003, Kauffman 2004, Kelly ez al. 2011, Mori 2011). El manejo
y conservacion a largo plazo de los ecosistemas requiere de un amplio entendimiento de
los patrones y procesos que han determinado la estructura y composicion de los mismos
asi como del efecto humano y cambio climatico (Loucks et al. 1985, Ewing y Engle
1988, Briggs et al. 1994, Turner y Dale 1998, Keeley y Fortheringham 2003, Morgan et
al. 2003, McKenzie et al. 2004, Engle et al. 2008, Hutto et al. 2008). En conclusion, el
fuego es un fendmeno natural que seguird presente mientras exista combustible y
fuentes naturales de ignicion. En un paisaje dominado por el humano, el humano debe
aprender a convivir con el fuego, es necesario que las politicas de manejo se basen en
datos cientificos so6lidos para establecer mejores estrategias de manejo de los
ecosistemas y politicas que integren las necesidades ecologicas y sociales enfocadas en

restaurar y conservar la buena salud de los ecosistemas a largo plazo. Es indispensable
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cambiar el paradigma de manejo del fuego, fomentar la participacion social,
institucional y gubernamental para disefar, difundir y aplicar mejores practicas de
manejo, que incluyan la conservacion de los procesos ecoldgicos de los que dependen

los ecosistemas, con el objetivo de mantener los servicios ambientales a largo plazo.
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CAPITULO 11

El papel ecoldgico de los herbivoros vertebrados en pastizales y desiertos.
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Introduccion

La herbivoria es un proceso fundamental en los ecosistemas capaz de modificar
los recursos y sustratos disponibles, asi como de cambiar la estructura y composicion
del ecosistema, comunidad o poblacion donde se presenta (White y Pickett 1985).
Particularmente, los pastizales y desiertos han evolucionado con una fuerte y constatnte
presion de herbivoria sobre la vegetacion dominante: algunos pastizales y sabanas en
Africa, Norteamérica y Eurasia han sido el habitat de las mayores concentraciones de
herbivoros del planeta, mientras que sitios como el Desierto Chihuahuense, las llanuras
Tibetanas o las planicies sudamericanas han mantenido comunidades particulares de
roedores (Agustine y McNaughton 2006, Anderson 2006, Bagchi et al. 2006, Delibes-
Mateos et al. 2011). La herbivoria ha interactuado por millones de afios con otros
disturbios naturales como incendios, sequias e inundaciones que en su conjunto han
promovido la heterogeneidad espacial y temporal que caracteriza a los desiertos y los
pastizales que conocemos actualmente (Collins y Barber 1986, Milchunas ef al. 1989,
Hartnett et al. 1996, Hartnett y Fay 1998, Johnson y Matchett 2001, Collins y Smith

2006, Holdo et al. 2009).

El efecto de los herbivoros es crucial en la dindmica de las comunidades
vegetales, el cual va mas alla del simple hecho de s6lo comer plantas. Mediante sus
habitos de alimentacion o las alteraciones en su entorno, los herbivoros regulan directa e
indirectamente la abundancia y diversidad de las plantas, la produccidn primaria neta y
el contenido nutricional de las comunidades vegetales (Skarpe 1991, Parmenter y Van
Devender 1995, Turner y Dale 1998, Whitford y Kay 1999). En una escala mayor su
efectos promueven un mosaico espacial y temporalmente muy dindmico que es
fundamental para los procesos que mantienen la dindmica del ecosistema (Hartnett y

Fay 1998, Collins et al. 1998). Sin embargo, la magnitud y direccion de sus efectos
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varia significativamente dependiendo la especie involucrada, las condiciones
ambientales y la fertilidad del sitio donde se presenta el disturbio (Agustine y

McNaughton 2006, Olff y Ritchie 1998).

Efectos de los herbivoros en la diversidad vegetal

Los herbivoros pueden regular directa e indirectamente la composicion y
estructura de las comunidades vegetales principalmente por medio de tres mecanismos:
1) al alterar las capacidades competitivas entre las plantas; 2) al regular las tasas de

colonizacién y extincion de las especies; y 3) por fomentar una heterogeneidad especial.

Alterar las capacidades competitivas entre las plantas es uno de los efectos mas
fuertes que tienen los herbivoros en la diversidad de las comunidades vegetales. A
través de la depredacion de semillas, plantulas o adultos, los herbivoros regulan la
abundancia y vigor competitivo de las especies que consumen, alterando el equilibrio
entre las especies y permitiendo que especies menos competitivas se establezcan
(Hartnett y Fay 1998, Crawley 1983. Archer et al. 1987, Jutila y Grace 2002, Bakker y
OIff 2003, Frank 2005, Roth et al. 2007). La diversidad bioldgica de un sitio esta
determinada por el balance que hay entre las tasas de colonizacion y extincion de las
especies (McArthur 'y Wilson 1967). Los herbivoros pueden aumentar la tasa de
colonizaciéon de muchas especies favoreciendo su dispersion, germinacion y
establecimiento, o promover la extincion local de otras cuando la presion de la
herbivoria es severa o por periodos prolongados (Parmenter y Van Devender 1995 OIff
y Ritchie 1998, Brown y Heske 1990, Huntly 1991, Glenn y Collins 1992, Branch et al.
1999). Generalmente, la vegetacion luce como un mosaico de especies dominantes o

“nucleo” que estan ampliamente distribuidas, temporalmente estables, y un segundo

34



grupo de especies subordinadas o “satélite” que son menos abundantes, temporalmente
mas dindmicas e impredecibles (Knapp et al. 1998). Las actividades de los herbivoros
promueven la heterogeneidad espacial de estos grupos mediante alteraciones que
cambian las condiciones locales como la incidencia de luz, disponibilidad de agua y
nutrientes que favorece el establecimiento de multiples especies, e incrementando la

diversidad biologica (Knapp et al. 1998, Fuhlendorf'y Engle 2001, Hobbs 1996).

Efecto de los habitos de alimentacion de los herbivoros en la estructura y
composicion vegetal

Los herbivoros se alimentan de semillas, plantulas o adultos dependiendo la
temporada, la disponibilidad y la calidad del alimento, el impacto que tengan en cada
estadio de vida va a tener efectos diferentes en la tasa de extincion y de colonizacion,
asi como en el vigor de la especie involucrada (Crawley 1983). Las semillas tienen un
papel muy importante en la distribucion y abundancia de las especies y los herbivoros
tienen un efecto significativo al consumirlas e incidir directamente en la composicion
del banco de semillas, el efecto es mayor especialmente en sitios aridos donde las
semillas representan una fuente importante de alimento (Batzli y Pitelka 1970, Inouye et
al. 1980, Maron y Crone 2006). Por ejemplo, algunos roedores como la rata canguro
(Dipodomys spp.) y los ratones de abazones (Chaetodipus penicillatus, C. hispidus y
Perognathus flavus) son consumidores importantes de semillas en los pastizales y
desiertos de Norteamérica (Heske et al. 1993, Edwards y Crawley 1999). Las aves
granivoras también tienen efectos determinantes en la abundancia y distribucion de las
especies vegetales al consumir una gran cantidad de semillas, particularmente en
invierno cuando los insectos son escasos (Pulliam y Brand 1975, Brown et al. 1979,

Guo et al. 1995).
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La dispersion de semillas es otro proceso en el que los herbivoros tienen un
impacto significativo; mediante este mecanismo, las plantas reducen la competencia con
el progenitor y con semillas de la misma cohorte al ser transportadas a sitios mejores
con condiciones para su germinacion (Edwards y Crawley 1999, Brown et al. 1979,
Gutterman 1993, Whitford 2002). Los herbivoros pueden dispersar semillas de dos
maneras y con esto aumentar la tasa de colonizacion de muchas especies o colocarlas en
sitios con poca competencia; las semillas de algunas especies se adhieren a la piel de
algunos vertebrados por medio de ganchos, mientras que otras son consumidas
intencional o accidentalmente por los herbivoros mientras se alimentan. Aunque pueden
sufrir dafios al pasar por el tracto digestivo, la mayoria de las semillas sobrevive e
incluso pueden aumentar sus probabilidades de germinar debido al proceso de
escarificacion por el que pasan (Delibes-Mateos et al. 2011, Bakker y OIff 2003).
Generalmente, los grandes ungulados tienen un mayor efecto en la dispersion debido a
que consumen grandes cantidades de semillas y ademds se mueven distancias mayores
en comparacion con pequefios herbivoros (Collins y Uno 1985, Brown y Arche 1989);
sin embargo, herbivoros como la rata canguro o los ratones de abazones también pueden
dispersar localmente semillas e incrementar su posibilidad de germinacion al colocarlas

en sitios mas Optimos creados por ellos mismos (Duval et al. 2005).

Una vez que la semilla logra germinar, la plantula representa un periodo critico
en el ciclo de vida de la planta; a pesar de que las condiciones en los pastizales y
desiertos varian mucho, el éxito de su establecimiento depende de las mismas
condiciones que en la mayoria de ecosistemas: una temperatura adecuada,
disponibilidad de agua, luz, nutrientes, concentraciones 6ptimas de oxigeno y un suelo
adecuado (tamafio de particulas, compactacion, aireacion y pH) (Crawley 1983). Los

herbivoros pueden regular la abundancia de las plantulas al consumirlas, por lo que la
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tasa de extincion de la especie puede aumentar si la mayor parte de la poblacién es
consumida. Por ejemplo, herbivoros como los perritos de la pradera (Cyrnomys spp.),
tuzas (ej. Geomys spp., Thomomys spp.), conejos (Sylvilagus spp.), liebres (Lepus spp.),
vizcachas (Lagidium spp.) o marmotas (Marmota spp.) pueden destruir o consumir gran
cantidad de plantulas de algunas especies (Weltzin et al. 1997, Edwards y Crawley
1999, Maron y Crone 2006, Van Staalduien y Werger 2007, Dulamsuren et al. 2008).
Pero por otro lado, estos mismos herbivoros pueden promover el establecimiento de
algunas especies a través de la creacion de sitios con condiciones Optimas con una
mayor disponibilidad de nutrientes o menos competencia (Hartnett y Fay 1998, Bakker

y Olff 2003, Brown y Heske 1990).

Las plantas que lograron sobrevivir hasta una etapa adulta, generalmente tienen
una mayor proteccion contra los herbivoros al presentar cortezas mas duras, protegidas
con toxinas o espinas, o0 porque sus Organos de crecimiento estan fuera del alcance de
sus depredadores; sin embargo, los herbivoros pueden tener efectos significativos en el
crecimiento, reproduccion y supervivencia de algunas especies (Maron y Crone 2006,
Weltzin et al. 1997). Por ejemplo, en los pastizales altos de Norteamérica las
actividades del bisonte americano (Bison bison) contribuyen a la mortalidad de plantas
lefiosas (Hartnett y Fay 1998), de igual manera en Africa los elefantes pueden
transformar los matorrales en sabanas abiertas, dafiando y matando muchos arboles
adultos (Owen-Smith 1987, Shannon et al. 2008). Las liebres y perritos de la pradera en
el Desierto Chihuahuense, pueden reducir la abundancia y sobrevivencia de especies
como el mezquite (Prosopis glandulosa), la gobernadora (Larrea tridentata) y la
hojasén (Flourencia sp.) (Martinez y Lopez-Portillo 2003, Roth et al. 2007, Roth et al.
2009). La herbivoria ejercida por organismis del género Microtus, conocidos como

metoritos, también puede reducir significativamente la tasa de reproduccion de ciertas
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especies, lo que a largo plazo tiene efectos en la composicion de la comunidad vegetal.
La supervivencia de la planta va a estar determinada por la intensidad con la que la
planta es atacada y la parte que es dafiada, algunas especies pueden morir por el efecto
repetitivo de la herbivoria o por el dano de sus organos de crecimiento, pero otras
pueden recuperarse y producir nuevos brotes en los siguientes afnos (Sullivan y Howe

2011).

Alteraciones en el habitat causadas por los herbivoros

Los herbivoros tienen una influencia indirecta en la estructura y composicion de
las comunidades vegetales al alterar las caracteristicas del suelo, las cuales pueden ser
causadas tanto por pequefios roedores (<5kg) como por grandes herbivoros (>5kg)
(Whitford y Kay 1999, Huntly 1991, Coppock et al. 1983a). Por ejemplo, los
revolcaderos de bisontes (Collins y Barber 1986, Knapp et al. 1998, Knapp et al. 1999),
las madrigueras de perrito de la pradera (Coppock et al. 1983b, Archer et al. 1987,
Hoogland 1995, Davidson y Lightfoot 2006, Gallie y Drickman 2008), las madrigueras
de rata canguro (Parmenter y Van Devender 1995, Brown y Heske 1990, Heske et al.
1993, Duval et al. 2005, Andersen y Kay 1999), las madrigueras de pikas y vizcachas
(Bagchi et al. 2006, Branch et al. 1999), los monticulos de tuzas y marmotas (Van
Staalduien y Werger 2007, Gallie y Drickman 2008, Huntly y Inouye 1988, Reichman y
Seabloom 2002, Yoshihara et al. 2010) y los rascaderos de conejos o liebres (Delibes-
Mateos et al. 2011), promueven condiciones particulares en cuanto a la disposicion de
humedad, nutrientes y caracteristicas fisicas del suelo (Whitford y Kay 1999, Brown y
Heske 1990, Davidson y Lightfoot 2006, Huntly y Inouye 1988, Ceballos et al. 1999,
Questad y Foster 2007). Estas perturbaciones crean micrositios con un mayor contenido

de nutrientes y una menor competencia, favoreciendo la germinacion y establecimiento
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de especies que no vivirian en sitios que no han sido perturbados (Huntly y Inouye

1988, Alkon 1999, Martin 2002).

Las madrigueras de algunos roedores remueven toneladas de tierra, lo que
redistribuye una gran cantidad de nutrientes como nitrégeno, fosforo, calcio, potasio,
magnesio, cobre y hierro, entre otros. Estos nutrientes que son absorbidos mas
facilmente por las plantas, incrementan su valor nutricional y vigor competitivo. Las
madrigueras también permiten que mas oxigeno y agua lleguen a partes mas profundas
del suelo, permitiendo asi que las raices reciban mas humedad durante la temporada de
lluvias (Davidson y Lightfoot 2008, Delibes-Mateos et al. 2011). La creacion de estos
parches aumenta la heterogeneidad local y regional y permite el establecimiento de una
mayor cantidad de especies (Reichman y Seabloom 2002, Bakker y OIff 2003).
Dependiendo el tamafio de la perturbacion, los efectos en el suelo o la vegetacion

pueden durar desde un par de afios hasta decenas de décadas (Whitford y Kay 1999).

Los vertebrados también contribuyen a la redistribucion de nutrientes mediante
las heces, orina y los cadaveres (McNaughton et al. 1988, Day y Detling 1990); cuando
las plantas son consumidas, los nutrientes contenidos en sus hojas, flores o frutos son
trasladados de la planta a la superficie del suelo a través de las heces y la orina. Los
sitios donde se depositan estos nutrientes (principalmente nitrogeno), crean islas de
fertilidad que benefician a las plantas que estan cerca, al aumentar su vigor competitivo
(Jaramillo y Detling 1992, Steinauer y Collins 1995, Bakker et al. 2003). De esta
manera los herbivoros no so6lo responden a las variaciones en los nutrientes del suelo y
la productividad del forraje, sino que también tienen un efecto importante en la
distribucion a largo plazo de los nutrientes presentes en el suelo (Knapp et al. 1998,
Fahnestock y Detling 2002, Agustine ef al. 2003, Agustine y McNaughton 2006,). Los

cadaveres también constituyen un elemento importante en el reciclaje de nutrientes,
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especialmente en sitios con grandes concentraciones de individuos como bisontes,
cebras (Equus spp.) y fwus (Connochaetes taurinus), durante la descomposicion,
nutrientes como el nitrégeno, el potasio, el sodio y el azufre son aprovechados por

microorganismos y plantas (Knapp et al. 1999, Freilich et al. 2003).

Heterogeneidad temporal creada por los herbivoros

La herbivoria no s6lo promueve una heterogeneidad espacial, sino que también
lo hace a una escala temporal. A nivel espacial crea una matriz de parches con
diferentes condiciones, algunos donde todas las plantas fueron dafiadas severamente,
otros donde sobrevive una parte de la poblacion y algunos otros donde no hubo dafios
significativos en los individuos. A escala temporal cada parche va a responder a un
proceso de sucesion que puede seguir varias direcciones dependiendo de la intensidad y
tamafio del disturbio, las condiciones ambientales posteriores, la fertilidad del suelo, la
historia de vida, asi como las caracteristicas anatomicas y fisiologicas de las especies
involucradas y sus estrategias para restablecerse. Si el disturbio afecta un area muy
grande y ademas es tan intenso que elimina a las especies dominantes (como el caso del
sobrepastoreo, que abordaré mas adelante), entonces el proceso de sucesion va a
comenzar con especies que estan en el banco de semillas y las que provengan de afuera
del sitio del disturbio e independientemente de las estrategias que tengan para
restablecerse (capacidad de las semillas o propagulos para dispersarse), en este caso el
proceso para que se reestablezca la vegetacion original sera lento. Si el disturbio no es
intenso pero cubre una area muy grande (como ocurre con el efecto que tienen los
ungulados silvestres), no todas las plantas son dafiadas, por lo que la recuperacion sera
mas rapida que en el caso anterior. Si el disturbio es muy intenso pero en un area

pequenia (como el caso de madrigueras, monticulos o revolcaderos), los primeros
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colonizadores no tardan mucho en ocupar el espacio en donde las condiciones
microclimaticas pueden favorecer a las especies que predominan en los alrededores,
ocasionando que el proceso de sucesion sea relativamente rapido. Finalmente, si el
disturbio no es intenso y el area es pequefia, como las islas de fertilidad creadas por la
deposicion de heces, orina o cadaveres), las especies dominantes en los alrededores van
a restablecerse rapidamente (Connell y Slatyer 1977). Este efecto es mas evidente en
sitios donde se presentan ciclos estacionales muy marcados que influyen en la
disponibilidad y calidad de los alimentos. Por ejemplo, las grandes manadas de fius que
migran a través de las llanuras del Serengeti y los millones de bisontes que alguna vez
habitaban las planicies de Norteamérica, se movian de uno hasta miles de kilémetros de
manera oportunista, siguiendo el crecimiento de la vegetacion conforme avanzaba la
temporada de lluvias y promoviendo la creacion de un mosaico muy dindmico el cual ha
sido considerado como un mecanismo clave para el mantenimiento de la dinamica en

los pastizales (McNaughton et al. 1988, Frank y McNaughton 1992, Frank et al. 1998).

Respuesta de la planta a la herbivoria, fertilidad del suelo y condiciones

ambientales.

Cuando los herbivoros tienen un efecto sobre las plantas, éstas tienen una
respuesta fisioldgica para reponer la biomasa consumida. La respuesta dependerd en
gran medida de la edad de la planta cuando es danada, la intensidad y periodicidad con
la que es consumida, pero adicionalmente, dependera considerablemente de la fertilidad
y las condiciones ambientales de cada sitio (OIff y Ritchie 1998, de Val y Crawley
2005). El tiempo (relativo con el estadio de la planta) en el que ocurre la herbivoria, es
un factor critico para que la planta pueda recuperarse, si el dafio ocurre en una etapa
temprana de la planta, la herbivoria puede estimular el crecimiento de nuevos brotes y

no tener efectos negativos en la reproduccion de la planta, de igual manera que si el
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dafio ocurre después de que la planta ha pasado su ciclo reproductivo. Sin embargo, si el
dafo ocurre en el momento en que la planta estd produciendo sus Organos
reproductivos, y ademds de una manera muy intensa que afecte a gran parte de los
individuos de una poblacion, los efectos seran negativos ya que puede aumentar la tasa

de extincion (Vinton y Hartnett 1992, Huntly 1991).

En cuanto a la intensidad, si el pastoreo es muy intenso y cronico, la tasa de
mortalidad puede aumentar por la defoliacién repetitiva que eventualmente agota las
reservas almacenadas en las raices (Maron y Crone 2006, Roth et al. 2009, Coppock et
al. 1983b). La defoliacién también tiene un impacto en la raiz que se expresa de dos
maneras: cuando ocurre la defoliacion los nutrientes almacenados en las raices,
principalmente carbohidratos, se utilizan para recuperar el area foliar consumida. La
reduccion en el area foliar también reduce la respiracion de la raiz, por lo que si la
intensidad del disturbio es muy alta la planta tiene altas probabilidades de morir sin
importar las condiciones ambientales y disposicion de nutrientes (Milchunas ef al. 1989,

Crawley 1983, Branch ef al. 1999, Agnew et al. 1986, Cid et al. 1991, Detling 1998).

Los efectos de la herbivoria sobre la produccion primaria neta (PPN) pueden ser
positivos o negativos en funcion de la disponibilidad de nutrientes en el sitio (Cid et al.
1991, Agustine y McNaughton 2006); de esta manera, la fertilidad de cada sitio es
crucial en la respuesta de la planta ante la herbivoria. En sitios poco productivos como
pastizales y desiertos aridos, los herbivoros generalmente tienen un impacto negativo en
la PPN porque las plantas no tienen suficientes recursos para reponerse del dafio, pero
por el contrario, el efecto puede ser positivo en sitios productivos o en periodos con alta
precipitacion (Leriche et al. 2003, Frank 2005, Bakker et al. 2006, Burns et al. 2009).
Por ejemplo, en los pastizales tropicales y templados de Africa y Norteamérica, los

ungulados pueden consumir entre 40 y 65 % de la produccion primaria neta, mientras
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que en las sabanas de la India puede ser hasta del 90 % y recuperarse en la siguiente
temporada de crecimiento sin tener efectos negativos, pero ademds ser mayor en
comparacion con sitios que no presentan algin tipo de herbivoria (McNaughton 1985,

Frank y McNaughton 1993, Pandey y Singh 1992).

Impacto humano sobre los pastizales y desiertos y el efecto del ganado doméstico

El humano ha tenido impactos desde hace miles de afios en todos los
ecosistemas que ha habitado. Durante su estancia, ha alterado considerablemente
procesos naturales como el régimen de fuego y herbivoria al disminuir las poblaciones
de muchas especies de vertebrados. Sin embargo, en los tltimos 150 afios el humano ha
tenido un impacto significativo en los ecosistemas, el cual ha sido estudiado con gran
detalle. Actualmente, la mayor parte de los pastizales y los desiertos (excepto aquellos
con condiciones extremas) han sido alterados en su composicion y estructura como
resultado de la fragmentacion del habitat, la eliminacion de grandes y pequeios
herbivoros, y al mismo tiempo la introduccion de ganado doméstico (Galbraith y
Anderson 1991, Knapp et al. 1998, Anderson 2006, Holechek et al. 2006). Asi, las
poblaciones remanentes de grandes herbivoros como bisonte, ciervo canadiense,
berrendo, elefantes y fius, estan limitadas por actividades humanas, mientras que
muchas otras especies como los perritos de la pradera, las vizcachas, las tuzas, las
chinchillas y en general herbivoros fosoriales, han sido consideradas como plagas.
Ambos grupos (grandes y pequefios herbivoros) han sido eliminadas de gran parte de su
distribucion histdérica por la aparente competencia por los recursos con el ganado
doméstico (Koford 1958, McNaughton 1984, Milchunas y Lauenroth 1993, Knapp et al.
1998, Van Auken 2009). Cuando la interaccion entre los herbivoros nativos y las

plantas fue modificada por las actividades humanas, muchos procesos en el ecosistema
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fueron interrumpidos, alterando considerablemente el equilibrio entre las especies que
mantenian la estructura y composicion vegetal de los pastizales y desiertos (Connell y

Slatyer 1977, Freilich et al. 2003 ).

El ganado doméstico (vacas, caballos, cabras, chivos, bufalos) puede tener
efectos positivos, neutros o negativos en la estructura y composicion vegetal,
dependiendo de su intensidad y del sitio en el que se presente (Detling 1998, Belsky
1986, Osem et al. 2002). En sitios donde la intensidad de pastoreo es ligera o moderada,
al igual que los ungulados silvestres, el efecto puede ser positivo al estimular el
crecimiento de algunas especies y aumentar la heterogeneidad en el paisaje (Holechek
et al. 2006, Crawley 1983). Sin embargo, en gran parte donde se practica la ganaderia,
se hace de manera muy intensa con el objetivo de producir el mayor nimero de cabezas
de ganado posible. En estos sitios, generalmente el ganado limitado por cercos, provoca
que las plantas no puedan recuperarse; en estos casos la tasa de extincion de las especies
no tolerantes al pastoreo aumenta drasticamente, pero al mismo tiempo aumenta la tasa
de colonizacion de especies tolerantes al pastoreo o de aquellas que no son consumidas
por el ganado. Gradualmente la vegetacion original (antes de introducir ganado) es
remplazada y se llega a un punto que alin cuando el pastoreo disminuya, la vegetacion
generalmente no vuelve rapidamente a su estado original y pueden pasar varias décadas
sin que ello ocurra (Hartnett y Fay 1998, Skarpe 1991, Collins ef al. 1998, Walker ef al.
1981, Fanselow et al. 2011, Tessema et al. 2011). Por ejemplo, en ecosistemas aridos en
el suroeste de EE.UU., el norte de México y las sabanas africanas, el sobrepastoreo
primero provoca un cambio en la composicion de las especies de gramineas perennes,
las cuales gradualmente son sustituidas por gramineas y hierbas anuales. Con el tiempo,
las especies lefiosas se establecen y si el exceso de pastoreo continda, las especies

lefiosas pueden sustituir completamente a todas las especies de gramineas (Brown y
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Archer 1989, Schlesinger et al. 1990, Van Auken 2009). Los impactos en la estructura
del suelo también son notables. Gran parte de los nutrientes que naturalmente eran
reciclados en el ecosistema, son extraidos y no vuelven a ser depositados en el lugar de
origen, ademas las extensas dreas sin cobertura vegetal creadas por el sobrepastoreo
promueven la erosion del suelo; a largo plazo, este efecto provoca la reduccion de
heterogeneidad ambiental y la disminucion en la productividad del sitio (Freilich et al.

2003, Schonbach et al. 2011).

El futuro y conservacion de la herbivoria

La conservacion de los pastizales y desiertos, asi como de los servicios
ambientales que proporcionan, requiere no so6lo de la proteccion de un darea
relativamente integra, sino que también depende del mantenimiento de los procesos que
la han mantenido estable por cientos de afios. El comprender el efecto de la herbivoria
de cada region nos permitird disefiar mejores estrategias de manejo que mantengan a
largo plazo la continuidad de los ecosistemas. El manejo y conservacion a largo plazo
de los ecosistemas requiere de un amplio entendimiento de los patrones y procesos que
han determinado la estructura y composicion de los mismos, asi como del efecto que
han tenido las actividades humanas. Actualmente, es necesario hacer compatibles las
estrategias de conservacidon con las estrategias de produccion agropecuarias y, esto
solamente serd posible integrando el conocimiento de ambas disciplinas (Davies et al.
2009, Gordon et al. 2004), para lo cual es indispensable fomentar la participacion
social, institucional y gubernamental para disefar, difundir y aplicar mejores practicas
de manejo que incluyan la conservacion de los procesos ecologicos de los que dependen
los ecosistemas, con el objetivo de mantener los servicios ecosistémicos que nos

brindan los desiertos y pastizales. Es necesario que las politicas de manejo se basen en
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datos cientificos so6lidos para establecer mejores estrategias de manejo de los
ecosistemas, politicas que integren las necesidades ecoldgicas y sociales enfocadas en
restaurar y conservar la buena salud de los ecosistemas a largo plazo. El presente
capitulo brinda las bases para que se comprenda el papel ecoldgico estratégico que
tienen los herbivoros, tanto silvestres como domésticos, en la estructura de los

pastizales y desiertos.
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Abstract

The widespread encroachment of woody plants throughout the semi-arid grasslands in
North America has largely resulted from overgrazing by domestic livestock, fire suppres-
sion, and loss of native large and small mammalian herbivores. Burrowing-herbivorous
mammals, such as prairie dogs (Cynomys spp.), help control shrub encroachment through
clipping of shrubs and consumption of their seedlings, but little is known about how this
important ecological role interacts with and may be influenced by co-existing large herbi-
vores, especially domestic livestock. Here, we established a long-term manipulative experi-
ment using a 2 x 2 factorial design to assess the independent and interactive effects of
black-tailed prairie dogs (Cynomys ludovicianus) and cattle (Bos taurus) on honey mesquite
(Prosopis glandulosa) abundance and structure. We found that, after five years, mesquite
abundance was three to five times greater in plots where prairie dogs were removed com-
pared to plots where they occurred together or alone, respectively. While both prairie dogs
and cattle reduced mesquite cover, the effect of prairie dogs on reducing mesquite abun-
dance, cover, and height was significantly greater than that by cattle. Surprisingly, cattle
grazing enhanced prairie dog abundance, which, in turn, magnified the effects of prairie
dogs on mesquite shrubs. Mesquite canopy cover per hectare was three to five times
greater where prairie dogs and cattle were absent compared to where they occurred
together or by themselves; whereas, cumulative mesquite height was two times lower on
sites where prairie dog and cattle occurred together compared to where they occurred
alone or where neither occurred. Data from our experimental study demonstrate that prairie
dogs and moderate grazing by cattle can suppress mesquite growth, and, when their popu-
lations are properly managed, they may interact synergistically to significantly limit mesquite
encroachment in desert grasslands.
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Introduction

Grasslands are one of the most ubiquitous biomes on the planet, but are highly threatened by
intensive land-use activities and conversion into shrublands. The conversion of grasslands into
shurblands is associated with increased desertification and the loss of ecosystem services [1].
Desertification of grasslands often results from overgrazing by poorly managed livestock, com-
bined with drought that causes extensive soil erosion, decline in native perennial grass cover, and
invasion by woody plants [2-6]. Loss of grasslands to shrubands has been further facilitated by
the widespread decline of native, free-roaming, large herbivores (i.e. bison) and small to
medium-sized burrowing mammals (i.e. prairie dogs) that both help maintain the presence of
the world’s grasslands through their herbivory and direct destruction of woody plants [4,5,7-13].

Indeed, large herbivores and burrowing mammals play important roles in shaping the struc-
ture and function of grassland ecosystems. Through their grazing, browsing and soil distur-
bances they transform grassland landscapes, create important habitats for many other
grassland species, and enhance spatial and temporal heterogeneity [8,14-16]. In the central
grasslands in North America for example, prairie dogs have co-existed with bison for thou-
sands of years and have established important grazing associations. The grazing and burrowing
activities by prairie dogs results in more nutritious forage on colony sites that attracts large her-
bivores like bison [17-19], while grazing by large herbivores benefits prairie dogs by increasing
forage quality and reducing vegetation height, thereby increasing predator detection and, con-
sequently, prairie dog survival [17,18,20]. However, domestic cattle (Bos taurus) have sup-
planted native bison (Bison bison) throughout most of their historical geographic range, while
prairie dogs (Cynomys spp.) have declined across 98% of their former range [8,9,19,21]. The
widespread decline in bison and prairie dogs, and overgrazing by livestock has been accompa-
nied by a decline in biodiversity and woody plant encroachment into North America’s grass-
lands [6,22-24]. In the desert grasslands of the American Southwest and northern Mexico
prairie dogs may control the establishment of honey mesquite (Prosopis glandulosa) through
their clipping of the mesquite shrubs and consumption of their seedlings [13].

Whereas, poorly managed cattle overgraze and help spread mesquite seeds across the desert
grassland landscape [5,6,24-26], and prairie dogs may control their establishment, a major
conservation and economic question in rangeland management is whether cattle and prairie
dogs can co-exist in a way that supports the needs of local ranching communities, and grass-
land biodiversity. Our previous work in the desert grasslands of northern Mexico has shown
that prairie dogs and cattle can have synergistic impacts on desert grassland vegetation, and
that cattle graze preferentially along prairie dog colony edges and use the colony centers for
resting, while prairie dog abundance increases in areas grazed by cattle [11,27]. These observa-
tions support the argument that prairie dog colonies are not only an important component of
the grassland mosaic for maintaining biodiversity, but also may provide valuable habitat for
domestic livestock [27]. In fact, the two herbivores can have mutualistic grazing associations,
similar to those between bison and prairie dogs [18,19,28]. Yet, how the interactions between
prairie dogs and cattle impact mesquite encroachment in desert grasslands remains poorly
understood. Insights into this ecological relationship are necessary to understand how tradi-
tional management strategies in this environment, such as prairie dog eradication and cattle
grazing practices, affect mesquite encroachment. Using a long-term manipulative experiment,
we tested the effects of prairie dogs and cattle on the abundance and structure of mesquite
shrubs and the effect of cattle on prairie dog abundance. This information, along with
improved livestock grazing practices (e.g., moderate grazing), can be used to inform conserva-
tion strategies aimed at limiting the transition from grassland to shrubland and promoting the
co-existence of native burrowing mammals and large, domestic herbivores.
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Materials and Methods
Study site

We conducted our experiment within the Janos Biosphere Reserve in the northwestern region
of Chihuahua, Mexico, located 75 km south of United States-Mexico border. The study site is
located on the Nature Conservancy s El Uno Ecological Reserve (Private Lands Program,
Mexico), within the Bdscula prairie dog colony (30°54 N 108°26 “W; Fig 1). Before the acquisi-
tion of the property, the site was grazed by cattle for but in 2004 cattle were removed to allow
vegetation recovery. Coupled with extensive livestock overgrazing, the region has undergone a
shift from a perennial grassland to what is now largely annual grassland [24,29]. The study site
is in a broad basin, with a sandy loam soil surface texture and sandy clay loam sub-surface.
Vegetation is dominated by the annual grasses, sixweeks threeawn (Aristida adscensionis), nee-
dle grama (Bouteloua aristidoides), and sixweeks grama (B. barbata), and numerous forbs.
Perennial grasses present include poverty threeawn (Aristida divaricata), ear muhly (Muhlen-
bergia arenacea), vine mesquite (Panicum obtusum), and tobosagrass (Pleuraphis mutica), with
some blue grama (B. gracilis). The area experiences a wide inter-seasonal temperature varia-
tion, from 42°C in summer to -10°C, in winter and a mean annual temperature of 16.9°C.
Mean annual precipitation is 306 mm and most of the precipitation falls during the summer
monsoon period [11,29].

Experimental design

In 2006, we established four replicate experimental blocks consisting of sixteen 60 x 60 m plots
(0.36 ha each) in an area with similar soil type, plant species composition, and prairie dog den-
sities (Fig 1A). Each plot was separated by 10 m. The study site had not been grazed by cattle
for two years prior to the initiation of the study. Each block, separated by 30m, had the follow-
ing 2 x 2 factorial design: both prairie dogs and cattle (+P+C); only prairie dogs (+P-C); only
cattle (-P+C); and both species absent (-P-C). Distance among blocks ranged between 50 m
and 150 m [11].

Prairie dog treatment

Prairie dog enclosures were installed during the second year of the study. Initially, prairie dogs
were present on all plots, and the -P+C and -P-C treatments were implemented by trapping
and relocating prairie dogs to elsewhere on the REU. We prevented their recolonization by
fencing the plots with 2.54 cm poultry netting that still allowed access by other small mammals
(Fig 1B). The wire-mesh extended 0.70 m aboveground, and was buried 1.25 m below the soil
surface to deter prairie dogs from burrowing underneath. A 15.24 cm wide strip of metal flash-
ing was attached along the top of the poultry-wire to prevent prairie dogs from climbing over
the fences. In plots with prairie dogs, we counted prairie dogs for two consecutive mornings
(7:00 to 10:00 hrs), during spring (last week of March) and fall (second week of September) of
each year: from 2006 (baseline pretreatment) through 2007, 2008, 2009, 2010, and 2011.

Ethics statement

Trapping and translocation were carried out in strict accordance with the recommendations of
the Department of Veterinary Medicine of the National Autonomous University of Mexico
(UNAM). Capture and handling protocols were reviewed and authorized by the Mexican Wild-
life Department (Permit Number: SGPA/DGVS/0844/06). All permits required for prairie dog
capture and handling were requested from and authorized by the administration of REU. Efforts
were made to minimize prairie dog suffering during the capture and relocation procedures.
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Fig 1. Study site. The Nature Conservancy s El Uno Ecological Reserve is located within the Janos Biosphere Reserve. Reprinted from Landsat Satellite
Images (LC80340392015154LGNLO0 and LC803340392015154LGN00) under a CC BY license, data courtesy of the US Geological Survey. Usinga 2 x 2
factorial design, our experimental plots consisted of: both prairie dogs and cattle (+P+C); only prairie dogs (+P-C); only cattle (-P+C); and both species
absent (-P-C). (A) Plots were established in sites with similar soil type, plant species composition, and prairie dog densities. (B) Prairie dogs were trapped
and removed from experimental plots (-P-C, -P+C) and their exclusion was maintained using fencing that extended above and belowground. (C) Cattle were
confined within plots (+P+C, -P+C) using an electric fence during the winter period to achieve a conservative grazing regime (consumption of 40% of
available forage).

doi:10.1371/journal.pone.0154748.9001

Cattle treatment

In treatments where cattle occurred (+P+C, -P+C), cattle were placed in the plots to simulate a
conservative grazing regime [11]. For this experiment, a conservative grazing regime was
defined as the consumption of 40% of forage (i.e., the available plant biomass) by cattle during
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winter [25]. Available forage was estimated in each plot every winter. Crossbred beef cows
were used to remove 40% of the available plant biomass. Cows were allowed to graze for 12 hrs
and were contained within the study plots using electric fencing (Fig 1C). The number of cows
per plot varied on each plot depending on available forage, and similarly, the number of cattle
varied across years due to environmental conditions and plant production. Beef cows were pri-
marily British (Angus, Hereford) and Continental (Limousin and Charolais) breeds raised on
nearby pastures (ejido San Pedro, Rancho San Blas, Rancho La Soledad).

Ethics statement

Transportation and manipulation of domestic cattle was conducted according to the Mexican
Official Norm (NOM-051-Z00-1995), which deals with humanitarian treatment of animal
mobilization [30]. Trained technicians handled the cattle to guarantee cattle safety. No official
permit was necessary to perform this experiment because domestic cattle under extensive pro-
duction are not considered experimental animal species under the Official Mexican Norm
(NOM-062-Z00-1999), which provide technical specifications for the production, care and
use of lab animals. Cattle owners from the local community agreed to collaborate with the proj-
ect by providing their cattle during the experiment.

Mesquite abundance and structure

We assessed mesquite abundance (individuals per hectare) in each plot during the summers of
2006 and 2011 by counting all mesquite plants and classifying each individual plant as adult or
seedling. To evaluate the effect of prairie dogs and cattle on the structure of mesquite, we also
measured total canopy cover and height of mesquite shrubs within each of the treatment plots.
To determine mesquite shrub canopy area per plot, we collected two horizontal measurements
of each plant in the summer of 2011 (no cover data were collected in 2006): the longest hori-
zontal canopy width and the corresponding perpendicular canopy width. We calculated aver-
age individual shrub canopy (m?) for each plot and then multiplied this by mesquite
abundance (ind/ha) within each plot to obtain a comparative measure of cover per treatment
(m? of mesquite canopy per hectare). To determine the effect of prairie dogs and cattle on indi-
vidual mesquite height, we estimated cumulative (i.e. total) mesquite height per ha. To control
for varying mesquite densities and sizes per unit area, average mesquite height was multiplied
by abundance (ind/ha) to produce an estimate of cumulative mesquite height (cm per ha),
henceforth referred to as "mesquite height".

Data analysis

We assessed all data for normality, and if needed, normalized data by log transformations
(Infostat Statistical Package, V.2011). We conducted a Repeated Measure Analysis of Variance
(RMANOVA) to test the effects of treatments over time on mesquite abundance, and an
ANOVA to evaluate differences in canopy cover and height among treatments.

Results
Effects of prairie dogs and cattle on mesquite shrubs

Mesquite abundance increased significantly in plots where prairie dogs were removed (-P-C,
-P+C), and the increase was greatest (3-fold increase) in plots where neither prairie dogs nor
cattle occurred (-P-C) (RMANOVA: Wilks, A = 0.24, F¢ 5, = 3.76, P = 0.001). Whereas, mes-
quite abundance did not change over time in plots with prairie dogs (+P-C, +P+C); these plots
maintained the lowest abundance of mesquite shrubs across treatments (Fig 2 and S1 Table).
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Fig 2. Honey mesquite and black-tailed prairie dog abundance. Prairie dogs and cattle significantly impacted mesquite abundance. After five years
of implementing our experimental treatments, mesquite abundance (mean + SD) increased in plots that excluded prairie dogs (-P-C, -P+C) but remained
lowest and unchanged in plots with prairie dogs (+P+C, +P-C). (+P+C = prairie dogs and cattle occurred together; +P-C = prairie dogs only occurred; -P
+C = cattle only occurred; -P-C = both prairie dog and cattle were absent)

doi:10.1371/journal.pone.0154748.9002

Our results show that mesquite cover was five times greater where neither prairie dogs nor
cattle were present, compared to where they occurred by themselves and where both were pres-
ent (ANOVA: F; ;5 = 4.857, P = 0.004; Fig 3 and S2 Table).

Mesquite height was also greatest on plots where neither species was present, and lower in
plots with prairie dogs (ANOVA: F; ;5 = 6.6163, P = 0.0004, Fig 4A and S3 Table). Compared
to where all animals were removed (-P-C), we found that individual mesquite height was 13%
lower in on plots where only prairie dogs were present (+P-C), 15% lower in on plots where
only cattle were present (-P+C), and surprisingly 46% lower in plots where both prairie dogs
and cattle were present (+P+C) (Fig 4A and S2 Table). The magnitude of treatment effects
were more obvious when comparing estimates of total mesquite height per unit area (m per
ha) (Fig 4B). Specifically, plots without both prairie dogs and cattle had the highest cumulative
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Fig 3. Mesquite canopy cover response to experimental treatments. Average mesquite canopy cover (mean = SD) per hectare on each treatment.
Canopy cover was strikingly five-fold greater in plots where neither species was present compared to where they occurred alone or together (F STAT,
P <0.0004). (+P+C = prairie dogs and cattle present; +P-C = prairie dogs present; -P+C = cattle present; -P-C = both species absent)

doi:10.1371/journal.pone.0154748.g003
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Fig 4. Mesquite height response to experimental treatments. (A) Effect of treatments on average mesquite height, and (B) cumulative
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and cattle present; +P-C = prairie dogs present; -P+C = cattle present; -P-C = both species absent)

doi:10.1371/journal.pone.0154748.g004

height, whereas in the plots where prairie dogs and cattle occurred alone or together, their her-
bivory pressures considerably reduced cumulative mesquite height.

The effect of cattle on prairie dog abundance

One year after treatments, the number of prairie dogs was consistently higher on plots grazed
by cattle compared to plots without cattle (Fig 5 and S3 Table). These differences were consis-
tent across the study from 2007 through 2011, and were significant in the spring periods of

;
160 1 Before i After
| o E - +P +C
2 o i 3 o
2 100 ] i b
o 60 1 E
E g i
20 X A—& N
0 o oo oo

SPRING FALL SPRING FALL SPRING FALL SPRING FALL SPRING FALL SPRING FALL SPRING FALI
2006 2006 2007 2007 2008 2008 2009 2009 2010 2010 2011 2011 2012 2012

Fig 5. Prairie dog abundance. Number of prairie dogs (mean = SD per ha) on each treatment, based on number of animals that occurred on each plot.
+P+C = prairie dogs and cattle occurred together; +P-C = prairie dogs only occurred; -P+C = cattle only occurred; -P-C = both prairie dog and cattle were
absent

doi:10.1371/journal.pone.0154748.9005
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2007 and 2009 and fall periods of 2008, 2010, and 2011 (P < 0.05; S3 Table). Prairie dog abun-
dance was likely also influenced by annual precipitation and variation in vegetation produc-
tion. The study site received only 65% and 45% of the historical average annual rainfall in 2009
and 2011, respectively, and during those years prairie dog abundance decreased across all plots
and no differences in their abundances were observed among treatments. Conversely, rainfall
was 10% above historic values during 2010 when maximum prairie dog abundance occurred
during the study period.

Discussion and Conclusion
Effects of prairie dogs and cattle on mesquite

Our study demonstrates that prairie dogs and cattle, together, can reduce mesquite shrub inva-
sion in the desert grasslands of northern Mexico. The removal of prairie dogs had a striking
effect on mesquite shrub abundance, cover, and height, and this effect was notably much
greater when cattle were also absent (Figs 2, 3 and 4). Consistent with previous studies [13,24],
our experiment demonstrates the important role of prairie dogs in controlling mesquite
through their foraging and clipping activities. In other parts of the world, small to medium-
sized herbivorous mammals also affect shrub establishment [9]. For example, plains vizcachas
(Lagostomus maximus) in the Argentinian Pampas, burrowing bettongs (Bettongia lesueur) in
Australia, and kangaroo rats (Dipodomys spp.) in North America reduce shrub encroachment
through browsing of shrubs and consumption of seeds and seedlings [8,9,31,32].

Cattle have been a major disperser of mesquite seeds in semi-arid grasslands, and poorly
managed cattle are well-known to overgraze and desertify grasslands [6,23,33]. However, our
experiment demonstrates that cattle also suppress mesquite abundance through: 1) their direct
herbivory; and 2) moderate grazing that increases the populations of prairie dogs (Fig 5),
which enhances the ecological service of prairie dogs in the suppression of mesquite shrubs.
Grazing associations between prairie dogs and cattle can be positive, neutral or negative
depending on spatial and temporal variability of grassland ecosystems [34], but our work indi-
cates that their positive grazing association can be capitalized on to strategically reduce shrub
invasion.

Management implications

Despite little direct evidence, competition with cattle has been used to justify extensive pro-
grams to eradicate prairie dogs from grasslands, perceptions on prairie dogs have been pushed
to extremes. These prairie dog “pest control” programs have been a major cause for reducing
prairie dog populations to about 2% of their historic numbers and still continue today [35].
However, such eradication efforts have been counterproductive, resulting in invasion of woody
plants, like mesquite, into grasslands. Indeed, there now is strong evidence from multiple
experimental and long-term studies that prairie dogs play an important role in controlling
shrub encroachment [13,24]. If the main challenge is to maintain grasslands and livestock pro-
duction then scientists and managers need to work together to find productive ways to improve
livestock management, such as through moderate grazing practices and/or by restoring prairie
dog populations in rangeland ecosystems to help control shrub encroachment and recover
native grasslands.

The results of our experiment demonstrated the important, interactive effects of prairie
dogs and cattle on mesquite encroachment in desert grasslands. However, our multi-year
experiment also indicates considerable temporal variation in prairie dog abundance, driven by
changes over time in precipitation (or plant biomass). Bottom-up regulation of rodent popula-
tions are common in arid ecosystems [36,37], and our results similarly show that bottom-up
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drivers regulate the ecological association and interactive effects of prairie dogs and cattle. For
example, our data suggests that cattle in desert grasslands have more pronounced effects on
facilitating prairie dog colony expansion during wet years when the vegetation is tall and prai-
rie dog abundance is high. In contrast, the role of cattle in facilitating the expansion of prairie
dog populations may be less important during dry years when productivity of grassland vegeta-
tion is low and consequently the habitat remains more open, and prairie dog densities are
lower [20,27,28,38]. More research is needed to improve our understanding of the spatial and
temporal variation of their grazing associations and how their associations vary under different
grazing regimes in order to better manage arid rangelands [25,34,39]. For example, we used a
moderate grazing intensity for our experiment, where cattle grazed 40% of available winter for-
age and showed positive and synergistic effects with prairie dogs on grassland composition and
structure [25]. Yet, high levels of grazing intensity and season long-grazing are common in the
area [24,29]. In conclusion, we believe that reintroducing prairie dogs and expanding their
populations will not restore desert grasslands without also improving overall livestock grazing
management. Scientific data are needed to develop more effective conservation and manage-
ment strategies for the desert grasslands of northern Mexico, and our long-term experiment
provides insights into a novel approach that can be strategically used to help achieve this goal.
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Abstract. Megaherbivores and small burrowing mammals commonly coexist and play
important functional roles in grassland ecosystems worldwide. The interactive effects of these
two functional groups of herbivores in shaping the structure and function of grassland
ecosystems are poorly understood. In North America’s central grasslands, domestic cattle (Bos
taurus) have supplanted bison (Bison bison), and now coexist with prairie dogs (Cynomys spp.),
a keystone burrowing rodent. Understanding the ecological relationships between cattle and
prairie dogs and their independent and interactive effects is essential to understanding the
ecology and important conservation issues affecting North American grassland ecosystems.
To address these needs, we established a long-term manipulative experiment that separates the
independent and interactive effects of prairie dogs and cattle using a 2 X 2 factorial design. Our
study is located in the Janos-Casas Grandes region of northwestern Chihuahua, Mexico,
which supports one of the largest remaining complexes of black-tailed prairie dogs (C.
ludovicianus). Two years of posttreatment data show nearly twofold increases in prairie dog
abundance on plots grazed by cattle compared to plots without cattle. This positive effect of
cattle on prairie dogs resulted in synergistic impacts when they occurred together. Vegetation
height was significantly lower on the plots where both species co-occurred compared to where
either or both species was absent. The treatments also significantly affected abundance and
composition of other grassland animal species, including grasshoppers and banner-tailed
kangaroo rats (Dipodomys spectabilis). Our results demonstrate that two different functional
groups of herbivorous mammals, burrowing mammals and domestic cattle, have distinctive

and synergistic impacts in shaping the structure and function of grassland ecosystems.

Key words:

Bos taurus; Chihuahuan Desert; Cynomys ludovicianus; domestic cattle; ecosystem

engineers, grasshoppers, grassland; grazing; herbivores; keystone species; prairie dogs; vegetation.

INTRODUCTION

The ecological role of a species, its Eltonian niche, is
played out not in isolation from other species but within
the context of an entire community (Leibold 1995).
Ecosystems are shaped by these complex interactions
among species and their separate and interactive
impacts. The importance of species’ interactive effects,
including effects among different functional groups, is
increasingly recognized, yet remains little understood
(Helfield and Naiman 2006, Alba-Lynn and Detling
2008).

Mammalian herbivores, both large and small, play
important roles in shaping grassland ecosystems
(McNaughton 1984, Whicker and Detling 1988, Frank
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accepted 10 February 2010; final version received 12 March
2010. Corresponding Editor: T. J. Valone.

5 E-mail: Davidson@unm.edu

et al. 1998, Bakker et al. 2006). Different-sized
herbivores often have complementary and additive
effects, and the ecological relationships between them
can be facilitatory (Ritchie and OIff 1999, Arsenault and
Owen-Smith 2002, Olofsson et al. 2004, Bakker et al.
2006). In grasslands around the world, two ubiquitous
functional groups of mammalian herbivores, megaher-
bivores and small burrowing mammals, commonly
coexist. They have co-evolved with grasslands and with
each other over millions of years, and both have effects
far beyond their herbivory, often playing keystone and
engineering roles (Owen-Smith 1987, Jones et al. 1994,
Power et al. 1996, Frank et al. 1998). As such, the
interactive impacts and ecological relationships between
these groups may be fundamentally important to the
structure and function of grassland ecosystems, but
remain poorly understood. Understanding their interac-
tive roles in the context of human activities is especially
important, as humans are greatly altering the species
composition, populations, and ecological roles of both
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groups of herbivores (Owen-Smith 1987, Jackson 1988,
Lai and Smith 2003, Suttie et al. 2005, Miller et al.
2007).

Megaherbivores, such as bison (Bison bison), African
ungulates, and elephants (Loxodonta africana), exert
strong controls through their grazing, browsing, migra-
tions, and wallowing (Owen-Smith 1987, Power et al.
1996, Frank et al. 1998, Knapp et al. 1999). Across
grassland landscapes they create expansive grazing
lawns and wallows, increasing landscape heterogeneity,
biodiversity, and nutrient cycling rates. They can be
important prey, and some, like elephants, create open
grassland and habitat for other animals by browsing
shrubs (Pringle 2008). Today, however, most grasslands
are dominated by domestic livestock that have replaced
free-ranging herds of megaherbivores (Suttie et al.
2005). In North America, for example, domestic cattle
(Bos taurus) have supplanted native bison throughout
most of their historic range. On one hand, improperly
managed livestock grazing can damage grasslands by
overgrazing, vegetation trampling, and dispersal of
invasive plants, and has resulted in extensive degrada-
tion and desertification of grasslands worldwide (Schle-
singer et al. 1990, Suttie et al. 2005). On the other hand,
cattle are ecologically similar to bison and other
ungulates, and may partially play the functional role
of megaherbivores when native species are absent
(Towne et al. 2005, Derner et al. 2009).

Burrowing mammals, including plains vizcachas
(Lagostomus maximus), Siberian marmots (Marmota
sibirica), plateau pikas (Ochotona curzoniae), ice rats
(Myotomys sloggetti), gophers (Geomys and Thomomys
spp.), and prairie dogs (Cynomys spp.; see Plate 1), also
have important effects on grasslands through their
herbivory (Huntly and Inouye 1988, Whicker and
Detling 1988, Branch et al. 1999, Smith and Foggin
1999, Mokotjomela et al. 2009, Yoshihara et al. 2010).
Unlike megaherbivores, however, they are sedentary and
have large impacts through the engineering of mounds
and extensive belowground burrow systems (Jones et al.
1994, Whitford and Kay 1999). In the central grasslands
of North America, for example, prairie dogs (Cynomys
spp.) create unique islands of habitat by consuming
grass, maintaining a low, dense turf of forbs and
grazing-tolerant grasses, and dotting their colonies with
numerous mounds and deep burrow systems (Whicker
and Detling 1988, Davidson and Lightfoot 2008). In so
doing, prairie dogs provide key habitat for many
grassland animals, enhance the nutritional quality of
forage, which attracts large herbivores to their colonies,
and provide important prey for predators (Whicker and
Detling 1988, Kotliar et al. 2006, Davidson and Light-
foot 2007, Davidson et al. 2008). They also help
maintain grasslands by clipping shrubs (Weltzin et al.
1997, Ceballos et al. 2010).

A critical issue for conservation of grasslands around
the world is the need to maintain the important
functional role of keystone burrowing mammals, like
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prairie dogs, while simultaneously managing for live-
stock production (Lai and Smith 2003, Bagchi et al.
2006, Miller et al. 2007, Yoshihara et al. 2010). This
raises the question of how the ecology of burrowing
mammals is modified by and interacts with that of
livestock. The relationships between prairie dogs and
cattle and their interactive impacts may be similar to
those between bison and prairie dogs (Coppock et al.
1983, Cid et al. 1991, Fahnestock and Detling 2002), but
have been surprisingly little studied (Detling 2006).
Despite little direct evidence, competition with cattle has
been used to justify extensive programs to eradicate
prairie dogs and other herbivorous rodents from
grasslands throughout the world. In the United States,
a century of prairie dog “pest control” programs have
reduced populations to 2-5% of their historic numbers
and still continue today (Miller et al. 2007). In the
Janos-Casas Grandes region of northern Chihuahua,
Mexico, where one of the largest black-tailed prairie dog
complexes remains, much of this once-extensive Chi-
huahuan Desert grassland has been invaded by mesquite
(Prosopis glandulosa) and degraded to annual grassland
(Ceballos et al. 2010). This has been attributed to
extremely high stocking densities of cattle and poor land
management practices (Ceballos et al. 2010) that do not
consider the relationships between cattle and prairie
dogs.

Large-scale, long-term experimental studies are essen-
tial to disentangle the roles of cattle and prairie dogs,
but such studies are currently lacking (Detling 2006,
Curtin 2008). We established a long-term, large-scale
experiment in the Janos grasslands that simultaneously
manipulates both cattle and prairie dogs (C. ludovicia-
nus). We address the following core questions. (1) Do
prairie dogs and cattle have distinctive effects on
vegetation structure and plant and animal community
composition? (2) Do prairie dogs and cattle together
have a larger combined effect on these ecosystem
components than either species alone? (3) Does the
presence of cattle affect the abundance of prairie dogs?
And (4) What are the implications of their interactions
and combined effects for conservation and manage-
ment?

We motivate these experiments with a conceptual
model that predicts the separate and interacting roles of
megaherbivores and small burrowing mammals on
grassland ecosystems, using the Janos ecosystem as our
example (Fig. 1). The key features of this model are: (1)
megaherbivores affect grassland ecosystems primarily by
grazing and browsing herbaceous vegetation, but also by
trampling and/or wallowing; (2) smaller burrowing
mammals affect the grassland primarily by ecosystem
engineering, including burrowing in the soil and clipping
vegetation, but also by grazing; (3) megaherbivores and
burrowing mammals indirectly affect each other through
their impacts on vegetation and soils, resulting in
interactive effects on the grassland; and (4) humans
control populations of both groups. We use our
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Fic. 1. Conceptual model showing the separate and interactive effects of megaherbivores (e.g., bison and cattle) and keystone

burrowing mammals (e.g., prairie dogs) on grassland ecosystems. Black arrows indicate effects of bison/cattle, light-gray arrows
indicate effects of prairie dogs, and medium-gray arrows indicate effects of humans. Solid arrows represent direct effects, while
dashed arrows represent indirect effects. The 4+ and — symbols indicate positive and/or negative effects. The presence of both bison/
cattle and prairie dog arrows indicates an interactive impact. Bison, cattle, and prairie dog drawings are by Sharyn N. Davidson.

experiment to evaluate this general model, which could
be modified to account for effects of different herbivore
taxa and environmental conditions in grassland ecosys-
tems throughout the world. Our work here helps
elucidate the relationships and interactive roles of these
important herbivores, key to understanding the impact
of human activities on global grassland decline and
implementing proper management.

STuDY AREA

Our study was conducted in the Janos-Casas
Grandes region of northwestern Chihuahua, Mexico,
located 75 km south of the United States—Mexico
border. The study site is located on the Nature
Conservancy’s El Uno Ecological Reserve within the
Bascula prairie dog colony (30°54’ N, 108°26" W; 1400
m elevation), the third largest colony in the region
(2000 ha). The reserve was grazed extensively by cattle
for decades, but in 2004 cattle were removed to allow
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vegetation recovery. Drought coupled with extensive
livestock overgrazing in this region of the northern
Chihuahuan Desert has caused a shift from a perennial
grassland to a largely annual grassland (Ceballos et al.
2010). The study site is in a broad basin, with a sandy
loam soil surface texture and sandy clay loam
subsurface. Vegetation is dominated by the annual
grasses sixweeks threeawn (Aristida adscensionis),
needle grama (Bouteloua aristidoides), sixweeks grama
(B. barbata), and numerous forbs. Perennial grasses
present include poverty threeawn (Aristida divaricata),
ear muhly (Muhlenbergia arenacea), vine mesquite
(Panicum obtusum), and tobosagrass (Pleuraphis mu-
tica), with some blue grama (B. gracilis). Mean annual
precipitation is 306 mm, with most occurring during the
summer monsoon period. Temperatures range from
—15°C in winter to 50°C in summer, with a mean annual
temperature of 15.7°C.
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PLATE 1.
Mexico. Photo credit: R. Sierra-Corona.

METHODS
Experimental design

We established four replicate blocks of experimental
plots, for a total of 16 plots in an area with similar soil
type, plant species composition, and initial prairie dog
densities (Appendices A and B). The study site had not
been grazed by cattle for two years prior to the initiation
of the study. Each block had the following 2 X 2
factorial design: presence of prairie dogs and cattle
(#+P+C), cattle only (—P+C), prairie dogs only (+P—C),
and where neither species was present (—P—C) (Appen-
dix A). Plot treatments were randomly assigned within
each block. Minimum distances between the four
replicate blocks of plots were between 50 m and 150 m
(Appendix B). Each of the four plots in a replicate block
was separated by 30 m. Each plot was 50 X 50 m, with a
6 X 6 grid of 36 sampling points systematically
positioned at 10-m intervals. Data were collected from
2006 (baseline pretreatment) through 2007 and 2008
(posttreatment).

Experimental treatments

Prairie dog exclosures, removals, and abundance.—
Prairie dog exclosures were installed at the end of the
first year of the study (late fall 2006). Initially, prairie
dogs were present on all plots, and the —P+C and —P—C
treatments were implemented by removing prairie dogs
and preventing recolonization by fencing with 2.54-cm
poultry netting. This design is superior to establishing
—P—C and —P+C treatments on plots where prairie dogs
were initially absent, because it is well known that
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Black-tailed prairie dog (Cynomys ludovicianus mexicanus) coterie taken in the Janos Biosphere Reserve, Chihuahua,

prairie dog colonies are often associated with distinctive
soils and vegetation. The wire mesh extended 0.70 m
aboveground, and was buried 1.25 m below the soil
surface to deter animals from burrowing underneath. A
15.24 cm wide strip of metal flashing was attached along
the top of the poultry wire to prevent prairie dogs from
climbing over the fences. To control for potential fence
boundary effects, a 5-m buffer was designated between
the fence and sampling areas within the study plots
(Appendix B). Litter accumulation along the fence was
routinely removed. The poultry netting with 2.54 cm
diameter mesh excluded prairie dogs, but allowed access
by all other rodents and small desert cottontail rabbits
(Sylvilagus audubonii) (Appendix C). The fence height of
0.70 m allowed predators and adult rabbits to jump over
the fences (J. H. Brown, unpublished data; the authors of
this study also observed this behavior). Desert cottontail
numbers were low in the area. Counts of individuals
during prairie dog observations amounted to 10
individuals over the study period, and fecal pellets
showed no significant differences among plots.

During late fall of 2006, the exclusion treatments were
initiated by removing prairie dogs from the —P4+C and
—P—C plots. Animals were trapped using Tomahawk
live traps and relocated elsewhere within El Uno
Ecological Reserve. Plots —P+C and —P-C were
monitored monthly thereafter, and prairie dogs entering
the plots were removed as necessary to maintain the
exclusion treatments.

Prairie dogs were visually counted and mapped within
and around each of the study plots during mid-spring
and early fall of each year from 2006 to 2008 to monitor
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populations on the treatment plots. Prairie dogs tend
not to occur uniformly across a colony; rather, they are
clustered in distinct coteries (territorial family groups).
As a result, prairie dogs were patchily distributed within
and/or along the edges of our plots (Appendix D).
Therefore, we mapped and counted all prairie dogs
associated with coteries that utilized the study plots. As
an additional measure, we also counted only those
animals observed within the boundaries of each of the
study plots (Appendix D). Although both counts
provided similar abundance trends, those that included
all members of the coteries best represented the number
of animals that actually used the study plots (Fig. 2).

During each spring and fall sampling period, an
observer was stationed in an elevated blind located in
the center of each block. Visual counts and locations of
prairie dogs were mapped on two consecutive mornings
and the intervening evening. Black-tailed prairie dog
coterie groups were very distinct, making counting of
individuals simple and repeatable (Appendix D). Live
trapping was not performed in order to minimize human
impact.

Cattle treatment—Cattle were placed into the +P+C
and —P+-C plots to simulate realistic levels of both grazing
and trampling under a moderate winter grazing regime
(see Appendix E). Beginning in the winter (January) of
2007, dry matter forage availability on each plot was
estimated by clipping 24, 0.5-m” quadrats 2 cm above the
soil surface. Clipped plant material was dried at 40°C for
48 hours and then weighed. Available forage for each
+P+C and —P+C plot was calculated, and then grazed by
crossbred beef cows (B. taurus). Beef cows used in this
study were primarily of British (Angus, Hereford) and
continental (Limousin and Charolais) breeds raised on
adjacent and/or nearby pastures, and accustomed to the
electric fencing used to confine them within plots. Based
on forage availability and cow body mass, a number of
cows were selected to remove 40% of the available forage
during a four-hour period. Based on nearly a century of
research on similar desert grassland associations, conser-
vative grazing not exceeding 40% utilization is recom-
mended for these sites, with these upland species
recommended for winter grazing (Paulsen and Ares
1962, Holechek et al. 1994. Selecting a four-hour duration
during the morning period increased the likelihood of
normal grazing and limited the effects of trampling
(Gregorini et al. 2008). To further limit the effects of
trampling, cattle were not placed in plots for 5-7 days
following a precipitation event. Forage availability was
estimated immediately following grazing to estimate
actual utilization.

Plant and animal measurements

Vegetation—Percent live plant canopy cover and
height of live foliage of all plant species were measured
at 10-m intervals on a 6 X 6 grid using 0.25-m> quadrats
at the end of the growing season each spring (April) and
early fall, (September) 2006-2008. The method was
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of the treatments, based on numbers of animals that use each
plot (see Methods: Experimental treatments: Prairie dog
exclosures, removals, and abundance for explanation), and (B)
prairie dog activity on the study plots as measured by the
percent cover of their soil disturbance. There were no significant
differences in prairie dog abundance before the treaments were
imposed, but subsequently prairie dog abundance was higher
on plots where prairie dogs occurred with cattle (+P+C) than
without (+P—C). Differences (ANOVA: P < 0.05, df =3, 15)
between +P+C and +P—C plots were present in spring 2007 and
fall 2008.

similar to that developed by Huenneke et al. (2001), with
plant canopy cover by species measured with subdeci-
meter? resolution using a gridded frame (Davidson and
Lightfoot 2006). Plant identifications of voucher spec-
imens were conducted at the Autonomous University of
Chihuahua (UACH) and voucher specimens were
deposited at UACH and the National Autonomous
University of Mexico (UNAM). To measure peak
aboveground plant biomass, plants were clipped to
ground level from 0.1 m? (20-50 cm) quadrats using a 3
X 3 grid. Locations of clipped quadrats differed each
year. Plants were then separated in the laboratory into
forbs, grasses, and shrubs, and further separated into
live (at time of harvest) and dead material. Samples were
dried in paper bags at 50°C to a constant mass (48 h),
then weighed.

Grasshoppers.—Grasshoppers were sampled visually
each fall from 2006 to 2008 along 1 X 50 m strip
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transects, using a 6 X 1 grid array. Grasshoppers flushed
from the ground were counted and identified to species
(Davidson and Lightfoot 2007).

Animal activity—Percent cover of soil disturbance
(i.e., digs, mounds, and tracks) from prairic dogs,
banner-tailed kangaroo rats, and pocket gophers
(Thomomys bottae), and counts of feces from desert
cottontail rabbits were estimated using the 0.25-m’
vegetation quadrats as an index of activity of these
animals on the plots (Davidson and Lightfoot 2006).
Prairie dogs, kangaroo rat, and harvester ant (Pogono-
myrmex spp.) mounds also were mapped and counted
on each plot at the start of the study (2006).

Data analysis

All data were assessed for normality, and if needed,
normalized by log transformations and analyzed using
SAS version 9.1 (SAS Institute 2005). We applied two
complementary statistical approaches to analyze vegeta-
tion (plant height, cover, and biomass), animal activity
(fecal counts of rabbits, and soil disturbance by prairie
dogs, kangaroo rats, and gophers), mounds (of prairie
dogs, kangaroo rats, and harvester ants), grasshopper
abundance, and prairic dog abundance among the
treatment plots. We used Analysis of Variance
(ANOVA) to examine the effects separately and a Mixed
Model Analysis of Repeated Measures (MM), which
included repeated covariance parameter estimates to
evaluate these variables over time to determine significant
time X treatment interactions. The fixed effects for each
MM were the plot treatment types, time, and the
interaction between the treatments and time. Each model
included a random block effect, which allowed for
correlated responses among plots within blocks. Each
MM compared the posttreatment samples to a baseline
pretreatment measure, which came from data on prairie
dog plots (+P—C) during spring and/or fall 2006. Among
the four treatments, these +P—C plots were not manip-
ulated and represented site conditions at the start of the
study. Because the power of the MM was low due to few
repeated measurements (i.e., 6 seasons, 3 years), we also
used ANOVA models with Tukey’s adjustments that
made multiple range-test comparisons across treatments
at each time interval. We pooled spring and fall
measurements by each year for plant height and for
plant cover to obtain total annual height and cover.

REsuLTS
Prairie dog abundance

There were no significant differences among blocks or
treatments prior to imposing the treatments, but soon
after, prairie dog abundance was higher on plots grazed
by cattle (+P+C) compared to plots without cattle
(#+P—C), and this pattern persisted from spring 2007 to
fall 2008 (Fig. 2, Appendices D and F). This observation
is supported by prairie dog soil disturbance that
exhibited a similar relationship between treatments
(Fig. 2, Appendix F).
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Winter 2005 and spring 2006 were very dry (Appen-
dix G), resulting in no prairie dog offspring in 2006.
The relatively higher numbers of prairie dogs in 2007
and 2008 reflect, in part, a rebound of the prairie dog
population following a more normal precipitation and
vegetation production regime. Additionally, while
prairie dogs were removed from —P+C and —P-C
plots, and exclosure fences were installed to keep
prairie dogs out, there were periodic trespassers,
especially in the initial posttreatment stages of the
study (Fig. 2).

Vegetation response

Prairie dogs and cattle had dramatic and rapid effects
on the vegetation (Figs. 3 and 4; Appendix F). At the
start of the study, there were no differences in vegetation
among treatments or across blocks. Shortly after
implementing the treatments, plant canopy cover and
height were substantially lower where both prairie dogs
and cattle were present (+P+C) compared to plots where
each occurred alone (+P—C, —P+C) or where neither
were present (—P—C) (Fig. 4, Appendix F). Height of
grasses and spring and summer forbs were consistently
lowest on the +P+4-C plots relative to the others, although
significant differences varied between +P+C and the
other treatments (Appendix F). Canopy cover of forbs
and grasses showed no significant differences (P > 0.05).
The strongest difference was in summer forb height
(MM, time X treatment interaction, Fg 3 = 3.30, P =
0.018; Fig. 4C). Summer forb height was very similar at
the start of the study, but by 2008 forbs were tallest in
—P—C plots and —P+C plots, intermediate in +P—C
plots, and shortest in +P+C plots (Fig. 4C). There were
no differences in vegetation height or cover between
plots where prairie dogs and cattle each occurred alone,
compared to where neither occurred (Fig. 4; Appendix
F). Some species-level differences in plant canopy cover
and height became apparent by 2007, and continued into
2008. Compared to the +P4+C plots, Russian thistle
(Salsola kali), an exotic forb, was two times taller in the
+P—C plots, >2 times taller in the —P+C plots, and >3
times taller in the —P—C plots (ANOVA, F; ;5=3.08, P=
0.08; Fig. 3). Despite some notable changes in vegetation
structure (i.e., height and canopy cover) there were no
significant differences in aboveground biomass among
treatments, probably because there was high variability
within. Nevertheless, +P+C plots consistently had the
lowest biomass compared to the other plots in 2007 and
2008 (P > 0.05).

Grasshopper response

Grasshoppers showed large responses to the removal
of prairie dogs and both prairie dogs and cattle (Fig. 5;
Appendix F). Prior to the implementation of treat-
ments, there were no significant differences in grass-
hopper abundance among treatments or blocks. By
2008, overall grasshopper abundance was much higher
on plots where prairie dogs were removed, with
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significant differences between the —P—C plots and the
+P+C and +P—C plots (ANOVA, F5;5=4.69, P=0.03;
MM, Fg 196=3.14, P=0.025; Fig. 5). Much of this was
due to one dominant species, Melanoplus lakinus, which
by 2008 was 2-3 times more abundant on the plots
where prairie dogs were removed (—P—C and —P+C)
than on the plots where prairie dogs remained (+P—C
and +P+C) (ANOVA, F;;5=31.32, P < 0.0001; MM,
time X treatment, Fg 196 =29.78, P < 0.0001; Fig. 5B).
Two other common species of Melanoplus (M. arizonae
and M. sanguinipes) were also 2-3 times more abundant
on the —P—C plots compared to the other three plots,
with the largest differences being between the —P—C and
the +P+C plots (ANOVA, P < 0.05 for both; Appendix
F). In contrast, another common grasshopper, Trime-
rotropis pallidipennis, showed a twofold decline in 2007
on the +P+C plots compared to the —P—C plots
(ANOVA, F;,5 = 6.56, P = 0.02), and this pattern
persisted in 2008 (Fig. 5C). Dactlylotum bicolor
(ANOVA, F5,5 = 4.57, P = 0.03), and several other
less common species, showed a similar pattern. For
most of these grasshopper species the greatest differ-
ences (2-3 fold) were consistently between the —P—C
and +P+C plots, demonstrating a generally larger effect
where cattle and prairie dogs co-occurred than where
they were both absent or occurred alone.

Small-mammal activity response

Banner-tailed kangaroo rats showed a significant
response to removal of prairie dogs and addition of
cattle grazing (Fig. 6). Based on our mound survey and
soil disturbance measurements, there were no significant
differences in kangaroo rat, prairie dog, ant, or pocket
gopher mound abundance or activity among treatments
or blocks at the start of the study. Following treatment
implementation, kangaroo rat activity increased signif-
icantly on the plots with only cattle (—P+C) relative to

74

PRAIRIE DOG-CATTLE INTERACTIONS

3195

(A) Photograph of the study site in September 2005, before study plots were constructed and treatments were
implemented. (B) Photograph taken in September 2008, 1.5 years after treatments were imposed, showing large differences in plant
height and cover within a —P—C plot (to the right of the fence) compared to outside the exclosure where only prairie dogs occurred
(to the left). Note the tall darker green plants (Russian thistle, Salsola kali) inside. Photo credit: A. D. Davidson.

the other study plots, with a signficant time X treatment
interaction effect found from spring 2006 through fall
2008 (MM, time X treatment, Fys s =1.92, P =0.042).

DiscussioN

Our manipulative experiment demonstrated that this
desert grassland ecosystem responded rapidly and
dramatically to the presence or absence of domestic
cattle and a keystone burrowing rodent. Regardless of
how their long-term impacts may play out, the short-
term effects documented here demonstrate the powerful
controls these animals have on grasslands (Table 1).
Other experimental studies have revealed similarly rapid
responses to experimental exclusion of other mammali-
an herbivores, especially to burrowing mammals,
including prairie dogs in other grassland systems (Cid
et al. 1991, Fahnestock and Detling 2002, Retzer 2007,
Van Staalduinen et al. 2007, Mokotjomela et al. 2009).
Under the intensive cattle grazing regime that occurs
elsewhere in the Janos grasslands, we expect that cattle
would have even larger effects than observed in our
experiment.

To the extent that our experiments provide tests, the
results generally support the predictions of our concep-
tual model (i.e., plant architecture and species compo-
sition, animal associates, indirect effect of cattle on
prairie dog abundance; Fig. 1, Table 1). These responses
will likely become even more pronounced with time.
They document the importance, not only of separate
effects of the different functional groups of herbivores,
but also interactive impacts. Indeed, the combined
impacts on vegetation were synergistic, due not only to
grazing by both prairie dogs and cattle, and engineering
activities of prairie dogs, but also to the increase in
prairie dog abundance in response to cattle grazing (Fig.
4). Therefore, consistently greater impacts where the
species co-occurred reflect, in part, increases in prairie
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Fic. 4. (A) Canopy cover and (B) height of vegetation
(both forbs and grasses combined), and (C) mean summer forb
height (all values are means = SE) showing the rapid changes in
trajectories across treatments over time, following the imple-
mentation of the treatments.

dog abundance, which was not only a treatment but also
a response variable in our experiment. Consequently, the
effect of prairie dogs was greater where they coexisted
with cattle than where they occurred alone.

The large increase in banner-tailed kangaroo rat
activity in areas with cattle shows that prairie dogs

75

ANA D. DAVIDSON ET AL.

Ecology, Vol. 91, No. 11

—@&— —Prairie dogs, —cattle

O —Prairie dogs, +cattle
—— +Prairie dogs, —cattle
—7/— +Prairie dogs, +cattle

o Before After

A | Total
600

500
400
300

200

100 d

Number of grasshoppers

35

Forb specialist

30

25

20

Number of grasshoppers

Number of grasshoppers

0

Fall 2006 Fall 2007 Fall 2008

Fic. 5. Data show rapid changes in trajectories in mean
abundance (per 50 m?) of (A) all grasshoppers, (B) the forb
specialist grasshopper Melanoplus lakinus, and (C) the open-soil
specialist grasshopper Trimerotropis pallidipennis (all values are
means = SE), following the implementation of the treatments.

and cattle had differentially impacted this coexisting
keystone rodent (Valone et al. 1995). Despite the
common coexistence of banner-tails and prairie dogs
in these grasslands, previous work has suggested that
these rodents compete (Davidson and Lightfoot 2006),
and the current study supports this relationship.
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Further, our results suggest that banner-tailed kangaroo
rats benefit from moderate grazing by cattle, which
reduces vegetation and creates preferred open habitat
(Krogh et al. 2002), especially when there is no
competition with prairie dogs. However, overgrazing
to the point of desertification has caused large-scale
declines in banner-tailed kangaroo rat populations
(Krogh et al. 2002, Waser and Ayers 2003). Our
experiments offer additional insights into the apparent
relationships between these keystone rodent species and
cattle, which may have important consequences for
grassland biodiversity, in particular because many
vertebrates and invertebrates are strongly dependent
on the burrow mounds of banner-tails, prairie dogs, or
both (Valone et al. 1995, Kotliar et al. 2006, Davidson
and Lightfoot 2007, Davidson et al. 2008).

Prairie dogs had large independent effects on grass-
hoppers, but together prairiec dogs and cattle, by altering
both vegetation and soils, had the greatest impact on
grasshopper assemblages. These findings are significant
because grasshoppers are important herbivores of semi-
arid grassland ecosystems, representing diverse species
assemblages and ecological attributes (Joern 1982).
Impressively, grasshopper abundance and forb cover
and height showed similar trends across treatments
(Figs. 4 and 5). Grasshopper abundance has been found
to be higher off prairie dog colonies where plant cover is
greater (O’Meilia et al. 1982, Russell and Detling 2003,
Davidson and Lightfoot 2007), similar to our findings,
although grasshopper species associated with forbs and
bare soil are typically more common on colonies due to
the disturbance (Russell and Detling 2003, Davidson
and Lightfoot 2007). We saw such patterns with species
like T. pallidipennis and D. bicolor, which prefer sparse
vegetation and benefited from the more open habitat
created by both cattle and prairie dogs. However, forb
specialists (e.g., Melanoplus) were more common on
treatments without prairie dogs or either species, where

76

PRAIRIE DOG-CATTLE INTERACTIONS

3197

forbs were taller and abundant (Figs. 3 and 4). Our
results indicate a large response of insect herbivores to
vegetation released from grazing by mammalian herbi-
vores. While prairie dogs had distinctive impacts on
grasshoppers, prairie dogs and cattle together had
interactive effects, illustrated by the considerably greater
differences in grasshopper species abundances where
both prairie dogs and cattle were present compared to
where they were alone or absent.

Some of the strongest impacts of cattle and prairie
dogs on vegetation were where they co-occurred
compared to where each occurred alone (Fig. 4). Prairie
dogs and cattle are both well known to reduce
vegetation height and perennial grass cover, resulting
in increases in forbs and bare soil (Whicker and Detling
1988, Schlesinger et al. 1990). Although prairie dogs and
moderate cattle grazing had no significant independent
effects on vegetation height and plant cover in our study,
prairie dogs and cattle together had strong combined
effects (Fig. 4). Despite the observed reduction in
vegetation height and cover, plots with both prairie
dogs and cattle did not necessarily have lower primary
production, since herbivore grazing is known to
stimulate plant growth (Whicker and Detling 1988).
Similar experimental studies have evaluated the com-
bined impacts of prairie dogs and bison in mixed-grass
prairies of the Great Plains, but no interactive effects
were reported, perhaps because of very low bison
numbers (Cid et al. 1991, Fahnestock and Detling
2002). The large combined impact of prairie dogs and
cattle in our experiment resulted in part from increased
prairie dog abundance where the two co-occurred, which
was not observed by Cid et al. (1991). This positive
relationship of prairie dogs with cattle grazing is
consistent with previous reports and simulated grazing
(Snell 1985, Cheng and Ritchie 2006, Curtin 2008),
although it remains to be demonstrated whether these

TaBLE 1. Summary of effects of prairie dogs and cattle on
grassland community variables.

Variable —-P+C +P-C +P+C
Prairie dog abundance T
Total plant height ns ns l
Summer forb height ns ns i}
Plant canopy cover ns ns |
Plant biomass ns ns ns
Total grasshopper abundance ns l i}
Forb specialist grasshopper |/ns |/ns |
abundance
Open-soil specialist grasshopper ns ns 1
abundance
Banner-tailed kangaroo rat activity 1 ns ns

Notes: The table demonstrates some of the independent
effects of cattle and prairie dogs, and the consistently large
effects of both cattle and prairie dogs where they co-occurred.
The arrows indicate significant (P < 0.05) increases or
decreases in those variables relative to the —P—C plot, following
the implementation of the treatments. Nonsignificant differ-
ences are indicated with “ns.” In the case of forb specialist
grasshoppers, some species decreased, while others showed no
significant response (i.e., arrow/ns).
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responses reflect differences in the distribution of
colonies or in overall abundance. This relationship is
further influenced by the positive associations of cattle
with prairie dog colonies. Our research in the Janos
region is showing that cattle preferentially graze on
prairie dog colonies (R. Sierra, E. L. Fredrickson, and
G. Ceballos, unpublished data,; see also Curtin 2008),
similar to the preferential grazing by bison on colonies in
mixed-grass prairie (Coppock et al. 1983). So, grasslands
where cattle and prairie dogs coexist experience the
combined effects of two major herbivores, and ecosys-
tem structure and function are shaped fundamentally by
the relationships between them.

Such relationships and resultant synergistic effects
may be common between megaherbivores and burrow-
ing mammals worldwide, and even between large and
small herbivores more generally. For example, livestock
are purported to facilitate other burrowing mammals,
such as plateau pikas and zokors (Myospalax fonta-
nierii) in the Tibetan plateau and plains vizcachas in the
Pampas of Argentina (Jackson 1988, Smith and Foggin
1999, Zhang et al. 2003), while native megaherbivores
like white rhinos (Ceratotherium simum) and elephants
in Africa are known to facilitate smaller grazers,
including impala (Aepyceros melampus), zebra (Equus
burchelli), and others (Farnsworth et al. 2002, Waldram
et al. 2008). However, much remains to be learned about
how these relationships and their context dependencies
translate into interactive impacts on grasslands. Recent
studies have found that large domestic grazers have
broader landscape-scale effects than burrowing mam-
mals, which have more intensive, localized impacts due
to their sedentary behavior and engineering activities
(Retzer 2007, Van Staalduinen et al. 2007, Mokotjomela
et al. 2009, Yoshihara et al. 2010). For these reasons and
consistent with our model, small and large herbivores
often have both independent and interactive impacts
(e.g., Ritchie and OIff 1999, Olofsson et al. 2004, Bakker
et al. 2006, Yoshihara et al. 2010). When each functional
group is more abundant when the other is present than
when they occur alone (e.g., Coppock et al. 1983,
Whicker and Detling 1988, Arsenault and Owen-Smith
2002, Curtin 2008, the present study; R. Sierra et al.,
unpublished data), they can play synergistic roles in
shaping the structure and function of grassland ecosys-
tems.

Our conceptual model also has broader applications
to other kinds of herbivores and ecosystem engineers in
other grassland ecosystems, and highlights the need for
both theoretical and empirical studies in order to better
understand and manage grasslands throughout the
world. More generally, our work demonstrates how
the networks of ecological relationships among species
belonging to different functional groups can affect the
structure and function of ecosystems. These relation-
ships and their consequential cascading effects are often
controlled by top predators and humans (Ripple and
Beschta 2007). Our findings are generally consistent with
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other studies, such as prairie dogs and kangaroo rats in
Chihuahuan Desert grasslands (Davidson and Lightfoot
2006, 2007, 2008, Davidson et al. 2008), ants and prairie
dogs in shortgrass prairie (Alba-Lynn and Detling
2008), habitat-modifying benthic mollusks in coastal
regions (Boyer and Fong 2005), and salmon and bears in
Alaskan riparian ecosystems (Helfield and Naiman
2006). Our study goes a step further, however, in
showing that these combined effects are influenced by
the relationships between species, and that these
complex interactions can be important in the domesti-
cated, human-dominated landscapes that now comprise
most of the Earth (Kareiva et al. 2007). We suggest that
grasslands may be able to sustain populations of both
domestic megaherbivores and burrowing mammals
when abundances are managed so that they interact
synergistically to enhance the productivity and biodi-
versity of grassland ecosystems.
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INTERNATIONAL PERSPECTIVES

The Janos Biosphere Reserve,
Northern Mexico

BY RURIK LIST, JESUS PACHECO, EDUARDO PONCE, RODRIGO SIERRA-CORONA,
and GERARDO CEBALLOS

Introduction
November 28, 2000, marks a historic date for the conserva
tion of large endangered mammals in Mexico, Thar day the
gate of the quarancine corral, where 23 bison {(Bison bison)
from Wind Cave Naconal Park had spent the nwo woeks since
their arrival from the United States, was opened and the bisoa
released, running into the short grass prairie of Janos,
Chihuahua, Mexico, For the first time in ar least a century,
genetically pure bison mamed again in Mexico (see figure 1).
The release of the hison was the preamble of an even
more important, large-scale conservadion issue, On December
8, the Janos Binsphere Reserve (JBR) was established by
presidential decree (Diario Oficial de la Federacion 2009;
figure 2). With more than half 2 million hectares (more than
a million acres), [BR became the first federally protecred area
with the main objective to protect native gmsslaml ecosystems
in Mexico (see figure 3). The decree was the culmination of
more cthan owo decades of scientific rescarch and conservation
work in the region, whereas the bison release marked the
beginning of a new era in JBR, which will be focused on res

v

Figwre 1—Hend of gesetically pure bisea from Wied Cave National Park roaming in the JBR grassland. Phato by Rerik List,

Gerarde Ceballos, Jesis Pacheco, Rarik List, Rodrigo Sierra-Corana, and
Eduardo Peace (1uht to right). Photo by Mike Lockhart,

toration, improved land management practices, and the
development of alrernarive use of the region’s resources.

The conservation story of JBR goes back to the tme
when Aldo Leopold visited Rio Gavilin in the neighboring
mouncins of Casas Grandes, where he found exemplarily
well-preserved ecosystems (Leopold 1937). Around  that
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Fegurs 2—Map o the Janos Bicsphere Reserie.

rime, Fin Gavildn and the mounsiins
of Janos were part ol 2 lasge block of
federal lands inhabited by inany spe-
cies, incheding thres that n‘.'[l;ll‘:[L;]hI!:.-'
are nmar ewtinet in the area: grizely
hears (frre arcias horeifaiis), By
wokves  (Candr fupred, and :||'|:'|J.'l.|.'|'i;2|
woodpeckers {Camgepini f.rr:l.':lrn.n'.llﬁ;
figure 4). The walleys. on the other
hand, were part of extensive canle
ranches covered by FH."rI.'I:II:Ii.'II. glass-
lands. Tn the 1930 and 1940s, the
Agrarian Reform gave away the federal
lands and subsdivided cattle ranches oo
satisfy lanadless peasants demands. The
Impact of their activities and of for-
estry  companies  strongly  changed
environmentl conditions, and a few
years laver, overgrazing became a severe
problem in JBR (Villa 1955). Intensive
logging had eliminared the obd E;II.'I'H'[E'I.
frrrest, gxcepe in the moat inaccessible
areas, and one by one, the i.|'|:||.h:Ii.:||.
woodpecker, grizely bear, and gray
witdf, im thar order, diml:lElL'J.l.L'll lrom
the region and eventually {rorn Mexioo
(Ceballos and Navarro 1991; Ceballos
and Eoearci 200351,

Biological Diversity
[hesprive chee Loss of these lconic species,
the distance of JBR frem the natdon's

36 Intersational Journal of Wilderness

ecosystems. Pholo by Bfsando Ponce,

Figure 3—The JBA i the liced bedesal resarve cremtad with the main eisfective to protect grassiand

capiral in a centralized country helped
(o mainezin most other biological
components of the sierras and wvalleys
of JBE, while the reer of the country
wis losing both species and habirar, In

. 1988, when Gerardo Ceballas went

scarching for the black-railed prairie
dog [ Cymerpr iwdovicianns) colonies
reported by Anderson (19720, he
Found a 55,)-hecrare (135,450 aore)
prairie dog complex, which made it
the largese in North America as 98%
of the area ocoupied by prairie dops
had been decimared by poisoning and
plague (Ceballos er al. 1993 Miller e
al 1994; figure 5).

This discovery represented 2 hope
o find bladk-footed ferrers (Awsinle
wigripes), a species thar depends on
prairic dogs for food and shelwer, and
which became the first species 1o disap-
pear from the wild a5 a consequence of
the dedine of prairie dogs across Morth
America (Clark 1989), Although no
Fereers were found, it became clear thar
the cxrensive prairie dog rowms were of
continental importance, In 1991, the
Instituee of Ecology from the Marional
Universicy of Mexico {[Universidad

Macional Aurdnoma  de  Méxion-
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LIMAM) inidared the firse biological
soudies in the area and started a black-
foored ferrer reintroduction program in
2007 {see figure &,

Soon it became clear thar the [BR
area was biologically diverse, and it
was recognized as pricricy area for
biodiversity conservation in Morth
America [List o0 al. 1994; Ceballos

Figure @&—The sierrés of JBER fre covesad by
lamperals Torests, which once hisied grl::llat
aind valwae. Phota by Rurik List

ALGUST 2000 = WOLUKE 16 KUMEEH 2



Phot by Gerasdo Cabaliog.

Figure 5—Tha JBR grasslonds maietain oss of the lamgest praine dog complexes in North Amevica.

1994: Manzano-Fischer er al. 20600k
Dinersiein er al, 1998; COMARIO
2000; table 1), The outstanding bio-
logical diversity was parthy the resulr
of the presence of prairie dogs, which
through their acrivities maodify che
grasslands, providing home o species
such as burrowing owls {Adbene cpmic:
wharia) and food w rterrestrial and
avian predarors (Ceballos er al. 199%
List ec al. 2003; figure 7). Alse,
because of their foraging behavior,
they keep the plants lowr and modify
the composition and structure of che
vegeration, allowing species that need
shorr vegeration to abound. In addi.
tion, their burrowing activities loosen
the soil and improve habicar for snil
invertcbrares (Miller e al, 1994,

20005 Ceballos ee al. 200%; Davidson
e al. 20100

There are soveral conteibuting Fac-
tors in the notable bisdiversicy of |BR:
the alimede ranges from 1,400 m

(4,590 fi) in the extensive walley, '

which starts ar the foathills of the
Sierrn Madre Oecidental, then Boes
north to Mew Mexico, and south and
east e smaller solaed sierras in
Chihuzhue (aee ”gulu A1 1w 20600 m
(B.530 F) in the |:l|:'.'l.k af Las
Guacamayas. The area is found ac the
western end of the Chibusbuan Deserr,
which gives the characieristic compo-
sition b the grasslands and shrubs; the
temperate pine and aabk foreses of the
Sierra Madre Qceidental reach che
northern end in JBR, with character-

Table 1—Diversity and conservation status of the terrestrial
vertebrates of Janos Biosphere Reserve, Chihuahua, Mexico,

Taxon Orders | Families | Genera | Species | Status

EN | TH | 5P
Amphibians | 2 1 5 | 12 | o 0| ¢
Reptiles & k] | 34 0 ¥ B
Birds 17 53 157 | 257 3 B | 17
Marmmals 18 47 8 G 4 2
Total 25 EH | 225 SEE k| 18 | 31
EM - Endarsgered, TH = Threztoned, 5P = Special Protection.

AUGUET 2010 =

WOLUME 16, HUMEER 2
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Figure b—Black-footed farrels hive haan adn-
troduced in JBR Photo by Rurik List

istic species such as the thick-hilled
parror (Répachepsitta packyriyrecha)
and eared trognn ( Supeifoeis memcemnes).
Maost of the [BR is coverced by open
Emﬂmds and  grassland-shrulbs, bu
thers are alsn temperate foreis, mes-
quirs  shrublands, halaphytic
vegerarion, and :gril:l.l.llun.-' [Celallos
et al, 2005).

The Creation of the Reserve
Chver the vears, the stdies continued
producing information that juscificd
the legal protection of the Janos eoosys-
remis, 50 in January 24002 we initiated
the long process m include JBR in e
Martional Systern of Prosected A of
the Mational Commission of Protooted
Arcas [Comisidn Macional de A
Waturales Protegidas-COMNANE) a5 2
hiosphere reserve. Chver time,  many
governmental and  nongovernmenal
imsriturions parcicpated in this process,

The jl_|$|;:iﬁ|:.1lh:-ﬂ to crcate the
reserve was ample and solid. JBR
maintains a considerable amount of
native grasslands (220,000 ha'543,400
acres), which is a critically threatened
ecosystem in Mexico, The JBR was
ranked the second mest bmpostan
arza for the protecton of marmmals in
Mexico afrer the Montes
Biosphers Reserve in the Lacandon

Aenles

Tropical Rain Forest of southern
Mexicn (Ceballos 199599,

These grasslinds mmintain the
second |a_'r:_|;q:$l: praine tltrg |::-::-1:|||:||r_'i. ol
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Figure 7—The ferruginous hawk is one of mary binds of
prey that prey spaa prairie dogs and abound in JER
Phote by Eduardo Ponca.

prairie dog towns in Morth Amcrica,
the only 'qu-r.mgil:lg bison herd in
Mexico and the southwestern United
Staces, and small populagions of hexicos
crivically  endangered  pronghorn
[Aresadorapra ameriodna) [Ceballos er al,
IO05; Tise et al, 2007: List amd Waldie
007, JBR has the only recorded
hreeding population of Morth Americin
porcupine  [Eretfhizon  doratam)  in
Mexico, the Lirgest |1n.'n::-:iin£;]:l|:||:lu|.ai.u:-||
of burrmwing owl within s native
habitat in Morth Amere, the |u.r|-_l;-:~\.l
prdden eagle ':'.-"lg'm'.lfrt r.|'.lr_1:.a'r1'm'1 E:t::-pul:e-
tion in Blexico (Lise et al. 1999
Manemno-Fischer et al. 20006; MeMicoll

2003), and one of the most imporrant
popubarions of the green oad (Anaorus
bl [Sanros et al. 2008}, Finally, the
[CSCTVC i85 an imporant winering sice
for prassland birds, including species of
CONSErvALION CONCErN, MmAainaining
abour 2% of the entire population of
mountzin plover [ Charsaving monans)
during the winter [Manzano-Fischer 2t
al. 1999, JE),

The mouncains of JBE provids
refuge to and the third most important
nesting site for the endangered thick-
billed parrotr, one of the largest
populations of black bears [Disws
americarns) in che Sierra Madre
Ohecidental, and have been idenrified
as the most suirable area for che rein-
rroducton of the Mexican wolf {Araiza
ct al. 2007; Lammertink ex al. 1997;
Lisr er al. 1998). There are populations
of aspen foreses (Popalies rermaloides),
which cover 2 naturally small area in
Mexico, bur their presence in [BE =

 significant (Ceballos ex al 2006).

As often happens, places rich in
biodiversity are also rich in culoure,
and JBR is ne exception. Dunter-
gatherers lived here well before the

Figure &—m the ioothills, tea geoesland mixss wish naks, Phato by Bodrigo Slarra-Corana

wrimen language, leaving petroglyphs
and arrowheads as a sign of their pres-
ence. Larer on, the Paquime oulruee
from whar iz now Casas Grandes
ewerred irs influence on the [BR, with
thick adobe walls near the perennial
sereams, refraces in the mountains,
and cliff dwellings providing rest-
mony cthar the area had an imporcang
hurvan populaton for cenruries (L
Peso et al. 1973; Minnis and Whalen
2003; figure 9). The wwn of Janos was
founded around 1530 by Franciscan
missionarics, and in 1680 a militry
parrison was cstablished o procect it
from the Apache rzids, bur despite
thar, Apaches venmured frequently into
the |BR untl very recendy {University
of Texas 2010,

Current Situation

The JBE region is part of a conrinuows
system of semi-arld  grassland  chac
includes parts of Mew Mexico, Arizona,
Texas, and Chihuahua, and iz one of
many protected areas along che border,
some of them transboundary (Ceballos
et al. 20090, As wich many other bina-
tienal conservation areas from  the
Californizs to ‘lamaulipas!Texas, the
connectivity of the biosphere reserve
the United Seates has been partiallby our
b the new border fence (Lisc 2009).
Mormandy-sovle metal barciers wich
wire mesh and barbed wire set up in e
winger of 2008 block part of northern
portion of the reserve from the well-
preserved grasslinds, managed by the
Maplai Bordedands Group and the
Animas Foundaticn in Hidalgo Counry,
Mew Mexico, Pronghorn and  bison,
among many other species, crossed
back and forth over the intemarional
lirse, bur the new fence is impassable for
most medium and large mammals, and
there is the risk thar the fence or pedes-
rrian wall will expand 1o the remindes
of the Janos-Hidalge, which would
eliminaze the pronghom and bison

2B International Jowrmal of Wildorness AUSUST 2000 « OLLEE 16, HUMEER 2
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north of Janos (List 2007; Lisc et al
2007; Lise and Waldés 206057,

Presendy, abour 2600 people live
in seven oowns and scatrered dsolaed
hoases or ranches within the JBE.
Although most are Mexicans from dif-
Ferent parts of the country, mainly the
north, the Mennonire community s
large and has an impormane infuence
in the cconomy of the are as the
intensive  agriculture  brings  boch
mney and labor inoe the area.

Cattle ranching is the main pro-
ductive activity within the JBR, but
the importance of agriculture has been
growing rapidly, emphasizing the need
b give ||:ga] protection stams o the
area. After 15 years of nearly cosstin-
wous drought with a fxed cartle
stocking rate, severe overgrazing, soll
croston, reduction of keysmne species
(praiic dogl, and chanpges in species
composition and abundance, the uli-
mate  result has been  ecosystem
degradarion and severe desertilication
(Ceballos et al. 20000

TI:'Lﬁ-E Ij“nﬁ{'.ﬁ. WOTE HI::!'.'!:II'I:IPHJI.iL'd
bv a reduction of environmental see-
vices for the local people, such as the
reduction in forage for cartle, making it
unviable for many people to make 2
living from the land, and torcing many,
especially the young, to emigrate, amd
the older o sell cheir mngelands for
industrial farming, Many prairic dog
tovwns were illegally converred into agri-
culeural lands, and illegal |.'|:ri'||:|r|t: al
wells for the cenrer piver irmiganion sys-
termns reduced the underground water
wyailable for both ranching and some
villages, peneraring fricrions  betwocn
the Fermerly amicable goilds of fairmers,
ranchers, and rownspeople,

Becauss the concepr of biosphen:
reserve accommadares both hiodier-
sy and Fk:u::plc, the estahlishment of a
biosphere reserve became an opporiu-
Y 14 CONsSeTve important erosyslems
and a significant part of the native

AUGUST 2000 = wOLUME 16 NUMEER 2

Figura 3 The Anciant inhabitants of huntes-gatherers of JBR left petrolyphs &8 @ sign of their presence.

Phute by Reik List,

flora and Fauna in nocthern blexico,
reduce the degradation processes, and
improve the current use and manage-
ment of the resources of the area,
which represenred hope for keeping
and improving the decaying qualicy of
life of the local pesple. This prompred
the support of the Janos inhabitants
rowrard the escablishment of the reserve
withour any opposition, the exceprion
|_'||_‘-i:|'|._|:_*| a few ranchers and Farmers,

The Future

The restoration of [BRS ecosystems
and ecosystem  services s directly
linked 1o a berter use and management
ol the land and research focused roward
undersrtanding rhe interaction berween
biodiversity and productive scrivites,
We are not only leoking for ways oo
make biodiversity and  productive
activities comparible, but also ways o
make the main economic acrivites
Fosrer conservation effors (Celsallos e
al. 2009 Davidson et al 2000; L.
Marcinez pers, com. 2010). This way,
we will be using cartle grazing o main-
tain and expand prairie dog towns and
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control shruly expansion, and inrensive
a[_l;ril_'l_ﬂnln.' 0 reabode native grasslands
in arens where the perennial grasses
have :liﬁ:l]:ll.‘lmmd and the natural
recavery of the system is unlikely or in
very large ome seales,

Lol pesple are already parrici-
paring hy removing cartle from pasmres
or decreasing the numbers of cade,
serting up experimental  exclosures,
and planting native grasses in degraded
areas. Simultaneously, we contnue w
restore species and enhance wildlife
popularions, mainly in the valley, but
the sierras of JBR are scantly popu-
Lared, much berer preserved. have less
pressure than the lowlands, and ane
impnrr.im parts al the reserve. 'F‘;_rrl:.r
because of the inaccessibiliny of dhe
rugged rerradn that has preserved che
ecosystems of the sierras, this portion of
the reserve is the least stodied, but =
nonecheless 2 place for wandering,
where one can sill walk for days without
migeting other pmplt, and where puma
(Myema coneolory and  wild  ruckey
Miplemapric Q‘tﬂ'ﬂpﬂm] still  ahoand.
Hence the work in the mountains has
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o imcredse, and it is certain thar many
surprises await. We hope thar soon we
will be able to hear the howling of the
woll in JBR, one of the last wilderness
areas of Mexico.
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Discusion

La investigacion presentada en esta tesis documenta y sustenta los efectos que tienen herbivoros,
tanto los nativos como domésticos, en los pastizales aridos del noroeste de México vy, resalta los
efectos que ha tenido la alteracion del régimen natural de herbivora en los pastizales aridos. Con
respecto al fuego, durante la investigacion se determind que el uso de fuego es por ahora una
herramienta limitada y poco viable en la region ya que hasta el momento impera una percepcion
negativa por parte de las instituciones de gobierno y productores locales, ademds, la gran
fragmentacion de la region por la separacion de propiedades privadas en potreros ganaderos cada vez
mas pequefios, impide la continuidad y acumulacion de combustible necesario para recrear los efectos
que tenian los regimenes naturales de fuego hace siglos, sin embargo, paralelamente a la elaboracion
del capitulo, se disend el “Plan de Manejo Integral de Fuego en la Reserva de la Biosfera Janos”, el
cual es un instrumento de evaluacion, planeacion, gestion y aplicacion del fuego. Dicho documento
estd integrado en el Plan de Manejo de la Reserva Ecologica El Uno. Del mismo modo, tanto el
capitulo I y el II, fueron la base para justificar la regulacion de herbivoros nativos y domésticos, aso
como el del uso de fuego como una herramienta de restauracion, dentro del Plan de Manejo de la

Reserva de la Biosfera Janos.

Los resultados obtenidos en los capitulos III y IV concuerdan con la literatura que reporta el
efecto significativo que ha tenido la introduccién de ganado y la eliminacion de herbivoros nativos en
los pastizales (Davidson y Lightfoot 1998, Davidson ef al. 2012, Huntly e Inouye 1988, Bergstrom et
al. 2013, Holechek et al. 2006). Los resultados de esta tesis apoyan la hipotesis de que los pastizales
aridos del Desierto Chihuahuense responden de manera significativa y en un periodo corto de tiempo
a la presencia o ausencia de ganado doméstico y de fauna nativa como el perrito de la pradera
(Davidson et al. 2010). De manera similar a estudios previos (Weltzin et al. 1997, Ceballos et al.
2010), el Capitulo III demuestra el papel que tiene el perrito de la pradera en el establecimiento y

crecimiento del mezquite, mediante sus héabitos de alimentacion y defensa. El nimero de mezquites,
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significativamente mayor en sitios donde el perrito de la pradera fue excluido, demuestra el efecto que
esta especie de roedor tiene en el establecimiento y el crecimiento de especies lefiosas. Un impacto
similar ha sido documentado para otras especies de pequefios mamiferos en otras partes del mundo;
por ejemplo, las vizcacha (Lagostomus maximus) en las Pampas argentinas, el canguro rata de Leseur
(Bettongia lesueur) en Australia, la rata canguro (Dipodomys spp.) en Norteamérica, reducen
significativamente el establecimiento y expansion de especies lefiosas mediante el consumo de
individuos adultos y jovenes, y también mediante el consumo de semillas (Davidson et al. 2012,

Branch et al. 1999, Smith et al. 1999).

Se observo que el perrito de la pradera y el ganado doméstico tienen un impacto combinado en
la vegetacion y que pueden establecer relaciones mutualistas si la abundancia de los dos es controlada.
A partir de los resultados se gener6é un modelo conceptual (capitulo III y IV) se determin6 que: 1) El
ganado tiene un impacto en la vegetacion herbacea principalmente por sus habitos de alimentacion y
el pisoteo que hacen cuando se alimentan, 2) los perritos de la pradera tienen un impacto en el pastizal
principalmente por la cantidad de minerales y nutrientes que remueven para la construccion de sus
madrigueras y por su efecto sobre especies lefiosas, 3) Tanto los perritos de la pradera como el ganado
se afectan mutuamente, y en su interaccion tienen un impacto combinado en la vegetacion, 4) mientras
que la abundancia de ambas especies puede ser controlada por el humano, es posible tener un impacto
controlado determinando los efectos que estas especies tienen en el pastizal. La relacion observada
entre el perrito de la pradera y el ganado es similar a las asociaciones establecidas con el bisonte y el
berrendo. Las actividades de alimentacion y la construccion de sistemas subterrdneos de madrigueras
donde habitan los perritos de la pradera incrementa la calidad nutricional de las plantas asociadas a las
colonias de perrito de la pradera, lo que atrae a grandes herbivoros como bisonte y ganado domestico
que selecciona especificamente el borde de las colonias activas para alimentarse de ciertas especies
vegetales (Coppock et al. 1983, Krueger 1986, Guenther y Detling 2003, Sierra-Corona et al. 2015).

Por su parte los grandes herbivoros, al alimentarse en los bordes de las colonias reducen la altura de la
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vegetacion, lo que permite una mayor detectabilidad de depredadores por parte del perrito de la
pradera y por consecuencia, aumentando la abundancia y el tamafio de la colonia (Davidson et al.
2010, Coppock et al. 1983, Lloyd et al. 2013, Cheng y Ritchie 2006). De esta manera, la presencia
moderada de ganado doméstico en pastizales puede incrementar el impacto que tiene este roedor en el
establecimiento y el crecimiento de especies lefiosas como el mezquite y el popotillo, especies
comunes en la region.

Sin embargo, es claro que el efecto que tienen tanto especies nativas como introducidas, puede
variar significativamente dependiendo de otras variables como el tipo de suelo, variaciones
ambientales anuales y ciclicas (ej. el fenomeno del nifio), especies involucradas y el manejo que se dé
a cada sitio (Milchunas et al. 1989, Augustine y McNaughton 2006, Bakker et al. 2006, Towne et al.
2005, Derner et al. 2009, Augustine y Springer 2013). De esta manera los efectos del perrito de la
pradera y el ganado pueden ser positivos, negativos o neutrales dependiendo del lugar y el tiempo en
el que se presenta la herbivoria; mientras que con un manejo moderado de ganado (la cantidad
necesaria de ganado para consumir 40% o menos de la biomasa disponible), los efectos pueden ser
positivos para las especies vegetales y el perrito de la pradera. Por el contrario, si el consumo de
vegetacion por parte del ganado sobrepasa el 40%, los efectos pueden tornarse negativos para el
pastizal ya que se remueve una gran cantidad de biomasa vegetal, aumenta de manera significativa el
numero de perritos de la pradera, comprometiendo la produccion ganadera a mediano plazo (Derner et
al. 2006, Holechek et al. 2006). Por ejemplo, los datos presentados en los capitulos III y IV muestran
que el ganado tiene un efecto mas pronunciado en el aumento de la abundancia del perrito de la
pradera y el consecuente crecimiento de sus colonias durante afios himedos (e.g. mas de 300 mm de
precipitacion anual). Por el contrario, durante afos secos, el efecto tanto del perrito de la pradera
como del ganado es menor ya que la produccion vegetal es muy limitada y la abundancia de perrito de
la pradera muy baja (Guenther y Detling 2003, Lloyd et al. 2013, Facka 2010). Es fundamental

conocer esta variacion espacial y temporal para establecer acciones de manejo més acorde a cada sitio
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donde co-existen herbivoros nativos e introducidos.

Implicaciones para la conservacion de los pastizales aridos

Los efectos directos e indirectos de las actividades humanas seguiran teniendo un efecto
significativo en la cantidad y calidad de los servicios ambientales que brindan a nivel local, regional y
global. La degradacion y destruccion de los pastizales a nivel mundial representa no solamente la
pérdida de diversidad bioldgica, sino ademds es una amenaza seria para el futuro de la humanidad ya
que los pastizales proveen una gran cantidad de alimento para el planeta (Millennium Ecosystem
Assessment 2005). La pérdida de perritos de la pradera y el manejo excesivo e inadecuado de los
pastizales ha resultado en la transformacion gradual de pastizales a matorrales con la consecuente
reduccion de los servicios ambientales que proveen, tal como la reduccion de forraje (pasto) para el
ganado, la reduccion en la captacion de carbon, la estabilidad de suelos, infiltracion de agua y la
pérdida de diversidad biologica (Martinez-Estévez et al. 2014). El calentamiento global es otra
amenaza que enfrentan las zonas aridas del Desierto Chihuahuense, se espera que las condiciones de
aridez y sequia prevalezcan y sean cada vez mas intensas en 2055 (Peterson 2002). Si el patron de uso
de los pastizales y eliminacion de fauna continta, los efectos de la sequia pueden incrementar de
manera significativa la amenaza para los fragiles pastizales del Desierto Chihuahuense.

Sin embargo, a pesar de la importancia bioldgica que tienen los perritos de la pradera y el
ganado doméstico (manejo moderado o conservador), el manejo tradicional de ganado ha promovido
la erradicacion de especies nativas que son cosnideradas como plagas (Delibes-Mateos et al. 2011,
Davidson et al. 2012). Afortunadamente, en las Gltimas décadas ha aumentado la evidencia cientifica
sobre el papel que juegan los herbivoros nativos y el ganado doméstico en los pastizales de
norteamérica. Al mismo tiempo, se ha usado esta informacion para realizar intervenciones en planes o
estrategias de manejo para aumentar la productividad del sistema, pero ademas para promover al

mismo tiempo la conservacion de areas relativamente bien conservadas y la restauracion en sitios
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previamente degradados por las condiciones de manejo. Las consecuencias de la degradacion de los
pastizales pueden ser desastrosas para las sociedades humanas ya que de continuar usando los recursos
de manera inadecuada, la cantidad y calidad de los servicios ambientales se reducird drasticamente
afectando comunidades a nivel local y regional. El futuro de los pastizales depende enteramente en la
regulacion de las actividades productivas que se desarrollan en estos lugares, es necesario integrar la
vision de la conservacion de las praderas en la vision de desarrollo y uso de los ecosistemas. El
comprender la relacion entre los regimenes de herbivoria y fuego ante todos los posibles escenarios
climaticos y bioldgicos de una region, nos permitird disefiar mejores estrategias de manejo que
mantengan a largo plazo la continuidad de los ecosistemas (Miller 2003, Kauffman 2004, Kelly et al.
2011, Mori 2011). El manejo y conservacion a largo plazo de los ecosistemas requiere de un amplio
entendimiento de los patrones y procesos que han determinado la estructura y composicion de los
mismos asi como del efecto humano y cambio climatico (Loucks et al. 1985, Ewing y Engle 1988,
Briggs et al. 1994, Turner y Dale 1998, Keeley y Fortheringham 2003, Morgan et al. 2003, McKenzie

et al. 2004, Engle et al. 2008, Turner 2010).

Conclusiones

El manejo sustentable de ganado, el manejo de poblaciones silvestres de fauna como el perrito
de la pradera, asi como un manejo adaptativo que responda a variaciones ambientales y fluctuaciones
en las poblaciones del perrito de la pradera, representa una oportunidad para promover la
conservacion de la diversidad biologica, la restauracion de los pastizales mientras se mantiene una
productividad suficiente para beneficiar a los pobladores locales que dependen de los servicios
ambientales que brindan los pastizales. Por ejemplo, el reducir la presion del ganado en los pastizales
permite la recuperacion de pastos nativos, que gradualmente van cubriendo los suelos y acumulando
material organica que permitird recuperar combustible para implementar quemas controladas que

simulen los incendios que han co-existido en los pastizales y que son capaces de eliminar arbustos o
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plantas sensibles a altas temperaturas. A su vez, la recuperacion de perrito de la pradera permitira
contener la expansion de mezquite y mantener la heterogeneidad especial y la diversidad biologica de
los pastizales. La conservacion de los pastizales, y del resto de ecosistemas, no sélo implica la
conservacion de lugares bien preservados sino también la conservacion de los procesos ecologicos que
han co-existido en los pastizales de Norteamérica. Para conocer con detalle el papel de los procesos
como la herbivoria, fuego y ciclos climaticos es necesario continuar la investigacion de tales efectos.
El comprender el efecto de la herbivoria de cada regidon nos permitird disefiar mejores estrategias de
manejo que mantengan a largo plazo la continuidad de los ecosistemas. La presente investigacion
contribuye no sélo al conocimiento sobre el papel de la herbivora en los pastizales aridos, sino que
brinda las bases cientificas para demostrar la importancia de mantener especies amenazadas como el
perrito de la pradera.

El Desierto Chihuahuense puede mantener poblaciones viables de fauna silvestre y ser
utilizadas como tierras ganaderas, siempre y cuando la abundnacia de ambos grupos sea manejada de
tal manera que los efectos interactivos promuevan la heterogeneidad ambiental y la diversidad
bioldgica, controlen la expansiéon de especies lefiosas y se mantenga la provision de servicios
ambientales. En un paisaje dominado por el humano, es necesario que las politicas de manejo se basen
en datos cientificos sélidos para establecer mejores estrategias de conservacion de los ecosistemas y
que integren las necesidades ecoldgicas y sociales enfocadas en restaurar y conservar la buena salud
de los ecosistemas a largo plazo. Es urgente hacer compatibles las estrategias de conservacion con las
estrategias produccion agropecuarias, y esto solamente serd posible integrando el conocimiento de
ambas disciplinas, para lo cual es indispensable fomentar la participacion social, institucional y
gubernamental para disefar, difundir y aplicar mejores practicas de manejo que incluyan la
conservacion de los procesos ecoldgicos de los que dependen los ecosistemas, con el objetivo de
mantener los servicios ambientales que nos brindan los desiertos y pastizales. Es indispensable

cambiar el paradigma de manejo del fuego y la herbivoria, fomentar la participacion social,
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institucional y gubernamental para disefar, difundir y aplicar mejores practicas de manejo, que
incluyan la conservacion de los procesos ecoldgicos de los que dependen los ecosistemas, con el
objetivo de mantener los servicios ambientales a largo plazo. Es necesario que las politicas de manejo
se basen en datos cientificos s6lidos para establecer mejores estrategias de manejo de los ecosistemas,
politicas que integren las necesidades ecoldgicas y sociales enfocadas en restaurar y conservar la
buena salud de los ecosistemas a largo plazo. La presente tesis brinda las bases para comprender el
papel ecologico estratégico que tienen los herbivoros, tanto silvestres como domésticos, y el fuego en

la estructura de los pastizales aridos del Desierto Chihuahuense.
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Once you free your mind about the concept about harmony,
you can do whatever you want.

GIOVANNI GIORGIO

La voluntad es algo muy especial.
Ocurre misteriosamente.

No hay en realidad manera de decir como la usa uno,
excepto que los resultados de usar a voluntad
son asombrosos.

JUAN MATUS

Al final,
lo que hay que sonar,
hay que vivirlo.

CHICO TRUJILLO
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