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PRÓLOGO

Contribuciones del Primer Congreso Panamericano de Especies Acuáticas Invasoras y No-Nativas

Con gran entusiasmo presentamos este número especial de Hidrobiológica, dedicado a uno de los temas más urgentes y complejos en la con-
servación y manejo de los ecosistemas acuáticos: las especies acuáticas no nativas e invasoras. Este volumen representa más que una compilación 
de artículos científicos, es el resultado final del Primer Congreso Panamericano de Especies Acuáticas Invasoras y No-Nativas, un evento sin 
precedentes en Latinoamérica, concebido como un espacio de encuentro, inclusión, reflexión y colaboración entre científicos, académicos, estu-
diantes, tomadores de decisiones y actores clave de todo el continente.

Este número especial marca el punto de partida para la conclusión formal del congreso, funcionando como plataforma de difusión del co-
nocimiento generado y compartido en ese foro. Los artículos aquí reunidos reflejan la diversidad temática, geográfica y disciplinaria que caracterizó 
al congreso, y son testimonio del compromiso colectivo por avanzar en la comprensión, prevención, control y mitigación de los impactos de estas 
especies en ecosistemas epicontinentales y marinos.

La publicación de este volumen ha sido posible gracias al esfuerzo coordinado de investigadoras e investigadores de diferentes instituciones de 
todo México, así como al decidido respaldo de la Universidad Autónoma Metropolitana (UAM), como patrocinador de la publicación de este número 
especial en la revista. Así como al Instituto de Ciencias del Mar y Limnología estación El Carmen, de la Universidad Nacional Autónoma de México 
(UNAM), como anfitrión y coordinador del congreso, cuyo apoyo fue clave para convertir una idea nacida del entusiasmo de un grupo de colegas, 
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Queremos reconocer también la labor incansable de los investigadores que formaron parte de los comités organizador y científico, así como 
la participación generosa de las y los asistentes que, dentro y fuera de los reflectores, contribuyeron con su tiempo, conocimientos y pasión a la 
consolidación de este esfuerzo común.

Este número especial, integrado por 12 artículos que fueron rigurosamente arbitrados, no solo ofrece evidencia científica relevante, sino que 
reafirma la importancia del trabajo colaborativo, interdisciplinario e internacional para enfrentar un problema que no reconoce fronteras. Confiamos 
en que los contenidos aquí presentados servirán como punto de referencia para futuras investigaciones, acciones de gestión y políticas públicas, y 
que consolidarán redes de cooperación duraderas.

A todas y todos los que hicieron posible esta publicación, les extendemos nuestro más sincero agradecimiento. Que este número sea, además 
de una celebración del conocimiento compartido, el primer peldaño de muchos más hacia una colaboración científica sólida y sostenida en 
beneficio de nuestros ecosistemas acuáticos y de las comunidades que dependen de ellos.
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Irán Andira Guzmán Méndez, Tecnológico Nacional de México, I.T. Mérida.
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ABSTRACT

Background. There is concern about marine algae introduced in geographical areas other than their known 
distribution. These species are known as non-native. Goals. A discussion and an update of those species consi-
dered alien to the Mexican Pacific flora. Methods. The information published until 2024 was analyzed, gathering 
data on morphology, reproduction, molecular information, years of registration, and distribution of each species. 
The criterion for determining if it belonged to the non-native category was based on the availability of molecu-
lar information. To determine their current status, reproduction data, permanence time span, and distribution 
limits were considered. Results. There are 49 names of species considered non-native; 25 of them have been 
published in the compiled literature and 24 are new additions, which refer to recent records in the flora of the 
Mexican Pacific. Ten belong to Chlorophyta, 17 to Phaeophyceae, and 22 to Rhodophyta. Seventeen are restric-
ted to the western coast of Baja California and 5 to the Gulf of California. Eight are distributed throughout the 
Mexican Pacific. Twenty-nine are recognized as populations of non-native species; 14 are cryptogenic. As for 
their current status, 9 are occasional and 20 are naturalized; none were considered invasive. Conclusions. The 
study of colonization in the Mexican Pacific faces several challenges, among them, the reliability of previously 
published data and their taxonomic and nomenclatural component, the consensus of the concepts used to 
characterize non-native species, the challenge of their detection, the stage of the populations and the effect of 
this colonization on the environment. Several of these challenges cannot be faced if we do not have a frequently 
updated and reliable census of the diversity of marine macroalgae in the Mexican Pacific.

Keywords: challenges, cryptogenic, invasive, naturalized, populations.

RESUMEN

Antecedentes. Actualmente, existe preocupación sobre las poblaciones de algas marinas introducidas en áreas 
geográficas diferentes a su distribución conocida. A estas especies se les conoce como no nativas. Objetivos. 
Presentar una discusión y una actualización de aquellas especies consideradas como ajenas a la flora del 
Pacífico mexicano. Métodos. Se analizó la información publicada hasta 2024, reuniendo datos sobre morfología, 
reproducción, información molecular, años de registro y distribución de cada especie. El criterio para determinar 
su pertenencia a la categoría de no nativas fue la existencia de información molecular. Para determinar su 
estatus actual se consideraron los datos de reproducción, el lapso de permanencia y los límites de distribución. 
Resultados. Hay 49 nombres de especies consideradas no nativas; 25 de ellos han sido publicados en la 
literatura compilada y 24 son nuevas adiciones, que se refieren a registros recientes en la flora del Pacífico 
mexicano. Diez son Chlorophyta, 17 Phaeophyceae y 22 Rhodophyta. 17 se restringen a la costa occidental de 
Baja California y 5 al Golfo de California. Ocho se distribuyen a lo largo del Pacífico mexicano. Se reconocen 29 
poblaciones de especies no nativas, 14 como criptogénicas. En cuanto a su estatus actual, 9 son ocasionales 
y 20 naturalizadas, ninguna fue considerada invasora. Conclusiones. El estudio de esta colonización enfrenta 
varios retos, entre ellos, la confiabilidad en los datos publicados y su componente taxonómico y nomenclatural, 
el consenso de los conceptos para caracterizar a las especies no nativas, el reto de su detección y en que 
estadio se encuentran y, finalmente, cuál es su efecto en el entorno ambiental. Estos retos no pueden ser 
enfrentados sin un censo actualizado frecuentemente y confiable de la diversidad de algas marinas en México.

Palabras clave: desafíos, criptogénicas, invasoras, naturalizadas, poblaciones.
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METHODS

A synthesis of all the species published as non-native for the 
Pacific of Mexico was made, as well as the new records that have 
occurred since 2020 in the phycoflora of this region. This is thanks 
to the continuous monitoring to update the catalog of benthic mari-
ne algae in the Mexican Pacific (Pedroche et al., 2005, 2008, 2025). 
The nomenclature of the taxa was reviewed to cite only currently ac-
cepted (correct) names because some reports use synonyms. Spe-
cial attention was paid to publications that mention the presence of 
reproductive structures or molecular studies that support the origin 
and affinity of populations that do not belong to the Mexican Pacific. 
The last two criteria have the purpose, on the one hand, to confirm 
the non-native nature of the taxa, either in other parts of the world 
with Pacific affinities or in the Pacific of Mexico itself, and second, 
to speculate as to the stage in which the introduced populations are 
currently found, according to table 1. The dates of the records, from 
their first observations to the date, were also considered to give an 
idea of the continuity of their presence on the coast mentioned above. 
Species identifications, considered in the literature as non-native but 
supported only by morphological observations, were considered cryp-
togenic in the sense of Carlton (1996). As there is no certainty about 
the routes of introduction or the vehicles of their dispersion, as well 
as about the possible effects they could have on the environment of 
the ecosystems, brief comments have been included.

RESULTS

To date, there are 49 names of species considered non-native (table 
1): 25 of them have been published in the compiled literature, and 
24 are new additions that concern recent records in the flora of the 
Mexican Pacific. Ten are Chlorophyta, 17 are Phaeophyceae, and 22 
belong to Rhodophyta. In table 1, the names of 14 species that have 
changed their names are given in parentheses, one of them being 
a misapplied name Cladostephus spongiosus auct. non (Hudson) C. 
Agardh 1817, p. xxvi. Of these 49 species, one considered as cryp-
togenic in 2011 (Miller et al., 2011), is a new addition (table 1). Most 
identifications have only morphological support. In some of these 
(11), their non-native character has been evidenced by molecular 
studies in non-Mexican regions that confirm their origin outside of 
the Mexican Pacific, and 17 were studied based on the material 
from the Mexican Pacific, which supports their non-native character 
(table 2). Fourteen species, as molecular data do not support them, 
are considered cryptogenic in the sense of Carlton (1996) (table 3). 
As for their distribution, some of them (17) are restricted to the wes-
tern coast of Baja California or the Gulf of California (5). Throughout 
the Mexican Pacific, there are 8, and the rest share two regions (ta-
ble 2). Tables 4 and 5 show only the species with molecular support, 
their period of presence on the Mexican Pacific coasts, and their 
local or regional distribution interval from north to south. The oldest 
non-native macroalgal species date back to the 1920s (2) (table 
5); three species were first recorded in the 1940s, and the largest 
number is recorded from 1980 onwards. The oldest ones generally 
have more extensive distributions (table 4). 

INTRODUCTION

Pacific Mexico has 1183 infrageneric taxa of seaweeds (Pedroche & 
Sentíes, 2020). Of these, 60% have type localities outside the region wi-
thout any explanation to date; however, from the 1990s, in those areas 
with continuous observation of the flora were detected taxa not seen 
before. These were labeled as alien species to the floristic cast, in other 
words, nonindigenous species. This may be due to the new global per-
ception of species introduced by man’s hand and known as non-native. 

The first comments about the possibility that certain species 
were introduced into Mexico as a result of the transfer by ships 
came from Dawson (1941) who mentioned Ishige foliacea Okamura 
as an Asian component in the Gulf of California, which was described 
in 1936 (Okamura, 1936); however, earlier, Setchell and Gardner 
(1924) had recognized Polyopes sinicola Setchell & N. L. Gardner 
as a component of the Gulf phycoflora. Chihara (1969) showed that 
they were conspecific by retaining as a basionym the taxon of Set-
chell and Gardner, by priority, but assigning them to the genus Ishige 
Yendo (an alga considered as rhodophyte, but which belongs to the 
class Phaeophyceae) and proposing the combination Ishige sinicola 
(Setchell & N. L. Gardner) Chihara. The first big unknown is if this 
taxon became a Mexican species introduced to Japan and not vice 
versa, as previously thought. Another taxon mentioned by Dawson 
was Zanardinia prototypus Zanardini nom. illeg. (= Zanardinia typus 
(Nardo) P. C. Silva), a Mediterranean species that made an impres-
sion on him because of its distribution; however, later he described 
it as a new species from Mexico, Cutleria hancockii E. Y. Dawson 
(Dawson, 1944), relegating Z. prototypus as a misapplied name for 
this species. Leaving this historical anecdote behind, the first record 
published for a non-native species corresponds to Sargassum mu-
ticum (Yendo) Fensholt, which supposedly arrived in Mexico around 
the 1970s (Nienhuis, 1982), but there is no precise locality nor a 
detailed record of this assertion. Records of this species began in 
1978 (Devinny, 1978) and continued during 1982 (Aguilar-Rosas et 
al., 1982; Pacheco-Ruíz, 1982), without mention of its alien condition 
until 1985 (Aguilar-Rosas & Aguilar-Rosas, 1985), when S. muticum 
was recognized as a non-native species. 

The first integration of information and records on macroalgae in-
troduced to Mexico was published in Okolodkov et al. (2007) with a 
list containing six taxa: Caulerpa taxifolia (M. Vahl) C. Agardh, Codium 
fragile subsp. tomentosoides (Van Goor) P. C. Silva (= Codium fragile 
(Suringar) Hariot), Ulva fasciata Delile (= Ulva lactuca Linnaeus), Cut-
leria cylindrica Okamura (= Mutimo cylindricus (Okamura) H. Kawai & 
T. Kitayama), Sargassum muticum (Yendo) Fensholt, Undaria pinnatifida 
(Harvey) Suringar, and Porphyra suborbiculata Kjellman (= Pyropia su-
borbiculata (Kjellman) J. E. Sutherland & al.). Others joined this initia-
tive to keep the records updated and detect new introductions (Miller 
et al., 2011; Riosmena-Rodríguez et al., 2012; Aguilar-Rosas et al., 
2013; Pérez-Estrada et al., 2013; Aguilar-Rosas et al., 2014a, 2014b; 
Chávez-Sánchez et al., 2019; CONABIO, 2024). According to them, the 
Mexican Pacific has 25 species that are considered non-native. 

In this study, we present an updated overview of species conside-
red non-native to the Mexican Pacific, their status as of 2024, and a 
brief analysis of the challenges that, from our point of view, are faced 
by the study of these organisms.
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Table 1. Species considered non-native from the Mexican Pacific. 

Species name Higher taxonomy A B C D E F G H I

Acanthophora spicifera (M. Vahl) Børgesen Rhodophyta -- -- -- -- -- -- X -- --

Asparagopsis taxiformis (Delile) Trevisan Rhodophyta -- -- XX -- -- -- -- -- X

Caulacanthus okamurae Yamada Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

C. ustulatus (Mertens ex Turner) Kützing Rhodophyta X -- X -- -- -- X, X -- --

Caulerpa verticillata J. Agardh Chlorophyta X -- -- -- -- X -- -- --

Chondracanthus squarrulosus (Setchell & N. L. Gardner) Hughey & al. Rhodophyta X -- -- -- -- -- X, X -- --

Cladostephus hirsutus (Linnaeus) Boudouresque & M. Perret-Boudouresque  
(as Cladostephus spongiosus) 

Phaeophyceae X -- X -- -- -- X, X -- --

Codium fragile (Suringar) Hariot (= Codium fragile tomentosoides (Goor) P. C. Silva) Chlorophyta X X -- -- -- -- -- -- --

Colpomenia peregrina Sauvageau Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Dactylosiphon durvillei (Bory de Saint-Vincent) Santiañez & al. (= Colpomenia 
phaeodactyla M. J. Wynne & J. N. Norris)

Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Dasya pedicellata (C. Agardh) C. Agardh (= Dasya baillouviana (S. Gmelin) Montagne) Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Dichotomaria marginata (J. Ellis & Solander) Lamarck Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Dictyopteris prolifera (Okamura) Okamura Phaeophyceae X -- -- -- -- -- X, X -- --

D. undulata Holmes Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Dictyota coriacea (Holmes) I. K. Wang & al. Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Gelidium robustum (N. L. Gardner) Hollenberg & I. A. Abbott Rhodophyta X -- -- -- -- -- -- -- --

Gracilaria parvispora I. A. Abbott Rhodophyta X -- -- -- X -- -- -- --

G. textorii (Suringar) Detoni Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

G. vermiculophylla (Ohmi) Papenfuss Rhodophyta X -- X -- -- -- X, X -- --

Gracilariopsis longissima (S.G.Gmelin) M. Steentoft & al. Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Grateloupia turuturu Yamada Rhodophyta X -- X X -- -- X, X -- --

Hypnea musciformis (Wulfen) Lamouroux Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Macrocystis pyrifera (Linnaeus) C. Agardh Phaeophyceae X -- -- -- -- -- -- -- --

Melanothamnus harveyi (Bailey) Díaz-Tapia & Maggs Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Mutimo cylindricus (Okamura) H. Kawai & T. Kitayama (= Cutleria cylindrica Okamura) Phaeophyceae X X X -- -- -- X, X -- --

Pachymeniopsis lanceolata (Okamura) Y. Yamada ex S. Kawabata (= Grateloupia 
lanceolata (Okamura) S. Kawaguchi)

Rhodophyta X -- -- X -- -- -- -- --

Padina arborescens Holmes Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

P. crassa Yamada Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Pikea yoshizakii C. A. Maggs & B. A. Ward Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Planosiphon gracilis (Kogame) McDevit & G. W. Saunders (= Scytosiphon gracilis 
Kogame) 

Phaeophyceae -- -- X -- -- -- X, X -- --

Predaea japonica Yoshida Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Pyropia suborbiculata (Kjellman) J. E. Sutherland & al. (= Porphyra suborbiculata 
Kjellman)

Rhodophyta X X X -- -- -- X, X -- --

Rugulopteryx okamurae (E. Y. Dawson) I. K. Hwang & al. Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Sargassum horneri (Turner) C. Agardh (= S. filicinum Harvey) Phaeophyceae X -- X X -- -- X, X -- --

S. muticum (Yendo) Fensholt Phaeophyceae X X X X -- -- X, X -- --

Scinaia interrupta (A. P. de Candolle) M. J. Wynne Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Scytosiphon lomentaria (Lyngbye) Link Phaeophyceae -- -- -- -- -- -- -- -- X

Sporochnus pedunculatus (Hudson) C. Agardh Phaeophyceae -- -- XX -- -- -- -- -- --

Spyridia filamentosa (Wulfen) Harvey Rhodophyta -- -- -- -- -- -- -- -- X

Ulva australis Areschoug (= U. pertusa Kjellman) Chlorophyta X -- XX -- -- -- X, X -- X



186 Francisco F. Pedroche y Luis Aguilar-Rosas

Hidrobiológica

the Gulf of California and translocated to the Pacific coast of Baja California 
(Aguilar-Rosas et al., 2014a), it seems to have been eradicated. For several 
years, Codium fragile subsp. tomentosoides (Van Goor) P. C. Silva (= Codium 
fragile (Suringar) Hariot) was considered a non-native and invasive species. 
However, recently, molecular evidence ruled out, for now, its presence in 
Mexico (Pedroche, 2021), but it is still in the databases (CONABIO, 2024). 
Tables 1 to 4 synthesize the knowledge from the first records to date, inclu-
ding those records with molecular evidence of their origin or introduction, 
which ones are considered cryptogenic, our proposal of “true” non-native 
seaweeds, and the state they could be present right now. There is no solid 
evidence of how they arrived in the Mexican Pacific, and it is possible that 
different vectors are involved.

Taxonomic and nomenclatural issues. In this section, the change of 
position in the classification or the alteration of a scientific name entails 
consequences in the perception of a species as non-native. Of the 49 
names cited in table 1, four of them located in the genus Ulva, have been 
translated, based on molecular studies, as synonyms of the species U. 
lactuca (Hughey et al., 2019; Hughe & Gabrielson, 2022). A species with 
a worldwide distribution now has diverse populations in Mexico, which 
are difficult to distinguish and define as non-native. On the other hand, 
the nomenclatural decision to synonymize Colpomenia phaeodactyla M. 
J. Wynne & J. N. Norris, described from the Gulf of California with Dac-
tylosiphon durvillei (Bory de Saint-Vincent) Santiañez & al., a species from 
the Southern Hemisphere and considered non-native (invasive) in New 
Zealand, but with doubts about its discontinuous distribution (Lee et al., 
2012), is at this moment considered as non-native to Mexico. Caulacan-
thus ustulatus (Mertens ex Turner) Kützing, which is treated as a possible 
non-native species (Aguilar Rosas et al., 2014b), could be confused with 
Caulacanthus okamurae, a taxon from Japan, also considered non-native. 
Zuccarello et al. (2002b) consider that C. ustulatus may be cosmopolitan, 
while studies by Yang and Kim (2023) suggest that this taxon is restricted 
to the Atlantic. So, could the records of C. ustulatus be misapplied names 
and correspond to the non-native species C. okamurae, or are both taxa 
found in the Mexican Pacific and both non-native? Predaea japonica Yos-
hida, with a distribution restricted to Japan (Guiry & Guiry, 2024), may be 
a non-native or a species new to science.

DISCUSSION

Much has been written about introducing species outside their “natural” 
distribution range. As a starting point, see Carlton (1996), considered by 
many authors the father of this topic. Concerning algae, the integrative 
work of Williams and Smith (2007) is a good example. To interpret the 
results presented above, we have chosen an approximation based on 
what we consider to be challenges in studying this phenomenon. They 
are not the only ones and perhaps not the most important, but they 
allow us to highlight the problems found in this update.

Available information and its update. The first step to recording non-na-
tive algae comes from specialized literature. Above, we mentioned the 
main sources of information which may have some important deviations. 
The first point to consider is conceptualizing the processes and patterns in 
non-native algal events. Many sources do not include the concepts used, 
their origin, or what literature supports them. It is taken for granted that 
these species, since they were not present before and now appear, are 
non-native species, or, worse, they are treated as invasive (box 1). Second, 
there is a lack of a critical view when citing names, not only if they belong 
to the species mentioned (the taxonomic and nomenclatural challenge), 
but it is necessary to explain why it is considered a non-native species to 
support the mention with morphological data that allow the judgment of 
other authors and its comparison with the known circumscriptions of the 
taxa to avoid misidentifications (Golo et al., 2023; Pedroche, 2024). Third, 
databases must be carefully reviewed to verify the information deposited 
there. In a word, non-native species lists should be considered with re-
serves (McGeoch et al., 2012). Here are some examples. Two species re-
corded as non-native in table 1, Macrocystis pyrifera (Linnaeus) C. Agardh 
and Gelidium robustum (N. L. Gardner) Hollenberg & I. A. Abbott, were ori-
ginally described and are considered to be native to the American Pacific 
(Gardner, 1927; Astorga et al., 2012), Caulerpa verticillata J. Agardh has 
not been recorded as a non-native species anywhere in the world (Smith 
& Walters, 1999), but its presence in Pacific Mexico could be the announce 
of it (Mateo-Cid & Mendoza-González, 1991; Pérez-Estrada et al., 2013). 
Translocation in contiguous areas is not considered an introduction (box 1) 
and, therefore, is not a non-native organism, such is the case of Chondra-
canthus squarrulosus (Setchell & N. L. Gardner) Hughey & al. Endemic to 

Species name Higher taxonomy A B C D E F G H I

U. lactuca Linnaeus (= Ulva fasciata Delile) Chlorophyta X X X -- -- -- X, X -- --

U. lactuca  (= Ulva fasciata Delile). Chlorophyta X X X -- -- -- X, X -- --

U. lactuca (= Ulva lobata (Kützing) Harvey) Chlorophyta -- -- -- -- -- -- X, X -- --

U. lactuca (= Ulva nematoidea Bory) Chlorophyta -- -- -- -- -- -- X, X -- --

U. ohnoi M. Hiraoka & S. Shimada Chlorophyta -- -- -- -- -- -- -- X X

U. tepida Masakiyo & S. Shimada Chlorophyta -- -- -- -- -- -- -- X X

U. torta (Mertens) Trevisan Chlorophyta -- -- -- -- -- -- -- X X

Undaria pinnatifida (Harvey) Suringar Phaeophyceae X X X -- -- -- X, X -- --

Yendoa hakodatensis (Yendo) C. C. Santos (= Lomentaria hakodatensis Yendo) Rhodophyta X -- X -- -- -- X, X -- --

In parentheses, old names used in the literature indicate = synonyms, as misapplied names. Species XX were considered cryptogenic in 2011; X, 
X were cited in both papers. A) CONABIO, 2024; B) Okolodkov et al., 2007; C) Miller et al., 2011; D) Aguilar-Rosas et al., 2013; E) García-Rodríguez 
et al., 2013; F) Pérez-Estrada et al., 2013; G) Aguilar-Rosas et al., 2014a, 2014b; H) Chávez-Sánchez et al., 2019; I) New additions (highlighted in 
green). Lines highlighted in blue indicate translocated natives, red indicates species confirmed as not present, orange denotes native species, and 
grey represents the same taxon.



187Macroalgae non-native to Mexican Pacific 2024

Vol. 35 No. 3 • 2025

BOX 1. Native and non-native species classification (from Guzmán-Méndez et al., 2025).

The concept problem. Some of the concepts related to this discipline 
have come from more than a century ago, and therefore, it is expec-
ted that they have been applied in different contexts and have been 
modified and even originated new concepts. There have been efforts 
to make certain concepts homogeneous, but in animals or vascular 
plants, not for algae. Many papers include and use patterns, processes, 
or both for their definitions (Chapman & Carlton, 1991; Carlton, 1996; 
Richardson et al., 2000; Richardson & Pyšek, 2006; Blackburn et al., 
2011; Pereyra, 2016; Essl et al., 2021). Trying to consensual or coun-
sel how we deal with definitions, we used in this paper those recently 

published by Guzmán et al. (2025) (box 1). It is important to note that 
colloquially, we speak of species when, in reality, we should refer to 
them as populations of a species. Thus, it has been seen in the previous 
challenges that concepts are essential to understanding the manifes-
tation of this introductory event. Several of the species mentioned in 
table 1 have been cited as invasive because this word is considered a 
synonym for alien species or exotic species, and without recognizing 
that in the process of “invasion” there are stages that consolidate their 
permanence or allow the degree of “maturity” of non-native popula-
tions to be recognized (table 4).



188 Francisco F. Pedroche y Luis Aguilar-Rosas

Hidrobiológica

Table 2. Species considered non-native from the Mexican Pacific. Morphology studies, molecular studies, and distribution.

Species name Morphology
DNA studies with 
material from the 
Mexican Pacific 

DNA studies with  
material outside 

Mexico

Pacific Baja 
California

Gulf of 
California

Tropical 
Mexican 
Pacific

Acanthophora spicifera (M. Vahl) Børgesen X -- 18 -- X --

Asparagopsis taxiformis (Delile) Trevisan X -- 19 X X X

Caulacanthus okamurae Yamada X -- 20 -- X --

Caulacanthus ustulatus (Mertens ex Turner) Kützing -- 1 -- X -- --

Caulerpa verticillata J. Agardh X -- -- -- X X

Chondracanthus squarrulosus (Setchell & N. L. Gardner) Hughey & al. X -- -- X X --
Cladostephus hirsutus (Linnaeus) Boudouresque & M. Perret-
Boudouresque (as Cladostephus spongiosus) --

2 --
X -- --

Codium fragile (Suringar) Hariot (= Codium fragile tomentosoides 
(Goor) P. C. Silva) --

3 --
X -- --

Colpomenia peregrina Sauvageau -- 4 -- X X --
Dactylosiphon durvillei (Bory de Saint-Vincent) Santiañez & al. (= 
Colpomenia phaeodactyla M. J. Wynne & J. N. Norris) X

-- --
X X --

Dasya pedicellata (C. Agardh) C. Agardh (= Dasya baillouviana (S. 
Gmelin) Montagne) X

-- 21
X X --

Dichotomaria marginata (J. Ellis & Solander) Lamarck X -- -- -- X X

Dictyopteris prolifera (Okamura) Okamura X -- -- X -- --

Dictyopteris undulata Holmes X -- -- X X --

Dictyota coriacea (Holmes) I. K. Wang & al. X -- -- X X --

Gelidium robustum (N. L. Gardner) Hollenberg & I. A. Abbott X -- -- X -- --

Gracilaria parvispora I. A. Abbott -- 5 -- X X X 

Gracilaria textorii (Suringar) Detoni X -- -- X X X

Gracilaria vermiculophylla (Ohmi) Papenfuss -- 6 -- X X --

Gracilariopsis longissima (S.G.Gmelin) M. Steentoft & al. -- 7 -- -- X X

Grateloupia turuturu Yamada -- 8 -- X -- --

Hypnea musciformis (Wulfen) Lamouroux X -- 22 -- X --

Macrocystis pyrifera (Linnaeus) C. Agardh X -- 23 X -- --

Melanothamnus harveyi (Bailey) Díaz-Tapia & Maggs X -- 24 X X --
Mutimo cylindricus (Okamura) H. Kawai & T. Kitayama (= Cutleria 
cylindrica Okamura) X

-- 25
X -- --

Pachymeniopsis lanceolata (Okamura) Y. Yamada ex S. Kawabata 
(= Grateloupia lanceolata (K. Okamura) S. Kawaguchi) --

-- 26
X -- --

Padina arborescens Holmes -- 9 -- X X --

Padina crassa Yamada -- 10 -- -- X X

Pikea yoshizakii C. A. Maggs & B. A. Ward X -- 27 X -- --
Planosiphon gracilis (Kogame) McDevit & G. W. Saunders (= 
Scytosiphon gracilis Kogame) --

11 --
X -- --

Predaea japonica Yoshida X -- -- -- X --
Pyropia suborbiculata (Kjellman) J. E. Sutherland & al. (= Porphyra 
suborbiculata Kjellman) --

-- 28
X -- --

Rugulopteryx okamurae (E. Y. Dawson) I. K. Hwang & al. X -- 29 X X --

Sargassum horneri (Turner) C. Agardh (= S. filicinum Harvey) -- 12 -- X X --

Sargassum muticum (Yendo) Fensholt -- 13 -- X -- --

Scinaia interrupta (A. P. de Candolle) M. J. Wynne X -- -- -- X --

Scytosiphon lomentaria (Lyngbye) Link X -- 30 X -- --

Sporochnus pedunculatus (Hudson) C. Agardh X -- -- X -- --

Spyridia filamentosa (Wulfen) Harvey -- 14 -- X X X
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Table 3. Cryptogenic species in the Mexican Pacific.

Caulerpa verticillata J. Agardh
Dactylosiphon durvillei (Bory de Saint-Vincent) Santiañez & al.
Dichotomaria marginata (J. Ellis & Solander) Lamarck
Dictyopteris prolifera (Okamura) Okamura
Dictyopteris undulata Holmes
Dictyota coriacea (Holmes) I. K. Wang & al.
Gracilaria textorii (Suringar) Detoni 
Predaea japonica Yoshida
Scinaia interrupta (A. P. de Candolle) M. J. Wynne
Sporochnus pedunculatus (Hudson) C. Agardh
Spyridia filamentosa (Wulfen) Harvey
Ulva lactuca Linnaeus
Yendoa hakodatensis (Yendo) C. C. Santos
Melanothamnus harveyi (Bailey) Díaz-Tapia & Maggs *

* Norris et al. (2017, p. 44) mention the need to compare, morphologically and 
molecularly, Melanothamnus simplex with Melanothamnus harveyi.

The detection challenge. The easiest way to discover an alga, possibly 
not native, is to detect its presence in places where it was not before. 
This criterion can be used if the regions have been sufficiently sampled, 
and an updated and reliable floristic list is available before the pos-
sible introduction. For example, Melanothamnus simplex (Hollenberg) 
Díaz-Tapia & Maggs is a species recorded for the Pacific and conside-
red native; however, Melanothamnus harveyi (Bailey) Díaz-Tapia & Ma-
ggs, a taxon from Asia that has been detected in San Diego, California, 
USA (Díaz-Tapia et al., 2017) could be confused with M. simplex, as 
Mcivor et al. (2001) have shown. It is important to establish the identity 
of the individuals recorded in the Mexican Pacific to distinguish which 
could represent an introduction and differentiate them from those re-
presenting M. simplex (Norris et al., 2017). Recurrent and systematized 
studies are necessary to ensure an evaluation of the expansion of the 
non-native algae. Examples of the latter were monitoring the expan-
sion of introduced populations of Sargassum muticum (Aguilar-Rosas & 
Aguilar-Rosas, 1993) and Sargassum horneri (Turner) C. Agardh (Rios-
mena-Rodríguez et al., 2012; Marks et al., 2015) along the western 
coast of Baja California and those on Acanthophora spicifera (M. Vahl) 
Børgesen (Ávila et al., 2012; Méndez-Trejo et al., 2014; Mendoza Be-
cerril et al., 2023) in Bahia de la Paz, southern Gulf of California. Other 
criteria may refer to the search for these organisms in environments 
formed by man and recently constructed (Chapman & Carlton, 1991) as 
wrecks or other subtidal structures; these studies just began in Mexico 
(Mendoza-González et al., 2013). These facts show that Mexico does 
not meet these early detection requirements.

Knowing the status. Another challenge is to evaluate or recognize the 
non-native condition in a list of algae presumably introduced in a spe-
cific area and the moments associated with the population’s time since 
settling in a certain place, developing strategies to survive and expand. 
Richardson et al. (2000) discussed concepts related to the processes, 
among them naturalization. This process can be characterized by pha-
ses based on barriers (geographical, environmental, reproductive, and 
dispersal) that must be overcome. However, those who gave us a uni-

fied framework to explain these stages were Blackburn et al. (2011), 
resulting in the patterns mentioned in box 1. In the present case, the 
decision about non-native status was based on molecular information, 
not just morphology. Table 2 shows which taxon has this information. In 
some cases, information was obtained directly from Mexican material, 
and others had molecular evidence about their alien condition or their 
isolation in certain geographic areas. Those populations without that 
evidence were labeled as cryptogenic (table 3), corresponding to 14 
species. Therefore, populations with genetic studies were considered 
non-native (table 4), with 29 species. To address a tentative category 
in the colonization stage, we select the following criteria: the presence 
of reproductive structures, area of distribution, and recorded time since 
their first observation (tables 4, 5). 

Species name Morphology
DNA studies with 
material from the 
Mexican Pacific 

DNA studies with  
material outside 

Mexico

Pacific Baja 
California

Gulf of 
California

Tropical 
Mexican 
Pacific

Ulva australis Areschoug (= U. pertusa Kjellman) X 15 -- X -- --

Ulva fasciata Delile (= U. lactuca) X -- -- X X X

Ulva lactuca Linnaeus X -- -- X X X

Ulva lobata (Kützing) Harvey (= U. lactuca) X -- -- X X X

Ulva nematoidea Bory (= U. lactuca) X -- -- X X X

Ulva ohnoi M. Hiraoka & S. Shimada -- 16 -- X X --

Ulva tepida Masakiyo & S. Shimada -- 16 -- X X --

Ulva torta (Mertens) Trevisan -- 16 -- X X --

Undaria pinnatifida (Harvey) Suringar -- 17 -- X -- --
Yendoa hakodatensis (Yendo) C. C. Santos (= Lomentaria 
hakodatensis Yendo) X

-- --
X X X

1) Zuccarello et al., 2002b; 2) Heesch et al., 2020; 3) Pedroche, 2021; 4) Lee et al., 2014); 5) García-Rodríguez et al., 2013; 6) Bellorin, 2004; 7) Gurgel et al., 2003; 
8) Aguilar Rosas et al., 2012; 9) Vieira et al., 2024; 10) Vieira et al., 2021; 11) Aguilar-Rosas et al., 2006; 12) Riosmena et al., 2012; 13) Le Cam et al., 2020; 14) 
Zuccarello et al., 2002a; 15) Aguilar-Rosas et al., 2008; 16) Chávez-Sánchez et al., 2019; 17) Uwai et al., 2006; 18) O’Doherty & Sherwood, 2007; 19) Andreakis et 
al., 2016; 20) Petrocelli et al., 2020; 21) Cassidy et al., 2022; 22) Nauer et al., 2019; 23) Astorga et al., 2012; 24) Díaz-Tapia et al., 2017; 25) Kogishi et al., 2010; 26) 
Miller et al., 2009; 27) Boo et al., 2015; 28) Hughey & Miller, 2018;  29) Terradas-Fernández et al., 2023; 30) Hoshino et al., 2021.
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Impact. The central element in defining invasive species (box 1) is its 
impact on ecosystems and, naturally, on humans or their activities. 
However, little has been done to specify the meaning of “impact” and 
the context in which it should be used to characterize an invasion. 
Blackburn et al. (2014), in their classification of impacts caused by 
non-native species, were careful to distinguish what they refer to as 
environmental impact as “measurable change to the properties of an 
ecosystem by an alien species.” This definition “considers only effects 
on the native biota or the ecosystem processes that derive from that 
environment.” The effects of a non-native species on the economy or 
human societies imply more complex interpretations, blurring the line 

between strictly environmental and non-environmental impacts (Blac-
kburn et al., 2014). We agree with these arguments, which were used 
to rethink the case of Acanthophora spicifera, a native species from the 
tropical Atlantic (De Jong et al. 1999), discovered in the Mexican Pacific 
in 2006, specifically within Bahía de La Paz, southern Gulf of Califor-
nia (Ávila et al., 2012), with additional records documented (Mendoza- 
Becerril et al., 2023). It exhibits both asexual and sexual reproduction 
(Schnoller et al. 2016), and it is spreading into areas beyond the sites of 
introduction, overcoming dispersal barriers with records on the western 
Pacific side of Baja California (K. León Cisneros, pers. comm.). Sch-
noller et al. (2016) reported that it displaces native species due to its 

TABLE 4. Non-native species in the Mexican Pacific.

Species name
Period 
of time 

recorded
From To Possible status

Acanthophora spicifera (M. Vahl) Børgesen 2010-2023 24° 58’ 07 24° 20’ 55 Naturalized/limited

Asparagopsis taxiformis (Delile) Trevisan 1924-2014 32° 26’ 33 15° 45’ 04 Naturalized/no limited

Caulacanthus okamurae Yamada 1944-2014 28° 03’ 14 25° 30’ 56 Naturalized/limited

C. ustulatus (Mertens ex Turner) Kützing 1961 28° 10’ 15 24° 18’ 21 Occasional

Cladostephus hirsutus (Linnaeus) Boudouresque & M. Perret-Boudouresque 2010-2020 31° 51’ 41 27° 46’ 33 Naturalized/no limited

Colpomenia peregrina Sauvageau 1982-2014 32° 20’ 08 24° 25’ 51 Naturalized/no limited

Dasya pedicellata (C. Agardh) C. Agardh 1957-2014 30° 22’ 34 17° 37’ 54 Naturalized/no limited

Dichotomaria marginata (J. Ellis et Solander) Lamarck 1944-2014 27° 23’ 43 21° 27’ 48 Naturalized/limited

Gracilaria parvispora I.A. Abbott 1996-2021 26º 48’ 46 15° 09´ 58 Naturalized/no limited

Gracilaria vermiculophylla (Ohmi) Papenfuss 1993-2022 31° 53’ 32 22° 32’ 18 Naturalized/no limited 

Gracilariopsis longissima (S.G.Gmelin) M.Steentoft & al. 1924-2011 29° 03’ 52 16° 09’ 53 Naturalized/no limited 

Grateloupia turuturu Yamada 2012-2013 31° 50’ 38 31° 50’ 38 Occasional/temporal

Hypnea musciformis (Wulfen) Lamouroux 2011-2014 26° 52’ 27 23° 22’ 56 Naturalized/limited

Mutimo cylindricus (Okamura) H. Kawai & T. Kitayama 1994 32° 26’ 33 31° 51’ 36 Occasional/temporal

Pachymeniopsis lanceolata (Okamura) Y. Yamada ex S. Kawabata 2013 31° 50’ 38 31° 50’ 38 Occasional/temporal

Padina arborescens Holmes 2013-2021 27° 53’ 44 27° 53’ 05 Naturalized/limited

Padina crassa Yamada 2013-2021 24° 21’ 16 19° 06’ 17 Naturalized/no limited

Pikea yoshizakii C. A. Maggs & B. A. Ward 1996 32° 26’ 33 32° 16’ 08 Occasional/temporal

Planosiphon gracilis (Kogame) McDevit & G.W. Saunders 2006 31° 55’ 09 31° 55’ 09 Occasional/temporal

Pyropia suborbiculata (Kjellman) J. E. Sutherland & al. 2002-2014 32° 18’ 06 31° 16’ 24 Occasional/permanent

Rugulopteryx okamurae (E. Y. Dawson) I. K. Hwang & al. 1972-2010 31° 53’ 32 31° 17’ 42 Occasional/permanent

Sargassum horneri (Turner) C. Agardh 2007-2019 29° 04’ 14 23° 00’ 25 Naturalized/no limited

Sargassum muticum (Yendo) Fensholt 1972-2022 32° 26’ 33 24° 25’ 51 Naturalized/no limited

Scytosiphon lomentaria (Lyngbye) Link 1945-2010 32° 20’ 08 29° 02’ 10 Naturalized/limited

Ulva australis Areschoug 2008 31° 43’ 28 29° 56’ 58 Occasional/temporal

Ulva ohnoi M. Hiraoka & S. Shimada 1982-2022 32° 31’ 46 23° 11’ 25 Naturalized/limited

Ulva tepida Masakiyo & S.Shimada 1982-2019 32° 31’ 46 22° 32’ 00 Naturalized/limited

Ulva torta (Mertens) Trevisan 1982-2021 31° 44’ 06 22° 32’ 00 Naturalized/limited

Undaria pinnatifida (Harvey) Suringar 2004-2019 31° 48’ 04 29° 47’ 28 Naturalized/limited
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rapid growth and reproductive capacity. According to them, high popu-
lation densities seem to negatively impact corals’ ability to take up light 
and nutrients (Schnoller et al. 2016), and their rhizoids can penetrate 
sponge tissues (Ávila et al. 2012). Although we had decided to label it 
invasive for these reasons (Guzmán- Méndez et al., 2025), recent work 
did not reveal any impact on the communities where it grows (Licona 
Angeles et al., 2025). Therefore, we have decided to wait for stronger 
evidence before changing its status. Further studies are needed to as-
sess the impact of non-native species with certainty. Finally, we assert 
that these challenges cannot be addressed without a frequently upda-
ted and reliable census of seaweed diversity in the Mexican Pacific.
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TABLE 5. The time span of non-native species in the Mexican Pacific.

Species name
1920-
1929

1930-
1939

1940-
1949

1950-
1959

1960-
1969

1970-
1979

1980-
1989

1990-
1999

2000-
2009

2010-
2019

2020-
2025

Acanthophora spicifera (M. Vahl) Børgesen    

Asparagopsis taxiformis (Delile) Trevisan                    

Caulacanthus okamurae Yamada                

C. ustulatus (Mertens ex Turner) Kützing  

Cladostephus hirsutus (Linnaeus) Boudouresque & M. 
Perret-Boudouresque    

Colpomenia peregrina Sauvageau        

Dasya pedicellata (C. Agardh) C. Agardh              

Dichotomaria marginata (J. Ellis et Solander) Lamarck                

Gracilaria parvispora I.A. Abbott        

Gracilaria vermiculophylla (Ohmi) Papenfuss        

Gracilariopsis longissima (S.G.Gmelin) M.Steentoft & al.                    

Grateloupia turuturu Yamada  

Hypnea musciformis (Wulfen) Lamouroux  

Mutimo cylindricus (Okamura) H. Kawai & T. Kitayama  

Pachymeniopsis lanceolata (Okamura) Y. Yamada ex S. 
Kawabata  

Padina arborescens Holmes    

Padina crassa Yamada    

Pikea yoshizakii C. A. Maggs & B. A. Ward  

Planosiphon gracilis (Kogame) McDevit & G.W. Saunders  

Pyropia suborbiculata (Kjellman) J. E. Sutherland & al.    

Rugulopteryx okamurae (E. Y. Dawson) I. K. Hwang & al.          

Sargassum horneri (Turner) C. Agardh    

Sargassum muticum (Yendo) Fensholt            

Scytosiphon lomentaria (Lyngbye) Link                

Ulva australis Areschoug  

Ulva ohnoi M. Hiraoka & S. Shimada          

Ulva tepida Masakiyo & S. Shimada        

Ulva torta (Mertens) Trevisan          

Undaria pinnatifida (Harvey) Suringar    
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RESUMEN

Antecedentes: la creciente demanda y coste de producción de fertilizantes inorgánicos motivan a los inves-
tigadores a explorar nuevos medios para la obtención de abonos orgánicos. Pontederia crassipes Mart., es 
una planta acuática invasora que crece en una laguna de agua dulce (La Turbina), en Ciego de Ávila, Cuba. Es 
extraída del agua y depositada en las orillas de la laguna, afectando el valor estético del sitio. Objetivo: deter-
minar la concentración de elementos químicos en la masa seca de P. crassipes (en su condición de crecimiento 
flotante y emergente), para recomendar su posible uso como abono orgánico o sustrato mezclado, en cultivos de 
pequeñas extensiones. Método: para el análisis de la mayoría de los elementos químicos, tanto en el agua de la 
laguna, como en la masa seca de P. crassipes, se empleó espectrometría de emisión óptica de plasma acoplado 
inductivamente. Resultados: el agua de la laguna se caracterizó por alta concentración de Ca. En la masa seca 
de P. crassipes (flotante y emergente) tuvo mayor concentración (mg g-1) el Ca, N y K, seguidos del Na y Al. Los 
metales pesados tuvieron concentraciones inferiores a los límites máximos permisibles para abonos orgánicos 
y sustratos de cultivos. Los ocho elementos químicos cuantificados en el agua de la laguna (Ca, Cu, K, Mg, Na, P, 
S y Zn) mostraron bioconcentración en P. crassipes (flotante). Siete elementos químicos mostraron traslocación 
en P. crassipes (B, Ca, K, N, Na y Sr). Conclusiones: La masa seca de P. crassipes puede utilizarse como fertili-
zante orgánico o como sustrato mezclado para cultivos de pequeñas extensiones. P. crassipes (flotante) puede 
fitoestabilizar y fitoextraer elementos químicos en la laguna artificial de agua dulce La Turbina.

Palabras clave: Cuba, elementos químicos, lagunas, especie invasora, Liliopsida.

ABSTRACT

Background: the increasing demand and production costs of inorganic fertilizers motivate researchers to ex-
plore new ways to obtain organic fertilizers. Pontederia crassipes Mart., is an invasive aquatic plant that grows 
in a freshwater lagoon (La Turbina), in Ciego de Ávila, Cuba. It is extracted from the water and deposited on 
the shores of the lagoon, affecting the aesthetic value of the site. Objective: to determine the concentration of 
chemical elements in the dry mass of P. crassipes (in its floating and emerging growth condition), to recommend 
its possible use as organic fertilizer or mixed substrate in small area crops.  Method: for the analysis of most of 
the chemical elements, both in the lagoon water and in the dry mass of P. crassipes, inductively coupled plasma 
optical emission spectrometry was used. Results: the water of a lagoon was characterized by high concentra-
tion of Ca. In the dry mass of P. crassipes (floating and emergent), Ca, N, and K had the highest concentrations 
(mg g-1), followed by Na and Al. Heavy metals had concentrations below the maximum permissible limits for 
organic fertilizers and substratum of the crop. The eight chemical elements quantified in the lagoon water (Ca, 
Cu, K, Mg, Na, P, S, and Zn) showed bioconcentration in P. crassipes (floating). Seven chemical elements showed 
translocation in P. crassipes (B, Ca, K, N, Na, and Sr). Conclusions: The dry mass of P. crassipes can be used 
as organic fertilizer or as a mixed substrate for small-scale crops. Floating P. crassipes can phytostabilize and 
phytoextract chemical elements in the La Turbina artificial freshwater lagoon. 

Keywords: Cuba, chemical elements, invasive species, lagoons, Liliopsida.
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practically does not fluctuate. There are shallow areas towards the shores 
where P. crassipes (emergent) predominates, and deeper areas towards 
the center of the lagoon where P. crassipes (floating) predominates. Wind 
direction and human intervention determine the spatiotemporal distribu-
tion of P. crassipes (Valero-Jorge et al., 2025).

Determination of the concentration of chemical elements in the La 
Turbina freshwater lagoon. Five water samples were taken (1 L at a 
depth), where P. crassipes predominates (Hernández-Fernández et al., 
2023). To determine the concentration (mg ml-¹) of 25 chemical elements, 
including aluminum (Al), boron (B), barium (Ba), beryllium (Be), bismuth 
(Bi), calcium (Ca), cadmium (Cd), cobalt (Co), chromium (Cr), copper (Cu), 
iron (Fe), gallium (Ga), potassium (K), lithium (Li), magnesium (Mg), man-
ganese (Mn), sodium (Na), nickel (Ni), phosphorus (P), lead (Pb), sulfur 
(S), selenium (Se), strontium (Sr), thallium (Tl), and zinc (Zn), 2 ml of each 
sample was taken and 1.5 ml of nitric acid was added. After 10 minutes, 
11.5 ml of ultrapure water was added (resulting in a total of 15 ml). The 
solutions were then filtered (0.45 µm pore size) and stored in vials at 4 °C 
before final analysis. Samples were analyzed using Inductively Coupled 
Plasma-Optical Emission Spectrometry (ICP-OES) (iCAP 6000 ICP Spec-
trometer, Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, USA). 

Morphological characteristics of P. crassipes (floating and emer-
gent). The number of stolons was determined, and the number of lea-
ves was counted for each main plant. Three middle-aged leaves were 
selected, and the length (cm) was measured from the base of the petio-
le to the apex. The width was measured across the beam, from edge to 
edge, down the center of the leaf. The longest root (cm) was measured. 
Measurements were taken with a ruler. 

Determining the concentration of chemical elements in the leaves 
and roots of P. crassipes (both floating and emergent). Specimens 
of P. crassipes were washed with running water and then rinsed with 
distilled water before being placed in a drying oven set at 70 °C ± 1 °C 
for 48 hours. After drying, the samples (5 g) were ground to approxi-
mately 2 µm in size.

The concentration of 26 chemical elements (Al, B, Ba, Be, Bi, Ca, 
Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Ga, K, Li, Mg, Mn, N (Nitrogen), Na, Ni, P, Pb, S, Se, Sr, 
Tl, Zn) was determined in dry mass (DW) samples on leaves and roots of 
P. crassipes (floating and emergent). For the plant material, the samples 
were analyzed three times (total = 9 samples). 

Except for the N analysis, 100 mg of the ground powder was in-
cinerated for 8 h in a muffle furnace at 480 °C. After cooling to room 
temperature, 1.5 ml of nitric acid 1:3 HNO

3 (HNO3 super-quality Ro-
tipuran® Supra 69 %, and ultra-pure water (v/v)) was added to the 
samples; after 10 min, 13.5 ml of ultrapure water was added. The so-
lutions were then filtered (0.45 µm pore size) and stored in vials at 4 
°C before final analysis. Samples were analyzed by inductively coupled 
plasma-optical emission spectrometry (ICP-OES) (iCAP 6000 ICP Spec-
trometer, Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, USA). Total Nitrogen 
(NT) in the plant samples was determined, by the salicylic acid-thio-
sulfate modification of the Kjeldahl method, which includs NO

3-N and 
NO2-N (Dhaliwal et al., 2014).

The concentration (mg g-1) of N, P, K, Ca, Mg, and S, was analyzed 
in a general way, taking into account that when using the DW of P. 
crassipes as a fertilizer or cultivation substrate. It is difficult to separate 
the leaves from the roots, as well as the specimens with floating growth 
from those with emergent growth.

INTRODUCTION

Globally, the demand and the costs of producing inorganic fertilizers are 
rising (Tang et al., 2022). This demand increase motivates the search 
for alternatives to obtain organic fertilizers at lower costs and friendly 
to the environment. A possible solution may be to include organic ferti-
lizers produced from the biomass of invasive aquatic plants (Begum et 
al., 2022; Rattanawong et al., 2022), but the feasibility of this particular 
approach is still under investigation for several species (Dissanayaka 
et al., 2023). This is largely because the use of biomass from any plant 
species for producing organic fertilizers depends on growth rate, local 
regulations, the availability of technology for biomass utilization, and 
most importantly, the chemical composition of the plant tissues used. 

Pontederia crassipes Mart. is an aquatic plant native to the Amazon 
(South America), but its proliferation has spread worldwide (Ito et al., 
2020). Recognized as invasive, harmful, and transformative for Cuba 
(Oviedo & González-Oliva, 2015) and in many other parts of the world 
(Lowe et al., 2004). Despite its invasive behavior, then it is considered 
among the most important aquatic plant species in the world, possibly 
because it has the potential for use in agriculture (Ramírez et al., 2021; 
Begum et al., 2022; Hernández-Fernández et al., 2024a). Despite this, 
this species is a phytoaccumulator (Muthusaravanan et al., 2020) and 
phytostabilizer, specifically, for cadmium (Cd) and zinc (Zn) (Sricoth et 
al., 2018), heavy metals that have maximum permissible limits in the 
organic fertilizers and crop substrates, according to (Reglamento (UE), 
2019) and the criteria of Muñiz-Ugarte (2022).

Pontederia crassipes, found in the artificial freshwater lagoon La Turbina 
in Ciego de Ávila, Cuba, exhibits two growth forms: as a floating macro-
phyte (not attached to the substrate) and as an emerging macrophyte 
(attached to the substrate) (Valero-Jorge et al., 2025).  The distribution 
of this plant in the lagoon’s recreational nautical activities, leading to its 
extraction and either deposition on the shores or transport to landfills as 
its final destination. Physicochemical and microbiological studies indicate 
that the water of La Turbina is highly contaminated due to anthropoge-
nic pressure from wastewater discharge (Hernández-Fernández et al., 
2024b). However, the concentrations of other chemical elements in the 
lagoon water, particularly heavy metals, remain unknown. 

Taking into account the above, this work aims to determine the 
concentration of chemical elements in the dry mass of the invasive 
aquatic plant P. crassipes (in its floating and emerging growth condition) 
and recommend its possible use as organic fertilizer or mixed substrate 
in small-area crops.

MATERIAL AND METHODS

Study area. The study was carried out in the municipality of Ciego de 
Ávila, province of the same name, which is located in the central region 
of Cuba, between the provinces of Sancti Spíritus and Camagüey. 

In January 2022, 90 P. crassipes (floating) and 90 P. crassipes (emer-
gent) plants were collected from the La Turbina artificial freshwater la-
goon (21°50’51’’N-78°45’43’’W). When the water volume of the lagoon 
is high, P. crassipes floats thanks to the globose petioles that fill with air 
inside, and is a floating macrophyte. When the water volume of the lagoon 
is low, the petiole of P. crassipes elongates and the roots adhere to the 
substrate, becoming an emerging macrophyte (Niño-Sulkowska & Lot, 
1983). In the La Turbina artificial freshwater lagoon, the water volume 
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For P. crassipes (floating), the order of the dominant elements was 
as follows: Ca>N>K>Na>Al>P>Mg>S in the leaves, and Ca> N>Al>-
Na>K>S>Fe>P>Mg>Mn in the roots. In emergent plants, the order of the 
seven dominant elements was as follows: K>Ca>N>Na>P>Mg>S>Al in 
the leaves, and Ca>N>Na>K>Al>S>Fe>Mg>P>Mn in the roots.

The plants showed the following total concentrations of macronu-
trients: N: 19.49 ± 0.8 mg g-1, K: 14.56 ± 1.20 mg g-1, Ca: 24.15 ± 0.44 
mg g-1, P: 1.93 ± 0.06 mg g-1, Mg: 1.75 ± 0.07 mg g-1 and S: 3.40 ± 
0.35 mg g-1.The total concentration of Pb: 0.005 ± 0.0004 mg g-1, Cu: 
0.034 ± 0.01 mg g-1, Zn: 0.032 ± 0.01 mg g-1, Cd: 0.00015 ± 0.00002 
mg g-1 and Mn: 0.80 ± 0.04 mg g-1. 

Bioconcentration Factor (BCF) and Translocation Factor (TF). The 
eight elements that presented quantifiable concentrations in the water 
(Ca, Cu, K, Mg, Na, P, S and Zn) have a BCF greater than 1 in floating 
plants (table 3). Translocation was detected in seven chemical ele-
ments. The chemical elements that show translocation in (floating and 
emergent plants) were: B, Ca, Cu, K, N, Na and Sr. Na showed translo-
cation only in P. crassipes floating form. Ca and Cu shows translocation 
only in P. crassipes emergent form (table 3).

DISCUSSION

The chemical elements with the highest concentrations in the La Turbi-
na lagoon water are also among those found in the leaves and roots of 
P. crassipes (floating and emergent) (Ca, Na, K) (figs. 1 A and B). These 
elements exhibit a high bioconcentration in P. crassipes (floating) (table 
3). These results indicate that, to accurately estimate the fraction of 
bioavailable metal in the aquatic environment, it is essential to determi-
ne it in the organisms inhabiting this ecosystem (Ehlers & Luthy, 2003). 
The plants reflect the prevailing environmental conditions in the aquatic 
ecosystem (Honmura, 2000).

According to Hernández-Fernández et al. (2024b), the water quality 
in the La Turbina freshwater lagoon is poor. It has a high concentration 
of organic matter linked to wastewater discharges from nearby homes 
and decay plants that end up at the bottom of the lagoon.

The morphological characteristics observed in P. crassipes reflect 
the environmental conditions the plants are exposed and the extent of 
their population in La Turbina lagoon, as described by Valero-Jorge et al. 
(2025). These criteria are supported by Niño-Sulkowska and Lot (1983) 
as well as Coetzee et al. (2017). Specifically, P. crassipes (emergent) 
did not reach the average leaf length indicated by Coetzee et al. (2017) 
(1 m), whereas the average leaf width did correspond to what these 
authors determined (<30 cm). There are no references to the morpho-
logical characteristics of this species in other regions of Cuba.

The Pb, Cu, Zn and Cd, are considered among the most dangerous 
heavy metals (Méndez et al., 2009; Muthusaravanan et al., 2018). Zn 
and Cu, together with Mn, are also considered within micronutrients 
since they are required elements, in small amounts, for specific func-
tions of plants (Latimer, 2009).

The highest concentrations of Pb were determined in the roots of P. 
crassipes (floating) and P. crassipes (emergent), compared to those found 
in the leaves. This result aligns with findings by Maddock et al. (1988), 
Vesk & Allaway (1997), and Lima-Cazorla et al. (2005), who also detected 
higher concentrations of these elements in the roots of P. crassipes. 

Bioconcentration Factor (BCF) and Translocation Factor (TF). The 
Bio-concentration factor (BCF) shows the relationship between the ac-
cumulation of the chemical element in the plant’s biomass and in the 
water (Ali et al., 2013; Yadav et al., 2018; Bello et al., 2018). The BCF of 
the studied plants (P. crassipes floating) was calculated using their DW 
as a base (equation 1): 

 Cplant BCF =  (1) 
 Cwater

Where: Cplant: concentration of the chemical element in the plant 
(mg g-1). Cwater: concentration of the chemical element in the lagoon 
water (mg ml-1).

The translocation factor (TF) is the quotient between the concen-
tration of the metal in the aerial organs (leaves) and the root of the plant 
(Bello et al., 2018). The translocation factor indicates the efficiency of 
the plant in translocating the accumulated chemical elements from its 
roots to shoots (Ali et al., 2013). The translocation factor was determi-
ned in in floating and emergent samples (equation 2):

 Cleaves TF =  (2) 
 Croot

Where: Cleaves: concentration of the chemical element in leaves (mg 
g-1). Croot: concentration of the chemical element in the root (mg g-1).

Statistical analysis. The chemical elements quantified in the leaves 
and roots of the P. crassipes plant (floating and emergent) were pro-
cessed using the Statistical Package for Social Sciences (Version 21 for 
Windows, SPSS Inc.). The adjustments datat-testdistribution (Kolmogo-
rov-Smirnov) and the homogeneity of variances (Levene) were chec-
ked. The different variables were evaluated using one-way parametric 
analysis of variance (ANOVA) tests. When differences were significant (p 
≤ 0.05) for the ANOVA test, the means of the treatments were analyzed 
using Tukey’s significant difference procedure.

RESULTS

Chemical elements found in the La Turbina freshwater lagoons. Of 
the 25 chemical elements examined in La Turbina, only eight exhibited 
quantifiable concentrations. The order of these eight elements is as fo-
llows: Ca>Na>K>Mg>P> Cu = S>Zn (table 1). 

Morphological characteristics of P. crassipes (floating and emer-
gent). For all the morphological characters studied, except for the ave-
rage number of stolons, P. crassipes (emergent) had a higher value than 
P. crassipes (floating) (table 2).

Determination of the concentration of chemical elements in leaves 
and roots of P. crassipes (floating and emergent). Of the 26 chemi-
cal elements studied in the leaves and roots of P. crassipes, 24 were 
quantified (beryllium (Be) and thallium (Tl) were not detected). Those 
with the highest concentrations were macronutrients Ca, N and K (fig. 1 
A). Other elements with high concentrations were Al and Na. Theywere 
followed in concentration by the micronutrients Fe and Mn. (fig. 1 B). 
Heavy metals and other chemical elements were determined in lower 
concentrations (fig. 1 C). 
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Figure 1. Chemical elements quantified in leaves and roots of Pontederia crassipes plant (f﻿loating and emergent) (mg g-1 DW, averages ± SE). Unequal letters have 
statistically significant differences (ANOVA of a factor, Tukey, p ≤ 0.05, n = 9).

Table 1. Chemical elements quantified in the artificial freshwater la-
goon La Turbina in Ciego de Ávila, Cuba (averages ± SE).

Chemical elements quantified mg ml-1

Ca 0.057 ± 0.00

Cu 0.001 ± 0.00

K 0.01 ± 0.00

Mg 0.004 ± 0.00

Na 0.054 ± 0.00

P 0.002 ± 0.00

S 0.001 ± 0.00

Zn 0.0006 ± 0.00

Table 2. Morphological characteristics of Pontederia crassipes (floating 
and emergent) in the artificial freshwater lagoon La Turbina in Ciego de 
Ávila, Cuba (averages ± SE).

Morphological characteristics
P. crassipes 

(floating)
P. crassipes 
(emergent),

Number of stolons per plant 1.9 ± 0.47 1.6 ± 0.46

Number of leaves 7.1 ± 0.91 9.2 ± 0.82

Length of the leaves 28.8 ± 4.90 cm 55.0 ± 6.37 cm

Width of the leaves 8.5 ± 0.85 cm. 11.8 ± 0.89 cm

Length of the major root 9.6 ± 2.12 cm 12.9 ± 1.58 cm
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show translocation had a higher concentration in the roots of P. cras-
sipes (floating and emergent) than in the leaves. B, K, N, and Sr had a 
higher concentration in the leaves than in the roots. In the roots of P. 
crassipes (floating), the highest concentrations of Cu were compared 
to those obtained in P. crassipes (emergent) (figure 1). In P. crassipes 
(emergent), the highest concentration of Cu was obtained in the leaves, 
indicating that this element is not always immobile (Vesk & Allaway 
et al., 1997) and demonstrates translocation here (table 3). Na had a 
higher concentration in the leaves than in the roots of P. crassipes (floa-
ting) (fig. 1), where it exhibited translocation (table 3), whereas in P. 
crassipes (emergent), a higher concentration was detected in the roots 
than in the leaves (fig. 1), where it did not show translocation. Ca had 
equal concentration in the leaves and roots of P. crassipes (floating) (fig. 
1), where it did not show translocation (table 3), while in P. crassipes 
(emergent), a higher concentration was observed in the leaves than in 
the roots (fig. 1), where translocation occurred (table 3). This indicates 
the efficiency of the plant in translocating the accumulated chemical 
elements from its roots to shoots (Ali et al., 2013).

The Zn and Cd concentrations were the same in the roots of P. 
crassipes floating and emergent and were higher than those found in 
leaves. Lima-Cazorla et al. (2005) detected higher concentrations of Zn 
and Cd in the roots of P. crassipes. In the present study, Cd was found 
in the leaves at very low concentrations and also in the roots (Lima-Ca-
zorla et al., 2005). This behavior suggests that Cd moves toward the 
higher organs of the plants (Lu et al., 2004), but at lower concentrations 
than those detected in the roots (Lima-Cazorla  et al., 2005). However, 
according to the TF results, Cd is not translocated from the roots to the 
leaves in P. crassipes (floating and emergent), nor is Zn or Pb (table 3).

According to Reglamento (UE) (2019), an organic fertilizer and crop 
substratum cannot have a concentration of Pb greater than 0.12 mg g-1, 
Cu greater than 0.3-0.2 mg g-1, Zn greater than 0.8-0.5 mg g-1, and Cd 
greater than 0.0015 mg g-1 in DW. Muñiz-Ugarte (2022) considered a limit 
of 0.15 mg g-1 for fertilizer and 0.3 mg g-1 for Pb in substratum, while Ro-
dríguez-Alfaro et al. (2022) suggested values lower than 0.14 mg g-1 for 
organic fertilizer. Muñiz-Ugarte (2022) proposed that, for Cuba, Cd should 
not exceed 0.003 mg g-1 for fertilizer and 0.008 mg g-1 for substratum. 
The chemical elements (Pb, Cu, Zn, and Cd) present in the DW, derived 
from the invasive aquatic plant P. crassipes in the La Turbina lagoon, have 
concentrations below the maximum permissible limits established inter-
nationally and nationally for organic fertilizers and crop substratum (Re-
glamento (UE) 2019; Rodríguez-Alfaro et al., 2022; Muñiz-Ugarte, 2022). 
However, Muñiz-Ugarte (2022) states that the issue of heavy metals in 
soils, substrates, and organic fertilizers in Cuba requires more studies, as 
the current permissible limits do not constitute a Cuban Standard.

The DW from P. crassipes had a nitrogen (N) concentration within 
the range specified by Honmura (2000) (between 15.0 mg g-1 and 35.0 
mg g-1) and was higher than that reported by Tucker & Debusk (1983) 
(0.02 mg g-1) for this species. However, it exhibited a lower concentration 
of phosphorus (P) compared to the range provided by Honmura (2000) 
(between 5.0 mg g-1 and 10.0 mg g-1) and Sondang et al. (2021) (6.0 mg 
g-1), yet higher than that recorded by Tucker & DeBusk (1983) (0.006 mg 
g-1). Furthermore, the potassium (K) concentration was also below that 
reported by Sondang et al. (2021) (20.0 mg g-1) and the range specified 
by Honmura (2000) (between 20.0 mg g-1 and 50.0 mg g-1) for this spe-
cies. The magnesium (Mg) concentration in P. crassipes did not reach the 
range indicated by Honmura (2000) (between 2.0 mg g-1 and 4.0 mg g-1). 

Chemical elements detected in the La Turbina freshwater lagoon 
presented quantifiable concentrations that showed a BCF greater than 
one. Based on the values obtained from the BCF, P. crassipes (floating) 
has a greater capacity to bioaccumulate S, P, and K, demonstrating its 
nature as phytoaccumulator (Muthusaravanan et al., 2020). The BCF 
of Cu and Zn had values greater than 1, indicating that P. crassipes 
(floating) could concentrate certain metals from the water. This may 
provide evidence of the phytoremediation and phytoextraction poten-
tial of the species (Nouri et al., 2011; Alexandre et al., 2025; Boanyah 
& Bondzie-Quaye, 2025). This illustrates the relationship between the 
accumulation of chemical elements in the plant biomass and in the 
water. These results confirm that P. crassipes (floating) is a hyperaccu-
mulator plant. According to Cluis (2004), hyperaccumulator plants have 
a bioconcentration factor greater than one, sometimes reaching values 
between 50 and 500. In this study, P. crassipes (floating) demonstrated 
even higher values (1210, 1005, and 3305) (table 3).

Translocation was detected in only six chemical elements in P. 
crassipes (floating and emergent). The chemical elements that did not 

Table 3. Bioconcentration factor (BCF) in Pontederia crassipes (floating) 
for the elements quantified in water. Translocation factors (TF) in P. 
crassipes (floating and emergent) in La Turbina lagoon. 

Chemical 
elements

Bioconcentration 
factor (BCF)

Elements quantified  
in water

Translocation factors (TF)  

Floating Floating Emergent
Al 0.16 0.07
B 6.00 3.40
Ba 0.55 0.67
Bi 0.10 0.00
Ca 460.3 0.97 1.21
Cd 0.50 0.33
Co 0.20 0.33
Cr 0.05 0.15
Cu 40.0 0.60 2.00
Fe 0.17 0.06
Ga 0.52 0.34
K 1210.0 2.32 2.65
Li 1.00 1.00

Mg 455.0 0.73 0.54
Mn 0.61 0.44
N 1.11 1.22
Na 162.3 1.34 0.52
Ni 0.25 0.15
P 1005.0 0.65 0.85
Pb 0.03 0.03
S 3305.0 0.29 0.16
Se 0.00 0.00
Sr 1.17 1.40
Zn 58.3 0.75 0.50

NOTE: BCF: bioconcentration factor. When the BCF is higher than 1, the plant 
concentrates the chemical element from water (Ali et al., 2013, Yadav et al., 
2018). When TF are higher than 1, the plant trans-locates the chemical element 
from roots to leaves (Ali et al., 2013; Bello et al., 2018).
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Plants with a high BCF value and low TF value are suitable for 
phytostabilization, while plants with BCF and TF values both greater 
than one are applicable for phytoextraction (Nouri et al., 2011). Accor-
ding to the findings of this study, P. crassipes (floating) is suitable for 
the phytostabilization of Ca, Cu, Mg, P, S, and Zn, as well as for phytoex-
traction of Na and K. These results may vary depending on the environ-
mental conditions in which the plants grow and their growth condition 
(floating and emergent).

The concentration of chemical elements found in the dry mass of 
the invasive aquatic plant P. crassipes (both floating and emergent) 
from the La Turbina artificial freshwater lagoon in Ciego de Ávila indica-
tes that this dry mass can be regarded as an organic fertilizer or used 
as a mixed substrate for small-scale crops. It contains both macronu-
trients and micronutrients essential for crop growth. Its concentrations 
of heavy metals (Pb, Cu, Zn, and Cd) are below the maximum permis-
sible limits set nationally and internationally for organic fertilizers and 
crop substrates. Additionally, the capacity of P. crassipes (floating) as a 
phyto-stabilizer and for the phytoextraction of chemical elements pre-
sent in the La Turbina artificial freshwater lagoon was demonstrated. 
The concentration of chemical elements in the dry mass of P. crassipes 
may vary depending on the environmental conditions of the ecosystem 
where the plant grows, as well as the time of year (rainy or dry).
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ABSTRACT

Background. The water lily (Pontederia crassipes), is considered globally as one of the most problematic 
invasive plants, with a high dissemination capacity and biological efficiency, enhancing significant environ-
mental impacts in freshwater bodies. Goals. The present study provides a scientific and technological review 
of its phenology, dispersal mechanisms and innovative applications of its biomass. Methods. 100 articles 
from scientific and technological databases were analyzed, using a qualitative approach to evaluate tech-
nological surveillance, as well as intellectual property issues. The present review emphasizes P. crassipes 
impacts, predictions and effective strategies for the design of proper management and control. Results. As 
P. crassipes presents efficient mechanisms of dispersal and reproduction, a high viability of its seeds and 
their easy dispersal through currents, combined with human activities, its eradication is difficult. It was found 
that the greatest difficulty is the barriers that exist for its management. Logistical and financial challenges 
persist, especially in developing countries such as Mexico. Additionally, there is a lack of precise estimates on 
the economic costs and losses associated with the invasion of this plant. Therefore, a comprehensive review 
that integrates the most recent advances in these areas and provides a global vision of the current state of 
knowledge, as well as the opportunities and challenges that this species represents is needed. Conclusions. 
Overall, solid foundations for future research and public policies aimed at the sustainable management and 
use of the biomass of this plant will ensure a better approach.

Keywords: Eutrophication, invasive species, mitigation, patents, socioeconomic impact.

RESUMEN

Antecedentes. El lirio acuático (Pontederia crassipes) es considerado a nivel global como una de las plantas 
invasoras más problemáticas, debido a su alta capacidad de diseminación y eficiencia biológica, lo que ge-
nera impactos ambientales significativos en cuerpos de agua dulce. Objetivo. El presente estudio ofrece una 
revisión científica y tecnológica sobre su fenología, mecanismos de dispersión y aplicaciones innovadoras de 
su biomasa. Métodos. Se analizaron 100 artículos provenientes de bases de datos científicas y tecnológicas, 
utilizando un enfoque cualitativo para evaluar la vigilancia tecnológica, así como aspectos relacionados con 
la propiedad intelectual. Esta revisión enfatiza sus impactos, posibles predicciones y estrategias efectivas 
para diseñar un manejo y control adecuado. Resultados. Dado que P. crassipes presenta mecanismos efi-
cientes de dispersión y reproducción, alta viabilidad de sus semillas y su fácil propagación a través de 
corrientes, combinada con actividades humanas, su erradicación resulta difícil. Se identificó que la mayor 
dificultad radica en las barreras para su manejo. Persisten desafíos logísticos y financieros, especialmente en 
países en desarrollo como México. Además, existe una falta de estimaciones precisas sobre los costos eco-
nómicos y las pérdidas asociadas con la invasión de esta planta. Por lo tanto, se requiere una revisión integral 
que integre los avances más recientes en estas áreas y que proporcione una visión global del estado actual 
del conocimiento, así como de las oportunidades y desafíos que esta especie representa. Conclusiones. En 
términos generales, establecer bases sólidas para investigaciones futuras y políticas públicas orientadas al 
manejo sostenible y uso de la biomasa de esta planta garantizará un enfoque más efectivo.

Palabras clave: Especies invasoras, eutrofización, impacto socioeconómico, mitigación, patentes.
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a threat to biodiversity and the functionality of aquatic ecosystems, justi-
fying the need for innovative strategies for its management and control. 
Despite its presence in all continents, most studies have been developed 
in countries such as Indonesia and Brazil (Gopalakrishnan et al., 2011; 
Kamala-Bai et al., 2023; Ghoussein et al., 2023).

Phenology and the spread mechanisms provide crucial information 
to understand the behavior of an invasive plant in an ecosystem, as this 
plant has a phenological cycle sensitive to climate, thus providing pre-
dictions on how climate change could facilitate its expansion or inten-
sify its effects. The uncontrolled expansion of P. crassipes in freshwater 
bodies has significant environmental and economic impacts (Ayanda et 
al., 2020; Kariyawasam et al., 2021; Karouach et al., 2022; Flores-Ro-
jas et al., 2024). Among the main documented effects are the reduction 
in light penetration in waterbodies, enhancing an increase in turbidity 
and acidity, therefore decreasing dissolved oxygen levels, and a pro-
liferation of pathogens as a consequence (Mathiventhan et al., 2018; 
Ghoussein et al., 2023). These alterations not only affect the physico-
chemical characteristics of aquatic ecosystems but also promote eutro-
phication and compromise local biodiversity, displacing native species 
due to the water hyacinth’s high adaptive capacity (Niño-Sulkowska 
& Lot, 1983; Shanab et al., 2010). A significant gap in knowledge re-
garding the water lily (P. crassipes) lies in the lack of a systematic and 
updated integration of scientific and technological advances in its ma-
nagement, control and use. Although there are a significant number 
of studies focused on the environmental impacts of this invasive spe-
cies, information about its management and potential use as biomass 
is usually fragmented and limited to local contexts or specific regions. 
Research on the potential applications of the water lily, such as its use 
in bioenergy, generation of bioproducts, and bioremediation capacity, 
has not yet been sufficiently compiled or even analyzed in a global 
manner to allow its economic and technical viability to be evaluated. 
Additionally, the lack of data and analysis makes it difficult to identify 
sustainable strategies and approaches for its management that not only 
mitigates its negative impacts, but also take advantage of its biomass 
for the benefit of scientific knowledge but mainly of the communities 
that suffer from this problem. The objective of the present review is to 
analyze and discuss the scientific and technological advances related 
to the management, impact, and possible applications of P. crassipes 
in continental waterbodies, as well as contribute to the identification of 
innovative strategies for its control and sustainable use.

MATERIALS AND METHODS

The present assessment focused on an exhaustive review of existing 
knowledge in the available literature regarding the management, con-
trol, and utilization of Pontederia crassipes biomass. Particularly, as-
pects related to controlling its spread and exploring the potential uses 
of its biomass were addressed, aiming to provide a comprehensive 
perspective on the current situation of this invasive species while con-
sidering its environmental, social, and economic implications. Hence, 
specific keywords and phrases were proposed: control of water hyacin-
th propagation, uses, innovations in invasive species, management of 
P. crassipes, Eichhornia crassipes environmental impacts, sustainable 
utilization of water hyacinth, and economic implications of water hya-
cinth. When carrying out each search, we sought to alternate the use 
of the names P. crassipes and E. crassipes, due they are synonyms. 
For the selection of scientific articles, studies addressing aspects re-

INTRODUCTION

The water hyacinth, Pontederia crassipes Mart. (Liliopsida), is a widely 
recognized ornamental plant that has become invasive due to its rapid 
proliferation, now prevalent in most tropical and subtropical freshwa-
ter ecosystems (figure 1) (Niño-Sulkowska & Lot, 1983; Coetzee & Hill, 
2012; Flores-Rojas et al., 2024). Native to South America, it was initially 
cultivated for its vibrant flowers, but its exceptional dispersal and repro-
ductive abilities (both sexual and asexual) have enabled its expansion 
into aquatic habitats across warm-climate regions (Mathiventhan et al., 
2018; Rodríguez-Lara et al., 2022). The species spreads rapidly throu-
gh stolons, fragments, and seeds, which can remain viable for up to 20 
years, challenging its eradication (Barrett & Forno, 1982; Ghoussein et al., 
2023). Additionally, its dispersal is favored by natural factors, such as wa-
ter currents, and human activities, such as transport via boats (MITECO, 
2019; Rodríguez-Lara et al., 2022). These characteristics, combined with 
its morphological and phenological adaptability, have made P. crassipes 

 
2024 

1924 

1974 

Fig. 1. Georeferenced records of Pontederia crassipes on a global scale. This 
figure illustrates the geographic distribution of presence records for the species 
across various years and regions worldwide. From GBIF.  
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affects the consistency of bioplastics and other biomaterials (Carre-
ño-Sayago & Rodríguez-Parra, 2018; Bakrim et al., 2022). Additionally, 
the lack of cost-effective harvesting and processing technologies and 
limited infrastructure in developing countries pose significant economic 
barriers (Karouach et al., 2022; Rodríguez-Lara et al., 2022). Addres-
sing these challenges through further research and technological inno-
vation could optimize existing processes and unlock the full potential of 
P. crassipes biomass.

One of the most promising uses for water hyacinth biomass is 
the production of biopolymers. Plant components such as cellulose, 
β-glucosidase, and xylanase serve as substrates for the creation of 
compounds such as, polyhydroxybutyrate (PHB), a biopolymer with 
broad industrial and environmental applications. Studies have shown 
that enzymatic hydrolysis of this plant can yield up to 4.3 g/L of PHB 
using microorganisms in fermentation processes (Radhika & Murug-
esan, 2012; Bakrim et al., 2022), highlighting the necessity for further 
promising studies. 

Beyond industrial uses, water hyacinth has shown potential in the 
biomedical field. Ethanolic and methanolic extracts from its leaves have 
demonstrated analgesic, antimicrobial, antifungal, and neuroprotective 
properties. Likewise, previous research has reported effective inhibition 
zones against bacteria such as Bacillus subtilis (Ehrenberg 1835) Cohn 
1872, and fungi like Aspergillus niger Tiegh., highlighting its utility in 
developing natural therapeutic and antibacterial agents (Shanab et al., 
2010; Sitoe & Van Wyk, 2024).

The species also shows promise in biofuel production due to its 
high hemicellulose content and volatile compounds. Previous assess-
ments have reported the production of biogas, bioethanol, and biohy-
drogen, with estimated yields of up to 100 Nm³/kg of biogas and 245 g/
kg of bioethanol from its biomass. The associated technologies include 
thermochemical methods, biochemical processes, and direct com-
bustion, demonstrating its versatility as a raw material for sustainable 
energy initiatives (Carreño-Sayago & Rodríguez-Parra, 2018; Pinho & 
Mateus, 2023).

Regarding technological monitoring, three patent databases, were 
used, emphasizing the use of Google Patents, which provided the most 
records. From the data obtained, a classification of patents by year was 
carried out, spanning from 1983 to November 2024. As observed in the 
data obtained (Fig. 2), this time frame captures the progressive trends 
and significant increases in patent activity, reflecting the growing 
interest and advancements in the field. The records in the literature 
compiled highlight notable peaks in patent registration, particularly in 
recent decades, suggesting accelerated innovation and technological 
developments. The temporal distribution also offers valuable insights 
regarding the periods of heightened activity, due to breakthroughs, re-
gulatory changes, or shifts in market demand. 

Globally, China leads in intellectual property related to water hya-
cinth utilization with more than 60% of patents. China’s leadership 
in intellectual property related to P. crassipes can be attributed to its 
strong investment in research and development (R&D) and its strategic 
focus on leveraging invasive species for economic and environmen-
tal benefits. The country has implemented policies that promote inno-
vation in biomass utilization, particularly in areas such as bioenergy, 
bioremediation, and biomaterials (Guo et al., 2022). Additionally, Chi-
na’s large-scale infrastructure for processing aquatic biomass and 

lated to the phenology, dispersal, management, control, and innovative 
applications of the biomass of P. crassipes (= E. crassipes), published 
in scientific databases such as Science Direct, Springer Link, Elsevier, 
Academia, ResearchGate, and Wiley, were included. Priority was given 
to articles published in peer-reviewed journals, especially those pro-
viding relevant information on environmental impacts, socioeconomic 
effects, and technological applications of the species. Documents that 
were not available in full text, those that did not directly address the 
species in question, and studies lacking scientific rigor or empirical su-
pport were excluded. The study analyzed 100 articles sourced from six 
scientific and technological databases: Science Direct, Springer Link, 
Elsevier, Academia, ResearchGate, and Wiley, as well as resources such 
as Google Patents, Espacenet, and OEMP (Spanish Patent and Trade-
mark Office). Concerning patents, records related to the use, manage-
ment, or applications of P. crassipes in intellectual property databases 
such as Google Patents, Espacenet, and OEMP were included. Patents 
registered between 1983 and 2024 were considered, with a focus on 
those demonstrating technological innovations or practical applications 
of the species’ biomass. Patents not directly related to P. crassipes or 
lacking detailed application information were excluded. For the review 
of technological surveillance, only the names P. crassipes and E. crassi-
pes were used for searches in the technological information databases 
(Google Patents, Espacenet, and OEMP). The grouping of technological 
advances was conducted by exporting data from the patent databases. 
First, patents were classified by country code to identify regions with 
the highest innovative activity. Then, the analysis focused on Mexican 
patents, classifying them by their main areas of application: bioreme-
diation, agricultural inputs, bioenergy, biomaterials, and pharmaceuti-
cal applications. Subsequently, each report was categorized by country 
code and year of publication. Thus, a qualitative approach was emplo-
yed to assess global information on technological surveillance, particu-
larly concentrating on America with an emphasis on Mexico. In line with 
the evaluation, the analysis included a breakdown by states and topics 
related to intellectual property protection.

RESULTS

Regarding the data obtained in the various databases, the use of water 
hyacinth biomass has emerged as an effective alternative for managing 
this invasive plant, turning an ecological challenge into an economically 
and environmentally sustainable opportunity. Authors agree that con-
trolled biomass harvesting not only helps reduce plant populations and 
prevent their spread but also minimizes ecological damage, such as 
biodiversity loss and water quality deterioration. Hence, in general, the 
approach offers a resource that can be harnessed for various industrial 
and commercial applications (Espinosa-García & Villaseñor, 2017).

Notably, the extracted biomass of P. crassipes has multiple applica-
tions, highlighting its potential use as a valuable resource. Production 
of bioplastics and other biodegradable products, wastewater treatment, 
energy generation, and biofuel production are some of the potential 
values of the biomass. Such initiatives not only diversify the plant ma-
nagement strategies but also promote the development of innovative 
and sustainable solutions (Pradhan et al., 2017; Sierra-Carmona et al., 
2022). However, several technological and economic challenges hin-
der the large-scale implementation of these applications. For instance, 
the high moisture content of the biomass complicates its processing 
for biofuel production, while the variability in its chemical composition 
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For the present study, regarding Mexico, patent distribution related 
to P. crassipes was categorized by technological area and state. Mexico 
City leads with up to 57% of patents, followed by Sonora and Jalisco 
with 9% each. Meanwhile, states such as Baja California, Veracruz, Ta-
basco, Sinaloa, Guanajuato, and Coahuila contribute only 4%, respecti-
vely. Agro-inputs represent the area with the highest number of patents 
(8 records), reflecting interest in sustainable agriculture. Notably, bio-
remediation records account for up to 35% of patents, driven by sta-
tes like Veracruz and Tabasco. Conversely, pharmaceuticals represent 
15%, with significant contributions from states such as, Jalisco and 
Guanajuato. Despite the current interest in subjects such as biofuels, 
biocontrol, and biomaterials, the records are less represented and can 
be considered as emerging areas with high potential for technological 
innovation (fig. 5). The disparity in technological developments related 
to P. crassipes can be explained by varying regional priorities, resour-
ce availability, and market demands. For instance, bioremediation and 
bioenergy technologies are more prevalent due to their immediate en-
vironmental and economic benefits, particularly in regions with seve-
re water pollution or energy deficits (Bakrim et al., 2022). In contrast, 
areas such as pharmaceuticals and biomaterials are less developed, 
likely due to the higher complexity and costs associated with research 
and commercialization. To increase the development of underrepre-
sented technologies, targeted funding for interdisciplinary research, 
public-private partnerships, and incentives for pilot projects could be 
implemented. Fostering international collaboration and knowledge sha-
ring could accelerate innovation in these areas (Karouach et al., 2022).

its commitment to sustainable development have facilitated the rapid 
development and patenting of technologies related to P. crassipes (Lu 
et al., 2007). This contrasts with other countries, where funding and 
infrastructure for such innovations are often limited. Following China, 
the United States plays a significant but smaller role, contributing 7% 
of the patents. The remaining contributions are distributed among other 
countries, each with varying levels of engagement in intellectual pro-
perty protection related to the multiple uses of water hyacinth (fig. 3). In 
the Americas, the U.S. holds up to 84% of patents, with the remaining 
contributions divided among Brazil, Mexico, Canada, Chile, Colombia, 
and Portugal (fig. 4). Particularly, Mexico contributes with more than 
8% of the patents, reflecting its growing but still limited participation 
in the regional innovation ecosystem. Mexico’s limited participation in 
intellectual property related to P. crassipes can be attributed to several 
factors, including insufficient funding for R&D, limited infrastructure for 
biomass processing, and a lack of integrated policies that promote inno-
vation in sustainable technologies (Espinosa-García & Villaseñor, 2017). 
Additionally, the focus on traditional management strategies, such as 
mechanical removal, has overshadowed the potential for technological 
innovation. To adapt technologies developed in other countries, Mexico 
could establish partnerships with leading nations like China and the 
United States, focusing on knowledge transfer and capacity building. 
Furthermore, government incentives for private-sector investment in 
R&D and establishing specialized research centers could foster inno-
vation in bioremediation, bioenergy, and biomaterials (Rodríguez-Lara 
et al., 2022).
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Additionally, managing and controlling water hyacinth faces signi-
ficant financial and logistical challenges. A major barrier is the lack of 
precise national cost estimates for controlling its spread and the direct 
and indirect economic losses it produces (Niño-Sulkowska & Lot, 1983; 
Rodríguez-Lara et al., 2022; SIL, 2017). The present analysis highlights 
the need for integrated control strategies to mitigate the economic, so-
cial, and ecological impacts.

Regarding the data obtained in the present research, utilizing wa-
ter hyacinth biomass has become a key alternative for mitigating its 
environmental impact and limiting its spread in Mexico. Recent studies 
agree that the chemical characterization of its compounds reveals high 
potential for use in various industries, including chemical, pharmaceu-
tical, and construction sectors (Martínez-Jiménez & Gómez-Balandra, 
2022; Espinosa-García & Villaseñor, 2017; SIL, 2017).

DISCUSSION

The water hyacinth, recognized for its invasive capacity, stands out as 
a highly adaptable species with efficient propagation mechanisms (Ro-
dríguez-Lara et al., 2022; Oduor et al., 2023). The ability of P. crassipes 
to colonize water bodies is largely due to its efficient dispersal and re-
productive mechanisms. The species propagates both sexually through 
seeds that can remain viable for up to 20 years, and asexuall, through 
stolons and fragments (Barrett & Forno, 1982; Ghoussein et al., 2023). 

Additionally, its dispersal is facilitated by natural factors, such as water 
currents, and human activities, such as transport via boats (MITECO, 
2019; Rodríguez-Lara et al., 2022). These characteristics, along with its 
morphological and phenological adaptability, explain why P. crassipes 
is so difficult to control, and why its biomass represents an opportunity 
for innovative applications in areas such as bioremediation, bioenergy, 
and biomaterial production. The plant’s morphological and reproductive 
characteristics, such as its size, bulbous petioles, and fasciculate roots, 
are crucial for its colonization ability, enabling survival under varying 
environmental conditions reinforcing its invasive potential (Ghoussein 
et al., 2023).

Pontederia crassipes benefits from dual reproductive strategies 
(sexual and asexual), along with long-lasting seed viability (up to 20 
years) and effective dispersal via water currents and human inter-
vention, all of which amplify its invasiveness (Barrett & Forno, 1982; 
Ghoussein et al., 2023). These traits enable quick colonization and 
ecosystem disruption, necessitating integrated management strategies 
such as seed bank control, mechanical removal, and biomass utilization 
to mitigate its spread (Coetzee & Hill, 2012; Karouach et al., 2022). Its 
persistent seed bank and vegetative spread hinder eradication in the 
environment (Barret & Forno, 1982; Godana et al., 2022). Additionally, 
flowering during specific periods facilitates massive propagule disper-
sal, significantly impacting invaded ecosystems (Rodríguez-Lara et al., 
2022; Ghoussein et al., 2023).
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Water hyacinth’s dispersal mechanisms stand out for their effi-
ciency and versatility. For example, hydrochory allows downstream ex-
pansion, while anthropogenic activities like navigation and equipment 
transportation aid its establishment in new habitats (MITECO, 2019; 
Rodríguez-Lara et al., 2022). This dual dispersal approach underscores 
the urgency of implementing comprehensive and preventive manage-
ment measures. Although few information is well documented regar-
ding the pollination process, its flowers attract pollinators, suggesting 
a complementary role in its perpetuation (Ghoussein et al., 2023). The 
combination of these mechanisms positions the water hyacinth as a 
significant threat to biodiversity and aquatic ecosystem functionality. 
While China and the U.S. lead in P. crassipes innovations, their success 
requires evaluation. Key aspects include scalability, cost-benefit, and 
environmental impacts. For Mexico, adapting these technologies de-
mands tailored strategies due to infrastructure gaps. Future research 
should assess these factors to ensure sustainable and effective imple-
mentation (Liu et al., 2016; Carreño-Sayago & Rodríguez-Parra, 2018).

Regardless of the data reported, water hyacinth biomass offers 
a dual solution: controlling the plant’s proliferation while utilizing its 
components for industrial and environmental applications. The high 
biomass production and nutrient absorption capacity of P. crassipes 
make it suitable for bioenergy, bioremediation, and biomaterial produc-
tion (Carreño-Sayago & Rodríguez-Parra, 2018; Bakrim et al., 2022). 
Timing harvests before flowering can reduce seed production while 
maximizing biomass yield, offering a dual benefit of control and resour-
ce utilization (Rodríguez-Lara et al., 2022). Integrating these strategies 
can offset management costs and create economic opportunities (Es-
pinosa-García & Villaseñor, 2017). Recent studies highlight its potential 

for producing bioplastics, biofuels, and biopolymers (PHB) (Radhika & 
Murugesan, 2012; Bakrim et al., 2022). These applications not only 
mitigate the plant’s ecological impact but also create viable economic 
opportunities.

Additionally, extracts from P. crassipes have demonstrated promi-
sing antimicrobial and antifungal properties, paving the way for deve-
lopments in the biomedical industry (Shanab et al., 2010; Sitoe & Van 
Wyk, 2024). This versatility makes water hyacinth a valuable resource 
for sectors such as pharmaceuticals and bioremediation, a subject not 
well studied, but which can be considered a powerful tool. 

Despite its potential, managing water hyacinth continues to face 
logistical and financial barriers.  Particularly, in Mexico, estimates of 
control costs and associated economic losses are currently lacking our 
knowledge (Niño-Sulkowska & Lot, 1983; SIL, 2017). Technological 
monitoring efforts, particularly in China and the U.S., have advanced 
bioremediation, agro-inputs, and biofuel innovations (Espinosa-García 
& Villaseñor, 2017; Pinho & Mateus, 2023). This approach highlights the 
importance of international collaboration and investment in sustainable 
technologies to overcome these challenges and provide more suitable 
solutions.

In Mexico, the concentration of patents related to P. crassipes in 
regions such as Mexico City and Jalisco reflects a growing interest in 
the biomass’s value as a raw material for chemical and pharmaceutical 
products (Martínez-Jiménez & Gómez-Balandra, 2007; Espinosa-García 
& Villaseñor, 2017). These patterns emphasize the importance of con-
tinuous monitoring to understand the dynamics of technological evo-
lution and its implications across various sectors. However, this model 

 

Fig. 4. Distribution of intellectual property protection for Pontederia crassipes across major continents. This figure presents data on patents related to the species, 
broken down by continent, highlighting regions with the most activity in this field. Data sourced from Google Patents and Espacenet. 
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could be replicated in other regions, fostering a circular economy based 
on sustainability. The findings highlight the potential of P. crassipes as 
a promising resource while addressing its management to mitigate its 
adverse effects on aquatic systems. For example, considering Google 
Patents, which accounts for the vast majority of registered patents, a 
great disparity underscores the need for enhanced innovation policies 
and international collaboration in countries with lower patent shares to 
bridge the gap and foster a more balanced intellectual property lands-
cape across the continent. In general, the dominance in the findings 
underscores the country’s commitment to leverage water hyacinth in 
various applications, likely driven by both environmental management 
and economic opportunities. Despite the current barriers in its mana-
gement, technological innovation and the sustainable use of its bio-
mass, as discussed in this review; represent a solution that promises to 
impulse global interest issues, such as circular economy and conser-
vation of ecosystems. Future research should focus on cost-effective 
harvesting, scalable bioremediation, and efficient biomass conversion. 
Interdisciplinary approaches and collaboration between governments, 
academia, and the private sector are essential to developing sustaina-
ble solutions for managing P. crassipes (Karouach et al., 2022; Rodrí-
guez-Lara et al., 2022).
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RESUMEN

Antecedentes: El éxito del asentamiento y desarrollo de una especie invasora está fuertemente influenciado 
por las variables ambientales tanto físicas como biológicas del hábitat al que llega o es introducido. El octo-
coral Carijoa riisei es una especie considerada exótica invasora en el Pacífico mexicano. Objetivos: Evaluar 
la dinámica de crecimiento del C. riisei en el barco hundido San Luciano, en Manzanillo, Colima. Métodos: El 
crecimiento se evaluó trimestralmente entre abril 2021 y enero 2023. Se midió directamente la longitud de 10 
ramas al azar dentro de tres cuadrantes fijos de 25 x 25 cm. Los cambios en la cobertura se midieron cada tres 
meses utilizando otros tres cuadrantes fijos separados de los anteriores, en los cuales se hizo la remoción total 
de la epibiota. Se tomaron fotografías de cada marco y se estimaron los porcentajes de cobertura del octocoral 
y de otros grupos bénticos. Se tomaron parámetros ambientales físicos y biológicos para correlacionarlos con 
el crecimiento del octocoral. Resultados: Las tallas de las colonias presentaron diferencias significativas entre 
los meses de monitoreo, pero no entre años. La longitud promedio de las ramas fue de 15.0 ± 4.4 cm. Las tallas 
máximas se registraron en enero 2022 y enero 2023, con una longitud promedio de 19.7 ± 0.7 y 19.6 ± 1.3 cm, 
respectivamente. La cobertura de los elementos estructurales del bentos presentaron diferencias significativas 
a lo largo de los meses posteriores a la remoción. A partir de los 15 meses, C. riisei presentó un crecimiento 
continuo hasta el mes 21 donde alcanzó un 98 % de cobertura. Conclusiones: Se sugiere que el control del 
octocoral en Manzanillo se realice durante los periodos con descenso de la temperatura del agua de mar (abril 
a julio), cuando su crecimiento parece estar influenciado por las condiciones ambientales.

Palabras clave: Cobertura, especie exótica, Pacífico central mexicano, pecio, talla.

ABSTRACT

Background: The successful settlement and development of an invasive species is strongly influenced by both 
the physical and biological environmental variables of the habitat into which it arrives or is introduced. The octo-
coral Carijoa riisei is considered an invasive alien species in the Mexican Pacific. Goals: To evaluate the growth 
dynamics of C. riisei in the sunken ship San Luciano, in Manzanillo, Colima. Methods: Growth was evaluated 
quarterly between April 2021 and January 2023. The length of 10 random branches was measured directly 
within three fixed 25 x 25 cm quadrants. Changes in cover were measured every three months using another 
three fixed quadrants separated from the previous ones, in which total epibiota removal was done. Photographs 
were taken of each quadrant, and percent cover of octocoral and other benthic groups was estimated. Physical 
and biological environmental parameters were taken to correlate with octocoral growth. Results: Colony lengths 
showed significant differences between monitoring months, but not between years. The average length of the 
branches was 15.0 ± 4.4 cm. Maximum lengths were recorded in January 2022 and January 2023, with an 
average length of 19.7 ± 0.7 and 19.6 ± 1.3 cm, respectively. The coverage of the structural elements of the 
benthos presented significant differences over the months following removal. Starting at 15 months, C. riisei 
presented continuous growth until month 21 where it reached 98 % coverage. Conclusions: It is suggested 
that octocoral control in Manzanillo be carried out during periods with decreasing seawater temperature (April 
to July), when its growth seems to be influenced by environmental conditions.

Key words: Coverage, exotic species, Mexican central Pacific, size, wreck.
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Los patrones reproductivos que presenta Carijoa riisei son simila-
res entre poblaciones geográficamente disyuntas, tal como lo eviden-
ciaron Barbosa et al. (2014) con poblaciones del Caribe, Hawái y Brasil. 
Su fecundidad es alta ya que puede producir un promedio de 23 huevos 
por pólipo, con una producción continua durante todo el año (Quin-
tero-Arriaga & Gomez, 2023). Como muchas especies de octocorales, 
C. riisei es primordialmente gonocórica, aunque pueden presentarse 
colonias hermafroditas en proporción baja (~1 %) (Kahng et al., 2011). 
La gametogénesis es asincrónica continua, no se presenta periodicidad 
estacional o lunar y desarrolla una larva plánula planctónica (Kahng et 
al., 2008). Presenta reproducción asexual a través de crecimiento vege-
tativo por medio de sus estolones (Barbosa et al., 2014). Este octocoral 
puede formar densas agregaciones multicoloniales en los sitios donde 
es introducido debido a su rápido crecimiento, propagación asexual y 
alta capacidad competitiva, así como por su reproducción sexual con-
tinua, dándole ventaja competitiva por espacio y alimento contra espe-
cies nativas (Barbosa et al., 2014; Sánchez & Ballesteros, 2014).

Se ha observado que C. riisei compite por espacio con especies de 
corales pétreos como Tubastraea coccinea Lesson, 1830 (Mizrahi et al., 
2017) y otras especies de gorgonáceos de los géneros Leptogorgia Mil-
ne-Edwards, 1857, Muricea Lamouroux, 1821 y Pacifigorgia Bayer, 1951 
en arrecifes del POT, siendo el último el más afectado por la competencia 
por espacio, lo cual ha causado extinciones locales en varios arrecifes del 
Pacífico colombiano (Sánchez & Ballesteros, 2014). La pérdida de espe-
cies de gorgonáceos nativos en el POT puede generar cambios ecológi-
cos en los ecosistemas, como la alteración de ciclos de vida o presencia 
de peces, invertebrados o microorganismos asociados a éstos, así como 
cambios en las abundancias relativas de las especies de octocorales que 
contribuyen a la estructura física de los arrecifes (Kahng & Grigg, 2005; 
Sánchez & Ballesteros, 2014; Sánchez, 2016). Alcanza tasas de creci-
miento de hasta 12 cm/año en el POT, lo cual representa una tasa de 
crecimiento elevada entre los octocorales (Gomez et al., 2014; Sánchez 
& Ballesteros, 2014; Borgstein et al., 2020). Fuera de Hawái, no hay re-
gistros de que esta especie cause afectaciones a otras actividades eco-
nómicas como la acuicultura o el turismo. Sin embargo, puede adherirse 
y crecer sobre estructuras como los encierros marinos que se utilizan en 
maricultivos, lo que puede repercutir en incrementos de tiempo y costo 
de mantenimiento de las estructuras que se utilizan para esta actividad 
económica (Fitridge et al., 2012; Bannister et al., 2019).

En Brasil se ha reportado a Carijoa riisei como una especie de or-
nato para acuarios o incluso como souvenir (Gasparini et al., 2004). No 
obstante, en México no hay reportes de que sea de interés comercial 
en acuarismo, por lo que esto es poco probable. Aunque se desconoce 
de manera precisa la forma de introducción a México, el agua de lastre 
y los cascos de los barcos (como sustrato) y como fauna asociada a 
basura flotante, mecanismo importante para la dispersión de diversas 
especies en los ecosistemas marinos (Gil & Pfaller, 2016), parecen ser 
las opciones más viables (Galván-Villa & Ríos-Jara, 2018).

En este estudio se evalúa la dinámica de crecimiento de Carijoa 
riisei y su capacidad de recuperación con base en mediciones de co-
bertura. Asimismo, se evalúa la relación del crecimiento y recuperación 
con diferentes parámetros ambientales físicos y biológicos en el bar-
co hundido San Luciano, que se encuentra como arrecife artificial en 
Manzanillo, Colima, México. La información obtenida será de utilidad 
para establecer estrategias de manejo y control, con lo que se buscará 
reducir los riesgos de dispersión e impacto por competencia con otras 
especies de octocorales nativas del Pacífico mexicano.

INTRODUCCIÓN

El coral copo de nieve Carijoa riisei (Duchassaing & Michelotti, 1860) (Oc-
tocorallia: Carijoidae) se encuentra distribuido ampliamente en los mares 
tropicales y subtropicales del planeta (Fofonoff et al., 2018). Este octoco-
ral se encuentra en diversos sustratos como arrecifes rocosos y de coral, 
manglares y estructuras hechas por el hombre como muelles, escolleras, 
pecios y cascos de barcos (Carlton & Eldredge, 2009; Lira et al., 2009; 
Barbosa et al., 2014; Friedlander et al., 2014; Molina-Triana et al., 2022). 
Con frecuencia se le encuentra en aguas turbias con concentraciones 
altas de materia orgánica en suspensión y corrientes fuertes (Grigg, 
2003; Galván-Villa & Ríos-Jara, 2018; Cárdenas-Calle et al., 2021). For-
ma colonias arborescentes densamente ramificadas, cuyas ramas parten 
de estolones comunes, con una coloración rojiza, anaranjada o naranja 
pálido en el cáliz y pólipos blancos de gran tamaño (3-5 mm de altura y 
1.5 mm de diámetro), con ocho tentáculos pinados característicos de los 
octocorales (Bayer, 1961; Castro et al., 2010; Devictor & Morton, 2010).

El octocoral Carijoa riisei se describió por primera vez en las Islas 
Vírgenes al noroeste del mar Caribe y su punto de origen ha sido motivo 
de controversia. Por mucho tiempo se pensó que era nativa del Atlántico 
(Deichmann, 1936; Bayer, 1961). Sin embargo, con base en un análisis de 
diversidad genética se sugiere que C. riisei es nativo del Pacífico occiden-
tal, pero tuvo una introducción temprana al Atlántico occidental (Concep-
ción et al., 2008). Aun así, su origen y distribución en diferentes partes del 
mundo requiere estudios más detallados (Quintanilla et al., 2017; Normah 
et al., 2021). De acuerdo con la clasificación del “cosmopolitanismo” de 
las especies marinas invasoras propuesto por Darling & Carlton (2018), 
se trata de una especie pseudocosmopolita, incluida en aquellos taxones 
con distribución amplia de dos o más linajes que pueden ser nativos, in-
troducidos o criptogénicos, manteniendo un nombre binomial único como 
C. riisei. Su distribución no está bien definida y, aunque es aparentemente 
cosmopolita, se requieren estudios morfológicos y genéticos de sus li-
najes para precisar el estatus de la especie dentro de esta clasificación.

Esta especie se ha reportado como exótica invasora en diferentes 
regiones del mundo, como la costa oeste de África central (Friedlander 
et al., 2014) y del océano Indico (Padmakumar et al., 2011; Divya et 
al., 2012; Raghunathan et al., 2013; Yogesh-Kumar et al., 2014). Asi-
mismo, se ha registrado en diversas localidades del Pacífico oriental 
tropical (POT) como Colombia (Sánchez & Ballesteros, 2014; Quinta-
nilla et al., 2017; Molina-Triana et al., 2022), México (Galván-Villa & 
Ríos-Jara, 2018; Bastida-Zavala et al., 2024), Ecuador (Cárdenas-Calle 
et al., 2021), Costa Rica (Vargas & Breedy, 2022) y El Salvador (Sego-
via, 2023). Aunque no provoca daños a la salud humana, su presencia 
puede afectar seriamente los ecosistemas naturales (Galván-Villa et al., 
2023). En Hawái, años después de su primer registro en 1972, se con-
virtió en un problema grave al afectar los ecosistemas arrecifales y la 
economía de las islas (Grigg, 2003, 2004; Kahng & Grigg, 2005; Kahng 
et al., 2008). En condiciones favorables, el coral posee un crecimiento 
rápido, ocupando casi cualquier sustrato disponible a profundidades de 
hasta 120 m (Grigg, 2003). La invasión de C. riisei en lechos de corales 
negros (Antipathes dichotoma Pallas, 1766 y A. grandis Verrill, 1928) 
frente a Maui, combinada con su recolección intensa, ocasionó una re-
ducción cercana al 25 % de su biomasa en estos arrecifes en la primera 
década del siglo actual; suponiendo pérdidas por la introducción del 
coral copo de nieve, aun cuando la actividad de extracción de las dos 
especies de coral negro en las islas hawaianas para ese mismo periodo 
se valoró en unos $30 millones de dólares por año (Grigg, 2004). 
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Métodos. Las evaluaciones del crecimiento del octocoral se realizó en 
el costado izquierdo (babor) del casco del barco San Luciano. Se selec-
cionó esta sección del barco debido a que en ésta se presenta la mayor 
cobertura del octocoral (~90 %) formando un parche de aproximada-
mente 10 m2. Las tasas de crecimiento y recuperación del octocoral se 
evaluaron con cuadrantes de 25 x 25 cm (625 cm2). Durante la primera 
salida de campo (M1) se marcaron seis cuadrantes sobre el casco del 
barco divididos en dos tratamientos: T1 = tres marcos sin remoción 
de octocoral (para evaluar la tasa de crecimiento); y T2 = tres marcos 
con remoción del octocoral (para evaluar la tasa de recuperación). Los 
cuadrantes se delimitaron utilizando etiquetas plásticas en cada es-
quina, fijadas con tornillos expansivos anclados en el casco del barco 
a una profundidad de entre 4 y 6 m, para hacer el seguimiento durante 
un periodo próximo a dos años (abril 2021 a enero 2023). El primer 
tratamiento se consideró control (T1), distribuyendo aleatoriamente los 
cuadrantes en puntos cubiertos totalmente por Carijoa riisei. En cada 
cuadrante se registraron 10 mediciones de la talla del octocoral con 
una cinta métrica con precisión de 0.1 cm, la cual se colocó desde 
la base hasta el ápice de las ramas más largas. Estas mediciones se 
tomaron de manera trimestral para un total de ocho muestreos. En T2 
igualmente se colocaron aleatoriamente los cuadrantes, pero separa-
dos de los anteriores por una distancia de ~1.5 m (la distancia fue 
determinada por la superficie disponible con cobertura de C. riisei). En 
este caso, la totalidad del octocoral se removió con una espátula y se 
recolectó en una bolsa plástica con sello hermético para su traslado al 
laboratorio. La remoción se hizo con el cuidado de desprender o retirar 
en su totalidad los estolones del octocoral. 

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio. Manzanillo es una ciudad portuaria y turística del 
Pacífico mexicano localizada en la costa norte del estado de Colima. 
Se encuentra entre dos bahías principales: Manzanillo y Santiago 
(19°01´-19°07’N, 104°18´-104°26´O), ambas con una extensión de 
~25 km. Tienen comunicación directa con mar abierto a través de una 
boca que se extiende sobre una línea imaginaria de 15 km de longitud, 
entre punta Carrizal y punta Ventanas, con una profundidad media de 
43 m y una máxima de 86 m (Galicia-Pérez et al., 2016).

El muestreo se realizó mediante buceo SCUBA en el buque San Lu-
ciano (19°06’25’’N, 104°23’46’’O) localizado en la Bahía de Santiago. Este 
fue un buque carguero con una estructura metálica y una eslora de 300 
m, contaba con una hélice que era impulsada por una máquina a vapor. 
En 1957, el buque fue vendido a la Naviera de Baja California, S. A., y 
finalmente fue hundido en Manzanillo tras una colisión con rocas el 6 de 
agosto de 1965 (Santana, 2017). Desde entonces, se mantiene como un 
arrecife artificial a una profundidad de 9 m frente a la playa La Boquita en 
la porción norte de la bahía de Santiago, a unos 250 m de la línea de costa, 
posicionado con la proa al sureste y la popa al noroeste (Fig. 1). Durante 
la bajamar, la parte superior de la estructura del barco queda descubierta, 
por lo que puede ser vista desde la playa. En la playa se encuentra una 
boca que conecta permanentemente con la laguna de Juluapan, con un 
área de ~1 km2, bordeada de vegetación de manglar (Hernández-López 
et al., 2020). El nivel de energía del oleaje en la zona es bajo debido a la 
protección que confiere la bahía. Estas condiciones favorecen actividades 
recreativas y turísticas intensas como paseos en lancha, moto acuática, 
kayak, esnorqueleo, actividades de playa, entre otras.

Figura 1. Localización del sitio de estudio. a) Fotografía aérea del barco hundido “San Luciano” en la bahía de Santiago, Manzanillo, México. La franja amarilla indica 
el costado del casco donde se realizó el estudio. b) Detalle de la estructura del barco cubierta por epibiota. c) Crecimiento de Carijoa riisei sobre el casco del barco. 
d) Etiqueta utilizada para señalizar los cuadrantes.
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donde Bz representa la biomasa zooplanctónica (g/m3), el peso neto 
corresponde al peso sin humedad intersticial y Vf es el volumen de 
agua filtrado por la red (m3).

Análisis estadísticos. La variación temporal (intra e interanual) de la 
longitud de las ramas de C. riisei se analizó con el siguiente modelo 
experimental:

donde Y es la longitud de las ramas de C. riisei, μ es la media general, 
Mi es el factor del mes (cuatro niveles: enero, abril, julio y octubre de 
efecto fijo), Aj es el factor de los años (dos niveles: Año 1 (2021-2022) 
y Año 2 (2022-2023) de muestreo, con efecto fijo) y Ɛij es el error acu-
mulado. Este diseño se analizó con un análisis de varianza (ANDEVA) 
de medidas repetidas con dos factores cruzados (Modelo tipo I) y un 
factor aleatorio de medidas repetidas dentro de los sujetos (réplicas de 
los cuadrantes). La normalidad de los datos se probó con pruebas de 
Shapiro-Wilk (P > 0.05). La esfericidad de la dispersión de las muestras 
se analizó con la prueba de Mauchly. Por último, se utilizó la prueba de 
comparación múltiple de Tukey para determinar cuáles pares de mues-
tras fueron significativamente distintas entre sí. 

Los cambios temporales en la talla promedio de Carijoa riisei se 
estimaron con base en la diferencia en las tallas promedio de las ramas 
medidas en cada cuadrante entre las fechas de muestreo. La tasa de 
crecimiento mensual se obtuvo al promediar los valores de los cambios 
en las tallas obtenidos en todo el periodo de estudio. Para analizar la 
relación lineal entre las variables ambientales y los cambios en el cre-
cimiento de C. riisei se realizaron pruebas de correlación de Spearman 
(ρ). Para esto se estimó la variación temporal en la talla promedio de las 
ramas (VT), la cual se obtuvo de las diferencias entre los valores de talla 
promedio obtenidos en un mes dado menos el valor del mes anterior. 
Se tomó como valor inicial el mes de abril de 2021 con talla cero y a 
partir de este se estimaron los cambios positivos (incremento en la ta-
lla) o negativos (disminución en la talla) entre los periodos de muestreo. 
Para las interpretaciones de los valores de Spearman generados por las 
correlaciones se utilizaron los criterios propuestos por Dancey & Reidy 
(2004). Todas las pruebas estadísticas se realizaron en el software R 
versión 4.3.0 (R Core Team, 2023). 

Los cambios en la cobertura béntica se evaluaron a través del 
tiempo muestreado a partir del momento de la remoción Carijoa riisei 
en los cuadrantes. Las coberturas se midieron trimestralmente. Para 
determinar si se presentaban diferencias significativas entre los valores 
de cobertura de C. riisei y otros elementos estructurales del bentos 
(EEB) (e.g., esponjas, corales, algas), y entre la cobertura y los meses de 
muestreo, se aplicaron análisis de varianza con permutaciones (ANOVA) 
construidos con matrices de distancias euclidianas. Se usó un modelo 
con un factor fijo (tiempo) y, debido a que los cuadrantes fueron mues-
treados repetidamente cada tres meses, el diseño incluye un factor de 
medidas repetidas dentro de los sujetos (réplicas de los cuadrantes). 
Las matrices de similitud se construyeron con distancias euclidianas 
utilizando los datos originales de los porcentajes de cobertura. La signi-
ficancia estadística se probó con 10,000 permutaciones de residuales 
bajo un modelo reducido y una suma de cuadrados tipo III. En los casos 
que el número de permutaciones fue muy bajo en las pruebas de com-
paración por pares, las diferencias significativas se determinaron con 

El material biológico se preservó en alcohol al 70 % para otros es-
tudios. Durante las visitas subsecuentes se tomaron fotografías de los 
cuadrantes para evaluar la colonización y registrar el crecimiento de C. 
riisei. Esto se hizo con una cámara subacuática modelo GoPro Hero8, 
con zoom en modo lineal, sujeta sobre una estructura de policloruro de 
vinilo (PVC) con una base cuadrada de 25 x 25 cm y una altura de 40 cm. 
Los muestreos se realizaron de manera diurna, entre las 11 y 13 h, para 
reducir el efecto diario en las variables ambientales. Durante cada visita 
se limpiaron y renovaron las marcas perdidas de los cuadrantes, para 
realizar las observaciones en la misma área de trabajo durante las visitas 
siguientes. Durante la última visita se removieron todas las marcas.

Para determinar la influencia de factores ambientales sobre la tasa 
de crecimiento y cobertura de Carijoa riisei, se registró la temperatu-
ra del agua, salinidad, oxígeno disuelto (saturación de % de oxígeno), 
turbidez (NTU: Unidades Nefelométricas de Turbidez), nutrimentos [Ni-
tratos y Nitritos (NO

3
-+NO2

-), amonio (NH4
+), fosfatos (PO4

-3), silicatos 
(SiO2)] y se tomaron muestras de zooplancton para estimar su biomasa. 
Para cada uno de los factores ambientales se obtuvieron mediciones 
por triplicado para cada uno de los muestreos. Las mediciones de tem-
peratura, salinidad y oxígeno disuelto se obtuvieron con una multisonda 
YSI 556 en tres puntos a lo largo del casco de barco (proa, centro y 
popa) a una profundidad ~5 m. La turbidez se midió con un turbidí-
metro portátil Luzeren 0-200NTU WGZ-B. Para estimar los nutrimentos 
se tomaron tres muestras de agua en tubos Falcón de 50 ml. De estas 
muestras se recuperaron 10 ml de agua que fueron filtrados con discos 
de fibra de vidrio de 2.5 cm de diámetro, con un tamaño de poro de 
0.45 μm (GF/F Whatman). La determinación de los nutrimentos en el 
agua se realizó con un analizador Skalar San Plus II, en el Centro Uni-
versitario de Investigaciones Oceanológicas (CEUNIVO) de la Universi-
dad de Colima. Las muestras de zooplancton se recolectaron mediante 
arrastres con una red cónica con un diámetro de 50 cm y luz de malla 
de 125 µm. Se realizaron tres arrastres circulares de cinco minutos en 
los tres puntos del barco antes mencionados. Las muestras se fijaron 
con una solución de formaldehído al 4 % neutralizado con borato de 
sodio, se colocaron en frascos de plástico de 500 ml y posteriormente 
se transfirieron a alcohol al 70 %. La estimación de biomasa se hizo con 
el método de filtración por succión de vacío (Beers, 1976). Se utilizó un 
embudo de porcelana adaptado a un matraz Kitasato de vidrio conec-
tado a una bomba de succión. La humedad intersticial fue eliminada 
usando papel filtro Whatman grado 54 con un diámetro de 90 mm. 
Finalmente, los filtros fueron pesados en una balanza analítica.

El volumen filtrado por la red se obtuvo mediante la ecuación:

donde Vf es el volumen de agua filtrado por la red (m3), Dr es el diámetro 
de la boca de la red (m), Nr corresponde al número de revoluciones en 
el flujómetro y Cr es la constante de rotor (= 26873).

La biomasa zooplanctónica se obtuvo en peso húmedo con base en 
la siguiente relación (Zavala-García & Flores-Coto, 1989):
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valores de crecimiento negativos pueden relacionarse a la pérdida de 
las ramas más largas por desprendimiento o muerte de las mismas. No 
fue posible precisar esto debido a que no se pudo hacer un seguimiento 
específico por rama. En el primer año (2021) las tasas de crecimiento 
máximas se alcanzaron entre julio y octubre con un valor de 1.2 cm/
mes y entre octubre 2021 y enero 2022 que fue de 1.17 cm/mes. Du-
rante el segundo año, la tasa de crecimiento máxima se obtuvo entre 
octubre 2022 y enero 2023 con un valor de 1.73 cm/mes.

Los resultados del análisis de correlación de Spearman mostraron 
que el incremento temporal en la talla promedio de las ramas de Carijoa 
riisei presentó una correlación positiva significativa con la temperatura 
(ρ = 0.61, p = 0.04) y el oxígeno disuelto (ρ = 0.66, p = 0.01) (Fig. 3). 
Los silicatos tuvieron una correlación positiva con las tallas de C. riisei 
(ρ = 0.72) y la turbidez y fosfatos correlaciones negativas (ρ = -0.71, 
ρ = -0.62), sin embargo, estas no fueron significativas (ρ > 0.05). La 
correlación entre la talla y el resto de las variables no resultó significa-
tiva (p > 0.05).

Variación temporal en la cobertura de Carijoa riisei. Después de la 
remoción total de la cobertura béntica en el tratamiento T2, se observó 
un proceso continuo de colonización de C. riisei. Después de seis me-
ses se alcanzó un 30 % de recuperación en la cobertura de C. riisei en 
el área removida, y a los nueve meses un 47.5 % (Fig. 4). Sin embargo, 
12 meses después hubo una disminución en la cobertura a un 32.8 %. 
A partir de los 15 meses, la cobertura de C. riisei continúo aumentando 
constantemente hasta el mes 21 donde alcanzó un 98 %. Durante los 
primeros 12 meses (entre abril 2021 y julio 2022) el elemento béntico 
dominante fue el césped algal o “turf”, seguido de C. riisei. A partir de 
los 18 meses, la cobertura del octocoral se volvió dominante (> 50 %) 
sobre los otros elementos bénticos. Las algas calcáreas, esponjas y 
otra especie de octocoral, Leptogorgia alba (Duchassaing & Michelotti, 
1864), presentaron valores de cobertura bajos durante todo el periodo 
de muestreo. 

base en las pruebas Monte Carlo (MC). Para probar las diferencias en 
la dispersión entre grupos se realizó una prueba de homogeneidad en 
dispersión multivariada (PERMDISP) (Anderson, 2006). Para identificar 
los meses en los que existe correlación entre los cambios en la cober-
tura de C. riisei y el resto de los EEB, se realizaron ordenamientos con 
Análisis de Coordenadas Principales (PCO). La matriz de coberturas se 
transformó con una raíz cuarta y se construyó una matriz de similitud 
con distancias euclidianas. Para los datos de los parámetros ambienta-
les se normalizaron a valores z y se construyó una matriz de distancias 
euclidianas. Por último, se incluyó un factor de trayectoria numérica 
para definir el orden de los meses y las fechas de muestreo. Estos aná-
lisis se realizaron con el software Primer-e v6 con Permanova (Clarke & 
Gorley, 2006; Anderson et al., 2008).

RESULTADOS

Variación temporal en la talla de Carijoa riisei. La longitud promedio 
total de las ramas de C. riisei en el barco San Luciano fue de 15.0 ± 4.4 
cm. Las tallas máximas se registraron en enero 2022 y enero 2023 (Fig. 
2), con una longitud promedio de 19.7 ± 0.7 y 19.6 ± 1.3 cm, respec-
tivamente. Las tallas mínimas se presentaron en abril 2021 (12.1 ± 2.5 
cm), julio 2021 (12.6 ± 2.13 cm) y julio 2022 (12.5 ± 3.3 cm). Las tallas 
de las colonias mostraron diferencias significativas solo entre los me-
ses de monitoreo (Tabla 1). No se presentaron diferencias significativas 
entre los años ni tampoco entre la interacción de los meses y los años 
de muestreo, lo que sugiere que el patrón de crecimiento de C. riisei es 
cíclico. En ambos años, enero presentó tallas significativamente mayo-
res que el resto de los meses (Fig. 2).

Los cambios temporales en la talla promedio estimada de Carijoa 
riisei a lo largo de todo el periodo de estudio fue de 0.36 cm/mes. Entre 
enero y julio de 2022 no se registró crecimiento (valores negativos), 
alcanzando un valor de -2.18 cm/mes entre enero y abril 2022. Los 

Figura 2. Variación temporal de la longitud de las ramas de Carijoa riisei. Las letras sobre cada diagrama de caja indican las diferencias significancias entre los meses 
de muestreo de acuerdo con la prueba de comparación múltiple de Tukey. Las literales sobre las cajas indican diferencias significativas (p ≤ 0.05). La línea dentro de 
cada caja representa el promedio y los bigotes +/- 1 desviación estándar.
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Tanto la cobertura de Carijoa riisei como del “turf” presentaron va-
riaciones a lo largo de los meses monitoreados (Tabla 2). Sin embargo, 
la diferencia en la cobertura no fue significativa durante los primeros 15 
meses después de la remoción (PERMDISP, P > 0.05), y es a partir de 
los 18 meses cuando la cobertura de C. riisei pasó a ser significativa-
mente mayor (Tabla S1). Esto fue debido a que las coberturas del octo-
coral y del “turf” presentaron un patrón temporal opuesto, aumentando 

Figura 3. Correlaciones de Spearman entre la variación temporal de la talla promedio de las ramas de Carijoa riisei (VT) y las variables ambientales (Temp = Tempera-
tura, Sal = Salinidad, OD = Oxígeno disuelto, Tur = Turbidez, NO = Nitritos + Nitratos, NH4 = Amonio, PO4 = Fosfatos, SiO2 = Silicatos, Zoo = Biomasa zooplanctónica). 
Las tonalidades de azul indican una correlación positiva, las tonalidades de rojo indican una correlación negativa, mientras que los espacios en blanco indican que 
no hay correlación. El tamaño de los círculos corresponde a los valores de la correlación.

Tabla 1. Resultado del ANDEVA de medidas repetidas para evaluar di-
ferencias temporales en la longitud promedio de las ramas de C. riisei. 
GL = Grados de libertad, SC = Suma de cuadrados, CM = Cuadrados 
medios, F = Valor del estadístico de prueba de Fisher, CV% = Coefi-
ciente de variación en porcentaje, P-value = valor de probabilidad de 
la prueba ANDEVA, cuando la significancia estadística es p ≤ 0.05, se 
presenta en negritas.

Fuente GL SC CM F P-value CV%
Mes 3 199.38 66.45 13.78 0.000 70.5
Año 1 0.33 0.33 0.07 0.794 0.1
MesxAño 3 6.08 2.02 0.42 0.741 2.1
Error 16 77.15 4.82 27.2
Total 23 282.95 100

de manera significativa la primera y disminuyendo la segunda. Además, 
la cobertura de C. riisei fue siempre significativamente mayor que el 
resto de los grupos bénticos. Finalmente, a los 21 meses la cobertura 
de C. riisei no se agrupa con ningún otro elemento béntico, esto puede 
indicar la última etapa sucesional cuando alcanza valores de cobertura 
arriba del 90 %. A partir de los 18 meses la cobertura de “turf” disminu-
ye a niveles similares del resto de los elementos estructurales (media 
= 24.5 %). Los otros elementos (i.e., esponjas, L. alba y algas calcá-
reas), mantuvieron coberturas muy bajas a lo largo de todo el periodo 
de estudio (≤ 2.1 %). El crecimiento de C. riisei se presentó de manera 
casi continua, exceptuando abril de 2022, donde la cobertura promedio 
presentó un descenso.

Los primeros dos ejes de la ordenación usando los porcentajes de 
cobertura de los elementos estructurales del bentos (EEB) capturan la 
mayor parte de la variación del análisis PCO (91.8 %, Fig. 5a). El proce-
so sucesional de los EEB muestra cambios significativos a partir de los 
18 meses después del proceso de remoción total de los cuadrantes, lo 
cual está influido por el incremento de la cobertura de Carijoa riisei. En 
el caso del ordenamiento PCO basado en los parámetros ambientales, 
la variación explicada fue de 69.4 % (Fig. 5b). Este PCO mostró que el 
mes de abril 2022 se separa del resto de los meses indicando condi-
ciones ambientales distintas. 
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DISCUSIÓN

Los octocorales pueden desarrollar diversos tipos de crecimiento, en-
tre los cuales se encuentran las formas ramificadas, incrustantes, en 
forma de látigo, de pluma o incluso formas calcáreas que asemejan 
corales escleractinios (Devictor & Morton, 2007). Los octocorales más 
comunes del POT presentan formas coloniales ramificadas (i.e., Lep-
togorgia, Muricea y Pacifigorgia), lo cual es una estrategia morfológica 
que les ayuda a ser menos dependientes del sustrato, aprovechar me-
jor los recursos disponibles en la columna de agua y reducir la com-
petencia con otras especies (Yoshioka & Yoshioka, 1991; Sánchez et 
al., 2004; Borgstein et al., 2020). Se ha visto que las diversas formas 
de los octocorales están relacionadas con la tasa de crecimiento intra 
e interespecífica, la cual puede ser muy variable (Lasker et al., 2020). 
Particularmente para los octocorales, aprovechar el crecimiento vertical 
es de suma importancia para reducir los riesgos de estresores a nivel 
del sustrato (Rey-Villiers et al., 2024). 

El patrón de reproducción sexual tiene también influencia sobre la 
velocidad de crecimiento del octocoral. Las poblaciones de Carijoa rii-
sei establecidas tanto en el Atlántico como en el Pacífico presentan un 
patrón similar de reproducción gonocórica, con una proporción sexual 
de 1:1 y liberación asincrónica de gametos (Bardales, 1981; Kahng et 
al. 2011; Barbosa et al., 2014). La uniformidad de este patrón de repro-
ducción sugiere que es una característica intrínseca de la especie que 
permite un establecimiento continuo de reclutas (Barbosa et al., 2014). 

La forma general de Carijoa riisei se describe como colonias arbo-
rescentes constituidas de cientos de pólipos axiales largos anclados al 
sustrato por una red de estolones anastomosados (Devictor & Morton, 
2010). El patrón de crecimiento de la colonia está influenciado por el 
flujo de corriente direccional, el cual tiene un efecto importante en el 

crecimiento de los pólipos axiales. La fuerza del flujo direccional hace 
que los pólipos axiales se desarrollen lateralmente para dar mayor es-
tabilidad a la colonia (Rees, 1972). En el barco San Luciano, se obser-
varon dos formas de crecimiento de C. riisei, colonias ramificadas ais-
ladas y colonias agregadas formando un parche. La variedad de formas 
observadas es un indicador de la plasticidad fenotípica de esta especie, 
y de su capacidad de adaptación a distintas condiciones ambientales 
(Sánchez, 2016). 

La tasa de crecimiento promedio de Carijoa riisei estimada en 
Manzanillo (0.36 cm/mes) resultó menor a los valores reportados en 
el Pacífico colombiano, donde Sánchez & Ballesteros (2014) estimaron 
una tasa de crecimiento lineal de ~ 1 cm/mes en el litoral rocoso de 
Cabo Corrientes y las islas oceánicas de Malpelo y Gorgona. Por su par-
te, en el departamento del Chocó, también en el Pacífico colombiano, 
entre 2015 y 2016 se calculó una tasa de crecimiento de entre 0.2 y 
0.8 cm/mes entre 2015 y 2016 (INVEMAR, 2016). En el Pacífico central 
mexicano, el desarrollo del octocoral podría estar limitado por un perio-
do con un descenso de temperatura (febrero a mayo) cuando en la zona 
existen pulsos de agua fría superficial de hasta 12 °C debido a las ca-
racterísticas de la circulación de la zona, que resultan de la interacción 
del forzamiento topográfico local y el flujo estacional a macroescala 
influenciado por la extensión de la Corriente de Costa Rica y la Corriente 
de California (Kessler, 2006; Salas et al., 2006). En el Caribe, en una 
zona de manglar de Puerto Rico, se registró una tasa de crecimiento de 
2.8 cm/semana, bajo condiciones experimentales utilizando cilindros 
de cristal con pólipos axiales (Rees, 1972). Esto representa una tasa 10 
veces mayor a lo observado en el POT. En este caso, las condiciones 
de flujo de corriente prevalecientes en los cilindros pudieron favorecer 
el crecimiento del octocoral al generar un estímulo sobre los pólipos 
axiales. Rees (1972) plantea dos factores relacionados con la forma 

Figura 4. Variación temporal en el porcentaje de cobertura de Carijoa riisei y otros elementos bénticos medido entre julio 2021 y enero 2023 en el barco hundido 
San Luciano en Manzanillo, Colima.
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Tanto el crecimiento como la fecundidad (porcentaje de pólipos con 
huevos) de los octocorales puede ser influenciada por cambios en la 
temperatura del agua (Barbosa et al., 2014). En Manzanillo se encon-
tró que los cambios en la temperatura del agua se correlacionan con 
las tallas de las ramas de Carijoa riisei y a su vez, esto puede estar 
relacionado con las estrategias reproductivas del octocoral como ya 
se mencionó anteriormente. En la costa del Pacífico panameño, se en-
contró que la fecundidad de C. riisei presenta una correlación positiva 
con los aumentos en la temperatura del mar y las proporciones de los 
diferentes estadios de los ovocitos (estadios I, II y III) presentan fluc-
tuaciones a lo largo del año, pero se encuentran coexistiendo en los 
pólipos individuales, lo que indica un posible traslape de generaciones 
(Quintero-Arrieta & Gomez, 2023).

En el Parque Nacional Natural Gorgona (Pacífico colombiano) se ha 
observado que la variación en la abundancia de Carijoa riisei está re-
lacionada con la temperatura del agua y que su abundancia disminuye 
en zonas profundas durante periodos fríos (diciembre-marzo), mante-
niéndose solo las poblaciones someras durante esa temporada (Mejía, 
2014). De forma similar, en Manzanillo, el crecimiento de C. riisei estuvo 
relacionado principalmente a los cambios de temperatura del agua. La 
estacionalidad que se presenta en el Pacífico central mexicano (Filonov 
et al., 2000), influyó en las tallas de las colonias durante los meses de 
muestreo. Las ramas más largas se observaron en enero, al final del 
periodo cálido, por el contrario, las tallas más pequeñas se registraron 
entre abril y julio, cuando los valores de temperatura fueron más bajos. 
Esto puede ser un signo de estrés generado por la disminución de la 
temperatura. Para algunas especies de octocorales se ha determinado 
que su crecimiento es afectado por descensos en la temperatura (Mat-
sumoto, 2007; Peck, 2016).

de crecimiento de C. riisei bajo estas condiciones: 1) Los pólipos axia-
les pueden mostrar reotropismo y crecer en respuesta a un estímulo, 
como las diferencias de presión encontradas alrededor de los pólipos 
laterales y axiales, o 2) el pólipo axial alargado crece hasta una posi-
ción en equilibrio con las fuerzas de la corriente, y finalmente queda 
“bloqueado” en esa posición por la intercalación de las espículas en las 
porciones más proximales del pólipo.

En el barco San Luciano las colonias monitoreadas presentaron 
ramas con una longitud promedio de entre 8 y 21 cm, lo que indica 
que llegaron a una madurez y es posible que estén liberando gametos 
continuamente. La talla mínima reproductiva de Carijoa riisei es de ~ 
5 cm (a partir de la altura del pólipo axial primario) y puede iniciar su 
reproducción en menos de seis meses después de su establecimiento 
(Barbosa et al., 2014); además, este tiempo puede ser menor y generar 
colonias más grandes y sanas (Kahng et al., 2008). La dinámica de 
crecimiento de C. riisei observada en Manzanillo resulta similar a lo 
reportado en Centroamérica. En el Parque Nacional Coiba, en el Pacífico 
de Panamá, las colonias de C. riisei tuvieron un crecimiento rápido, 
con reclutas que se desarrollan de manera masiva, lo que hace difícil 
distinguir las colonias de manera individual (Gomez et al., 2014). Esto 
mismo ocurrió en el barco San Luciano, donde formaron un parche 
monoespecífico que cubre parte del casco del barco. Las tasas de re-
clutamiento y mortalidad en el Pacífico panameño no mostraron dife-
rencias significativas de manera temporal, lo que indica la persistencia 
del octocoral a lo largo del año. El crecimiento del parche del barco San 
Luciano sugiere que la reproducción asexual del octocoral puede ser 
más frecuente. La capacidad de liberar gametos en el agua de manera 
continua y la reproducción vegetativa que presenta C. riisei, le confiere 
una capacidad mayor a la de otros octocorales para colonizar nuevas 
áreas y sustratos (Kahng et al., 2008).

Figura 5. Cambios en los elementos estructurales bénticos asociados a Carijoa riisei. a) Ordenamiento PCO que muestra el cambio de la sucesión ecológica de los 
valores de cobertura de los elementos estructurales del bentos en función del tiempo (meses de crecimiento). b) Ordenamiento PCO con el cambio temporal de las 
variables ambientales por fecha de muestreo. La línea sólida representa la trayectoria del orden de los meses y las fechas de muestreo.
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fríos (eventos de La Niña) en esta región, con umbrales entre -0.5 y -1.1 
°C, lo que provocó que la temperatura promedio del océano no incre-
mentara de manera significativa durante el periodo de estudio (NOAA, 
2023). La temperatura registrada en el barco San Luciano se mantuvo 
entre los 21 y 29 °C. Por lo tanto, temperaturas más cálidas podrían 
facilitar el desarrollo de Carijoa riisei, favoreciendo su crecimiento y 
dispersión. Durante el periodo de estudio, se observaron dos picos im-
portantes en el tamaño de las colonias monitoreadas en el barco San 
Luciano entre octubre y enero del 2021 y 2022, que corresponden a los 
meses con las temperaturas más cálidas registradas (27-29 °C). Resul-
ta de gran importancia que se realicen monitoreos durante y después 
de un periodo ENOS, para evaluar la respuesta del octocoral.

Inicialmente se pensaba que C. riisei era una especie exclusiva-
mente zooplanctívora, pero estudios más detallados encontraron que 
consume un número amplio de organismos entre los que predominan 
diatomeas, cianobacterias y crustáceos zooplanctónicos como copépo-
dos y anfípodos (Lira et al., 2009; Gomes et al., 2012). Las diatomeas 
son uno de los grupos planctónicos más abundantes de los océanos, 
requieren de silicio disuelto en el agua para su desarrollo (Fu et al., 
2022). En los meses de octubre 2022 y enero 2023 se presentó un 
incremento en los valores de silicatos registrados en la bahía de San-
tiago. Esto sugiere que la alimentación de C. riisei en Manzanillo puede 
incluir diatomeas, tal como se encontró en la costa de Brasil (Lira et al., 
2009). Gomes et al. (2012) concluyen que C. riisei es una especie polí-
faga oportunista, que presenta una alimentación suspensívora y filtra-
dora pasiva con preferencia por presas pequeñas. Por lo tanto, además 
de las estimaciones de zooplancton es importante hacer mediciones 
complementarias de los valores de fitoplancton en las zonas donde está 
establecido el octocoral.

Otro parámetro con una relación positiva con la talla de las colonias de 
Carijoa riisei fue el oxígeno disuelto. La fisiología de los octocorales ha 
sido poco estudiada y conocer los patrones en la actividad respiratoria 

Estimar la tasa de crecimiento del octocoral resultó difícil debido a 
los incrementos y disminuciones en la longitud de las ramas. Al presen-
tar un crecimiento en parche, es complicado dar seguimiento directo a 
cada rama o colonia. Además, la textura frágil del octocoral dificulta co-
locar marcas a cada colonia para hacer un seguimiento directo, por lo 
que se deben desarrollar o aplicar otro tipo de métodos para lograr evi-
denciar cambios puntuales. Una alternativa es seleccionar colonias que 
se encuentran aisladas en otros puntos y que presentan un crecimiento 
de tipo arborescente para hacer seguimiento directo de esas colonias. 
A pesar de lo anterior, se observaron diferencias en las tallas de las co-
lonias relacionadas con los meses de muestreo en ambos ciclos anua-
les (abril 2021-enero 2022 y abril 2022-enero 2023), con ramas más 
largas después de los meses cálidos. Estos resultados coinciden con lo 
reportado para el Pacífico colombiano, donde los meses con mayores 
temperaturas favorecen el crecimiento del octocoral, y los periodos con 
tasas de crecimiento negativas se presentan entre noviembre y abril 
(INVEMAR, 2016). En Manzanillo la tasa de crecimiento de Carijoa riisei 
fue negativa entre julio 2021 y abril 2022, pero incremento en abril 
2022 y octubre 2022, lo cual puede estar relacionado con los cam-
bios de temperatura del agua dados por el régimen de corrientes en la 
región del Pacífico central mexicano. En Colombia han encontrado pa-
trones similares con la mayor presencia de C. riisei durante la segunda 
mitad del año, cuando la temperatura superficial del mar incrementa 
(Ballesteros, 2012). Sin embargo, observaciones adicionales en otras 
áreas de Manzanillo, permitieron confirmar su presencia en zonas más 
profundas de la bahía (40-50 m) donde las temperaturas descienden 
hasta los 14 °C. Esto sugiere que las poblaciones establecidas en Man-
zanillo presentan mayor tolerancia a temperaturas más bajas que en el 
Pacífico colombiano (Galván-Villa, obs. pers.). 

Las tasas de crecimiento obtenidas en este estudio podrían cam-
biar en los próximos años si se presentan fenómenos como ENOS en el 
POT. Entre abril de 2021 y enero de 2023 solo se registraron periodos 

Tabla 2. Resultados de los análisis de varianza con permutaciones con un factor fijo (tiempo) para evaluar el cambio en los porcentajes de cober-
tura de los elementos estructurales del bentos (EEB) en función del tiempo medido en meses transcurridos a partir del momento de la remoción. 
El modelo incluye un factor aleatorio (replica) que fue medido trimestralmente entre julio 2021 y enero 2023. Para cada variable de respuesta se 
muestran los valores de los grados de libertad (GL), cuadrados medios (CM), porcentaje del coeficiente de variación (CV%). En negritas se presentan 
las diferencias significativas (p ≤ 0.05). *permutaciones Monte Carlo.

PERMDISP

EEB
Fuente de 
variación

GL CM Pseudo-F p(perm) CV% F p(perm)

Carijoa riisei Tiempo 6 1978.8 13.389 0.0001 67.1 2.52 0.217
Residuales 14 147.8 32.8

Leptogorgia alba Tiempo 6 0.176 0.545 0.765* 28.5 8.72 0.0004
Residuales 14 0.324 71.4

“Turf” Tiempo 6 1822.1 11.358 0.0002 65.0 2.19 0.3207
Residuales 14 160.42 34.9

Esponjas Tiempo 6 4.257 1.437 0.245 26.0 5.38 0.0347

Residuales 14 2.962 73.9

Algas Tiempo 6 0.002 1 1 0 16 0.0049
Residuales 14 0.002 100
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de estos organismos es importante. Se ha evidenciado que la disponi-
bilidad de oxígeno para invertebrados marinos tiene una importancia 
tanto fisiológica como en el comportamiento (Riedel et al., 2008). La 
temperatura tiene un papel relevante en las tasas de demanda de oxí-
geno de invertebrados marinos, si las temperaturas incrementan esto 
implica una mayor demanda para los organismos (Legovic & Justic, 
1997; Previati et al., 2010). Se desconoce cuál es la tasa de consumo 
de oxígeno de C. riisei; sin embargo, los resultados indican que este 
parámetro puede ser relevante para el desarrollo del octocoral, ya que 
en los meses más fríos (abril 2021 y 2022), cuando su crecimiento es 
reducido, se presentaron los valores de oxígeno disuelto más bajos. 
Para otras especies de gorgonáceos se ha visto que la exposición a la 
luz (Ferrier-Pagès et al., 2009) y una disponibilidad baja de alimento 
(Coma et al., 2002) pueden afectar las tasas de consumo. Además, es 
bien sabido que los gorgonáceos se desarrollan mejor en áreas con 
mayor exposición a las corrientes marinas, muchas incluso exponiendo 
sus ramas a contracorriente; ya que se trata de especies suspensívoras 
y filtradoras que tienen mayor oportunidad de atrapar su alimento del 
paso de las corrientes donde además los niveles de oxígeno disuelto 
llegan a ser altos debido al flujo del agua por efecto de mezcla (Sebens, 
1984). Los resultados obtenidos en este estudio para relacionar las 
condiciones ambientales con el crecimiento de C. riisei fueron limitados 
debido al tamaño de muestra. Se requiere evaluar esta relación en otras 
localidades y durante periodos de monitoreo más cortos, para enten-
der mejor la dinámica de crecimiento y establecer con mayor claridad 
cuáles son las variables ambientales más influyentes en el crecimiento 
del octocoral.

El octocoral Carijoa riisei presenta diferentes formas de crecimiento, por 
lo que la velocidad de desarrollo y expansión puede ser distinta según 
las condiciones ambientales y sustrato donde se encuentre. La disponi-
bilidad de sustrato tiene una influencia importante en el crecimiento de 
los octocorales, lo cual facilita el asentamiento de las larvas (Mortensen 
& Buhl-Mortensen, 2005; Roberts et al., 2009). Es importante continuar 
con estudios sobre la dinámica de crecimiento del octocoral sobre otros 
sustratos (e.g., rocas, pilotes de muelles, sogas) y en profundidades dis-
tintas, ya que se han encontrado colonias creciendo en otros sustratos 
artificiales a más de 40 m de profundidad en la parte sur de la bahía de 
Manzanillo (Galván-Villa, obs. pers.). Debido a las dificultades técnicas 
que implica hacer buceo a mayor profundidad (> 30 m), no fue posi-
ble evaluar el crecimiento del octocoral en una zona más profunda. La 
información obtenida en este estudio deberá ser considerada para dise-
ñar una estrategia adecuada para el control del octocoral en el Pacífico 
mexicano. En este caso, los periodos con descenso de la temperatura del 
agua de mar podrían ser los más adecuados para hacer la remoción del 
octocoral con fines de control ambiental, cuando su crecimiento parece 
estar reducido por las condiciones ambientales. Además, se sugiere que 
esto se realice con algún mecanismo de extracción que reduzca al míni-
mo la liberación de gametos al medio marino.
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RESUMEN

Los moluscos dulceacuícolas encabezan, por un lado, las listas de especies amenazadas y en peligro de 
extinción y, por otro, las listas de especies no nativas potencialmente adversas para la fauna local. Así, la 
introducción, establecimiento y proliferación de especies no nativas de moluscos dulceacuícolas ha gene-
rado impactos significativos en la estructura y función de los ecosistemas acuáticos, alterando patrones de 
alimentación, de competencia por recursos y desencadenando efectos cascada en la cadena trófica local. 
México es un país vulnerable a estas especies ya que cuenta con una infraestructura de navegación que fa-
cilita su introducción. El auge de especies exóticas como mascotas y la introducción de especies económica-
mente atractivas para la explotación artesanal en ciertos cuerpos de agua incrementa el riesgo. Este trabajo 
presenta una lista actualizada de especies de gasterópodos y bivalvos dulceacuícolas no nativos / exóticos a 
través de revisión de registros geográficos en la literatura, registros en la Colección Nacional de Moluscos y 
aplicaciones de ciencia ciudadana. Se recopiló la literatura reciente con nuevos registros de especies exóti-
cas. Se encontraron 13 especies exóticas de moluscos. Se procesaron 496 registros, siendo San Luis Potosí 
el estado con mayor ocurrencia y Veracruz el de mayor diversidad de especies exóticas. Todos los estados 
de México, con la excepción de Campeche y Tlaxcala, tienen por lo menos un registro de especies exóticas. 
La mayoría tiene impactos ecológicos, económicos o clínicos, algunas se encuentran catalogadas dentro las 
100 especies exóticas-invasoras más indeseables. El acuarismo se ha identificado como el probable vector 
de introducción principal. Pueden existir nuevas invasiones no registradas en el país.

Palabras clave: Invasora, Exótica, Gastropoda, Bivalvia, Ciencia ciudadana. 

ABSTRACT

Background. Freshwater mollusks top the lists of both threatened and endangered species, as well as non-na-
tive species potentially harmful to local fauna. The introduction, establishment, and proliferation of non-native 
freshwater mollusk species have caused significant impacts on the structure and function of aquatic ecosys-
tems, altering feeding patterns, resource competition, and triggering cascading effects throughout local tro-
phic chains. Mexico is particularly vulnerable to these species due to its navigational infrastructure, which 
facilitates their introduction. The rising popularity of exotic species as pets and the intentional introduction 
of economically attractive species for artisanal exploitation in certain water bodies further increases the risk. 
Goals. This study aims to present an updated list of non-native/exotic freshwater gastropod and bivalve spe-
cies. Methods. Occurrence data was based on a review of geographic records in the literature, data from the 
National Mollusk Collection, and citizen science platforms. Results. Recent literature revealed new records of 
exotic species. A total of 13 non-native mollusk species were identified. A total of 496 records were compiled, 
with the state of San Luis Potosí showing the highest occurrence, and Veracruz the greatest diversity of exotic 
species. All Mexican states, except Campeche and Tlaxcala, have at least one record of non-native species. 
Conclusions. Most of these species have ecological, economic, or health impacts, with some classified among 
the 100 worst invasive exotic species. The aquarium trade has been identified as the main probable vector of 
introduction. It is also likely that unrecorded invasions exist within the country.
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these species were documented based on the literature (Lowe et al., 
2000; Darrigran et al., 2002; Rawlings et al., 2007; Naranjo-García & 
Castillo-Rodríguez, 2017; Lu et al., 2018; Czaja et al., 2023; Tiemann 
et al., 2024).

RESULTS

A total of 13 exotic freshwater mollusk species were identified in Mexico 
(Table 1). The systematic search of recent literature yielded eight stud-
ies reporting new records since the Naranjo-García & Castillo-Rodrí-
guez (2017) publication (Wakida-Kusunoki et al., 2015; Barba-Macías & 
Trinidad-Ocaña, 2017; Trinidad-Ocaña et al., 2017; Raz-Guzmán, 2019; 
Tinajero et al., 2018; López et al., 2019; Tiemann et al., 2020; 2024). A 
total of 496 records were obtained—202 from preserved specimens or 
from citations in GBIF (2024) and 294 from iNaturalist. Most of Mexican 
states, with the exception of Campeche and Tlaxcala, have at least one 
record of freshwater mollusks. The state of San Luis Potosí, with 61 
records, showed the highest occurrence of exotic species in the GBIF 
(2024) database (Figure 1). Veracruz recorded the greatest number of 
exotic species, with a total of six (Table 1). The species Marisa cornuari-
etis (Linnaeus, 1758), commonly known as Ram horn snail, is reported 
for the first time in the country, in Quintana Roo.

On citizen science platforms, specimens of the family Thiaridae Gill, 
1871 (1823) have been recorded in most Mexican states, except for 
Campeche, Nayarit, Tlaxcala, and Zacatecas. New records of Tarebia 
granifera (Lamarck, 1816) and Melanoides tuberculata (O. F. Müller, 
1774) have been deposited in the CNMO from the state of Hidalgo, wi-
thin some tributaries of the Tula River.

According to collection records and citizen science data, Pomacea 
Perry, 1810 specimens currently occur, outside their native distribution, 
in the northern and Pacific states of Mexico, including Baja California, 
Mexico City, Colima, Estado de México, Guerrero, Jalisco, Morelos, Na-
yarit, Sinaloa and Sonora.

DISCUSSION

Aquarium trade is the main source of exotic mollusk introductions in 
Mexico, serving as the probable vector for 11 out of the 13 species 
recorded in this study. Globally, aquarium trade has introduced one-
third of the worst invasive species, and worldwide regulations to pre-
vent their introduction are inadequate (Padilla & Williams, 2004). The 
exotic species Pomacea canaliculata (Lamarck, 1822) and Dreissena 
polymorpha (Pallas, 1771), occurring in México, are listed among the 
100 worst invasive alien species (Lowe et al., 2000).

The most widely distributed bivalve and gastropod species in Mexi-
co are exotic, Corbicula fluminea (O. F. Müller, 1774) and Melanoides 
tuberculata (O. F. Müller, 1774) respectively. They have successfully 
established nearly all water bodies in the country, and their presence 
is consistently positively correlated with the absence of native species 
(Czaja et al., 2023).

Eight exotic freshwater mollusk species in Mexico have been 
identified as potential hosts of parasites that cause human diseases. 
Among these, Melanoides tuberculata and Tarebia granifera warrant 
special attention due to their capacity to transmit the parasite Parago-
nimus westermani (Kerbert, 1878) (Lu et al., 2018). In Mexico, cases 

INTRODUCTION

Freshwater mollusks, comprised by both bivalves and gastropods, are 
among the most threatened animal groups on the planet (Lydeard et 
al., 2004; Strong et al., 2008; Cowie et al., 2017; Lydeard & Cummings, 
2019; Cowie et al., 2023). Both classes of mollusks are sensitive to 
changes in flow regimes, sedimentation, and pollution (Strong et al., 
2008). Many of these organisms belong to endemic species with res-
tricted distributions and are highly vulnerable to global extinctions due 
to the loss of the water bodies in which they occur, such as cenotes, 
springs, small and isolated ponds, as well as lakes and rivers (Schmit-
ter-Soto, 2002; Covich, 2010).

Freshwater mollusks are inefficient competitors against introdu-
ced species, which can be a potential threat by altering established 
assemblages and quickly invading new habitats (Covich, 2010; Cowie 
et al., 2017). Less tolerant native species are at disadvantage when 
facing multiple factors, which can lead to their local extirpation (Czaja 
et al., 2023).

Mexico is vulnerable to the introduction of exotic species due to its 
navigational infrastructure, which facilitates their entry. This includes 
human activities along continental margins as well as in bays and es-
tuaries in the coastal zone (Naranjo-García & Castillo-Rodríguez, 2017). 
Other vectors for the introduction of exotic mollusks include internatio-
nal trade and the aquarium trade.

The most recent review of exotic mollusks in Mexico was based 
on records from biological collections, information on species arriving 
at U.S. customs, and literature (Naranjo-García & Castillo-Rodríguez, 
2017). Meanwhile, over the last decade, citizen science platforms and 
digital repositories of global collections have provided important data 
on non-native species, especially in understudied areas (Tiemann et 
al., 2024).

This work presents an updated list of non-native freshwater gas-
tropod and bivalve species recorded in Mexico, defining an exotic or 
non-native species as any that has been introduced into a geographic 
area where it did not historically occur.

MATERIALS AND METHODS

To compile the list of exotic mollusk species in Mexico, we examined 
specimens of exotic mollusks deposited in the Colección Nacional de 
Moluscos (CNMO) Instituto de Biología, Universidad Nacional Autónoma 
de México. In addition, a systematic search of recent literature (January 
2014–November 2024) was carried out through Web of Science, Scien-
ce Direct, PubMed, Google, and Google Scholar using the keywords 
“exotic” or “new record” or “invasive” and “mollusk” or “mussel” or 
“snail” or “gastropod” or “bivalve” or “freshwater” and “Mexico,” inter-
changing the terms in both English and Spanish.

Once the species list was obtained, occurrence data were down-
loaded from the GBIF platform (2024). iNaturalist records were curated 
to the family or genus level directly on the platform, and their coordina-
tes were downloaded. Records with missing information (e.g., absence 
of coordinates) or inconsistent information (e.g., contradictory locality 
and coordinates), as well as records with poor-quality photographs, 
were excluded according to Tiemann et al. (2024). The potential intro-
duction pathways and the ecological, economic, and health impacts of 
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2003; Naranjo-García, 2003), but it has been introduced into western 
Mexico by governmental institutions (Pineda-López et al., 2012). It 
is likely that the range expansion of Pomacea in Mexico has direct-
ly impacted the distribution of the bird species Rostrhamus sociabilis 
(Vieillot, 1817) and Aramus guarauna (Linnaeus, 1766), whose main 
diet is based on Pomacea flagellata (Say, 1829), and were previously 
unrecorded on Mexico’s western coast (Palomera-García et al., 2006; 
Pineda-López et al., 2012). Through iNaturalist, there is a photographic 
record of a shell resembling Pomacea bridgesii (Reeve, 1856) in Mexico 
City, indicating that this species may occur in Mexico and other parts of 
the country, given its frequent presence in the aquarium trade (Valdez- 
& Cruz-López, 2014).

It is an urgent necessity to implement preventive measures against 
the introduction of other exotic freshwater mollusk species. Some species 
that could expand their distribution and be introduced to Mexico through 
human activities include Cipangopaludina chinensis (J. E. Gray, 1833), Lim-
noperna fortunei (Dunker, 1857) and Potamopyrgus antipodarum (J. E. Gray, 
1843), given the commercial ties and shared boundaries with the United 
States, where these species have been previously reported (CONABIO, 
2017; Kingsbury et al., 2021). On the official Mexican channels (SEMARNAT, 
2016), only eight freshwater mollusk species are enlisted, and one (Limno-
perna fortunei) has not been previously recorded in the country.

It is also possible that current unreported invasions are already 
occurring in some states that have not been thoroughly studied, such 

of paragonimiasis have been documented in endemic regions of the 
states of Nayarit, Colima, Michoacán, Veracruz, Tabasco, and Chiapas, 
associated with the parasite Paragonimus mexicanus Miyazaki & Ishii, 
1968 (Lamothe-Argumedo et al., 1986). Although paragonimiasis is 
infrequent and difficult to diagnose, it can represent a public health 
concern in the country (Lamothe-Argumedo, 1986). To date, it has not 
been documented that the exotic mollusk species M. tuberculata and 
T. granifera serve as possible hosts for P. mexicanus; however, their 
spread due to a lack of control measures could imply public health risks 
(Gutiérrez-Gregoric & Vogler, 2010).

The species Marisa cornuarietis, a new record for Mexico, is a 
competitive feeder and voracious herbivore (Rawlings et al., 2007). 
The establishment of this species may pose a threat to native fauna 
in Quintana Roo (Esquivel-Blanco, 2024). Through iNaturalist, there is 
a photographic record of a shell resembling M. cornuarietis in Veracruz 
and Quintana Roo.

Radix auricularia (Linnaeus, 1758) had previously been recorded 
in 2017 (Naranjo-García & Castillo-Rodríguez, 2017) in Hidalgo, in the 
Tecocomulco Lake, and was subsequently deposited in the CNMO. In 
Rangel-Velasco’s (2024) study, this species was not observed again, 
and the author suggests that it likely did not successfully establish in 
the lake.

The native distribution of the genus Pomacea extends from the At-
lantic slope of the United States to Central America (Cowie & Thiengo, 

Figure 1. Occurrence of exotic freshwater mollusk species in Mexico from GBIF (2024). Data obtained as described in Materials and Methods. Density of occurrences 
is represented by kernel density estimation contours.
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Citizen science platforms are an invaluable resource for recording 
and monitoring the distribution of species, and are especially important 
in the case of introduced ones. Some benefits of these platforms are 
that they raise environmental awareness, which has significant impli-
cations for increasing acceptance of biosecurity measures; they greatly 
enhance early detection capabilities and help track the spread and lo-
cation of introduced species (Pyšek et al., 2020). Additionally, the data 
collected in these platforms remain publicly accessible, and its potential 
application for scientific purposes ultimately depends on the user.

as Campeche and Tlaxcala. Periodic samplings are recommended in 
less-studied states and in remote sites, considering the vulnerability 
of native species in isolated water bodies. Likewise, it is advisable to 
monitor touristic water bodies, such as cenotes, since tourists can fa-
cilitate the introduction of species (Anderson et al., 2015). Endemic 
fauna, often having evolved in isolation, may be less resilient to novel 
threats such as non-native species and the pathogens they may carry 
(Anderson et al., 2015).

Table 1. Exotic freshwater species recorded in Mexico. AC=Aquaculture; AQ=Aquarism; TR=Trade.EC=Economic; EL=Ecological; HE= Health. AGS 
= Aguascalientes, BC = Baja California, BCS = Baja California Sur, CDMX = Mexico City, CHIH = Chihuahua, CHIS = Chiapas, COAH = Coahuila, COL 
= Colima, DGO = Durango, EDOMEX = Estado de México, GTO = Guanajuato, GRO = Guerrero, HGO = Hidalgo, JAL = Jalisco, MICH = Michoacán, 
MOR = Morelos, NAY = Nayarit, NL = Nuevo León, OAX = Oaxaca, PUE = Puebla, QR = Querétaro, QRO = Quintana Roo, SLP = San Luis Potosí, SIN 
= Sinaloa, SON = Sonora, TAB = Tabasco, TAMPS = Tamaulipas, VER = Veracruz, YUC = Yucatán, ZAC = Zacatecas. ND= No data

Class Family Species
Probable 

vector
Impact Mexican states Source

Bivalvia Cyrenidae J. E. Gray, 
1840

Corbicula fluminea (O. F. 
Müller, 1774)

AC, AQ EC, EL, 
HE

BC, CHIH, CHIS, COAH, COL, 
DGO, GTO, GRO, HGO, JAL, 
EDOMEX, MICH, MOR, NAY, NL, 
OAX, PUE, QR, QRO, SLP, SIN, 
SON, TAB, TAMPS, VER, ZAC

CNMO; Naranjo-García & 
Castillo-Rodríguez, 2017; 
López et al., 2018; Tiemann 
et al., 2020; 2024

Corbicula largillierti (R. A. 
Philippi, 1844)

AC, AQ EC, EL, 
HE

BC, CHS, CHIH, COAH, COL, 
DGO, GTO, GRO, HGO, JAL, 
EDOMEX, MICH, NAY, NL, QRO, 
SIN, SON, TAB, TAMPS, VER

CNMO; Tiemann et al., 
2020; 2024

Dreissenidae J. E. 
Gray, 1840

Dreissena bugensis 
Andrusov, 1897

TR EC, EL, 
HE

BC Wakida-Kusunoki et al., 
2015

Dreissena polymorpha 
(Pallas, 1771)

TR EC, EL, 
HE

VER CNMO; Naranjo-García & 
Castillo-Rodríguez, 2017

Gastropoda Ampullariidae J. E. 
Gray, 1824

Marisa cornuarietis 
(Linnaeus, 1758)

AQ EL QRO CNMO

Pomacea canaliculata 
(Lamarck, 1822)

AC, AQ EC, EL, 
HE

BC Naranjo-García & Castillo-
Rodríguez, 2017

Pomacea diffusa Blume, 
1957

AC, AQ ND ND Naranjo-García & Castillo-
Rodríguez, 2017

Pomacea flagellata (Say, 
1829)

AC, AQ EL COL, GRO, JAL, MOR Naranjo-García & Castillo-
Rodríguez, 2017

Thiaridae Gill, 1871 
(1823)

Melanoides tuberculata (O. 
F. Müller, 1774)

AQ EC, EL, 
HE

BCS, CHIS, CHIH, COAH, COL, 
GTO, GRO, HGO, MICH, MORE, 
QRO, TAMPS, TAB, VER, SIN, 
SLP, ZAC

CNMO; Naranjo-García & 
Castillo-Rodríguez, 2017; 
Trinidad-Ocaña et al., 2017; 
Tinajero et al., 2018; Raz-
Guzmán, 2019;

Tarebia granifera (Lamarck, 
1816)

AQ EC, EL, 
HE

CHIS, MICH, OAX, TAB, HGO, 
VER

CNMO; Naranjo-García & 
Castillo-Rodríguez, 2017

Lymnaeidae 
Rafinesque, 1815

Radix auricularia (Linnaeus, 
1758)

AQ HE HGO Naranjo-García & Castillo-
Rodríguez, 2017

Planorbidae 
Rafinesque, 1815

Planorbella duryi 
(Wetherby, 1879)

AQ ND CDMX, TAB Naranjo-García & Castillo-
Rodríguez, 2017

Amerianna carinata (H. 
Adams, 1861)

AQ ND ND Naranjo-García & Castillo-
Rodríguez, 2017
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RESUMEN
El sureste de México posee una importante red de ecosistemas fluviales y humedales, que presentan espe-
cies no nativas que amenazan a la biodiversidad y producen alteraciones en los ecosistemas naturales.  El 
género Corbicula tiene una amplia distribución en México, con taxonomía compleja, y recientemente se ha 
documentado la coexistencia de dos morfologías diferentes. En este trabajo se analizaron las diferencias 
morfométricas de estas poblaciones. Se eligieron 600 organismos depositados en la Colección de referencia 
de organismos acuáticos de ECOSUR (CROASUR), recolectados en 25 localidades de las cuencas Grijalva 
(CG), Usumacinta (CU) y Papaloapan (CP) entre los años 2013 al 2018. 200 organismos por cuenca fueron 
medidos (longitud, ancho y altura) y pesados individualmente. Se registraron los parámetros fisicoquímicos 
del agua. Los valores máximos de pH (8.5), temperatura (29 °C), y saturación de oxígeno (76.6%) se presen-
taron en la cuenca Usumacinta, mientras que los de conductividad (546 mScm-1) y la salinidad (0.27 ups) lo 
fueron en el Papaloapan. Se confirma la coexistencia de dos especies del género Corbicula en las cuencas 
del sureste mexicano, debido a las diferencias significativas en la talla y peso, así como en los rasgos morfo-
lógicos distintivos. Del total de organismos, 59 % de la abundancia fue para Corbicula fluminea (Cfl), mientras 
que Corbicula largillierti (Cla) representó 41 %. Las cuencas Grijalva y Usumacinta registraron la mayor abun-
dancia de Cfl con 84 % y 75 % respectivamente; por el contrario, en Papaloapan Cla fue la especie dominante 
con 80 % de los registros en esta cuenca. Los máximos valores promedio de las medidas y el peso fueron 
para Cla. En el caso de Cfl se registró el valor promedio máximo de peso en la cuenca Grijalva, mientras que 
la longitud, altura y ancho fueron en la cuenca Usumacinta. 

Palabras clave Almeja-canasta, Corbicula, invasora-acuática, morfometría, sureste-mexicano.

ABSTRACT
Southeastern Mexico has an important network of river and wetland ecosystems, home to nonindigenous 
species that threaten biodiversity and disrupt natural ecosystems. The genus Corbicula has a wide dis-
tribution in Mexico, with a complex taxonomy; coexistence in two morphological forms has recently been 
documented. In this work, the morphometric differences of organisms of the genus Corbicula were analyzed 
to confirm the presence of different populations. Six hundred organisms deposited in the ECOSUR Reference 
collection of aquatic organisms (CROASUR) were selected, collected from 25 locations in the Grijalva. (CG), 
Usumacinta (CU), and Papaloapan (CP) basins between 2013 and 2018. Two hundred organisms per basin 
were measured (length, width, and height) and individually weighed. The physicochemical parameters of the 
water were recorded. The highest pH (8.5), temperature (29°C), and oxygen saturation (76.6%) values were 
found in the Usumacinta Basin, while the highest values for conductivity (546 mScm-1) and salinity (0.27 
‰up) were found in Papaloapan. The coexistence of two species of the genus Corbicula in the basins of 
southeastern Mexico is confirmed, due to the significant differences in their size and weight, as well as their 
morphological traits. Of the total organisms, Corbicula fluminea (Cfl) accounted for 59% of the abundance, 
while Corbicula largillierti (Cla) accounted for 41%. The Grijalva and Usumacinta Basins recorded the highest 
abundance of Cfl, with 84% and 75%, respectively; in contrast, in Papaloapan, Cla was the dominant species, 
accounting for 80% of the records in this basin. The highest average values for measurements and weight 
were for Cla. In the case of Cfl, the highest average weight values were recorded in the Grijalva Basin, while 
the highest values for length, height, and width were recorded in the Usumacinta Basin. 

Keywords: Basket-clam, Corbicula, aquatic-invasive, morphometry, southeastern-Mexico.
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gráfica se encuentra restringida a ciertos intervalos de altitud y tem-
peratura (Crespo et al., 2015; Gama et al., 2016; Reyna et al., 2018).

El sureste de México posee una importante red de ecosistemas 
fluviales donde destacan extensas áreas de humedales en las cuencas 
de los ríos Papaloapan, Grijalva y Usumacinta, además de vastas áreas 
de importancia agrícola y asentamientos humanos. Estas cuencas con-
tribuyen con los mayores flujos hídricos del país. Los ríos Papaloapan y 
Grijalva están regulados por los sistemas de presas asentados, a dife-
rencia del río Usumacinta, el cual hasta ahora no está represado (García 
& Kauffer, 2011; Cruz-Paz et al., 2018). El objetivo del presente trabajo 
es revisar la identidad taxonómica de las poblaciones del género Cor-
bicula  a través del análisis de las variaciones morfométricas, debido al 
grado de variación ecofenotípica del género.

MATERIALES Y MÉTODOS

Los ríos Grijalva y Usumacinta se originan en Guatemala, corren por los 
estados de Chiapas, Tabasco, Campeche y desembocan en el golfo de 
México. El caudal de ambos ríos constituye 20 % de todos los escu-
rrimientos del país. La cuenca Grijalva tiene cuatro presas: La Angos-
tura, Chicoasén, Malpaso y Peñitas, esto con la finalidad de controlar 
las aguas del río, producir energía y fomentar las actividades agro-
pecuarias en Tabasco (Carabias et al., 2015). El río Papaloapan nace 
en Tuxtepec, en el estado de Oaxaca, al suroeste del país. El caudal 
y sus afluentes aportan 47,000 hm3 de escurrimiento medio anual, el 
equivalente a 12% a nivel nacional. Siendo la segunda cuenca más 
importante de México después del sistema Grijalva-Usumacinta (CO-
NAGUA, 2024) (Fig. 1).  

INTRODUCCIÓN

Corbicula fluminea (Müller, 1774), está considerada como una de las 
especies no nativas más extendidas del mundo, su dispersión en el 
último siglo en Europa, Norte y Sudamérica ha amenazado a la biodi-
versidad de la mayoría de los ecosistemas acuáticos y progresivamente 
se incrementa su distribución (McMahon, 1982; Araujo et al., 1993). 
Conocida comúnmente como almeja canasta, es una especie de agua 
dulce que tiene una concha relativamente gruesa y grande, en com-
paración con otros bivalvos, que coloniza ambientes ribereños, lagos 
y estuarios con baja salinidad (0-5 ups) (Chasqui, 2023). Es nativa de 
Asia, incluidas Indonesia y Filipinas, y probablemente también de África 
y Australia; en México se ha documentado su presencia ampliamente, 
de acuerdo con Naranjo-García y Olivera-Carrasco (2014), López-López 
et al. (2009), Barba-Macías & Trinidad-Ocaña (2017), Trinidad-Ocaña 
et al. (2018) y Tiemann et al. (2024). Es una especie filtradora, que se 
reproduce y se extiende rápidamente. Sus impactos económicos y eco-
lógicos en los sistemas de agua dulce y estuarinos han sido diversos y 
complejos, donde también puede causar problemas de incrustaciones 
en muchas operaciones industriales, como plantas de electricidad y 
tratamiento de agua (Post et al., 2000). Algunos autores, como Hanna 
(1966), Fox (1970) y Morton (1986) atribuyen su introducción en Norte-
américa para consumo humano, debido a los inmigrantes chinos (Miller 
& McClure, 1931). Su amplia dispersión se debe a una diversidad de 
vías de introducción por corrientes, transporte antropogénico en aguas 
de balastro o a través del acuarismo asociada a plantas ornamentales. 
Así también, se utilizó en programas de biocontrol para competir con 
uno de los huéspedes intermediarios de la esquistosomiasis intestinal 
en el Caribe entre los 1970’s y 1980’s (CONABIO, 2017). No obstante, 
al presentar un comportamiento exitoso de invasión, su expansión geo-

Figura 1.  Localidades de muestreo en las cuencas Papaloapan, Grijalva y Usumacinta.
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De las 600 almejas analizadas de Corbicula, 59 % correspondió 
a Corbicula fluminea (Cfl) y 41 % a C. largillerti (Philippi, 1844) (Cla) 
(Fig. 3).

En las cuencas Grijalva (CG) y Usumacinta (CU) la especie domi-
nante fue Cfl con 84 % y 75 % respectivamente; caso contrario en la 
cuenca Papaloapan (CP), donde la especie dominante fue Cla, con 80 
%. Por tipo de humedal, Cfl se registró con el valor máximo en hume-
dales lacustres, con 47 % y Cla en ribereños, con 67 %. El valor pro-
medio de la abundancia de Cfl fue de 14.87 ± 20.28 individuos, y para 
Cla de 24.3 ± 23.40 individuos (Fig. 3a); mientras que, por cuenca, en 
Grijalva, Cfl tuvo 15.27 ±13.78  individuos y Cla 16± 16.97 individuos, 
en la cuenca Usumacinta, Cfl con una abundancia de 24.83 ± 34.99 
individuos y Cla con 51 individuos (sólo un registro), y en la cuenca Pa-
paloapan, Cfl con 5.71 ± 6.44  individuos y Cla con 22.8 ± 25.08 indivi-
duos (Fig. 3b) y, por humedal, en los lacustres Cfl registró un promedio 
de 27.83 ± 33.16 individuos y Cla 51 individuos (registro en una sola 
localidad), mientras que, en los ribereños, Cfl presentó un promedio de 
10.55 ± 12.40 individuos y Cla fue mayor, con un promedio de 21.33 ± 
22.74 individuos  (Fig. 3c). 

Con respecto a las medidas morfométricas entre especies y cuen-
cas, los valores promedio de longitud arrojaron que Cfl tuvo valores 
máximos de 1.68 y 1.76 cm para las cuencas Grijalva (CG) y Usuma-
cinta (CU), y mínimo de 1.01 cm para Papaloapan (CP), mientras que 
para Cla fue de 2.23, 2.13 y 1.94 cm, respectivamente, y los valores 
máximos fueron de 2.25 ± 0.37 cm en CG y mínimo en CP con 1.02 
± 0.41 cm (Fig. 4a). Los valores promedio de ancho y alto siguieron la 
misma tendencia que el de la longitud: los valores de ancho para Cfl en 
CG, CU y CP fueron de 1.85, 1.92 y 1.18 cm respectivamente, mientras 
que Cla fueron de 2.25, 2.13 y 2.25 para las mismas cuencas. El ancho 
máximo se registró en la CG para Cla, con 2.58± 0.45 cm, y mínimo en 
CP por C. fluminea, con 1.19± 0.41 cm (n=40) (Fig. 4b). Mientras que la 
altura promedio para Cfl fue de 1.19, 1.24 y 0.73 cm, y para Cla 1.52, 
1.49 y 1.33 cm en CG, CU y CP, respectivamente, con valor máximo 
registrado en la CG para Cla 1.52± 0.22 cm y el mínimo en CP para 
Cfl de 0.73 ± 0.26 cm (Fig. 4c). Con respecto al peso, valores similares 
para CG y CU con 2.56 y 2.51 g y 0.61 g para Cfl, mientras que para 
Cla fue de 4.66, 3.98 y 2.93 g para CG, CU y CP, respectivamente (Fig. 
4d). El valor máximo del peso se registró para Cla en la CG, el cual 
fue de 4.66 ± 1.56 g (n=32) y el mínimo para Cfl en CP, con 0.61± 
0.69 g (n=32) (Fig.4d). Se observaron diferencias significativas entre 
las medidas de Cfl y Cla entre cuencas (Lambda de Wilks = 0.48955, 
F23.563 y p≤0.05), con excepción del peso, donde no hubo diferencias 
significativas.  

Los resultados de los parámetros morfométricos confirman un ca-
rácter similar de estos ejemplares, tanto en el cociente alto/longitud 
como en el ancho/longitud (Fig. 5). La relación longitud–peso total en 
CG y CU se encontraron con altos coeficientes de correlación para Cfl 
(r=0.91, n=168) y para Cla (r=0.89, n=149), encontrando que para am-
bas especies se presenta un crecimiento alométrico negativo (b < 3), 
así como en las tres cuencas (Fig. 6). 

En la Fig. 7 se muestra que las conchas de Cfl presentaron una 
pendiente mayor (0.095), lo cual demuestra que son proporcionalmente 
menos pesadas, comparadas con Cla (0.065) (peso promedio Cfl 2.32 ± 
2.00 g, y Cla 3.38 ± 2.08 g, respectivamente). El análisis de los valores 
morfométricos analizados, largo, ancho, alto y peso, y las relaciones de 
largo/ancho y altura/ ancho, aunado a los patrones de coloración de las 

Los organismos fueron capturados en las cuencas Grijalva, Usuma-
cinta y Papaloapan en el periodo entre 2013 y 2018, mediante mues-
treos diurnos,  multihábitat, que incluyó el empleo de draga Petite Ponar 
de 3 kg (0.025 m2), nucleador metálico de 0.30 m de diámetro (0.003 
m2), red de arrastre tipo “D” con luz de malla de 500 µ (0.087 m2) y 
red chinchorro con luz de malla de 1 cm en la parte central y 3 cm en 
las orillas (62 m2). Los ejemplares se fijaron y preservaron en etanol 
al 96%. 

Los parámetros fisicoquímicos de los cuerpos de agua fueron re-
gistrados con una sonda multiparamétrica de la marca HANNA modelo 
HI9828.

Los organismos fueron identificados de acuerdo con los rasgos 
morfológicos propuestos por Tiemann et al. (2017), y se encuentran 
depositados en la Colección de referencia sobre organismos acuáticos 
del sureste: macroinvertebrados y peces (CROASUR) de ECOSUR, uni-
dad Villahermosa. 

Se seleccionaron aleatoriamente 200 organismos por cada cuenca, 
pertenecientes a 12 localidades de la cuenca Grijalva (CG), seis de la 
cuenca Usumacinta (CU) y siete de la cuenca Papaloapan (CP) de hu-
medales ribereños y lacustres (Fig. 1).

A cada almeja se le midió la longitud, ancho y alto (cm) con un 
vernier, y se pesó con una balanza analítica marca Ohaus con una pre-
cisión de 0.001 (g). Se calcularon los cocientes alto/longitud (H/L) y 
ancho/longitud (W/L), así como las proporciones de longitud por alto 
versus el peso, proxy del tamaño de las conchas (López-Soriano & Qui-
ñonero-Salgado, 2022). En todas las mediciones solo se consideraron 
ejemplares completos con conchas en perfecto estado de conserva-
ción. 

Se aplicó un Anova de una vía para analizar las diferencias de las 
medidas morfológicas (longitud, ancho, altura y peso entre especies, 
entre cuencas y entre humedales y se aplicó la prueba lambda de Wilks 
(p< 0.5). La relación longitud–peso total (RLW) de cada especie fue ex-
presada por la ecuación exponencial W=aLb, donde W es el peso (g) y L 
es el largo (cm). Esta ecuación puede linearizarse como  W=log a+b log 
L, donde “a” es el intercepto y “b” la pendiente de la curva (coeficiente 
de regresión), la cual se usa para indicar los patrones de crecimiento: 
isométrico (b=3) o alométrico positivo (b > 3) o alométrico negativo (b 
< 3) (Froese, 2006). La RLW de cada especie fue analizada por cada 
cuenca y tipo de humedal.

RESULTADOS

Caracterización biológica

Corbicula fluminea es una almeja pequeña con una concha inflada, 
de forma ligeramente redondeada o triangular. Su característica más 
distintiva es la concha, que presenta numerosas crestas concéntricas 
pronunciadas. El periostraco de la concha es de color marrón pálido o 
marrón amarillento. El nácar varía de blanco a salmón. El periostraco 
puede descascararse, dejando ver la capa prismática blanca (Fig. 2). 

Corbicula largillerti es una almeja pequeña con una concha inflada, 
de forma piramidal. Su concha presenta crestas concéntricas menos 
pronunciadas que C.  fluminea. El periostraco de la concha es de color 
verde olivo-marrón. Internamente, el nácar es morado oscuro (Fig. 3). 
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Guanal (33.90 °C), OD en la laguna El Viento (9.60 mgL-1), conductividad 
en la laguna Tronconada (664 mScm-1) y la salinidad y los sólidos tota-
les disueltos (SDT) en la laguna El Rosario (0.74 ups y 331mgL-1). Con 
respecto a las localidades de la CU, los valores máximos de pH y OD se 
registraron en el río Lacantún, con 10.07 y 8.93 mgL-1 respectivamente; 
la mayor temperatura se registró en la laguna Catazajá (30.30 °C), en 
tanto que, en el río Chacamax, se registraron los valores máximos de 
conductividad, salinidad y sólidos totales disueltos (497 mScm-1; 0.24 
ups y 323 mgL-1). En la cuenca Papaloapan el valor máximo de pH y OD 
se registró en el río Valle Nacional (8.33 y 7.52 mgL-1), y los valores de 
temperatura, conductividad, salinidad y SDT (29.30 °C, 2916 mScm-1; 
1.55 ups y 1458 mgL-1) (Tabla 1).

valvas, externas e internas, permitieron separar a dos poblaciones en 
las cuencas estudiadas; una población de Cfl y otra de Cla, sin embar-
go, Cfl es más abundante que Cla. 

Caracterización ambiental

El valor promedio máximo de pH y temperatura se registró en la cuenca 
Usumacinta (CU) con 8.54 ± 1.02 y 29.02 ± 2.12 °C respectivamente; 
el oxígeno disuelto (OD) en la cuenca Grijalva (CG) con 6.17 ± 2.62 
mgL-1; con respecto a la conductividad (594 ± 130 mScm-1) y salinidad 
(0.27 ± 0.70 ups), los valores promedio máximos se registraron en la 
cuenca Papaloapan (CP). Espacialmente en la CG, los valores máximos 
de pH se registraron en el río Ostitán (9.10), en temperatura en laguna 

Figura 2. Especies de Corbicula por cuenca.
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et al., 2014a). Los linajes no nativos de Corbicula también son princi-
palmente hermafroditas (Komaru et al., 2012), en comparación con sus 
contrapartes sexuales, que son dioicas. 

El éxito de las almejas Corbicula en nuevos ambientes se puede re-
lacionar con características de la historia de vida, como crecimiento rá-
pido, alta fecundidad, tiempo corto hasta la madurez sexual y capacidad 
de dispersión (Sousa et al., 2008). Los linajes clonales de esta especie 
han invadido las cuencas hidrográficas del Nuevo Mundo durante casi 
un siglo, siendo su primera aparición documentada fuera del área de dis-
tribución nativa en el oeste de América del Norte en la década de 1920, 
y su expansión a lo largo de la vertiente del Pacífico (McMahon, 1982). 
Posteriormente, en la década de 1950, invadieron todo el este continental 
de los Estados Unidos, incluidas las cuencas del golfo de México y la 
vertiente Atlántica (McMahon, 1982) y, actualmente, se han extendido por 
toda América del Norte y gran parte de América del Sur, desde los Gran-
des Lagos hasta la Patagonia (Beasley, 2003; Lee et al., 2005). 

DISCUSIÓN

El género Corbicula está conformado por almejas de agua dulce de 
tamaño moderado, son nativas de las regiones templadas/tropicales de 
Asia, África y Australia (Morton, 1986; Sousa et al., 2008; DAISIE, 2014), 
representa a algunas de las almejas de agua dulce más comunes y exi-
tosas (Pigneur et al., 2014a, b). El género tiene formas tanto sexuales 
(restringidas a Asia) como asexuales (no nativas). Una vez establecidas 
en nuevos ambientes, se convierten en dominantes, ocasionando da-
ños en los sistemas de suministro de agua domésticos e industriales 
(Lee et al., 2005), alteran los regímenes de nutrientes (Sousa et al., 
2008) y afectan la dinámica de la cadena trófica acuática (Cohen et al., 
1984). La mayoría de los linajes clonales en la naturaleza son ginoge-
néticos y el genoma nuclear femenino se transmite a la descendencia 
(Schlupp, 2005); por el contrario, los clones se reproducen por andro-
génesis, donde la única firma genética materna que permanece es la 
producida asexualmente en el genoma mitocondrial del óvulo (Pigneur 

Tabla 1. Valores promedio de las variables fisicoquímicas del agua por cuencas y localidades.

Localidades/ 
Variables 

 pH Temperatura (°C)
Oxígeno disuelto 

(mgL-1) 
Conductividad 

(mScm-1)
Salinidad 

(ups) 
Sólidos disueltos 

totales (mgL-1)

C. Grijalva 8.31 ± 1.96 28.37 ± 2.22 6.17 ± 2.62 370 ± 86.02 0.17 ± 0.09 188 ± 51

Arroyo Paso del Rosario 6.31 28.70 8.24 327 0.00 163

Laguna El Guanal 7.50 33.90 8.30 564 0.12 185

Laguna El Rosario 6.64 30.85 7.99 662 0.74 331

Laguna El Viento 8.20 31.40 9.60 444 0.13 184

Laguna Tronconada 8.10 31.52 8.04 664 0.16 163

Río Ostitán 9.10 28.30 6.50 355 0.16 193

Río Amacohite 7.95 28.65 7.01 458 0.10 254

Río Claro 7.75 29.18 6.38 613 0.47 310

Río Comuapa 7.50 28.20 5.50 400 0.17 183

Río Mezcalapa 7.79 27.86 5.44 344 0.16 175

Río Poaná 7.68 29.85 6.35 472 0.11 221

C. Usumacinta 8.54  ± 1.02 29.02  ± 2.12 5.97  ± 1.93 348  ± 118 0.15  ± 0.06 187 ± 72

Laguna Catazajá 8.20 30.30 5.48 247 0.10 123

Laguna San Isidro 8.49 29.51 3.92 386 0.18 252

Río Chacamax 7.95 29.59 7.18 497 0.24 323

Río Lacantún 10.07 25.44 8.93 466 0.23 233

Río San Pedro 8.68 28.18 6.38 377 0.19 269

Río Usumacinta 8.15 27.64 7.60 448 0.21 291

C. Papaloapan 7.73  ± 0.38 28.03  ± 1.85 5.82  ± 2.64 545  ± 1300 0.27  ± 0.70 272  ± 650

Río Papaloapan 7.65 28.40 3.07 335 0.16 168

Río Tesechoacán 7.78 28.83 6.26 191 0.09 98

Río San Juan 7.68 28.65 5.61 189 0.06 84

Los Tuxtlas 7.29 25.65 6.07 207 0.10 108

Río Blanco 7.71 29.30 4.06 2916 1.55 1458

Río Trinidad 7.53 28.35 6.63 104 0.05 52

Río Valle Nacional 8.33 27.29 7.52 218 0.10 109

Santiago Tuxtla 7.92 27.86 7.40 207 0.10 104
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Figura 4. Valores promedio de las medidas: (a) largo (cm), (b) ancho (cm), (c) alto (cm) y (d) peso (g).

Figura 3. Valores promedio de la abundancia por (a) especie, (b) cuenca y (c) humedal.
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superar en número a Cfl como acurre en Papalopan (Quiñonero-Salga-
do & López-Soriano, 2016a).

En el delta del Ebro está presente en todo tipo de canales de rie-
go, acequias y esporádicamente en arrozales (Quiñonero-Salgado & 
López-Soriano, 2013).  Todos los sitios, tanto humedales ribereños 
como lacustres, son perennes todo el año, esto coincide con estudios 
en ríos de España, donde se presentan poblaciones de taxones sim-
pátricos (Quiñonero-Salgado & López-Soriano, 2016b; López-Soriano 
et al., 2017).

Varios autores como Barba-Macías & Trinidad-Ocaña (2017), 
Benson et al. (2025), Conéjéro et al. (2020), Quiñonero-Salgado & 
López-Soriano (2022), Rangel-Aguilar & Gallo-Reynoso (2013), Schmitt 
et al. (2019), Tiemann et al. (2024) señalan que se desconoce el vector 
que ha llevado a la expansión de estas especies en las cuencas men-
cionadas. Se puede deber a la relativa cercanía geográfica de las mis-
mas, que quizá hace viable cualquier vía de introducción, ya sea antró-
pica, dispersión por aves acuáticas, mamíferos semiacuáticos y peces, 
aunque también se considera que el único otro agente de dispersión 
significativo es el movimiento pasivo a través de las corrientes de agua. 

El análisis de los rasgos morfológicos propuestos por Lee et al. 
(2005), arrojó que se encontraron dos poblaciones en las tres cuencas: 
una población de Cfl y otra de Cla, tal como Tiemann et al. (2017, 2024) 
han documentado para Norteamérica y México; sin embargo, Cfl es 
más abundante que Cla. 

En cuanto a la abundancia, se encontró que Cfl sumó 59 % de la 
abundancia por especie, siendo dominante en las cuencas CG y CU, con 
84 % y 75 % del total, respectivamente; contrario con la abundancia de 
Cla, que dominó en la CP, con 80 % y, por tipo de ambiente, Cfl presentó 
preferencia por humedales lacustres, con 47 % y Cla en humedales 
ribereños, con 67 %. En otras latitudes, como en el rio Ebro, la abun-
dancia se ha asociado con el caudal, a mayor caudal mayor abundan-
cia, esto debido al flujo constante. Cfl generalmente habita en zonas de 
corriente no muy fuerte, semienterrada en fondos de grava fina o barro, 
en profundidades a partir de 0,5 m. Los juveniles viven completamente 
enterrados en el fango, a diferencia de los adultos, que suelen presen-
tarse amontonados sobre el fango o semienterrados. Mientras que Cla 
habita preferentemente en suelos arenosos más que fangosos, y puede 

Figura 5. Boxplot con los cocientes alto/longitud y ancho/longitud de ejemplares de Corbicula spp. de las localidades de estudio.
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Tabla 2. Medidas promedio, desviación estándar y coeficiente de variación de las medidas de la largo, ancho y alto (cm), y las relaciones entre estas, 
en las almejas canasta Cfl y Cla.

Especie 
Medidas Cociente

Valores
Largo 
(cm) 

Ancho  
(cm)

Alto 
(cm) 

Alto/
Largo

Alto/
ancho

Largo/
Ancho

Largo/
Alto

Corbicula fluminea

(Cfl)

Promedio 1.64 1.81 1.16 0.73 0.65 0.90 1.40

Desv. Estándard 0.58 0.63 0.38 0.36 0.05 0.06 0.12

Coeficiente de Variación 35.19 34.78 33.08 49.43 7.88 7.03 8.46

Corbicula largillerti

(Cla)

Promedio 2.02 2.30 1.39 0.69 0.61 0.88 1.45

Desv. Estándar 0.50 0.56 0.32 0.04 0.06 0.07 0.08

Coeficiente de Variación 24.65 24.48 22.74 5.34 9.40 7.91 5.28

Figura 6. Relación largo-peso de las almejas C. fluminea (Cfl) y C. largillerti (Cla), por las cuencas Grijalva (CG), Usumacinta (CU) y Papaloapan (CP).
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largillierti (valva interna morada) que, de acuerdo con las característi-
cas propuestas por Lee et al. (2005) y Tiemann et al. (2017), se especu-
la que algunos ejemplares identificados como C. fluminea pudieran ser 
C. largillierti, como lo indica la última publicación sobre los registros y 
su distribución en México (Tiemann et al., 2024). 

Los valores morfométricos de las almejas: largo, ancho y alto mos-
traron diferencias significativas entre las poblaciones de Cfl y Cla y 
entre cuencas, así como diferencia entre las relaciones de largo/ancho 
y altura/ancho (Tabla 2). Por lo que, las diferencias visuales de color y 
estructura, aunadas a las relaciones de largo/ancho y alto/ancho, per-
miten confirmar diferencia entre las especies, lo cual concuerda con lo 
señalado por Quiñones-Salgado & López-Soriano (2022) para cuencas 
de Europa.

Sin embargo, identificar y delimitar con precisión las especies 
del género Corbicula resulta complicado, debido a formas clonales 
(asexuales) de especies desconocidas. La falta de claridad taxonómica, 
resolución filogenética y presencia de linajes clonales no está bien do-
cumentada, por lo que existe incertidumbre con respecto al número de 
linajes invasores distintos del Nuevo Mundo y sus respectivas identida-
des taxonómicas. En la literatura se encuentran registros desde una in-
vasión única, como es el caso de Corbicula fluminea (Britton & Morton, 
1986), hasta invasiones de múltiples especies C. fluminea, C. fluminalis 
(O. F. Müller, 1774) (Hillis y Patton, 1982) y C. largillierti (Ituarte, 1994), 
o C. leana Prime, 1864, esto de acuerdo con el resultado de estudios de 
secuencias de ADN mitocondrial (Siripattrawan et al., 2000).

Los sistemas hidrográficos de los ríos Papaloapan, Grijalva y Usu-
macinta son, por su caudal, las cuencas más importantes del país, se 
ubican en la llanura costera del golfo de México sur y por donde dis-
curren una gran cantidad de sedimentos en su mayor parte arenosos. 
Así también, son áreas bajas que se inundan con frecuencia, lo cual 
es característico de estas cuencas tropicales y que, a su vez, favorece 
que durante estos fenómenos se homogenice y se extienda el paisaje 
inundado, aspecto que es aprovechado por especies acuáticas para 
ampliar su distribución (CONAGUA, 2014).   

Además de Quiñonero-Salgado & López-Soriano (2022),  observa-
ciones recientes sugieren que son numerosos los taxones invasores del 
género, y que la presencia simpátrica de dos o más de ellos es relati-
vamente común en muchos sistemas fluviales y lacustres de Europa y 
América (Reyna et al., 2018; Torre & Reyna, 2013; Azêvedo et al., 2014; 
Ludwig, 2015; Quiñonero-Salgado & López-Soriano, 2016a,b, 2017; 
López-Soriano et al., 2017, 2018; Tiemann et al., 2017; Nesemann, 
2018; Bodon et al., 2020; Morhun et al., 2022). 

Tiemann et al. (2024) documentan que el primer registro del gé-
nero Corbicula para México fue en 1969 y, desde entonces, se ha do-
cumentado en 26 de los 32 estados de la república mexicana, en su 
mayoría en ambientes ribereños; los estados donde no se cuenta con 
registros son: Aguascalientes, Baja California Sur, Campeche, Ciudad de 
México, Tlaxcala y Yucatán. Los mayores conteos en México son para la 
especie Corbicula fluminea o simplemente Corbicula. 

Sin embargo, existen al menos dos taxones del género Corbicula en 
México, Corbicula fluminea (forma A, valva interna blanca) y Corbicula 

Figura 7. Relación del producto largo por alto versus peso de las almejas C. fluminea (Cfl) y C. largillerti (Cla) en las cuencas Grijalva (CG), Usumacinta (CU) y Papa-
loapan (CP).
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ABSTRACT

Background: Barnacles are among the most successful invasive invertebrates worldwide. In the Gulf of 
Mexico, invasive barnacle species coexist with native species. In Laguna de Términos, Campeche, previous 
studies have recorded two invasive species: Amphibalanus amphitrite and A. reticulatus. However, native 
populations typically dominated on natural substrates. Goals: This study provides the first evidence of the 
dominance of invasive barnacles on artificial substrates in the region. This research was part of a broader 
investigation on the diversity and spatial distribution of invertebrate recruitment in seagrass meadows, using 
collectors not specifically designed for sessile organisms. Methods: Three seagrass meadow sites, each over 
7 km apart and varying degrees of wave exposure, were selected to assess spatial variability in meadow-as-
sociated organism community. Artificial seagrass units made of plastic straps were strategically deployed at 
the center, edge, and outside of each meadow during the summer. Upon retrieval, a significant abundance 
of barnacles prompted a detailed analysis of this community. Results: Invasive species dominated all three 
sites, comprising 55% of total barnacle settlements, while native species accounted for 45%. Among invasive 
species, A. amphitrite was the most abundant (94%), followed by A. reticulatus (6%). Among native species, 
A. eburneus was the most abundant (74%), followed by A. venustus (18%) and A. improvisus (8%). Signifi-
cant differences were found by site (p<0.01) and by meadow zone between invasive and native (p<0.05). 
Conclusions: We observed a possible displacement of native barnacles by the invasive barnacles, based 
on previous studies concerning natural substrates in Laguna de Términos. However, our study focused on 
artificial substrates, where ecological dynamics may differ. There is no conclusive evidence of displacement, 
and the potential impact remains uncertain, whether temporary or permanent.

Key words: Amphibalanus, coastal lagoon, Gulf of Mexico, marine invasions, settlement

RESUMEN

Antecedentes: Los balanos se encuentran entre los invertebrados invasores más exitosos del mundo. En el 
golfo de México, especies de balanos invasores coexisten con especies nativas. En la Laguna de Términos, 
Campeche, estudios previos habían registrado la presencia de dos especies invasoras, Amphibalanus am-
phitrite y A. reticulatus. Sin embargo, las poblaciones nativas típicamente dominaban en sustratos naturales. 
Objetivos: Nuestro estudio proporciona la primera evidencia del dominio de balanos invasores en sustratos 
artificiales. Este estudio formó parte de una investigación más amplia sobre la diversidad y distribución espa-
cial del reclutamiento de invertebrados en praderas de pastos marinos, usando colectores no específicamen-
te diseñados exclusivamente para organismos sésiles. Métodos: Tres sitios de praderas de pastos marinos, 
separados entre sí por más de 7 km, con distintos grados de exposición al oleaje, fueron seleccionados para 
examinar la variabilidad espacial de la comunidad de organismos asociados a las praderas. Se colocaron 
estratégicamente unidades de pasto marino artificial, hechas de cintas plásticas, en el centro, borde y exte-
rior de cada pradera durante el verano. Al recuperar los colectores, se observó una abundante presencia de 
balanos, lo que motivó un análisis más detallado de esta comunidad. Resultados: Las especies invasoras do-
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1986). It has been suggested that in turbid waters of this region, A. reti-
culatus may have partially displaced A. amphitrite (Gittings et al., 1986).

In the Mexican coast of the Gulf of Mexico, both species have been 
reported in the states of Tamaulipas, Veracruz, and Campeche (Henry & 
McLaughlin, 1975; Celis et al., 2007; Winfield et al., 2010; Ávila et al., 
2018). Specifically, in Laguna de Términos, Campeche, one of the larg-
est coastal estuarine lagoons of Mexico, Ávila et al. (2018) conducted 
the first study to examine the presence and behavior of invasive bar-
nacles in the region. Their research focused on the population dynam-
ics of A. amphitrite settled on two native oyster species, which served 
as natural substrates. The authors reported that the abundance of this 
invasive barnacle was comparable to that of native species, highlighting 
the need for continued monitoring to detect potential structural shifts in 
the benthic community.

The most visible morphological characteristic of these invasive spe-
cies is the vertical magenta line pattern that starts at the base of each 
plate and extends to the apex, distinguishing them from the neutral and 
whitish tones of native Gulf of Mexico species (Fig. 1). In its native range, 
A. amphitrite demonstrates strong competitive abilities by forming dense 
beds capable of excluding competitors from rocky reef habitats (Pochai et 
al., 2017). However, in the Gulf of Mexico, no prior references had docu-
mented invasive species displacing native organisms.

This study aimed to contribute to the understanding of the spatial 
distribution of recruitment of the invasive barnacles A. reticulatus and 
A. amphitrite within seagrass meadows in the southern Gulf of Mexico. 
Using artificial seagrass units, we quantified and compared the abundan-
ce of recruits with that of native species. Furthermore, we evaluated the 
distribution of recruits within and among seagrass meadows (at small 
and landscape scales, respectively) with relation to environmental factors.

MATERIAL AND METHODS

Study area and sampling design: The study was conducted in the 
Laguna de Términos system, Campeche, located in the southern Gulf of 
Mexico (Fig. 2). Within this system, three sampling sites were selected, 
each characterized by monospecific meadows of Thalassia testudinum 
Banks ex Koenig. These sites were distributed along the inner coast of 
Carmen Island and were named based on their proximity to an urban 
area (Ciudad del Carmen) and varying degrees of wind-driven wave 
exposure: Undisturbed and Protected Site (UPS), Undisturbed and Se-
mi-Exposed Site (USES), and Disturbed and Exposed Site (DES) (Fig. 3).

To examine the spatial distribution of barnacle recruitment among 
and within seagrass meadows, Artificial Seagrass Units (ASUs) were 
used. These consisted of a rigid plastic mesh base (20 x 20 cm) to 
which green polypropylene straps (1.2 x 30 cm) were attached . The 
density (80 straps/ASU) and length (30 cm) of the plastic straps were 
based on the density and blade length previously reported for T. tes-
tudinum meadows in the study area (Hernández-Peña, 2018). At each 
study site, nine ASUs were simultaneously deployed for 80 days (from 
late June to early September 2022): three in the central part of the 
meadow, three at the edge, and three outside the seagrass meadow. 
ASUs were anchored to the seafloor using 0.5x40 cm steel rods and 
arranged in parallel alignment with the seagrass meadow edge, with a 
separation of 2 m between each one. The distance between each ASU 
group (central, edge, and outside) was 20 m.

minaron en los tres sitios, representando el 55% de los asentamientos 
totales, mientras que las especies nativas representaron el 45%. Entre 
las especies invasoras, A. amphitrite fue la más abundante (94%), se-
guida de A. reticulatus (6%). Entre las especies nativas, A. eburneus fue 
la más abundante (74%), seguida de A. venustus (18%) y A. improvisus 
(8%). Se encontraron diferencias significativas entre sitios (p<0.01) y 
entre zonas de la pradera entre especies invasoras y nativas (p<0.05). 
Conclusiones: Observamos un posible desplazamiento de balanos 
nativos por balanos invasores, basándonos en estudios previos sobre 
sustratos naturales en la Laguna de Términos. Sin embargo, nuestro 
estudio se centró en sustratos artificiales, donde la dinámica ecológica 
puede diferir. No hay evidencia concluyente de desplazamiento y el im-
pacto potencial, ya sea temporal o permanente, sigue siendo incierto.

Palabras clave: Amphibalanus, asentamiento, golfo de México, inva-
sión marina, laguna costera

INTRODUCTION

Crustaceans are considered among the most common invasive or-
ganisms in marine environments (Carlton et al., 2011). Among them, 
barnacles (Cirripedia) stand out for their remarkable ability to adapt to 
different environments and attach to nearly any hard substrate, often 
facilitating their successful introduction in new areas (Torres et al., 
2011). The main ecological effects of these organisms include compe-
tition for space and food with native species, habitat alteration, and ne-
gative impacts on the settlement, growth, and survival of other sessile 
organisms (Boudreaux et al., 2009). However, in many areas where they 
are introduced, information about their population dynamics remains 
scarce. This is crucial because not all non-native species become in-
vasive in their introduced environments (Katsanevakis et al., 2014). 
Some species fail to thrive, while others may persist at low abundances 
without causing negative effects until a change in environmental con-
ditions triggers population growth, allowing them to outcompete native 
species (Katsanevakis et al., 2014).

The species Amphibalanus amphitrite (Darwin, 1854) and A. re-
ticulatus (Utinomi, 1967) are native to the Indo-Pacific region, were 
introduced to the western Atlantic in the mid-20th century, coinciding 
with the intensification of maritime traffic and the role of vessels as dis-
persal vectors (Carlton et al., 2011). Since then, numerous reports have 
documented their presence along the Atlantic coast of the Americas, 
from the United States to Argentina, including the Gulf of Mexico and 
Caribbean islands (Henry & McLaughlin, 1975; Ferreira et al., 2009), as 
well as the Eastern Pacific for A. amphitrite (Henry & McLaughlin, 1975; 
Carlton et al., 2011; Ramos-Morales et al., 2024).

In the Gulf of Mexico, A. amphitrite was first recorded in 1931 in 
Dry Tortugas, Florida, possibly as a result of ship-mediated transport 
(Carlton et al., 2011). However, its establishment in other areas was not 
documented until the 1950s and 1960s, with reports from several bays 
in Florida (Tampa, Boca Ciega, St. Marks, and St. Andrews) and later 
in Texas (Corpus Christi in 1971 and Port Mansfield). In Mexico, the 
species was reported as early as 1965 in the state of Veracruz (Wells, 
1966; Zullo, 1966; Henry & McLaughlin, 1975; Gittings, 1985; Gittings 
et al., 1986). Amphibalanus reticulatus was first detected in 1972 on 
platforms and pilings in Louisiana, and by 1986 it was common along 
the north-central Gulf coast, from Louisiana to Texas (Gittings et al., 



245Invasive barnacles and native species displacement

Vol. 35 No. 3 • 2025

copic and optical microscopes and following Henry & McLaughlin (1975), 
specimens were identified, measured, and sorted by species. Given the 
difficulty in accurately identifying tiny specimens to the species level, 
only individuals larger than 5 mm in diameter were identified accordingly. 
Smaller specimens were classified according to their distinctive colora-
tion, either as invasive (pink stripes) or native (white).

Sediment collected in the traps was washed with distilled water 
to remove salts and then dried in a Terlab oven to obtain dry weight. 
The average sedimentation rate was expressed in g/m²/day for each 
site and zone. Gypsum cylinders used to measure hydrodynamics were 
retrieved after five days, dried in an oven at 50°C for 48 hours, and 
weighed to determine dry weight. Based on weight loss due to material 
dissolution, the average dissolution rate (% dissolution/day) was calcu-
lated for each zone (Maldonado & Young, 1996).

Statistical analysis: All data on barnacle sizes and abundances were 
tested for normality and homoscedasticity using Shapiro-Wilk and 
Levene tests, respectively. Depending on the results, one-way or two-
way ANOVA were used for parametric data, while Kruskal-Wallis and 
Mann-Whitney U tests were applied for nonparametric data. Post hoc 
comparisons included Tukey and Dunn tests. To determine spatial varia-
bility (among sites and meadow zones) in environmental and biological 
variables, one-way and two-way ANOVAs were conducted, followed by 
the Student-Newman-Keuls post hoc test when normality and homos-
cedasticity assumptions were met. Nonparametric Kruskal-Wallis ANO-
VA and Tukey’s post hoc test were used when assumptions were viola-
ted. For water temperature data, nonparametric Kruskal-Wallis ANOVAs 
were applied. For salinity, sedimentation rate, and hydrodynamics data, 
two-way ANOVAs were conducted.

To characterize the environment in each sampling zone, sedimen-
tation rate (g dry weight/m²/day), hydrodynamics (% dissolution), depth 
(m), temperature (°C), and salinity (UPS) were measured at the begin-
ning and end of the study. To measure sedimentation rate in each ex-
perimental area, three PVC sediment traps with an internal opening of 
2.5 cm and a height of 15 cm were deployed (vertically and 1 m apart) 
at the start of the experiment and removed at the end. Hydrodynamics 
were calculated based on the weight loss (g) of gypsum cylinders due to 
water movement over a specific period. Three pre-weighed (dry weight, 
g) gypsum cylinders (5 cm in diameter) were placed in each experimen-
tal area, anchored to vertical PVC supports with plastic straps near the 
seabed. Water temperature and salinity were measured using a YSI-
EXO2 multiparameter probe.

This study is part of a broader project about the spatial distribution 
of sessile invertebrate recruitment in seagrass meadows. Since water 
temperature is a key factor stimulating the reproductive stage of many 
shallow-water marine invertebrates, the study was conducted during the 
summer season (May-September), when this factor increases seasonally.

Laboratory work: Barnacles and other sessile invertebrates were ca-
refully detached from each side of the straps and placed in labeled 
containers with 70% alcohol. To determine density, the strap area of 
each ASU was calculated, considering both sides of the straps, resulting 
in a total area of 0.576 m² per ASU.

At the USES site, where a sample of 1,393 g was collected, subsam-
pling was necessary due to the high abundance of specimens that made 
counting difficult. A 100 g subsample was used to count the specimens 
from that ASU and estimate the total abundance collected. Using stereos-

Figure 1. Comparison of external coloration patterns between native and invasive barnacles in Laguna de Términos. The native barnacle on the left (A) represents 
the typical white coloration observed across native species, while the invasive barnacle on the right (B) exhibits the characteristic purple striping found in invasive 
species. Although morphological differences among native species (A. eburneus, A. venustus, and A. improvisus) and invasive species (A. amphitrite, A. reticulatus) 
require microscopic examination, the images depict the most abundant and visually distinguishable representatives of each group.
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the ASUs, while the remaining 45% consisted of native species. Among 
the invasive specimens, A. amphitrite was the most abundant, compri-
sing 94% of the organisms, followed by A. reticulatus with 6%. Among 
the native species, A. eburneus (Gould, 1841) was the most abundant at 
74%, followed by A. venustus (Darwin, 1854) at 18%, and A. improvisus 
(Darwin, 1854) at 8%.

There were significant differences in average abundance between 
sites for both invasive and native species (p<0.01, Fig. 3), with the USES 
site showing the highest abundance for both groups. These variations 
can be attributed to the different recruitment intensity of organisms on 
the ASUs at each site. The UPS site had a few tens of specimens, the 
DES site had hundreds, and the USES site had thousands.

The variation in abundance among sites can be explained by sev-
eral factors, including competition with other species, predators, and 
seagrass density. For example, the UPS site is more influenced by ma-
rine environments due to its proximity to the entrance from the Gulf of 
Mexico into Laguna de Términos. This site had a higher settlement of 
marine organisms. Polycitoridae ascidians totaling 6 kg across the nine 
ASUs. The presence of a large number of ascidians can influence bar-
nacle settlement, as they compete for space. The UPS site is a protected 
area with low water movement but constant circulation, and seagrass 
density here was 300 leaves per m². Additionally, the presence of Me-
nippe mercenaria Say, 1818 (stone crab), a known barnacle predator, 
was observed at this site.

Analysis of precursor diatoms. To evaluate differences in precursor 
diatoms in barnacle ecological succession, we randomly selected five 
ASUs straps from sites where native barnacles were abundant and five 
from sites dominated by invasive barnacles. Diatoms were collected 
from each ASU strap by scraping them with a blade and using distilled 
water. A composite sample was created for each category, resulting in 
two composite samples. To clean diatoms and remove organic matter, 
samples were placed in porcelain crucibles and dried at 100°C in a 
convection oven. The crucibles were then heated in a muffle furnace 
at 550°C for two hours. The diatom powder was recovered from the 
crucibles and suspended in 10 mL of distilled water. A 20 μL subsample 
was placed on a coverslip and dried in a convection oven for 24 hours. 
Two coverslips were prepared for each sample. For each site, two per-
manent diatom slides were created using high-refractive-index mount-
ing resin (Pleurax= 1.7 I.R.). Diatom observations were made at 100X 
magnification and identified using specialized literature. Sample size 
for diatom counting was set at 300 frustules per site.

RESULTS AND DISCUSSION

Twenty-seven Artificial Seagrass Units (ASUs) were processed and 
analyzed, nine per site, with three in each area (center, edge, and outsi-
de of seagrass meadow). The estimated total surface area for the sett-
lement was 15,552 m², calculated by considering both sides of all arti-
ficial seagrass leaves. It was observed that invasive species dominated 
at all three sites, representing 55% of the total barnacle settlements on 

Figure 2. Map of sampling sites and proportions of native and invasive barnacle abundances. Sites are shown from left to right in order of exposure to anthropogenic 
disturbances: Site 1: Disturbed and exposed site (DES), Site 2: Undisturbed and semi-exposed site (USES), and Site 3: Undisturbed and protected site (UPS). Additio-
nally, each site displays the relative proportion of barnacles found at each location.
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Figure 3. Average abundance by zone within, at the edge, and outside the seagrass bed at each site: A) DES, B) USES, C) UPS. *Different letters indicate significant 
differences (p<0.05).
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Specific studies on the barnacle A. amphitrite (Pochai et al., 2017) 
mention its preference for substrates such as exposed rocks, bivalve 
shells, and artificial structures. It is known to tolerate disturbed envi-
ronments, such as pollution from direct sewage discharge, where other 
barnacle species are no longer found. On the other hand, A. reticulatus 
tends to prefer natural substrates like oyster and clam shells, showing 
less preference for artificial substrates. Although both species have si-
milar biological characteristics, differences in abundance observed in 
this study can be attributed to their ecology. Amphibalanus amphitrite 
has a high reproductive capacity, lacks natural predators in invasion 
sites, and has documented invasion records in all the world’s oceans 
(Chen et al., 2014). Additionally, A. reticulatus has been identified as an 
invasive species in Hawaii, Brazil, and the northern United States, thri-
ving in temperate waters in these regions (Carlton et al., 2011), sugges-
ting a greater preference for temperate waters and possible inability to 
compete in waters as warm as those recorded in Laguna de Términos.

It is also known that introduced species are more common in artifi-
cial structures; the collectors simulating seagrass provided the suitable 
substrate for barnacles to develop persistent communities (Janiak & 
Branson, 2021). Considering that A. reticulatus prefers natural substra-
tes, our study may be biased due to the materials used for the collectors 
being entirely plastic.

Additionally, we must consider that settlement is strongly influen-
ced by the ecological succession of early colonizers (bacteria, protozoa, 
diatoms), which can modify colonization patterns (Marimuthu et al., 
2023). Settlement on artificial substrates can vary depending on factors 
such as space availability, seasonality, microbiota, reproductive rates of 
each species, etc. (Pirtle et al., 2019).

Given the interest in finding evidence that could explain the atypi-
cal dominance of natives in the outer collectors of DES (Fig. 3A) and 
the inner collectors of USES (Fig. 3B), we examined whether these re-
sults were related to differences in diatom communities—precursors 
to barnacles in the ecological succession of the collectors, since the 
collectors were completely new. Consequently, these collectors were 
analyzed afterward. This analysis revealed notable differences in dia-
tom community composition between the two conditions. The collectors 
dominated by natives exhibited a richness of 17 species, of which only 
five species represented 80% of the abundance: Cocconeis scutellum 
Ehrenberg, 1838 (26%), Grammatophora oceanica Ehrenberg, 1840 
(19%), Achnanthes longipes C. Agardh, 1824 (12%), Amphora coffeifor-
mis (C. Agardh) Kützing, 1844 (12%), and Navicula platyventris Meister, 
1935 (11%) (Fig. 4). The collectors dominated by invaders showed a 
richness of 29 species, with seven species representing 80% of the 
abundance: Grammatophora oceanica (29%), Rhopalodia acuminata 
Krammer, 1987 (22%), Navicula perrhombus Hustedt ex Simonsen, 
1967 (10%), Mastogloia binotata Grunow Cleve, 1895 (6%), Plano-
thidium sp. (5%), Navicula platyventris (5%), and Bacillaria paxillifera 
(O.F. Müller) T. Marsson, 1901 (3%). Differences in diatom richness 
and abundance lead us to question: Did the peculiar development and 
growth of the biofilm influence the settlement of native or invasive bar-
nacles? This question requires a more in-depth experimental study with 
controlled environments and succession analysis. At this point, all we 
can say is that differences in diatom richness and abundance played a 
role in barnacle settlement, though we cannot determine to what extent 
or whether randomness is the reason for the difference.

The USES site had the highest barnacle settlement, with the total 
sample from the nine collectors weighing 1,393 grams. A homogeneous 
and representative subsample of 100 grams was needed to estimate 
abundance. This semi-protected site has the largest seagrass meadows 
among the three collection sites, with the highest leaf density at 508 lea-
ves per m². This site showed the highest abundance of both native and 
invasive barnacles. Due to its location in the middle of the barrier island, 
there was less space competition from marine organisms, and no preda-
tors were present. Furthermore, this site is far from urban areas and is 
surrounded by mangroves that have been undergoing restoration since 
2017 (Canales-Delgadillo et al., 2019). This site has constant water flow, 
making conditions more similar to a pristine area, potentially allowing 
for the development of certain species compared to the other two sites.

The DES site is located very close to urban areas and is an exposed 
site with higher turbidity. Its water is a mix of seawater and river water 
flowing into the mouth of Laguna de Términos (Ramos-Miranda et al., 
2005), including organic matter from urban wastewater and a nearby 
municipal slaughterhouse (Briceño-Vera et al., 2021). The seagrass 
density at this site was 358 leaves per m². The most abundant organ-
ism associated with barnacles was Neritina virginea (Linnaeus, 1758 ) 
(nerite snail), a grazer snail, and no barnacle predators were observed 
at this site.

Differences in barnacle abundance were observed depending on 
the location of the collector (inside, edge, or outside the seagrass mea-
dow) (Fig. 3). Thus, information was selected to compare native and 
invasive abundances in each zone: inside the meadow, at the edge, 
and outside the meadow. Barnacle abundance was significantly higher 
outside the meadow compared to inside (p<0.05). The general trend 
showed a greater presence of barnacles outside the meadow, decrea-
sing toward the center of the meadow at all sites.

It is noteworthy that the analysis of environmental parameters in 
these zones (inside, edge, and outside) revealed similar environmen-
tal characteristics in terms of hydrodynamics and temperature, with 
significant differences in sedimentation rates. In this regard, seagrass 
meadows modify water current speeds and particle settling, influencing 
sedimentation from the water column to the seafloor (Reidenbach & 
Timmerman, 2019).

A possible explanation for the higher number of organisms outsi-
de the meadow could be related to food availability, which is crucial 
for the proliferation of sessile species such as barnacles, which prefer 
areas with continuous current flow and higher food availability (Phillips, 
2005). Additionally, there may be more competition between different 
species inside the meadow (Janiak & Branson, 2021).

However, it is interesting to note that both the USES and DES sites 
exhibited a greater proportion of native barnacles compared to invasive 
barnacles in specific areas. At the USES site, this proportion was obser-
ved inside the seagrass meadow, while at the DES site, it was found 
outside the meadow. Yet, in this site, according to the analysis, all zones 
did not reveal significant differences between natives and invaders (Fig. 
3). As mentioned earlier, these two sites cannot be directly compared 
due to the different scales of abundance observed. Furthermore, al-
though the USES site is semi-protected, denser seagrass meadows al-
ter water currents and promote the settlement of suspended particles, 
leading to clearer water and constant flows. Settlement was consistent 
on each ASU for both native and invasive species across all sites.
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Figure 4. Comparison of biofilm population structure between Artificial Seagrass Units (ASUs) with abundant invasive barnacles and ASUs where native barnacles 
predominate.
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Once established and self-sufficient in invasive systems, poten-
tially invasive species can produce effects that vary in magnitude and 
scale (Mrnak et al., 2023). Therefore, we consider that we observed a 
displacement of native barnacles by the invasive barnacle A. amphitrite 
on artificial substrates in Laguna de Términos. However, we still do not 
know the potential impact of the displacement of native barnacles or 
whether we are witnessing a structural change, either temporary or 
permanent, which could be subject to reproductive processes or fluc-
tuations in population abundance due to climatic phenomena or global 
warming, among other factors. Additionally, we cannot rule out the 
possibility that the presence of artificial substrates has facilitated the 
opportunistic settlement of the invasive species, increasing its coloni-
zation when suitable substrates are available. This could result in an 
apparent dominance of invasive species on artificial substrates, though 
such patterns may be seasonal. In this regard, our results contrast with 
that of a previous study carried out in this same study area reporting 
that the frequency of occurrence, density and coverage of A. amphitrite 
in shells of live specimens of Crassostrea rhizophorae Guilding, 1828 
and C. virginica Gmelin, 1791 were within the range recorded in other 
native barnacles such as A. eburneus, A. venustus and A. improvisus 
with which it coexists (Ávila et al., 2018). 

Currently, the only inference we can make is that native barnacle 
populations may be affected by the presence of invasive barnacles in 
the area. However, the magnitude of the effects and the significance of 
the event remain unknown. We are interested in conducting further stu-
dies on barnacle settlement using both natural and artificial substrates 
over longer exposure periods to determine whether we are observing a 
shift in barnacle community structure or merely temporary fluctuations 
in barnacle populations in the Laguna de Términos. These findings are 
preliminary and highlight the need for continued monitoring and long-
term studies.
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ABSTRACT

Background. Ascidians (Chordata, Tunicata) have a free-swimming larva that develops into a sessile adult. 
Solitary species generally have external fertilization, although some perform internal fertilization, incubating 
the larvae before releasing them into water. These reproductive modes influence colonization success by 
affecting development time, exposure to environmental factors, and predation. Goals. This study compared 
the embryonic development of three solitary ascidians species from the intertidal zone of Río Negro, Argenti-
na, with different biogeographic status in the area: Ciona robusta (invasive), Paramolgula gregaria (native) and 
Asterocarpa humilis (cryptogenic; i.e., when the available evidence is insufficient to determine the species’ 
origin). Methods. Eggs and sperm were extracted from individuals by dissection. Eggs were hydrated and 
fertilized, except in A. humilis, where cross-fertilization was unsuccessful, and embryos at different stages 
of development were collected from an incubating individual. Embryonic development, from embryo to larva, 
was recorded for all three species, including larval size measurements. Results. Ten developmental stages 
were identified in P. gregaria, and eight stages in both A. humilis and C. robusta, with all species completing 
their cycles in an urodele larval form. Ciona robusta showed the shortest overall development time, P. gregaria 
displayed the highest proportion of embryos successfully reaching the motile larval stage, while A. humilis 
exhibited the largest larva among the studied species. Conclusions. The differences in development time, 
larval size, and success rates suggest distinct adaptive strategies in each species, potentially influencing 
their establishment and dispersal capacities. This study provides novel data on the embryonic development of 
Paramolgula and Asterocarpa, shedding light on reproductive mechanisms that support the colonization and 
persistence of species with different biogeographic statuses in the Río Negro intertidal zone.

Key words: Fertilization, invasive species, larva, reproductive success, tunicates 

RESUMEN

Antecedentes. Las ascidias (Chordata, Tunicata) tienen una larva de vida libre que se desarrolla en un 
adulto sésil. Las especies solitarias generalmente presentan fecundación externa, aunque algunas realizan 
fecundación interna, incubando larvas antes de liberarlas al agua. Estos modos reproductivos influyen en la 
colonización al afectar el desarrollo, la exposición a factores ambientales y la depredación. Objetivos. Com-
parar el desarrollo embrionario de tres especies de ascidias solitarias de la zona intermareal de Río Negro, 
Argentina, con distinto estatus biogeográfico: Ciona robusta (invasora), Paramolgula gregaria (nativa) y As-
terocarpa humilis (criptogénica). Métodos. Se extrajeron óvulos y espermatozoides mediante disección. Los 
óvulos fueron hidratados y fecundados, excepto en A. humilis, donde la fecundación cruzada no fue exitosa 
y se recolectaron embriones en distintos estadios a partir de un individuo incubador. Se registró el desarrollo 
embrionario hasta la fase larval y se midió el tamaño de las larvas. Resultados. Se identificaron 10 estadios 
de desarrollo en P. gregaria y ocho estadios tanto en A. humilis como en C. robusta, completando todas las 
especies sus ciclos en una forma larval de tipo urodelada. Ciona robusta mostró el menor tiempo total de 
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menclature among studies have highlighted the need for standardized 
frameworks to compare developmental stages across species (Hotta 
et al., 2020). 

Unlike C. intestinalis, whose embryogenesis has been mapped in 
extraordinary detail (Conklin, 1905; Nishida, 1987; Jeffery, 1992; Satoh, 
1994; Rhee et al., 2005; Munro et al., 2006; Hotta et al., 2007; Clutton 
et al., 2021), the timing, morphological characteristics, and functional 
adaptations of embryonic development remain poorly understood in 
many other species. The study of new species highlights the need to di-
versify research beyond well-established model organisms, such as C. 
intestinalis. Investigating species with unique traits not only enhances 
our understanding of ascidian biology but also provides insights into 
the evolutionary plasticity of chordates. Such studies are crucial for re-
constructing the ancestral traits of chordates and understanding how 
developmental and ecological pressures shape body plan adaptations.

Comparative embryological studies are also quite important in un-
derstanding the roles of early life stages in the establishment of inva-
sive species. For instance, variations in developmental timing, larval 
morphology, or environmental sensitivity could influence dispersal po-
tential, settlement success, and competitive interactions. This is espe-
cially relevant in locations like Playas Doradas, Río Negro, Argentina, 
where ascidian communities are composed of species with distinct bio-
geographic status: the invasive Ciona robusta Hoshino & Tokioka, 1967, 
the native Paramolgula gregaria (Lesson, 1830) and the cryptogenic 
Asterocarpa humilis (Heller, 1878). Comparative analyses of embryonic 
development in these species can reveal interspecific differences that 
may explain their contrasting patterns of establishment and dispersal 
in this coastal area. 

Ciona robusta is a highly invasive species with a global distribution 
facilitated by maritime activities (Schwindt et al., 2020; Shenkar et al., 
2024). Originally native to the northwestern Pacific, it has colonized 
temperate coastal regions worldwide, thriving in artificial habitats (Ro-
binson et al., 2017; Wilson et al., 2022). Its rapid growth and broad 
environmental tolerance make it a successful invader (Giachetti et al., 
2022; Wilson et al., 2022). 

Paramolgula gregaria is a native species found primarily along the 
coasts of southern South America, including Argentina and Chile, where 
it inhabits stable subtidal environments (Lagger et al., 2009). Paramol-
gula gregaria has not been reported in non-native regions. This spe-
cies, a member of the order Stolidobranchia, represents a lineage that 
diverges significantly from Phlebobranchia like Ciona. Notably, some 
Stolidobranchia are known for their truncated larval stages, including 
tailless larvae, which reflect a departure from the chordate archetype 
(Huber et al., 2000). 

On the other hand, Asterocarpa humilis, also a member of Stolido-
branchia, represents an intriguing case due to its cryptogenic status 
(Carlton, 1996; Schwindt et al., 2020). It has been recorded in various 
regions, including the southern hemisphere’s temperate coasts, such 
as New Zealand, South America, and parts of Australia, as well as in 
regions where its presence may be linked to anthropogenic activities 
(Taverna et al., 2021; Shenkar et al., 2024). Its uncertain biogeographic 
origins and increasing presence in various marine ecosystems from 
the northern hemisphere (Bishop et al., 2012; Nall et al., 2015), have 
raised questions about its potential as an invasive species (Taverna et 
al., 2021).

desarrollo, P. gregaria exhibió la mayor proporción de embriones que 
alcanzaron exitosamente la etapa larval móvil, mientras que A. humilis 
presentó las larvas de mayor tamaño entre las especies estudiadas. 
Conclusiones. Las diferencias en tiempo de desarrollo, éxito repro-
ductivo y tamaño larval sugieren estrategias distintas, influyendo en el 
establecimiento y dispersión de cada especie. Este estudio aporta datos 
inéditos sobre el desarrollo embrionario de Paramolgula y Asterocarpa, 
revelando mecanismos reproductivos que favorecen la colonización de 
especies con distinto estatus biogeográfico en la zona intermareal de 
Río Negro.

Palabras clave: Especie invasora, éxito reproductivo, fertilización, 
larva, tunicados 

INTRODUCTION

Invasive species represent one of the most significant threats to global 
biodiversity, driving ecosystem transformations and disrupting ecolo-
gical balances (Reyna et al., 2023). Among marine taxa, invasive asci-
dians are particularly impactful in benthic communities, where they can 
dominate space, alter trophic interactions, reduce native biodiversity, 
and affect aquaculture operations (Rius et al., 2009; Zhan et al., 2015). 
Ascidians are frequent marine invaders due to their rapid growth, effi-
cient reproduction, and tolerance to environmental stressors, including 
salinity, temperature fluctuations, and pollution (Giachetti et al., 2022). 
These traits, combined with their ability to colonize artificial habitats 
such as marinas and aquaculture facilities, position ascidians as a glo-
bally relevant group for the study of marine invasions.

Understanding the mechanisms that underlie the establishment and 
dispersal of invasive ascidians is essential for managing their impacts. 
Although the ecological and physiological traits of adult ascidians have 
been extensively studied, the early stages of their life cycle —embryo-
genesis, larval development, and settlement— remain underexplored 
(Pineda et al., 2012). These stages are crucial, as they determine the 
viability of populations and their ability to adapt to new environments 
(Hoyer et al., 2024; Rosner & Rinkevich, 2024). Investigating embryonic 
development provides valuable insights into species-specific responses 
to abiotic factors, reproductive strategies, and the evolutionary mecha-
nisms that may drive invasion success (Rosner & Rinkevich, 2024).

Ascidians are an ideal model for studying embryonic development, 
due to their phylogenetic position as the closest invertebrate relatives to 
vertebrates, their simple body plan, and their highly conserved mosaic 
developmental strategy. These organisms exhibit a simple and efficient 
life cycle with distinct larval and adult stages, making them also a va-
luable model for studies in ecology and evolutionary processes (Jeffery, 
1994; Lemaire, 2011). The embryonic development of ascidians is cha-
racterized by highly stereotypical cleavage patterns and a mosaic deve-
lopmental program, offering insights into chordate body plan formation 
(Conklin, 1905; Nishida & Satoh, 1983; Hotta et al., 2007; Funakoshi 
et al., 2021). 

The development of staging tables, particularly for species like Cio-
na intestinalis (Linnaeus, 1767), Phallusia mammillata (Cuvier, 1815), 
and Halocynthia roretzi (Drasche, 1884), has facilitated comparative 
studies across ascidian species and established baselines for deve-
lopmental timing and morphology (Hotta et al., 2007; Lemaire, 2009; 
Funakoshi et al., 2021). However, differences in staging criteria and no-
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were collected during low tide from the shallow intertidal zone, beneath 
rocks in flooded areas. While specimens of Ciona robusta (n=5; Fig. 1B) 
and Asterocarpa humilis (n=5; Fig. 1C) were collected attached to rocks, 
those of Paramolgula gregaria (n=5; Fig. 1D) were loose from the subtidal 
after high tides. In situ water temperature was recorded at 17°C. 

Gamete extraction followed the protocol outlined by Lambert 
(2014). To prevent the unintended release of gametes and to encou-
rage their accumulation, the specimens were kept under continuous 
light throughout the process. Before beginning extraction, epibionts 
and debris were carefully removed from the tunic of the ascidians. To 
isolate the specimens, the tunics were removed by making an incision 
between the siphons. Once the tunics were removed, the specimens 
were placed in a Petri dish containing filtered seawater. Due to anato-
mical differences, the gamete extraction process varied depending on 
the order of the specimens. Sperm was collected by making an incision 
at the end of the sperm duct and using a Pasteur pipette to aspirate the 
content. Oocytes were collected by making a small incision in the ova-
rian region and gently sliding a Pasteur pipette so the oocytes adhered 
to its exterior.

This study aims to describe and compare the embryonic develop-
ment of three solitary ascidian species from Playas Doradas (Rio Negro 
Province, Argentina), from fertilization to the larval stage, to establish 
a detailed developmental framework for each species. This approach 
seeks to uncover developmental traits that may contribute to the com-
prehension of their biology and ecological success. Through this study, 
we seek to contribute to a deeper understanding of the mechanisms 
driving establishment and dispersal processes in both invasive and 
native ascidians, thus providing a basis for future research and mana-
gement strategies.

MATERIALS AND METHODS

The study was conducted from 6 to 10 November 2017 at Playas Dora-
das, a beach located in San Matías Gulf, Río Negro Province, Argentina 
(41°37′52″S, 65°01′45″W) (Fig. 1A). The area features a rocky interti-
dal zone primarily composed of deposits of limestone, sandy limestone, 
partly dolomitic and coquina, of a grayish white color, sometimes dark 
gray due to the effects of weathering, belonging to El Fuerte Formation 
(Busteros et al., 1998), with a gradual slope towards the sea. Specimens 

Figure 1. A. Location of the study area (adapted from Lagger & Tatián, 2013). B. Specimen of Ciona robusta. C. Specimen of Asterocarpa humilis. D. Specimen of 
Paramolgula gregaria.
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variation in the size and shape of the perivitelline structures (Figs. 2A, 
3A, 4A). In A. humilis, whose cross-fertilization was not achieved, and 
P. gregaria, inner follicular cells were observed floating freely within 
the follicular space, displaying different arrangements in each species 
(Figs. 3B, 4A-C). In P. gregaria, these cells appeared flattened against 
the egg membrane, while outer follicular cells were scarce and barely 
distinguishable. In contrast, the outer follicular cells in Ciona robus-
ta showed a radiated shape due to their characteristic enlargement 
(Fig. 2B-H). Finally, in C. robusta and P. gregaria, the ovum appears 
somewhat in an eccentric position, whereas in A. humilis a lifting of the 
chorion is observed with a lateral movement of the ovum (Figs. 2A-B, 
3A-B, 4A-B).

We recognized several of the discrete 26 developmental stages 
described so far for ascidians in the three species analyzed, from 
eggs through the hatching larvae, on the basis of readily discernible 
and unambiguous external morphological features. Stage 1 spans from 
fertilization to the completion of the first mitotic division. The embryo 
is a single cell approximately 200 µm in diameter in the three spe-
cies, containing a uniform cytoplasm (Figs. 2A, 3A, 4A-B). At this stage, 
cytoplasmic rearrangements were initiated, setting the basis for later 
development. The first mitotic spindle was positioned along the ani-
mal-vegetal axis, with two daughter cells visible but not fully separated.

During the cleavage period (Figs. 2B-C, 3C-D, 4C-D), the second 
mitotic division separated the embryo into anterior and posterior halves. 
Initially, the four blastomeres were loosely associated, but compaction 
toward the end of the stage shaped a more cohesive spherical embryo. 
Blastomeres showed slightly different sizes, and compaction occurred 
more rapidly in C. robusta, indicating subtle differences in the timing of 
morphogenetic processes.

At stage 8 (Figs. 2D, 3E, 4E), the embryos contained 64 cells 
arranged in a characteristic square-like pattern when viewed from the 
animal pole. Vegetal blastomeres were visibly prominent due to their 
bulging shape, which contributes to the flattening of the vegetal side in 
preparation for gastrulation. However, the larger overall size and diffe-
rences in cleavage symmetry between the three species were notable 
(Figs. 2E, 3E-G, 4E-F).

Stage 14 marked the onset of neurulation (Figs. 2F, 3H, 4G). The 
embryos exhibited an oval-shaped morphology with a neural plate 
forming a shallow furrow. This furrow will eventually develop into the 
neural tube. Neural tube zippering began posteriorly and proceeded 
anteriorly during this period​. In P. gregaria, the embryo exhibited a dia-
mond-shaped morphology.

At stage 20 (Figs. 2G-H, 3I, 4H), during the early tail bud period, 
C. robusta and P. gregaria embryos demonstrated a conspicuous tail 
bend, marking complete neuropore closure and the end of neurulation. 
The tail length became approximately equal to the trunk length, repre-
senting an intermediate stage in body plan development. The embryos 
began to lengthen. In both species, stage 22 (Figs. 2I-J, 3J) represented 
the transition to a fully circularly curved body, with the tail bending into 
a half-circle. The tail length was approximately twice that of the trunk, 
and exhibited the large cells of the notochord.

By stage 26, larvae hatched (Figs. 2K, 3K, 4I). The tail, which had 
been curved and touching the trunk during the embryonic stages, strai-
ghtened. The notochord appeared as a uniform tubular structure that 
extended from the posterior region of the head to the tip of the tail. The 

In Stolidobranchia, such as P. gregaria, the gonads are located 
beneath the branchial basket. After isolating the animal, the branchial 
basket was removed to access the gonads. For both oocytes and sperm, 
a Pasteur pipette was inserted into the ovary and testis (or sperm duct 
in the case of C. robusta), respectively, and the contents were aspirated. 
Oocytes from each individual were placed in filtered seawater in sepa-
rate beakers and repeatedly washed using a 100 µm pore-size filter. 
The filter removed immature oocytes, which, due to their smaller size, 
passed through the pores while retaining the mature ones. Sperm from 
each individual was collected in separate individual plastic tubes (2 ml) 
and kept refrigerated until fertilization. Before fertilization, the viability 
of the sperm was checked by observing motility under a light micros-
cope. For cross-fertilization, sperm was diluted in seawater and mixed 
in a beaker with oocytes from another individual of the same species. 

In C. robusta, sperm from specimen 4 was mixed with oocytes from 
specimens 1 and 5. For P. gregaria, two fertilizations were performed. 
In the first, sperm from specimen 1 was mixed with oocytes from spe-
cimens 2 and 3. In the second, sperm from specimens 2 and 3 was 
combined with oocytes from specimen 4. In the case of A. humilis, since 
cross-fertilization was not achieved, embryos at various developmental 
stages were collected from a specimen that was incubating them at 
that time.

Fertilized oocytes were maintained at 18°C until the experiment 
concluded. This value is close to the average range of temperatures 
measured in intertidal tide pools in a nearby area (Islote Lobos, on the 
west coast of the San Matías Gulf) year-round, between October 2005 
and September 2007 (Ocampo Reinaldo & Storero, 2007).

To assess reproductive performance, we estimated three key para-
meters commonly used in marine invertebrate research: (a) fertilization 
success, defined as the percentage of oocytes that were successfully 
fertilized; (b) reproductive success, calculated as the percentage of fer-
tilized oocytes that reached the motile larval stage; and (c) development 
time, measured from the first embryonic stage to the appearance of 
motile larvae. These parameters provide a standardized framework to 
compare reproductive efficiency and developmental rates among spe-
cies, following approaches previously applied in ascidian studies (Jant-
zen et al., 2001; Phillippi et al., 2004).

Developmental stages were identified, measured, and counted 
using a counting chamber under a light microscope. Observations were 
made at 1 h intervals for C. robusta and 2 h intervals for P. gregaria. 
Embryo diameter was measured from digital micrographs using Ima-
geJ calibrated with a stage micrometer. Although oocyte diameter was 
not directly measured before fertilization, embryo size at early stages 
serves as a reliable proxy for initial egg size in ascidians, as fertilization 
typically occurs immediately after spawning or dissection.

RESULTS

Fertilization success reached 75% in Ciona robusta and 70% in Para-
molgula gregaria. Reproductive success was 2.28% in C. robusta (n 
= 1,487 oocytes) and 11.58% in P. gregaria (n = 1,079 oocytes). The 
development time was 5 h in C. robusta and 18 h in P. gregaria. The 
eggs of the three studied species presented the typical structure with 
a chorion enclosing the perivitelline fluid, and outer follicle cells adhe-
ring to the surface of the chorion. However, they showed considerable 
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DISCUSSION

The comparative embryological analysis of C. robusta, P. gregaria, 
and A. humilis reveals variations in fertilization and reproductive 
success, development time, growth, and morphological traits. These 
findings provide insights into the mechanisms underlying the esta-
blishment, dispersal, and invasive potential of these ascidian species 
and emphasize the importance of understanding their embryological 
development for both evolutionary and ecological studies.

In C. robusta and P. gregaria, the fertilization of eggs was achie-
ved and the fertilization success varied slightly, reaching a higher 
percentage in C. robusta. Fertilization success in ascidians varies 
significantly among species due to differences in reproductive stra-
tegies, gamete characteristics, and environmental sensitivity. In Pyu-
ra praeputialis (Heller, 1878), for instance, fertilization efficiency is 
closely linked to gamete quality and timing, with both sperm and 
eggs showing reduced viability over time, highlighting the impor-
tance of synchronized spawning and favorable environmental con-
ditions (Manríquez & Castilla, 2010). In contrast, species like Ascidia 
mentula Mϋller, 1776 store gametes in gonoducts, allowing for ex-

trunk had an elongated rectangular shape and varied in size between 
the three species, being larger in P. gregaria and almost similar in the 
other species. Additionally, the proportion of the trunk to body length va-
ried, being larger in P. gregaria as well. Therefore, this species showed 
a smaller tail than the other species. In the anterior trunk of A. humilis, 
three apical adhesive papillae were discernible.

The estimated rate of increase of the egg size across different 
stages varied between species. In C. robusta, there was a significant 
increase at the beginning of development, followed by a second increa-
se at the end of the cleavage period. In A. humilis, egg size remained 
virtually unchanged throughout development. In contrast, in P. gregaria, 
the size increase began during the neurula period (Fig. 5A). Despite 
these variations, the embryo size did not differ among the three spe-
cies, remaining very similar until the middle of the tailbud period. At this 
point, pronounced growth rates led to differences in larval size, with A. 
humilis producing the largest larvae (1.383 ± 0.145 mm); C. robusta 
the intermediate (1.314 ± 0.076) and P. gregaria the smallest (1.105 
± 0.185) (Fig. 5B). Figure 5C depicts the delayed development of P. 
gregaria in comparison with that of C. robusta.

Figure 2. External morphology of developing embryos of Ciona robusta. Stages of Hotta et al. (2007) are indicated. A. Egg. B. Stage 3: Four-cell embryo. C. Stage 5: 
All animal and vegetal cells have undergone a fourth cleavage. D. Stage 8: The embryo has an almost circular shape. E. Stage 10: Gastrulation begins. F. Stage 14: 
Early neurula. G. Stage 19: Early tailbud period in which the tail differentiates. H. Stage 20: The tail bends and the neurulation ends. I. Stage 23: The body curves in 
a circular shape and the pigmentation of the otolith begins. The notochord is evident. J. Stage 24: The tail strongly curves, with the tip surpassing the anterior end of 
the trunk. K. Hatching larva. Abbreviations: br= brain; c= chorion; nt= notochord; oc= ocellus; ofc= outer follicular cells; ot= otolith; p= papillae. Scale bar= 100 μm.
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tween egg size and development rate has significant implications for 
reproductive success and the ecological distribution of ascidians, par-
ticularly concerning their invasive potential. The smaller egg size of C. 
robusta, combined with its faster development, may enhance its ability 
to rapidly establish and spread in new environments, a key trait for its 
success as an invasive species (Lambert, 2005). 

Compared to the literature, subtle yet biologically meaningful diffe-
rences in the timing and morphology of embryos were observed (Hotta 
et al., 2007; Lemaire, 2009; Funakoshi et al., 2021). For instance, while 
the cleavage period in C. robusta progresses with relatively consistent 
symmetry, P. gregaria exhibits asynchronous divisions in vegetal blas-
tomeres, potentially reflecting adaptations to environmental conditions. 
Similar heterochronies or alterations in cleavage patterns have been 
interpreted as responses to environmental constraints such as tem-
perature, oxygen availability, or salinity in other marine invertebrates 
(Przeslawski, 2004; Byrne, 2011). For example, in echinoderms and 
polychaetes, delayed or asynchronous cleavage has been linked to 
adaptation to cold or variable environments, as slower or desynchroni-
zed development may enhance tolerance to stress or allow better syn-

tended fertilization windows, though success remains influenced by ex-
ternal factors such as water movement and temperature (Havenhand, 
1991). Egg size and morphology also play a key role: in Styela plicata 
(Lesueur, 1823), eggs with a larger area of follicular cells exhibit higher 
fertilization rates across a range of sperm concentrations, suggesting 
that structural features of the egg can improve gamete encounter rates 
and compatibility (Crean & Marshall, 2015).

The initial egg size differed among the three species, being larger 
in A. humilis and smaller in C. robusta. Egg size is a key determinant 
of the energy reserves available to developing larvae, with larger eggs 
providing more substantial yolk content for nourishment. In lecitotro-
phic larvae, such as those of ascidians, the energy provided by the yolk 
is crucial for development until the larva settles or undergoes metamor-
phosis. Larger eggs are typically associated with slower development, 
as they support longer periods of yolk dependence, but may also con-
tribute to enhanced larval survival in environments with limited external 
resources (Havenhand, 1995). On the other hand, smaller eggs, as seen 
in C. robusta, may promote more rapid development, leading to earlier 
settlement and a potentially broader dispersal range. This trade-off be-

Figure 3. External morphology of developing embryos of Asterocarpa humilis. Stages of Hotta et al. (2007) are indicated. A. Fertilized egg with a large perivitelline 
space. B. Stage 1, with the ovum laterally positioned. C. Stage 2, marking the beginning of the cleave period. D. Stage 5. E. Stage 8, the embryo has a square-like 
shape. F. Stage 10, initial gastrula. G. Stage 14, early neurula with its specific shape. H. Stage 20, early tail bud with the initiation of tail bend. I. Hatching larva. Ab-
breviations: c= chorion; ifc= inner follicular cells; nt= notochord; ot= otolith; p= papillae; ps= perivitelline space. Scale bar= 100 μm.
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environmental conditions. Morphological differences, particularly in 
tail and trunk ratios during the tailbud period, were significant. Ciona 
robusta showed a more streamlined morphology, with a higher tail-
to-trunk length ratio, resembling descriptions of C. intestinalis larvae 
(Hotta et al., 2007). This streamlined body plan is associated with en-
hanced swimming efficiency, facilitating larval dispersal and the finding 
of appropriate habitats, a critical trait for invasive success in marine 
environments (Hodin et al., 2018; Hoyer et al., 2024). Conversely, the 
shorter tail and larger trunk observed in P. gregaria suggest a trade-off 
favoring attachment and settlement efficiency over dispersal (Huber et 
al., 2000), consistent with its native status and adaptation to stable 
habitats. While the larval tail is a defining feature of chordates, enabling 
active dispersal, its absence or reduction in some Stolidobranch spe-
cies (Molgulidae) suggests an alternative ecological strategy that prio-
ritizes settlement over motility (Berrill, 1931; Huber et al., 2000; Fodor 
et al., 2021). This adaptation likely reflects evolutionary pressures in 
stable, localized habitats, where dispersal via swimming larvae is less 
advantageous compared to direct attachment to a suitable substrate, in 
proximity to other individuals of the same population.

chronization with favorable conditions for larval release (Hoegh-Guld-
berg & Pearse, 1995). Therefore, the differences observed in P. gregaria 
may reflect analogous developmental plasticity associated with local 
conditions in northern Patagonia. In parallel, A. humilis shows delayed 
perivitelline space formation, distinguishing it from both C. robusta and 
P. gregaria.

The development time across the three species varied notably. 
The embryonic period in C. robusta was shorter (~5 h) compared to P. 
gregaria (~18 h), a difference that remained consistent regardless of 
temperature adjustments. This aligns with findings for C. intestinalis, 
where developmental rates are known to accelerate at higher tempe-
ratures but exhibit robust temporal staging at standardized conditions 
(Hotta et al., 2007).

The prolonged development observed in P. gregaria, particularly 
during the neurula and tailbud stages, may be related to the species’ 
adaptation to cooler environments, as indicated by its higher survival 
rate at 9°C. In contrast, A. humilis exhibited minimal variation in egg 
size during early stages, which may limit its plasticity across different 

Figure 4. External morphology of developing embryos of Paramolgula gregaria. Stages of Hotta et al. (2007) are indicated. A. Egg. B. Fertilized egg with increased 
perivitelline space with inner follicular cells. C. Stage 2, with two first cleavage plane separates the left and right halves of the embryo. D. Stage 3, the second cleavage 
plane separates the anterior from the posterior halves of the embryos. E. Stage 8, embryo has an almost circle shape. F. Stage 9, indicates the end of the cleavage 
period. G. Stage 10, gastrula. H. Stage 14, early neurula, the embryo has a characteristic oval shape. I. Stage 20, early tail bud stage in which the tail bends. J. Stage 
22, the body adopts a half circle shape. K. Stage 24, the body curves in a circular shape and the tail is most acutely bending; the otolith is discernible. L. Hatching 
larva. Abbreviations: br= brain; c= chorion; ifc= inner follicular cells; nt= notochord; oc= ocellus; ot= otolith; p= papillae. Scale bar= 100 μm.
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Figure 5. Size variation during the embryonic period of Ciona robusta (orange), Paramolgula gregaria (grey), and Asterocarpa humilis (blue). A. Variation in egg size 
across embryonic developmental stages. Ciona robusta exhibits a rapid increase in size during early development, followed by a second increment during the clea-
vage period. Paramolgula gregaria shows a more gradual size increase, starting during the neurula stage. In A. humilis, the egg size remains relatively stable across 
development. B. Embryo size at corresponding stages reveals a divergence during the tailbud period, where growth accelerates, ultimately leading to different larval 
sizes. C. Summarized diagram of embryo size as a function of time (hours post-fertilization) highlighting rapid growth rate in C. robusta compared to P. gregaria.



261Colonization insights from ascidian embryonic development

Vol. 35 No. 3 • 2025

advantages in the case of reduced populations after the transport of 
propagules by human means through disjunct areas (Alurralde et al., 
2013; Castilla & Guiñez, 2000). Likewise, incubation reduces the time 
that gametes and embryos remain in the water, avoiding their potential 
risk of predation.

Understanding embryonic development is crucial for predicting the 
ecological success and invasive potential of ascidians. The staging ta-
bles developed in this study, combined with descriptive morphological 
and temporal analyses, provide a framework for assessing how develo-
pmental traits contribute to species distribution and adaptability. Such 
data are invaluable for future studies on invasion biology, as they enable 
the identification of key traits associated with invasive success, such as 
rapid development, dispersal efficiency, and environmental tolerance.

CONCLUSIONS

Besides the description of the embryonic development of C. robusta, 
the study contains unprecedented information on P. gregaria and A. hu-
milis, revealing interspecific variations in fertilization and reproductive 
success, development time, growth, and morphological traits. In the 
case of C. robusta, rapid development to larva implies less free time 
and risk of predation. Although the development of P. gregaria is slower, 
a higher success of embryos to the mobile larval stage is an advan-
tageous characteristic in relation to the other species studied. Unlike 
other Molgulidae, the larva of P. gregaria is a short-tailed urodele, which 
suggests mobility and displacement and therefore, a relative potential 
for dispersal and finding a suitable habitat for the adult. Likewise, the 
larvae smaller size compared to the other studied species, would result 
in less energy expenditure and decrease the possibility of being preyed 
upon. Incubation and delayed release of larvae in A. humilis reduce their 
risk of being preyed upon, despite their large size. The examination of 
the development of native and invasive ascidians allows us to better 
understand the mechanisms driving their establishment and spread, 
particularly the invasive ones, providing essential knowledge for mana-
ging their impacts on marine ecosystems.
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RESUMEN
Antecedentes: Las especies exóticas invasoras (EEI) introducidas tienen una elevada capacidad de colonizar 
y desplazar a especies nativas, por lo que su introducción en ecosistemas acuáticos causa diversos impactos 
ambientales que afectan la biodiversidad contribuyendo a la extinción local de especies, así como en las re-
laciones tróficas. Objetivos: Por lo cual es importante conocer su distribución y abundancia, para poder plan-
tear propuestas de manejo, control o erradicación. Métodos: Se realizaron muestreos diurnos en las cuencas 
Grijalva, Usumacinta, y Papaloapan. La colecta de los organismos se realizó con diversas artes de muestreo.  
Resultados: Se colectaron 189,071 organismos totales, los peces representaron 7.8 % y los macroinverte-
brados 92.2 % del total de organismos. Los moluscos exóticos invasores Corbicula fluminea (Müller, 1774), 
Melanoides tuberculata (Muller, 1774) y Tarebia granifera (Lamarck, 1822) con registro en 45, 21 y 32 loca-
lidades respectivamente, donde T. granifera presentó la mayor densidad en las tres cuencas. Estas especies 
representaron más del 90 % de la densidad en las cuencas Grijalva y Papaloapan y 39 % en la cuenca 
Usumacinta. Además, se registraron ocho especies de peces exóticos invasores (PEI): Oreochromis niloticus 
(Linnaeus, 1758), O. aureus (Steindachner, 1864), Parachromis motaguensis (Gunther, 1867), Cyprinus carpio 
(Linnaeus, 1758), Ctenopharygodon idella (Valenciennes, 1844), Pterygoplichtys pardalis (Castelnau, 1855), 
P. disjunctivus (Weber,1991) y Agamyxis pectinifrons (Cope, 1870). O. niloticus, O. aureus, C. idella, están 
presentes en las tres cuencas. Los PEI representaron 10 % de la densidad total y 44 % de la biomasa. Los 
géneros Pterygoplichthys y Oreochromis se registraron en 56 % y 20 % de las localidades respectivamente. 
Conclusiones: Es importante emprender acciones de manejo y control de las EEI poco aprovechadas, como 
los moluscos invasores y de los peces del género Pterygoplichthys y Agamyxis que conlleven a disminuir sus 
poblaciones y las problemáticas ambientales y económicas que causan.

Palabras clave: especies-exóticas, moluscos-invasores, peces-invasores, Tabasco, Veracruz.

ABSTRACT
Background: Introduced invasive alien species (IAS) have a high capacity to colonize and displace native 
species. Therefore, their introduction into aquatic ecosystems causes various environmental impacts that 
affect biodiversity, contributing to the local extinction of species, as well as trophic relationships. Goals: 
Therefore, it is important to understand their distribution and abundance in order to develop management, 
control, or eradication proposals. Daytime sampling was conducted in Grijalva, Usumacinta and Papaloapan 
basins. Methods: Organisms were collected using various sampling techniques. Results: A total of 189,071 
organisms were collected; fish represented 7.8% and macroinvertebrates 92.2% of the total organisms. The 
invasive exotic mollusks Corbicula fluminea (Müller, 1774), Melanoides tuberculata (Muller, 1774) and Tarebia 
granifera (Lamarck, 1822) were recorded in 45, 21 and 32 localities respectively, where T. granifera had the 
highest density in the three basins. These species represented more than 90 % of the density in the Grijalva 
and Papaloapan basins and 39 % in the Usumacinta basin. In addition, eight species of invasive alien fish (IEF) 
were recorded: Oreochromis niloticus (Linnaeus, 1758), O. aureus (Steindachner, 1864), Parachromis mota-
guensis (Gunther, 1867), Cyprinus carpio (Linnaeus, 1758), Ctenopharygodon idella (Valenciennes, 1844), 
Pterygoplichtys pardalis (Castelnau, 1855), P. disjunctivus (Weber, 1991) and Agamyxis pectinifrons (Cope, 
1870). O. niloticus, O. aureus, and C. idella, are present in all three basins. IEFs represented 10 % of the total 
density and 44 % of the biomass. The genera Pterygoplichthys and Oreochromis were recorded in 56 % and 
20 % of the locations, respectively. Conclusions: It is important to undertake management and control mea-
sures for underutilized IAS, such as invasive mollusks and fish of the genera Pterygoplichthys and Agamyxis, 
which will lead to a reduction in their populations and the environmental and economic problems they cause.

Keywords: exotic-species, invasive-mollusks, invasive-fish, Tabasco, Veracruz.
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Papaloapan, en el sureste mexicano. Con esto se pretende documentar y 
actualizar el estado del conocimiento sobre estas especies invasoras, para 
poder evaluar la diversidad en general en nuestros ecosistemas, así como 
evitar la propagación y aumento de sus poblaciones ya que estos factores 
pueden generar cambios en la composición, distribución y abundancia 
en la comunidad acuática, sobre todo en las especies nativas, aunado al 
efecto negativo en los procesos ecológicos (Simberloff, 2011; Díaz-Pardo 
et al., 2016; Brito et al., 2020) y en las relaciones tróficas. Además, hay 
que considerar no solo a la especie invasora, también es importante la 
presencia como vectores de parásitos y patógenos que los acompañan 
y que pueden afectar la salud humana (Chornesky et al., 2005; Holmes 
et al., 2009; Nghiem et al., 2013; Cunningham et al., 2012; Blackburn et 
al., 2014; Conn, 2014; Mazza et al., 2014; Schindler et al., 2015; Fenoglio 
et al., 2016; Gallardo et al., 2016; Flood et al., 2020). Así como la afec-
tación socioeconómica en la actividad pesquera de aguas continentales 
(Limón-Hernández et al., 2023). Lo más preocupante es que una vez es-
tablecidas en los nuevos hábitats son capaces de desarrollar poblaciones 
densas que hacen poco probable su erradicación (Bax et al., 2001). 

MATERIALES Y MÉTODOS

El área de estudio comprende tres de las cuencas más importantes de la 
región sureste de México: Grijalva, Usumacinta, y Papaloapan. La cuen-
ca Grijalva-Usumacinta se encuentra ubicada entre los paralelos 14°55´ 
y 18°35´ de latitud Norte y los meridianos 91° 20´ y 94° 15´ de longi-
tud Oeste. La cuenca Grijalva cuenta con una superficie aproximada de 
52,547 km2 y la cuenca Usumacinta abarca una extensión aproximada 
de 73,192 km2 (Plascencia-Vargas, et.al., 2014) y comprende municipios 
del estado de Chiapas y del estado de Tabasco. La cuenca del río Papa-
loapan geográficamente se localiza entre los paralelos 19°03’ y 16°53’ 
de latitud norte y los meridianos 94°39’’ y 97°45’ de longitud oeste cuen-
ta con un área aproximada de 47,517 km2 y abarca parte del territorio 
de las entidades federativas de Puebla, Oaxaca y Veracruz (INEGI, 2022; 
CONAGUA, 2024). Los organismos corresponden a muestreos de dife-
rentes proyectos realizados entre los años 2017 y 2018, los cuales no 
contemplan los mismos meses de muestreo, pero las localidades en las 
cuencas se distribuyeron bajo la misma estructura de diseño por zona 
(alta, media y baja). Los organismos analizados son parte de la “Colección 
de Referencia Sobre Organismos Acuáticos del Sureste: Macroinverte-
brados y Peces” de El Colegio de la Frontera Sur (ECOSUR). Se realizaron 
muestreos diurnos en 79 localidades distribuidas en las zonas alta, media 
y baja correspondientes a las cuencas, Grijalva (21), Usumacinta (45) y 
Papaloapan con 13 (Figura 1). Los organismos fueron colectados con di-
versas artes de colecta, con muestras por triplicado para cada arte. Para 
la epifauna y peces se emplearon red de cuchara tipo “D” con una luz de 
malla de 500 µ y un área de 0.87 m2, red de barra tipo Renfro con área de 
50 m² y luz de malla de 1mm, un chinchorro de 60 m² de área de barrido, 
con luz de malla de 1 cm, y una atarraya con luz de malla de 3 puntas (12 
lances por replica con atarraya en cada localidad) para cubrir un área de 
60 m2 para la atarraya, mientras que la infauna se colectó con una draga 
de un área de 0.024 m2 y un nucleador con área de 0.0033 m2. El uso 
de las artes en cada localidad dependió de las características del sitio y 
facilidad para su empleo. Los organismos se fijaron y preservaron con 
etanol al 96 %, la determinación de los organismos se realizó al nivel más 
bajo posible mediante claves especializadas, para moluscos (Thompson, 
1957; Pennak,1978; Thompson, 2004; Thorp & Covich, 2001) y para pe-
ces (Weber, 1992; Armbruster, 2004; Miller et al., 2005; Armbruster & 

INTRODUCCIÓN

Las especies exóticas invasoras (EEI) son aquellas que son trasladadas e 
introducidas de manera incidental o intencionada fuera de su área natural, 
presentan gran adaptabilidad a las condiciones ambientales de los nuevos 
hábitats y una alta capacidad de colonización y establecimiento. Presentes 
en todos los grupos taxonómicos y se estiman cerca de 480,000 especies 
introducidas en todo el mundo (Pimentel et al., 2001), invadiendo todos los 
ecosistemas del planeta (Kettunen et al., 2008). Las invasiones biológicas 
son uno de los factores más importantes en la reducción del número de 
especies en todo el mundo, sólo después de la pérdida de hábitat (Fausch 
et al., 2001; Ruzycki et al., 2003; Reid et al., 2005). Las especies invasoras 
provocan la extinción de las especies nativas en todo el planeta (Miller et 
al., 1989; McNeely, 2001) representando 54 % de la extinción de éstas 
(Harrison & Stiassny, 1999) y 70 % de los peces en Norteamérica (Lassuy, 
1995). En donde las islas y las aguas continentales son los ecosistemas 
más afectados por las especies invasoras (Fuller et al., 1999; Harrison 
& Stiassny, 1999). Actualmente cientos de especies de peces, moluscos, 
crustáceos y anfibios están consideradas como amenazadas y se estima 
que para el año 2100, la mitad de los mejillones de agua dulce, un ter-
cio de los langostinos, un cuarto de los anfibios y un quinto de los peces 
habrán desaparecido (Master et al., 1998) con una tasa de extinción para 
las aguas continentales de Norteamérica de 4 % por década (Ricciardi & 
Rasmussen, 1999), lo que es importante si se considera que actualmente 
39 % de los peces dulceacuícolas están en peligro de extinción o ame-
naza (Jelks et al., 2008). En el contexto nacional, se conocen al menos 
cerca de 800 especies exóticas invasoras, de las que 665 son plantas, 
que incluyen exóticas invasoras, malezas y especies traslocadas (IMTA 
et al., 2007); La contribución sobre moluscos dulceacuícolas se centra 
en tres especies introducidas que han sido registradas en México: dos 
Prosobranchia, Melanoides tuberculata y Tarebia granifera, y un Bivalvia, 
Corbicula fluminea (López et al., 2019) y una especie nativa, Pomacea 
flagellata, que fue translocada de la vertiente del golfo de México a la 
vertiente del Pacífico mexicano. La importancia de las cuatro especies 
consideradas tiene que ver con aspectos ecológicos, económicos y médi-
cos. En México, el número de especies de peces invasores es menor (113 
especies exóticas, cf. Contreras-Balderas et al., 2008), seguramente au-
mentara sin la existencia de planes de control y erradicación debidamente 
implementados en tiempo y lugar. Las especies invasoras representan uno 
de los problemas más severos y menos controlados en México, como lo 
demuestra el hecho de haber pasado de 113 especies en 2008 (Contre-
ras-Balderas et al., 2008) a 118 en 2009 (Aguirre-Muñoz et al., 2009). 
Estos mismos autores, con base en datos de Contreras-Balderas (1999), 
mencionan que las especies invasoras son la principal amenaza para 76 
especies enlistadas por la NOM-059-Semarnat-2010 (SEMARNAT, 2010). 
En el sureste de México (Tabasco, Campeche, Yucatán y Quintana Roo) se 
tenía el registro de 12 especies de peces invasores, seis cíclidos, dos ci-
prínidos, dos loricáridos, un esciénido y un escorpénido (Amador-del Angel 
& Wakida-Kusunoki, 2014 a; b), lista a la cual se suma la familia Doradidae 
con la especie Agamyxis pectinifrons (Álvarez-Pliego et al., 2021). Por lo 
anterior, y tomando en cuenta la importancia ecológica de los ecosistemas 
del sureste de México, muchos de los cuales son considerados regiones 
prioritarias, resulta urgente el desarrollo de programas de prevención que 
impidan la introducción de nuevas especies, y la erradicación o control y 
manejo de las especies ya introducidas (IMTA et al., 2007). Por lo que el 
objetivo de este trabajo es conocer la distribución y abundancia de las EEI 
de macroinvertebrados acuáticos (moluscos) y peces dulceacuícolas de 
las tres principales cuencas del Golfo de México: Grijalva, Usumacinta y 
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Page, 2006). La abundancia y peso de los organismos se estandarizó 
transformándolos a densidad (Org./m2) y biomasa (w/m2) para determinar 
la distribución de la densidad y biomasa de las especies de interés a lo 
largo de las cuencas. Donde, “g” es el peso en gramos de los organismos.

RESULTADOS

Distribución de la abundancia de la comunidad de macroinverte-
brados y peces

Se colectaron 189,071 organismos en total en las localidades de muestreo, 
de los cuales 92 % corresponden a macroinvertebrados y 8 % a peces de 
la abundancia total. Los macroinvertebrados representados por 105 fami-
lias, 164 géneros y 186 especies y los peces por 34 familias 71 géneros 
y 100 especies.  Dentro de las cuales se registraron 11 especies exóticas 
invasoras tres de moluscos y 8 de peces en las localidades de monitoreo 
de las tres cuencas. Es importante mencionar que los moluscos registraron 
los valores más altos de densidad y biomasa en cada cuenca (Tabla 1) 
en la cual se puede apreciar que la densidad y biomasa de los moluscos 
representan más del 80 % correspondiente a cada cuenca.

Las especies de moluscos exóticos invasores (MEI): Melanoides tu-
berculata (Muller, 1774) registrada en 21 localidades, Tarebia granifera 
(Lamarck, 1822) en 32 y Corbicula fluminea (Müller, 1774) en 45 de las 
79 localidades de muestreo representaron un elevado porcentaje de la 

Figura 1. Área y ubicación de localidades de muestreo.

Tabla 1. Porcentaje de la densidad y biomasa total de macroinvertebra-
dos por cuenca y grupo de organismos

Cuenca/Grupo Densidad (Org./m2) % Biomasa (w/m2) %
Grijalva 20.59 26.64
Crustacea 0.24 0.22
Insecta 0.05 0.01
Mollusca 20.3 26.42
Usumacinta 8.68 16.33
Crustacea 1.35 1.26
Insecta 0.17 0.03
Mollusca 7.15 15.04
Papaloapan 70.73 57.03
Crustacea 0.78 0.33
Insecta 0.12 0.04
Mollusca 69.84 56.66

densidad en cada cuenca. Las tres especies en la cuenca Grijalva, re-
presentaron el 97 % de la densidad total de organismos, mientras que 
para la cuenca Papaloapan fue el 90 % y Usumacinta con el 39 % del 
total. Con respecto a la biomasa registrada por los MEI, el valor más alto 
corresponde a la cuenca Papaloapan con 89 %, seguida de la cuenca 
Grijalva con 83 % y Usumacinta con 51 % del total. 
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jalva.  Los géneros Pterygoplichthys y Oreochromis presentaron mayor fre-
cuencia de aparición con registro en 56 % y 20 % de todas las localidades 
de muestreo, mientras que A. pectinifrons y P. motaguensis, se registraron 
en 1.3 % de las localidades (Figura 4 B).

 Las especies de peces invasores representaron 10 % de la densidad y 
44 % de la biomasa total, de las cuales las especies del género Pterygopli-
chthys en conjunto representaron 9.8 % y 34 % de la densidad y biomasa 
respectivamente, mientras que las especies restantes representaron den-
sidades menores a 0.05 % del total, de igual forma la biomasa del resto de 
las especies registraron valores menores al 5 % del total (Figura 5).

Con respecto a la distribución de los peces invasores por cuenca en la 
figura 6 se aprecia que en conjunto las especies del género Pterygoplich-
thys representaron el mayor porcentaje de densidad y biomasa y tienen re-
gistro sólo en las cuencas Grijalva y Usumacinta, sin embargo, tiene mayor 
representatividad en la cuenca Grijalva, mientras que el género Oreochro-
mis tuvo mejor representatividad con respecto a la biomasa en la cuenca 
Papaloapan. Cabe mencionar que el género Oreochromis representado por 
O. niloticus, O. aureus y Oreochromis sp.  tuvo registro en las tres cuencas. 
Es importante resaltar el registro de Agamyxis pectinifrons ya que esta es-
pecie ha tenido registros recientes en la parte baja de la cuenca Grijalva.

Con respecto a la distribución de peces invasores por zona en cada 
cuenca, es apreciable que en las cuencas Grijalva y Usumacinta las espe-
cies que comprenden el género Pterygoplichthys son las que registraron 
valores más altos de densidad y biomasa a lo largo de la cuenca, sin em-
bargo, para la cuenca Grijalva el valor más alto de densidad correspondió 
a la zona baja, mientras que en la cuenca Usumacinta se presentó en la 
zona media. En general en la cuenca Grijalva la densidad fue más baja 
que la biomasa, por el contrario, en la cuenca Usumacinta la densidad es 
menor que la biomasa en las zonas media y baja, mientras que en la zona 
alta la biomasa es más alta que la densidad. En la cuenca Papaloapan las 
especies que componen el género Oreochromis, son las que registraron 
los valores de densidad y biomasa más altos a lo largo de la cuenca, es 
importante destacar que en esta cuenca no tuvo registro del género Ptery-
goplichthys, para este estudio (Figura 7).

En las tres cuencas, la especie T. granifera registró los valores más 
altos de densidad, con porcentajes de 61 % en la cuenca Papaloapan, se-
guida por la cuenca Grijalva con 19 % y Usumacinta con solo 3.5 % de 
la densidad para esta especie. Mientras que M. tuberculata y C. fluminea 
registraron porcentajes de densidad menores a 5 % en las tres cuencas. 
El mayor porcentaje de biomasa correspondió a T. granifera en la cuenca 
Papaloapan con cerca del 50 % mientras que la biomasa de C. fluminea re-
gistró valores más altos en la cuenca Grijalva; Mientras que, M. tuberculata 
tuvo los valores mínimos de densidad y de biomasa (Figura 2).

La distribución de la densidad y biomasa de los MEI en las 3 zonas 
de cada cuenca permite apreciar que en la zona media de las cuencas 
se registraron los porcentajes más elevados de densidad y biomasa En la 
zona media de las cuencas Grijalva (Figura 3 A) y Papaloapan (Figura 3 C), 
T. granifera registró los valores de densidad más altos, mientras que en la 
cuenca Usumacinta la biomasa fue mayor en las zonas media y baja (Figura 
3 B). Es importante mencionar que las tres especies de moluscos invasores 
se registraron en las diversas zonas de cada cuenca, con excepción de T. 
granifera la cual estuvo ausente en la zona alta de la cuenca Usumacinta. En 
general C. fluminea y M. tuberculata registraron los porcentajes más bajos 
de densidad y biomasa, por el contrario, T. granifera fue la especie con ma-
yor representatividad a lo largo de las tres cuencas de estudio (Figura 3). 

Del total de peces colectados, el porcentaje más alto de densidad se 
registró en la cuenca Grijalva con 41.8 % seguida por la Cuenca Papaloa-
pan con 29.8 % y la cuenca Usumacinta con 28.3 %, por el contrario, el 
porcentaje más alto de la biomasa se registró en la cuenca Usumacinta con 
63 % seguida de la cuenca Grijalva y Papaloapan con 29 y 8 % respecti-
vamente (Figura 4 A). 

De las cien especies de peces registradas, ocho son Invasoras: Oreo-
chromis niloticus (Linnaeus, 1758), O. aureus (Steindachner, 1864), Para-
chromis motaguensis (Gunther, 1867), Cyprinus carpio (Linnaeus, 1758), 
Ctenopharygodon idella (Valenciennes, 1844), Pterygoplichtys pardalis 
(Castelnau, 1855), P. disjunctivus (Weber, 1991) y Agamyxis pectinifrons 
(Cope, 1870). De las cuales O. niloticus, O. aureus, y C. idella, se registraron 
en las tres cuencas, P. pardalis, P. disjunctivus en las cuencas Grijalva y 
Usumacinta; P. motaguensis, C. carpio y A. pectinifrons en la cuenca Gri-

Figura 2. Densidad (A) y biomasa (B) de moluscos invasores por cuenca. 

http://researcharchive.calacademy.org/research/ichthyology/catalog/getref.asp?id=19114
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de dispersión para esta especie (Sousa et al., 2008; Gatlin et al., 2013; 
Naranjo-García & Castillo-Rodríguez, 2017).

Con respecto a los moluscos de la familia Thiaridae, estas pre-
sentaron mayores abundancias en sistemas ribereños o canales que 
presentaron modificaciones o impactos fuertes por actividades antro-
pogénicas (obras hidráulicas) lo cual favorece una elevada densidad 
de T. granifera en las tres cuencas (Peso et al., 2010; Rangel-Ruiz et 
al., 2011; Trinidad-Ocaña et al., 2017), las cuales representaron más 
del 90 % en las cuencas Grijalva y Papaloapan y 40 % Usumacinta. 
Estas especies de thiaridos M. tuberculata y T. granifera son de las 
especies de moluscos invasores en conjunto con la almeja asiática C. 
fluminea que han sido consideradas como especies invasoras registra-
das a nivel nacional y en el sureste mexicano (López-López et al., 2009; 
Naranjo-García & Olivera-Carrasco, 2014; Barba et al., 2014; Tiemann 
et al., 2024). Estas especies además de contar con una elevada ca-
pacidad competitiva presentan una gran adaptabilidad a las diversas 
condiciones locales de los sistemas acuáticos (Guo & Symstad, 2008). 
Es importante el control de estas especies ya que de acuerdo con diver-
sos autores además de los daños ecológicos y a la biodiversidad, son 
portadoras de parásitos que afectan a otras especies acuáticas (Salga-
do-Maldonado et al., 1995; Mitchell et al., 2005; Pinto & Melo, 2010), lo 
cual es de importancia para la salud pública ya que pueden afectar a la 
salud humana (Derraik, 2008; Amador-del Ángel et al., 2009; Appleton 
et al., 2009). 

DISCUSIÓN

La presencia de especies invasoras es un proceso que se ha venido ace-
lerando debido a actividades antropogénicas como el transporte maríti-
mo (agua de lastre y organismos incrustados en el casco del barco) y el 
acuarismo. Dichas especies al encontrarse en sistemas acuáticos en los 
cuales no tiene competidores naturales son capaces de provocar cam-
bios fuertes en la biota de estos sistemas, como el desplazamiento de 
especies nativas además de provocar cambios en el proceso ecológico 
y fisiográfico de los mismos (Arriaga-Cabrera et al., 2000; Holmes et al., 
2009; Simberloff, 2011; Blackburn et al., 2014; Gallardo et al., 2016; Brito 
et al., 2020). Un claro ejemplo de estas especies invasoras en el Sureste 
Mexicano son la presencia de tres especies de moluscos y ocho de peces 
dulceacuícolas registrados en el presente estudio.

Los moluscos invasores C. fluminea, T. granifera y M. tubercula-
ta han sido registrados en diversos puntos de monitoreo en las tres 
principales cuencas del sureste (Grijalva, Usumacinta y Papaloapan) 
en el caso de C. fluminea, aunque no se tuvieron densidades grandes, 
se sabe que es una especie muy exitosa en la colonización de otros 
ambientes lo cual explica su presencia en 45 de las 79 localidades de 
monitoreo, lo cual coincide con lo registrado por Trinidad-Ocaña et al., 
(2017) y de acuerdo con Tiemann, et al., (2024) quien comenta que 
esta es una especie ampliamente distribuida en el territorio mexicano 
ya que se encuentra en 26  Estados de la República Mexicana. En el 
caso de C. fluminea se cree que el acuarismo, la deriva pasiva y la dis-
persión debida por el paso intestinal de los peces, son vías probables 

Figura 3. Densidad y biomasa de moluscos invasores por zona en las cuencas Grijalva (A), Usumacinta (B) y Papaloapan (C); C.f., Corbicula fluminea; M.t., Melanoides 
tuberculata; T.g., Tarebia granifera. 
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Figura 4. Densidad y Biomasa total de la ictiofauna (A) y frecuencia de aparición de peces invasores (B).

Figura 5. Aporte de la densidad y biomasa de las especies de peces invasores.
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de desconocimiento de la biología de esta especie es una desventa-
ja que puede derivar en el desplazamiento de otras especies nativas, 
debido a factores como la competencia por la alimentación, o tipo de 
hábitat, entre otros (Olden et al., 2006; Liang et al., 2020). Más aún que 
la introducción a territorio mexicano, esta especie de ornato cuenta 
con autorización por la Norma Oficial Mexicana NOM-011-PESC-1993, 
en la cual se permite su importación como pez de ornato, por lo cual 
es necesario más estudios referentes a esta especie para tener un 
mejor conocimiento de los impactos que pueda provocar en los siste-

Con respecto al grupo de peces invasores se registraron siete de 
las 11 especies mencionadas por Amador-del Ángel & Wakida-Kusuno-
ki (2014 a; b), lista a la cual se anexa la especie Agamyxis pectinifrons 
recientemente ubicada en el sureste de México por Álvarez-Pliego et 
al., (2021) en diversos humedales en la parte baja de la cuenca Grijalva, 
así como la captura de 25 organismos en la laguna Luis Gil Pérez, en 
el municipio de Centro Tabasco. Es importante destacar la presencia 
de esta especie de la cual aún no se conoce el impacto ecológico que 
pueda generar en los sistemas acuáticos del sureste mexicano. La falta 

Figura 6. Distribución de la densidad y biomasa de peces invasores por cuenca.

Figura 7. Distribución de peces invasores por zona en las cuencas Grijalva, Usumacinta y Papaloapan (* especies registradas por zona).
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mas acuáticos (Fuller, 2024). Las especies correspondientes al género 
Pterygoplichthys al igual que A. pectinyfrons, pertenecen al grupo de 
los siluriformes y se caracterizan por ser un grupo dominante en Sud-
américa (Van der Sleen & Albert 2017), la presencia de A. pectinifrons 
en la cuenca Grijalva se considera de alto riesgo no solo para México 
sino para Mesoamérica (Orfinger & Gooding, 2018; Lardizabal et al., 
2020). Esto dado por su elevada capacidad de adaptación, sus hábitos 
nocturnos, la ausencia de depredadores naturales, aunado a que las 
cuencas del sureste mexicano presentan condiciones ambientales si-
milares a las encontradas en el área natural de distribución (Correa et 
al., 2008). Sin embargo, existen diversas especies que son invasoras, 
pero son aprovechadas y representan beneficios económicos para la 
población de pescadores como es el caso de los cíclidos pertenecientes 
al género Oreochromis, y las carpas del género Cyprinus (Amador-del 
Ángel & Wakida-Kusunoki, 2014 a). Es necesario el planteamiento de 
diversas opciones para el manejo y control de las especies invasoras, 
dependiendo si son o no de importancia comercial (mojarras y carpas) 
o si son especies poco probables de ser aprovechadas por la población 
como es el caso de los siluriformes, ya que la presencia de especies 
invasoras conlleva a la perdida de diversidad biológica y afectaciones 
socioeconómicas (Barba-Macias & Estrada, 2007; Cucherousset & Ol-
den, 2011; Álvarez-Pliego et al., 2015).
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RESUMEN
Antecedentes. Uruguay aún no cuenta con indicadores para gestionar las invasiones biológicas, de las 
cuales solo una, la especie exótica invasora (EEI) Aquarana catesbeiana (rana toro) podría ser erradica-
ble. Objetivos. Identificar y determinar indicadores, alineados con la meta 6 del Marco Global de Biodi-
versidad de Kunming-Montreal (Convención de Diversidad Biológica) y al Objetivo de Desarrollo Sostenible 
15.8 para mejorar la gobernanza de las bioinvasiones. Métodos. Se utilizaron datos –a diferentes esca-
las– disponibles en plataformas de información abierta para calcular indicadores del modelo impulsores/
vías-presión-estado-respuesta (IPER). Resultados. Se presenta un sistema IPER de ocho indicadores 
para la gestión de las bioinvasiones a escala país (Uruguay): 1) Vías de introducción, –mapas de regis-
tros de EEI priorizadas de actuación– (8); 2) Número (No) de registros de nuevas EEI documentadas (86),  
3) Lista oficial de EEI (42); 4) No de EEI en áreas protegidas (53); 5) No EEI priorizadas (8), 6) Especies amena-
zadas por EEI en Listas Rojas de Uruguay (1); 7) indicador ODS 15.8.1, y 8) No de planes en ejecución para EEI 
priorizadas / No EEI priorizadas (4/8). Cuatro de los ocho indicadores propuestos se calcularon para gestionar 
la bioinvasión de la rana toro a escala país (4): 1) Vías de introducción: No de ranarios (23); 2) No de cuerpos 
de agua invadidos (71, en 3 de 19 departamentos); 3) EEI que amenazan a la biodiversidad nativa (1, rana 
toro); y 4) ODS 15.8.1; y a escala local –Canelones– (4): 1) No de ranarios (2); 2) No de charcos invadidos (7); 
3) No de charcos invadidos priorizados de actuación (3); y 4) No de planes de control / No charcos invadidos 
(3/7). Conclusiones. Se identifica para Uruguay un sistema de indicadores establecidos con bases de datos 
de soporte disponible en línea. Se recomienda aplicar indicadores del marco conceptual IPER a otras EEI y 
escalas espaciales para contribuir a la protección de la biodiversidad ante bioinvasiones.
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ABSTRACT

Background. Uruguay still does not have indicators to manage biological invasions, of which only one, the 
invasive alien species (IAS) Aquarana catesbeiana (bullfrog) could be eradicable. Goals. Identify and determine 
indicators, aligned with goal 6 of the Kunming-Montreal Global Biodiversity Framework (Convention on Biological 
Diversity) and Sustainable Development Goal 15.8 to improve the governance of bioinvasions. Methods. Data 
– at different scales – available on open information platforms were used to calculate indicators of the drivers/
pathways-pressure-state-response (IPER) model. Results. An IPER system of eight indicators is presented for the 
management of bioinvasions at the country level (Uruguay): 1) Routes of introduction, - maps of prioritized IAS 
records of action – (8); 2) Number (N°) of records of new documented IAS (86), 3) Official list of IAS (42); 4) No of 
IAS in protected areas (53); 5) No prioritized IAS (8), 6) Species threatened by IAS on Uruguayan Red Lists (2); 7) 
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introduction: No of frogs farms (23); 2) No of invaded water bodies (71, in 3 of 19 departments); 3) IAS that threaten 
native biodiversity (1, bullfrog); and 4) SDG 15.8.1; and at a local scale –Canelones– (4): 1) No frogs (2); 2) No of 
invaded puddles (7); 3) No of invaded puddles prioritized for action (3); and 4) No control plans / No invaded puddles 
(3/7). Conclusions. A system of established indicators with supporting databases available online is identified for 
Uruguay. It is recommended to apply indicators from the IPER conceptual framework to other IAS and spatial scales 
to contribute to the protection of biodiversity from bioinvasions.
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teriormente en el siglo XIX y XX introducción de especies forestales 
y ornamentales, así como la introducción de organismos acuáticos 
con fines de cría o cultivo (Carrere, 1994; Nebel, 1997; Amestoy et al., 
1998, Nebel et al., 2006). El desconocimiento de los valores y servicios 
de la biodiversidad nativa por profesionales y técnicos condujo a los 
organismos públicos a definir políticas de introducción de EEI con diver-
sos fines, derivando en la sustitución de ecosistemas, establecimiento 
de especies exóticas y el desarrollo de bioinvasiones muy difíciles o 
imposibles de controlar y erradicar (Brazeiro et al., 2022). Un ejem-
plo es la rana toro (Aquarana catesbeiana Shaw, 1892), introducida 
en Uruguay en 1986 con fines comerciales, donde luego de 10 años la 
mayoría de los ranarios –criaderos– (23) dejaron de funcionar y a partir 
de 2005 se detectaron las primeras poblaciones en estado silvestre en 
Canelones (Maneyro et al., 2005). Más recientemente se han reportado 
poblaciones también en los departamentos de Cerro Largo y Maldonado 
(Laufer et al., 2023). Iturburu et al. (2024) describen que, en Canelones, 
hay siete charcos invadidos y un Plan en ejecución para los 3 charcos 
invadidos priorizados. 

A pesar de la situación actual de los ambientes amenazados por 
EEI, la preocupación gubernamental es reciente (Iturburu & Mello, 
2022) y con escasa normativa legal al respecto (Iturburu et al., 2024). 
A nivel de país, el desarrollo de indicadores para monitorear las inva-
siones biológicas es necesario para medir los niveles cambiantes de 
invasiones causadas por nuevas incursiones, así como la influencia 
de la gestión de las bioinvasiones. Se presenta un sistema de ocho 
indicadores del modelo IPER para la gestión de las bioinvasiones de 
Uruguay y seguimiento de la Meta 6 Kunming-Montreal y el ODS 15.8. 
Se determinan además cuatro indicadores, para controlar/erradicar A. 
catesbeiana (rana toro), considerando dos escalas: nivel país y local 
(Canelones).

MATERIALES Y MÉTODOS

El marco conceptual Impulsor-Presión-Estado-Respuesta – IPER–, co-
necta explícitamente las causas –impulsores o vías– de la bioinvasión, 
el tamaño del problema –presión–, su impacto –estado– y las respues-
tas para enfrentarlo (McGeoch et al., 2010). Los indicadores seleccio-
nados para Vías de Introducción, Presión, Estado y Respuesta (Anexo I), 
corresponden al modelo IPER (OECD, 1993; EPA y SEMARNAT, 1997). 
Los mismos están propuestos para el seguimiento de objetivos y metas 
internacionales en el Marco Global de Biodiversidad de Kunming-Mon-
treal (CDB, 2022), y se adaptaron para gestionar las bionvasiones en 
Uruguay (Soutullo et al., 2014; Mvotma, 2016; PANDES, 2019). Para 
el control/erradicación de A. catesbeiana (rana toro) se consideraron 
dos escalas: nivel país y local, correspondiendo a uno de los tres sitios 
invadidos (Canelones) desde marzo de 2018 (Iturburu et al., 2024).

Para definir los indicadores se realizaron búsquedas en bases de 
datos –Anexo I– y fuentes bibliográficas –Referencias– que constituye 
un enfoque de “datos publicados”. Los mismos se incorporaron en un 
sistema de información geográfica (SIG) que se utilizó para completar 
los ocho indicadores del modelo IPER para las invasiones biológicas 
en Uruguay (Fig. 1, Tabla 1, Anexo I), así como cuatro indicadores para 
la rana toro a escala país y local (Tablas 2 y 5). Para la determina-
ción de los indicadores a escala país se seleccionaron en la dimensión 
Presión (3): No de EEI documentadas; Lista oficial de EEI y No de EEI 
en áreas protegidas; en la dimensión Estado: se integraron los indi-

INTRODUCCIÓN

La introducción de especies fuera de su rango de distribución natural, 
de forma accidental o intencional, es una de las principales causas de 
extinción de especies y pérdida de la biodiversidad en el planeta (Roy 
et al., 2024). El número de nuevas especies exóticas (EE) continúa au-
mentando a nivel global, –presión– (Seebens et al., 2017; Blackburn 
et al., 2019) al igual que el estado de conservación de especies nativas 
amenazadas por las bioinvasiones (Pauchard et al., 2004; Carreira & 
Maneyro, 2015). Las especies exóticas invasoras (EEI) son un factor 
importante en el 60% de las extinciones globales y el principal impulsor 
de extinciones locales, –218 EEI causaron 1215 extinciones–. El costo 
económico de las bioinvasiones se cuadruplica cada década y las EEI 
tienen en el 85% de los casos un impacto negativo en la calidad de vida 
de las personas (Roy et al., 2024).

Para el seguimiento de los objetivos de una determinada gestión, 
una de las herramientas más comunes es el uso de indicadores que re-
sumen datos de cuestiones complejas para indicar el estado y tenden-
cias, señalar puntos claves y retroalimentar información para su mejoría. 
Los indicadores son estadísticas, o cualquier forma de indicación que 
nos facilita estudiar dónde estamos y hacia dónde nos dirigimos con 
respecto a nuestros objetivos; son instrumentos para aprehender a: 1) 
describir y valorar dimensiones de la realidad, 2) identificar tendencias 
de cambio y 3) configurar un sistema de realimentación para la planifi-
cación (Bauer 1966; McGeoch et al., 2010; Iturburu & Mello, 2022). Los 
indicadores de biodiversidad para evaluar tendencias nacionales, tien-
den puentes entre la formulación de políticas y la ciencia (CDB, 2022). 

En la última década, el cumplimiento de objetivos y metas para las 
invasiones biológicas, como la Meta 9 de Aichi del Plan Estratégico para 
la Biodiversidad 2011-2020 o la Meta 15.8 de la Agenda 2030 para el 
Desarrollo Sostenible mostró avances limitados (Roy et al., 2024). Por 
otra parte, recopilar y compartir continuamente información actualiza-
da sobre invasiones biológicas puede ayudar a evaluar la eficacia de los 
instrumentos de políticas y las acciones de gestión. Una plataforma de 
información de este tipo podría mantener y ofrecer indicadores de las 
diferentes dimensiones de las bioinvasiones (Roy et al., 2024), como 
herramienta de apoyo a la toma de decisiones y monitoreo de la efecti-
vidad de las respuestas en gestionar las EEI. 

Para identificar y determinar indicadores que promuevan la gobernan-
za ambiental se requiere de un marco o modelo conceptual que per-
mita estructurar la información y facilitar su acceso e interpretación. 
Entre los diferentes marcos conceptuales destaca el de presión-es-
tado-respuesta –PER–, o el de Impulsor-Presión-Estado-Respuesta 
–IPER– (OECD, 2003). Los mismos están diseñados para vincular el 
seguimiento del problema con acciones para enfrentarlo y son he-
rramientas de gobernanza estratégica para las invasiones biológicas 
porque, por diseño (OECD, 2019), conectan explícitamente las causas  
–impulsores o vías– de la bioinvasión, el tamaño del problema –presión–,  
su impacto –estado– y las respuestas para enfrentarlo (McGeoch et 
al., 2010). Mediante el seguimiento de los cambios en cada uno de 
estos componentes –por ejemplo, a través del uso de indicadores–, es 
posible diseñar políticas basadas en pruebas, específicas para las EEI 
(McGeoch et al., 2010).

Las introducciones de EEI en Uruguay, estuvieron asociadas con 
la llegada de oleadas migratorias, sus costumbres y culturas: uso de 
ganadería y árboles frutales para alimentación en el siglo XVIII, pos-
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2010; 2012) y la única EEI, posible de erradicar (Iturburu & Mello, 2022; 
Iturburu et al., 2024). A escala país, para gestionar la invasión de esta 
especie se calcularon los indicadores propuestos del modelo IPER (Fig. 
1), mientras que, a escala local, se seleccionaron y determinaron cuatro 
de los indicadores propuestos a nivel nacional (Tabla 2): No de ranarios –
vía de introducción–; No de charcos invadidos –Presión–; No de charcos 
invadidos priorizados de actuación –Estado–; y de estos, cuantos con-
taban con planes en control/erradicación en ejecución –Respuesta–.

cadores propuestos en el PANDES (2019): 1) clasificación de riesgo 
realizada, con priorización de EEI; 2) porcentaje (%) de EEI definidas 
como de alta prioridad que cuentan con planes de control y 3) por-
centaje (%) de EEI con planes de control en ejecución. Para indicado-
res de Respuesta se calculó de las ocho EEI priorizadas para Uruguay 
en cuántas se estaban ejecutando planes de control (Fig. 1, Tabla 1). 
La rana toro, actualmente está registrada en tres de los 19 departa-
mentos del país (Canelones, Maldonado y Cerro Largo), corresponde a 
una de las ocho EEI priorizadas para su manejo en Uruguay (Aber et al., 

ACCIONES
para reducir la PRESION

PRESION 

Presión directa: 
Presión actividad humana   

sobre la biodiversidad afectando 
la calidad y cantidad        -

Indicadores: 

de EEI = 86
INBUy 2021) 

Lista de EEI = 42 
(CEEI, 2009) 

Competencia 
Depredación 

Hibridación 
Faclitación 

Efectos en 
ecosistemas 

ESTADO  

Condición: 
Calidad de la biodiversidad 

objetivo último de la 
política de Biodiversidad 

Proporcionar Indicadores: 

N° EEI priorizadas = 8 
(GeoPortal, 2024. Iturburu, 2018.) 

Lista Roja (LR) de UICN 
LR Anfibios y Reptiles, 

(Carreira & Maneyro, 2015) 

incentivo 

RESPUESTA 

Respuesta social: 

Respuesta a la presión y al estado a 
traves de políticas y cambios 

en el comportamiento 

Indicadores: 

Planes para 
EEI priorizadas = 4 
(CEEI, 2018, 2019, 2020) 

ODS 15 .8 .1 = 40 % 

Presión indirecta:  
CON DUCTORES  
Vías de Introducción, Indicador: Mapas de EEI prioñzadas 

INFORMAR
la naturaleza de la política

(Iturburu et al., 2025.) 

McGeoch et al. 2010. 

Mejorar el 
ESTADO 

Número 

Figura 1. Sistema de indicadores del modelo vías-impulsores, presión, estado y respuesta –IPER– (OECD, 1993; EPA y SEMARNAT, 1997) para la gestión de invasio-
nes biológicas (modificada de McGeoch et al., 2010). 

Tabla 1.- Nombre y forma de cálculo de los indicadores para la gestión de las invasiones biológicas en Uruguay. 

CATEGORÍA NOMBRE MÉTODO DE CÁLCULO

VIAS 1) Mapas de distribución de EEI SIG elaborado a partir de los registros de presencia de EEI

PRESIÓN

2) Número (No) de EEI
No de EEI documentadas, registradas por lo menos en una localidad 
(https://sieei.udelar.edu.uy/)

3) Lista de las EEI Lista de EEI acordada por el CEEI, Ministerio de Ambiente

4) No de EEI en Áreas protegidas No de EEI registradas por lo menos en un Área Protegida

ESTADO
5)  Lista Roja de UICN No de especies amenazadas por EEI en Listas Rojas

6)  No de EEI priorizadas SIG de registros de presencia de EEI (InBUy)

RESPUESTA
7)  Indicador ODS 15.8.1

Medición de la adopción de políticas, legislación y recursos para EEI a 
partir de 5 indicadores (Iturburu et al., 2025 sometido)

8)  Planes para EEI priorizadas Planes definidos por el CEEI, e implementados en territorio

SIG: Sistema de Información Geográfica, CEEI: Comité Nacional de Especies Exóticas e Invasora

McGeoch et al. 2010.

https://sieei.udelar.edu.uy/
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CECOED de Canelones y CEEI, Dinama (actual Ministerio de Ambien-
te); 2) control de capín Annoni (Eragrostis plana Nees, 1841) en la 
localidad de Pan de Azúcar; 3) control del tojo (Ulex europaeus, Lin-
naeus, 1753) en el Paisaje Protegido Paso Centurión y Sierras de Ríos;  
4) control de la Acacia tres espinas (Gleditsia triacanthos, Linnaeus, 
1753) en el Parque Nacional Esteros de Farrapos e Islas del río Uruguay. 
En la Tabla 3 se presenta la síntesis de la cuantificación de los mencio-
nados indicadores de las invasiones biológicas a nivel país.

Indicadores del modelo IPER para Aquarana catesbeiana (rana toro) 

Se presentan cuatro indicadores determinados para A. catesbeiana 
a escala país (Tabla 4) y a escala local (Tabla 5). Los indicadores cal-
culados a escala departamental (Canelones) de Vías de Introducción 
favorecen las probabilidades de erradicación de la especie ya que 
no van a presentarse nuevas introducciones porque no hay más ra-
narios –criaderos de ranas–, ni se comercializan como mascotas.  
La determinación del indicador de Presión –charcos invadidos– calculado 
a partir de Iturburu et al. (2024) determinaron que la bioinvasión estaba 
limitada a cuatro productores rurales y siete cuerpos de agua artificiales. 
Esto favoreció la toma de decisión por las autoridades departamentales 
que elaboró y ejecutó un Plan de control –respuesta a nivel local, Tabla 
5– (Cecoed, 2018), considerando que el problema estaba focalizado en 
cuatro predios, siete charcos–; se contaba con presupuesto del Ministerio 
de Ambiente y un protocolo de erradicación de EEI del SINAE –respuesta 
a nivel nacional, Tabla 4– (Mvotma, 2018); y por la probabilidad de éxito 
en la erradicación al ser embalses de agua artificiales pequeños, some-
ros, bien localizados, que cuenta con apoyo de la academia, autoridades, 
productores afectados y vecinos (Iturburu et al., 2025 en edición). Los 
indicadores calculados para la gestión local (Canelones) de la rana toro 
se presentan en la Tabla 2 y Figura 2. 

DISCUSIÓN

Para gestionar la pérdida de biodiversidad a nivel global y local, se re-
quiere conocer su estado, distribución geográfica, dinámica poblacio-
nal, éxito reproductivo, capacidad de dispersión, así como evaluaciones 
de la eficacia de decisiones políticas y de gestión que consideren accio-
nes para su preservación y conservación. En este sentido, el desarrollo 
de indicadores –cuantitativos como los presentados en este estudio– 
contribuye al definir mecanismos para el monitoreo de tendencias de 
EEI (McGeoch et al., 2010), donde su seguimiento, es clave para la ges-
tión de las invasiones biológicas.

La escala país es la unidad más relevante para evaluar y monitorear 
el cumplimiento con las disposiciones establecidas en el CDB (McGeoch 
et al., 2006; 2010). Las tendencias en las EEI –No EEI documentadas para 
el país y la elaboración de listas (Pauchard et al., 2004)–, fue uno de los 
primeros indicadores de amenaza a la biodiversidad del CDB para moni-
torear su progreso hacia su objetivo de lograr una reducción significativa 
en el ritmo actual de pérdida de biodiversidad a nivel mundial, regional y 
nacional, como contribución al alivio de la pobreza y en beneficio de toda 
la vida en la Tierra (McGeoch et al., 2006, 2010). En Uruguay, el Plan na-
cional de desarrollo sostenible (PANDES, 2019) propone cinco indicadores 
para la gestión de EEI: 1) Clasificación de riesgo realizada con priorización 
de EEI; 2) Porcentaje de EEI definidas de alta prioridad que cuentan con 
planes de control; 3) Porcentaje de EEI con planes de control en ejecución;  
4) No de EEI que se mantienen como de alta prioridad según la clasifica-
ción de riesgo y 5) Porcentaje de áreas protegidas que no presentan EEI. 

RESULTADOS

En la Figura 1 se presenta el sistema de ocho indicadores modificado 
de McGeoch et al. (2010), clasificados según el modelo IPER en indica-
dores de Vías de Introducción (1), Presión (3), Estado (2), Respuesta (2). 
Los mismos se adecuaron para la gestión de las invasiones biológicas 
en Uruguay.  Posteriormente se describe su cuantificación discriminan-
do por dimensión, y finalmente se calculan para la rana toro a escala 
país (4) y local (4, Canelones).

Indicadores IPER (8) para gestionar las invasiones biológicas de 
Uruguay Indicadores de Vías de Introducción: 

1) A partir del indicador No de EEI documentadas se elaboraron los in-
dicadores con mapas de distribución para las ocho EEI priorizadas de 
actuación (MA, 2020). 

Indicadores de Presión (3): 

2) No de EEI documentadas en Uruguay = 86 (InBUy, 2024) (Presión, 
indicador principal para la meta 6 MGB Kunming). El primer registro 
de presencia en ambientes naturales de A. catesbeiana se documentó 
en el año 2005 (Maneyro et al., 2005) y desde esa fecha el número 
de charcos invadidos continuó creciendo hasta totalizar 71 en 2025 
(GeoPortal EEI, 2024).

3) Lista oficial de EEI para Uruguay: para Uruguay se identifican 42 EEI 
(MA, 2020), donde A. catesbeiana integra la mencionada Lista.

4) Número de EEI en áreas protegidas (AP): La primera cuantificación 
se realizó en un Taller con los directores de las AP en 2016 dónde se 
identificaron 49 EEI en 16 AP (Horta et al., 2016; 2018). Recientemente 
en 2024 se registraron 53 EEI en 18 de las 19 AP en Uruguay (Horta 
com. pers). Aquarana catesbeiana estaba presente en una AP, Humeda-
les del Río Santa Lucía (Laufer et al., 2018).

Indicadores de Estado (2): 

5) Número de EEI priorizadas = 8 (MA, 2020), se identifican en la lista 
ocho EEI (Tabla 3), que incluye a la rana toro (Aquarana catesbeiana), 
de acuerdo con los análisis de riesgo de invasividad (CONABIO, 2015) 
realizados por el CEEI (INBUy, 2021). 

6) Lista Roja de anfibios y reptiles de Uruguay: la misma permite iden-
tificar las especies amenazadas por EEI. Entre las amenazas a los an-
fibios se destaca la rana toro (Carreira y Maneyro, 2015) con efectos 
significativos en la estructura de las comunidades acuáticas (Laufer et 
al., 2008), un alto potencial de infección con patógenos que pueden ser 
letales para los anfibios autóctonos –hongo Batrachochytrium dendro-
batidis (Mazzoni et al., 2003)–, algunos Ranavirus (Galli et al., 2006), o 
parásitos que provocan lesiones cutáneas (Borteiro et al., 2015).

Indicadores de Respuesta (2): 

7) Indicador ODS 15.8.1: Según Iturburu et al. (2025, sometido), el re-
sultado del cálculo del Indicador ODS 15.8.1, para Uruguay fue el 40% 
del total de las recomendaciones del CDB. Se observan carencias en la 
capacidad de respuesta política, legislativa y asignación de recursos para 
la prevención y control de las EEI –presentes y potenciales– en Uruguay.

8) No de Planes para EEI priorizadas (8) = 4 (Estado, indicador com-
plementario meta 6 MGB, meta 9c (Mvotma, 2016; PANDES, 2019). 
Entre 2018-2025 se implementaron cuatro planes 1) erradicación 
de A. catesbeiana por el Sistema Nacional de Emergencias (SINAE), 
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general –No EEI documentadas para el país– o a una especie particular, 
país o sitio (Roy et al., 2024). En el presente estudio se determinaron 
ocho indicadores a nivel general para Uruguay y cuatro para la rana 
toro a escala país y sitio (Canelones). El relevamiento y disponibilidad 
de registros en forma de mapas de distribución espacial de la especie, 
facilita la identificación de las vías –escapes de ranarios– y el grado de 
avance de la dispersión de la EEI de interés (Indicador Vías de Introduc-
ción). En los indicadores propuestos para Vías de Introducción de las EEI 
priorizadas de Uruguay (Iturburu, 2018; Iturburu et al., 2019; Iturburu & 
Coitiño, 2020; MA, 2020), se incluyen los mapas con registros georrefe-
renciados que permiten visualizar las vías de introducción y dispersión.

Indicadores de presión: A nivel mundial el número de nuevas intro-
ducciones de EEI documentadas continúa aumentando (Seebens et 
al., 2017). En muchos países se han tomado medidas para desarrollar 
listas de verificación de EEI (SCDB, 2014) y algunas EEI representan 
una amenaza a la biodiversidad (MA, 2005; Mooney et al., 2005). Un 
indicador de número de EEI permite indicar el estado de la invasión y 
monitorear su cambio en el tiempo (McGeoch et al., 2007). Contar con 
registros de presencia de la especie –número de registros georrefe-

En 2018 se publicaron los primeros indicadores de EEI priorizadas 
para el país (Iturburu, 2018) y en 2019 para EEI vegetales (Iturburu et 
al., 2019). Posteriormente en 2020 se desarrolló el GeoPortal de EEI en 
la web de la Infraestructura de Datos Espaciales (IDE) de Presidencia de 
la República (https://visualizador.ide.uy/ideuy/core/load_public_pro-
ject/GeoportalEEI/) y se actualizó –de 2011 a 2023– la base de da-
tos de EEI de Uruguay, InBuy (Iturburu & Mello, 2022). Los indicadores 
mencionados corresponden a antecedentes relevantes para la gestión 
de las invasiones biológicas en Uruguay. Complementariamente en este 
trabajo se determinó un conjunto de ocho indicadores considerando el 
marco conceptual IPER, aunque se identifican en los mismos fortalezas 
y debilidades:  

Indicadores de vías de introducción: A nivel mundial se han identi-
ficado las vías principales de introducción –transporte, comercio, tu-
rismo, producción, acuarismo– de EEI (SCDB, 2014; Saúl et al., 2017; 
Nelufule et al., 2020). Sin embargo, se desconocen las causas de más 
de un tercio de los eventos de introducción (Mc Grannachan et al., 
2021). Los indicadores utilizados como tendencias en las Vías de Intro-
ducción o en la dispersión de la bioinvasión se expresan en una forma 

Figura 2. Indicadores de Presión. Izquierda: Uruguay con charcos invadidos por Aquarana catesbeiana en tres departamentos (Canelones, Maldonado, Cerro Largo, 
1-3). Derecha: Indicadores para Canelones: Vías de introducción: ubicación de ranarios (2); Presión: charcos invadidos dentro (3) y fuera (4) del área protegida 
Humedales de Santa Lucía.

Tabla 2. Nombre y forma de cálculo de los indicadores para la gestión de la invasión biológica de la rana toro a escala país y local (Canelones). 

CATEGORÍA NOMBRE MÉTODO DE CÁLCULO

VIAS 1) No y ubicación de ranarios No de registros y mapa SIG con la ubicación de los ranarios (Iturburu et al., 2024)

PRESION
2) No y ubicación de charcos invadidos 
por A. catesbeiana

No de registros y SIG de ubicación de los charcos invadidos (Iturburu et al., 2024)

ESTADO
3) No de charcos invadidos por A. cates-
beiana priorizados

No de registros de presencia y SIG (GeoPortal EEI) (Iturburu et al. 2024)

RESPUESTA
4) Planes en ejecución / No charcos 
invadidos priorizados

Resoluciones y ejecución de planes de control No registros de Planes de Control 
(Iturburu et al. 2024)

SIG: Sistema de Información Geográfica, CEEI: Comité de Especies Exóticas e Invasora.
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2010). Para medir los impactos de las EEI en la biodiversidad, se utiliza 
el índice de la Lista Roja –ILR– (Butchart et al., 2005), que muestra 
cambios a lo largo del tiempo en el riesgo de extinción. Una tendencia 
negativa en el estado de conservación de las especies amenazadas en 
el ILR (McGeoch et al., 2010) sugiere que no se ha logrado reducir el 
impacto de las amenazas y en particular de las EEI –ODS 15.8–. Los 
ILR se pueden calcular para cualquier especie que haya sido evaluada 
al menos dos veces (BirdLife, 2004). La información de los Libros Rojos 
de fauna amenazada en Sudamérica, coincide con predicciones de que 
el 25% de peces, y 33% de anfibios amenazados deben su situación 
a la introducción de las EEI, mientras que para aves, mamíferos y rep-
tiles las invasiones biológicas constituyen un factor de riesgo menor 
(Rodríguez, 2001). Sin embargo, para Uruguay aún no se pueden apli-
car los mencionados índices ya que, hasta la fecha, únicamente se ha 
realizado una sola LR para aves (2012) y otra para anfibios y reptiles 
2020), sugiere a nivel país. De acuerdo con los criterios de UICN ambas 
deberían repetirse y estarían desactualizadas. 

Especies de fauna nativa amenazada por las EEI: La LR de anfibios 
y reptiles (Carreira & Maneyro, 2015), evalúa 49 especies de anfibios y 
12 se encuentran en alguna categoría de amenaza. Entre las amenazas 
se identifica la presencia de la rana toro (A. catesbeiana) en la cabe-
cera del arroyo San Carlos, un tributario del arroyo Maldonado (Lom-
bardo et al., 2016), donde están los únicos registros recientes de Me-
lanophryniscus montevidensis (Phillippi, 1902) conocido como sapito 
de Darwin. A. catesbeiana tiene una incidencia negativa sobre anfibios 
nativos (Carreira & Maneyro, 2019), como consecuencia de interaccio-
nes biológicas –competencia, depredación– o como agente dispersor 
de patógenos (Kaefer et al., 2007; Urbina-Cardona et al., 2011) y es 
considerada una amenaza de otros anfibios nativos –en peligro– como 
el sapito De Devincenzi (Melanophryniscus devicenzii, Klappenbach, 
1968), o el sapito de São Lourenço (M. pachyrhynchus, Miranda-Ribei-
ro, 1920). Además, en Uruguay se han encontrado anfibios infectados 
con el hongo quitridio Batrachochytrium (Borteiro et al., 2009), por lo 
que podrían estar expuestos a este patógeno considerado también una 
EEI de la cual la rana toro es su vector. 

renciados– permite monitorear el estado actual de la invasión, aunque 
este indicador no evalúa directamente el impacto de las EEI sobre la 
biodiversidad. Más bien es una medida del alcance de la amenaza o 
indicador de presión. El número de EEI es quizás el indicador más di-
recto y simple para indicar la amenaza –Presión– de invasión de espe-
cies exóticas a escala nacional, global y monitorear sus tendencias a 
nivel espacio-temporal (McGeoch et al., 2007). Una disminución en el 
número, implica una disminución en la presión a la biodiversidad, pero 
es un indicador insuficiente porque las amenazas están distribuidas 
de manera muy desigual entre especies (Ogden & Rejmanek, 2005), 
Es necesario alguna medida de distribución relativa o abundancia de 
individuos, para indicar el estado de las EEI. La primera Lista de 42 EEI 
acordada por el CEEI se publicó en 2009 (Aber & Ferrari, 2010 pág. 23): 
“estas especies constituyen riesgos para la salud humana, los cultivos, 
y la biodiversidad causando pérdidas económicas y ecológicas de gran 
magnitud (Brugnoli et al., 2009, Aber et al., 2015, 2016). Se requiere 
“una Lista de EEI y categorías permanentemente actualizadas”. En el 
Informe del estado del ambiente de Uruguay 2013, se incluyó como 
indicador de presión la Lista de las 42 EEI consensuada por el CEEI 
(Mvotma, 2013 pág. 157-158). En 2018, el CEEI priorizó ocho EEI de 
actuación por sus impactos negativos (MA, 2020) a partir del análisis 
de riesgo específico para EEI, mediante el Método de evaluación rápida 
de invasividad –MERI– (González et al., 2017; CONABIO, 2015; Barrios 
et al., 2014).

Indicadores de estado: Los indicadores de esta dimensión, deberían 
reflejar una mejoría en el estado de conservación de las especies ame-
nazadas por las EEI. En particular, la Unión Internacional para la Conser-
vación de la Naturaleza (UICN) tiene entre sus objetivos la conservación 
de especies, hábitats y ecosistemas; una de las herramientas para este 
fin, son las Listas de especies en riesgo de extinción o Listas Rojas 
–LR–.  Las LR, son reconocidas como el sistema más objetivo y auto-
rizado para clasificar especies en términos de su riesgo de extinción 
y una herramienta para la planificación, gestión, monitoreo y toma de 
decisiones de la conservación (Rodríguez et al., 2006). Para proporcio-
nar un indicador representativo y mostrar los impactos de las EEI en un 
conjunto amplio de la biodiversidad, se deben realizar evaluaciones en 
forma periódica para permitir la actualización de las LR (McGeoch et al., 

Tabla 3. Indicadores para gestionar las bioinvasiones en Uruguay. 

CATEGORÍA INDICADOR No EEI

VIAS
1) Tasa de Establecimiento de EEI priorizadas de actuación. Mapas de distribución EEI priorizadas 
(MA, 2020)

8

PRESION

2) Tasa de Propagación de nuevas EEI en Uruguay. Nº de EEI documentadas (CEEI, InBUy) 86

3) Lista de EEI (Mvotma, CEEI 2009) 42

4) Número (Nº) de EEI en Áreas Protegidas (actualizado 2016 y 2024) 53

ESTADO
5) Número (Nº) de EEI priorizadas 8

6) Nº de grupos de especies amenazadas por EEI  (Lista Rojas de UICN) 1

RESPUESTA

Avance (%)

7) Adopción de políticas, legislación y recursos para EEI (indicador ODS 15.8.1) n/a 40

8) Planes en ejecución para las 8 EEI priorizadas (PANDES, 2020-2030) 4/8 50
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de los ecosistemas más relevantes en el país. En el mencionado Plan 
se establece la Meta de gestión al 2030, relacionada con las EEI: “Los 
planes de control de las EEI han resultado en una reducción del 30% 
en el número de especies definidas como de alta prioridad y se ha 
logrado que el 75% de las áreas protegidas no presentan abundancias 
significativas de estas especies. En el presente trabajo se proponen 
dos indicadores para evaluar la respuesta a las EEI a nivel nacional: 
1) Se propone el seguimiento del Indicador ODS 15.8.1, determinado 
por Iturburu et al. (2024 sometido) (Indicador 7, Tablas 2 y 3). Se in-
tegran los tres primeros indicadores propuestos en el PANDES (2019) 
en un indicador: Número (No) de planes de control en ejecución de EEI 
priorizadas por el CEEI (Indicador 8, Tabla 3). Finalmente, un indicador 
no determinado en el presente trabajo para la gestión de las áreas pro-
tegidas corresponde al Número (No) de planes de control en ejecución 
de EEI priorizadas en las diferentes AP que integran el SNAP, el cual se 
recomienda determinar a futuro.

Indicadores para rana toro a escala país (Uruguay): Se determina-
ron cuatro indicadores propuestos para las invasiones biológicas (Fig.1, 
Tabla 1), adaptados para A. catesbeiana: 1) No y ubicación de ranarios 
abandonados: el indicador de vías de introducción propuesto a nivel 
nacional para rana toro, (No de criaderos habilitados por el MGAP-DI-
NARA, 23), podría estar subestimado. Esto se debe a que los dos cria-
deros identificados en Canelones (Los Cerrillos y Progreso, Iturburu et 
al., 2024) no se encontraban en el registro de los ranarios habilitados. 
De esta manera, el número de ranarios a nivel país podría ser mayor a 
los 23 criaderos registrados oficialmente y que posteriormente fueron 
abandonados sin medidas de bioseguridad, generando los focos de in-
vasión de la especie en Uruguay (Flores Nava, et al., 2008; Laufer et al., 
2018; Iturburu et al., 2018; 2024). 

Número de EEI en áreas protegidas: El Sistema Nacional de Áreas 
Protegidas –SNAP– creado en el 2000, Ley 17.234 22-02-2000, re-
glamentada por el decreto Nº 52/005, 16-02-2005, es un instrumento 
de aplicación de las políticas y planes de protección y conservación de 
la biodiversidad en Uruguay. En 2016 se evaluó la presencia de EEI en 
las AP (16) se priorizaron en base a la urgencia para su control por los 
problemas que ocasionan en los ecosistemas naturales, reportando 39 
EEI –ocho de fauna y 31 de flora–. El 47% de las EEI fueron reportadas 
en más de un AP y 23 fueron identificadas de máxima prioridad (Horta 
et al., 2018). De las 16 AP (2016) en 11 de ellas se estaban implemen-
tando medidas de control de EEI (Horta et al., 2016). Recientemente, 
en 2024, se reportó la presencia de 53 EEI invadiendo 18 de las 19 AP. 
En marzo de 2018 se comunica a las autoridades ambientales de la 
presencia de la rana toro en Canelones, en el AP Humedales del San-
ta Lucía (Laufer et al., 2018). Para gestionar las invasiones biológicas 
a nivel del SNAP se recomienda aplicar el modelo IPER propuesto a 
escala de sitio –AP–. Se identifican las EEI presentes en el AP –pre-
sión–; se priorizan –estado– de situación; como el proceso de invasión 
y sus diferentes etapas es distinta en cada EEI y además depende de 
la vulnerabilidad del sitio, es necesario repetir sistemáticamente estas 
evaluaciones para cada sitio. Para reportar el indicador a nivel de las AP 
de Uruguay, se cuenta con los registros mencionados correspondiente 
al 2016 y 2024.

Indicadores de respuesta: Uruguay, aprobó el Plan Nacional Ambiental 
de Desarrollo Sostenible (PANDES, 2019), donde las invasiones biológi-
cas son consideradas una de las principales amenazas –tanto actuales 
como potenciales– a la biodiversidad y a los sistemas productivos. En 
particular, se identifica que las EEI son una de las principales causas 
de la degradación del campo natural –pastizales- y bosque nativo, dos 

Tabla 4. Indicadores del modelo IPER para la gestión de la rana toro en Uruguay.

 Escala país (Uruguay)

CATEGORÍA INDICADOR NO 

VIAS 1) Nº de ranarios (criaderos registrados por el MGAP-DINARA) 23

PRESION 2) Nº de charcos invadidos (Canelones, Cerro Largo, Maldonado) 71

ESTADO 3) Especies de las LR amenazadas por EEI Aquarana catesbeiana 1

RESPUESTA 4) ODS 15.8.1: Resolución y asignación de recursos para el control de la rana toro por el Ministerio de Ambiente (MA, 2017) 1

Tabla 5. Indicadores del modelo IPER para la gestión de rana toro en Canelones.

CATEGORÍA INDICADOR Escala local (Canelones) NO 

VIAS 1) Nº de ranarios (Los Cerrillos/Progreso) 2

PRESION 2) Nº de charcos invadidos por Aquarana catesbeiana en Canelones 7

RESPUESTA 3) ODS 15.8.1: Resolución y asignación de recursos para control de la rana toro por la Intendencia de Canelones (Cecoed, 2018) 1

RESPUESTA 4) Planes en ejecución / Nº de charcos invadidos en Canelones 7/7
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–Vía de Introducción– ranarios (2) y el avance –número de charcos 
invadidos– hacia el arroyo Colorado chico. Esto nos permite diseñar 
medidas preventivas para evitar el avance hacia esa zona del arroyo.

Por último, de acuerdo con la experiencia en este estudio se reco-
mienda el trabajo a diversas escalas y la interrelación entre escalas. Si 
bien una EEI es posible erradicarla a escala predial, si no se eliminan 
las vías de introducción el problema persiste. De la misma forma pode-
mos erradicarla de una microcuenca o municipio o departamento que 
parece ser el camino a emprender considerando la interrelación de los 
indicadores de respuesta como la experiencia realizada en Canelones 
con apoyo del Sinae y Ministerio de Ambiente.

CONCLUSIONES

El sistema de indicadores determinados considerando el marco concep-
tual IPER, resultó ser aplicable a diferentes escalas (nacional y local), 
así como para la EEI Aquarana catesbeiana. La incorporación de este 
sistema de indicadores en la toma de decisiones ante las invasiones 
biológicas contribuirá a mejorar la gobernanza de las EEI en Uruguay. El 
mismo permitirá fortalecer el cumplimiento de los compromisos inter-
nacionales asumidos por el país, en particular el artículo 8(h) del CDB, 
así como leyes nacionales relacionados con aspectos ambientales y 
protección a la biodiversidad (artículo 22o LGPA –Ley 17.283/00–; artí-
culo 424 Ley de presupuesto N° 20.212, 6-11-2023). Complementaria-
mente permitirán evaluar el avance a mediano (2030) y largo plazo del 
ODS 15.8; la meta 6 del MGB Kunming-Montreal (CDB, 2022) y la Visión 
2050, donde la biodiversidad se valora, conserva y restaura. 
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ANEXO I.

Descripción de indicadores para bioinvasiones en Uruguay

2.1. Indicadores de Vías de Introducción (impulsores o conductores): 

Indicador 1. Mapas de los registros georreferenciados de presencia 
de las EEI priorizadas. Salida gráfica de un Sistema de Información 
Geográfica –SIG– donde se representan las coordenadas geográficas 
–latitud y longitud– de cada uno de los registros de presencia de las 
EEI priorizadas. A partir de su actualización en forma sistemática en el 
tiempo, permite identificar las vías de introducción y el avance en la 
propagación de la bioinvasión (Fig. 1).

2.2. Indicadores de Presión (P): 

Indicador 2. Número de registros de presencia de EEI. El número –No– 
de EEI es el mejor indicador del estado del problema o del contexto 
o presión (McGeoch et al., 2006). El indicador de presencia o N° de 
registros de EEI, fue elaborado en 2018 por el CEEI, a partir de recopilar 
e integrar registros georreferenciados de EEI por las instituciones que 
lo integran. Con estos registros se elaboró los indicadores de presencia 
de EEI (Iturburu, 2018, Iturburu & Coitiño, 2020), para cumplir con la 
meta nacional 9a: ”Uruguay contará con un registro de EEI que servirá 
de insumo para el diseño de acciones de manejo” (Mvotma, 2016). Los 
indicadores se publicaron en el Informe del estado del ambiente de 
Uruguay 2020 (MA, 2020), y en el Sistema de información y monitoreo 
de EEI de Uruguay: https://sieei.udelar.edu.uy/ (InBUy, 2025).

Indicador 3. Lista oficial de EEI. Comité Nacional de EEI –CEEI–, del 
Ministerio de Ambiente, como grupo asesor de la política ambiental en 
materia de invasiones biológicas es el ámbito competente en materia 
de invasiones biológicas –artículo No 424 de la Ley No 20.221 de 6 de 
noviembre de 2023–. Actualmente la lista de EEI, es un acuerdo con-
sensuado –no vinculante legalmente–, que define el CEEI y se publica 
en los Informes del estado del ambiente de Uruguay (Mvotma-CEEI, 
2009; Mvotma, 2013; 2020); y en la web del MA: https://www.gub.uy/
ministerio-ambiente/comunicación/publicaciones/lista-especies-exóti-
cas-invasoras-uruguay

2.3. Indicadores de Estado: 

Indicador 4. Número (No) de registros de presencia de las EEI prio-
rizadas. En 2018 el CEEI, a partir del análisis de riesgo MERI espe-
cífico para EEI evaluó la Lista de EEI para Uruguay, (Mvotma-CEEI, 
2009) y se priorizan para su control por su alto potencial inva-
sor e impactos negativos. Los mapas de distribución –propaga-
ción– se publican en los Informes del estado del ambiente (MA, 
2020) y en el GeoPortal de EEI de la IDE: https://visualizador.ide.uy 
/ideuy/core/load_public_project/GeoportalEEI/

Indicador 5. Número de EEI priorizadas en áreas protegidas del SNAP. 
Son las especies de la totalidad de EEI identificadas en el SNAP, 
clasificadas a partir de talleres participativos como de impacto negativo 
muy alto a los objetos de protección (Horta et al., 2018). 

Indicador 6. Especies amenazadas por EEI, Listas Rojas –LR– de UICN. 
La LR evalúa el riesgo de extinción sobre la base de los criterios –Ex-
tinto (EX), En peligro crítico (PC), En peligro (EN), vulnerable (VU), casi 
amenazado (NT), preocupación menor (LC), datos insuficientes (DD), no 
aplicable (NA), no evaluada (NE)–. Las especies se clasifican de acuer-
do a criterios, las tres primeras categorías –PC, EN, VU– corresponden 
a especies en alto riesgo de extinción. Registramos el número de es-
pecies amenazadas por EEI en las LR elaboradas para Uruguay de aves 
(Azpirotz et al., 2012); anfibios y reptiles (Carreira y Maneyro, 2015); 
y la reciente LR de mamíferos, que propone una categoría de amena-
za para estas especies y su justificación que actualmente está abierta 
a la consulta pública, para revisar la propuesta y enviar aportes, y/o 
sugerencias: https://www.gub.uy/ministerio-ambiente/comunicacion/
noticias/ consulta-publica-lista-roja-mamiferos

2.4. Indicadores de Respuesta: 

Indicador 7. Número de planes de control en ejecución para las EEI 
priorizadas. Es uno de los indicadores del PANDES (2019) que estableció 
la meta al 2030: Los planes de control para EEI han resultado en una 
reducción del 30% en el número de especies definidas de alta prioridad 
y se ha logrado que el 75% de las áreas protegidas no presentan 
abundancias significativas de estas especies. 

Indicador 8. Indicador para el ODS 15.8.1.El Objetivo 15 para lograr un 
Desarrollo Sostenible –ODS–, “busca proteger, restablecer y promover 
el uso sostenible de los ecosistemas terrestres, gestionar los bosques, 
luchar contra la desertificación, detener e invertir la degradación de 
las tierras y detener la pérdida biodiversidad” y para lograrlo, se esta-
bleció como meta 15.8: “Para 2030, adoptar medidas para prevenir la 
introducción de EEI y reducir sus efectos en ecosistemas y controlar o 
erradicar las priorizadas”. El Grupo de especialistas en especies inva-
soras –ISSG– de la UICN, para monitorear el progreso hacia los objeti-
vos de los tratados CDB, CIPF, WHC, CMS, Ramsar, y elaborar informes 
e indicadores del Panel Intergubernamental para la Biodiversidad y los 
Servicios de los Ecosistemas –IPBES–, definieron el indicador 15.8.1: 
países que han aprobado legislación y han destinado recursos para EEI.  
El indicador mide el progreso hacia el ODS 15.8 (Iturburu et al., 2025 
sometido) a partir de cinco indicadores individuales que miden la adop-
ción de: 1) acuerdos internacionales relevantes para EEI; 2) legislación 
para EEI (reglamentar artículo 8h CDB); 3) estrategia y/o plan nacional 
para EEI; 4) compromiso nacional (espacios interinstitucionales) y la 5) 
asignación de recursos.
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RESUMEN

Antecedentes. El estudio de los invertebrados marinos no nativos del Pacífico sur de México (PSM) es muy 
reciente, considerando los trabajos donde se registra explícitamente la especie como no nativa. Objetivos. 
En este trabajo realizamos una revisión de los invertebrados marinos no nativos, invasores y criptogénicos 
registrados en el Pacífico sur de México, analizando las tendencias actuales de su estudio. Métodos. Se hizo 
una revisión bibliográfica abarcando desde 1938 a la actualidad, a partir de 25 referencias, donde se consultó 
el estatus taxonómico e invasor de las especies de acuerdo con el WoRMS, NEMESIS, y/o lo discutido por au-
tores recientes. Resultados. Se encontraron 35 especies no nativas en el PSM pertenecientes a ocho filos de 
invertebrados: Porifera (5), Cnidaria (9), Annelida (7), Mollusca (1), Arthropoda (4), Entoprocta (1), Bryozoa (4) y 
Chordata (4). La mayoría de los registros, 31, fueron para Oaxaca, 11 para Guerrero y sólo uno para Chiapas; 
19 de las especies son no nativas, 12 invasoras y cuatro criptogénicas. Se detalla la historia invasora de cinco 
especies. Conclusiones. La marina Chahué, el puerto de Salina Cruz y la laguna Corralero, son sitios críticos 
por facilitar la introducción de especies no nativas. Se debe ampliar la información sobre estas especies, en 
especial en sitios que no han sido estudiados antes, como algunas lagunas costeras de Guerrero y Chiapas, así 
como Puerto Chiapas. Se recomienda monitorear tres especies invasoras y una criptogénica, ya que son muy 
abundantes y se han propagado a dos o más sitios. Se debe promover la formación de grupos de investigación 
en invertebrados marinos, debido a que son muy escasos en la región, especialmente en Guerrero y Chiapas.

Palabras clave: Bioincrustante, Hydrozoa, Oaxaca, Polychaeta, Porifera.

ABSTRACT
Background. The study of non-native marine invertebrates from the Mexican South Pacific (MSP) is very 
recent, considering the works where the species is explicitly recorded as non-native. Goals. In this work 
we review the non-native, invasive, and cryptogenic marine invertebrates recorded in the Mexican South 
Pacific, analyzing the current trends in their study. Methods. A bibliographic review was carried out covering 
from 1938 to the present, based on 25 references, where the taxonomic and invasive status of the recorded 
species was consulted according to WoRMS, NEMESIS, and/or what recent authors have discussed. Results. 
Thirty-five non-native species were found in the MSP, belonging to eight invertebrate phyla: Porifera (5), Cni-
daria (9), Annelida (7), Mollusca (1), Arthropoda (4), Entoprocta (1), Bryozoa (4), and Chordata (4). Most of the 
records, 31, are from Oaxaca, 11 from Guerrero, and only one from Chiapas; 19 of the species are non-native, 
12 are invasive, and four are cryptogenic. The invasive history of five species is detailed. Conclusions. The 
Chahué Marina, the port of Salina Cruz, and the Corralero Lagoon are critical sites because they facilitate the 
introduction of non-native species. More information on these species is needed, especially in sites that have 
not been studied before, such as some coastal lagoons in Guerrero and Chiapas, as well as Puerto Chiapas. It 
is recommended that three invasive and one cryptogenic species be monitored since they are very abundant 
and have spread to two or more sites. The formation of research groups on marine invertebrates should be 
promoted, as they are very scarce in the region, especially in Guerrero and Chiapas.
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mación actualizada y estandarizada sobre los crustáceos, moluscos, 
poliquetos, esponjas, tunicados, briozoos, cnidarios y kamptozoos, así 
como fichas técnicas de cuatro poliquetos exóticos. Esta obra permitió 
concentrar el conocimiento que se tenía hasta ese momento de las 
especies exóticas del Pacífico mexicano, enfocados exclusivamente en 
invertebrados marinos. Esta obra fue frecuentemente consultada para 
el desarrollo del presente trabajo.

Posteriormente, Mendoza & Koleff (2014) coordinaron un esfuer-
zo colegiado para sintetizar el conocimiento de las especies acuáticas 
invasoras en México, con un libro que incluyó nueve secciones y 30 
capítulos que abordan desde el uso de herramientas como los análisis 
de riesgo, legislación y una estrategia nacional sobre el manejo de las 
especies invasoras, hasta los dedicados a cubrir el estado de cono-
cimiento de variados taxones que cuentan con registros de invasión, 
como algas y plantas acuáticas, patógenos y parásitos, plancton, varios 
grupos de invertebrados, así como peces, anfibios y reptiles. Para el 
caso del presente trabajo, fueron de particular interés los capítulos de 
invertebrados bénticos, que incluyó a las esponjas, poliquetos y asci-
dias (Bastida-Zavala et al., 2014), y el de crustáceos (Rodríguez-Alma-
raz & García-Madrigal, 2014).

Más recientemente, Ramos-Morales et al. (2024) realizaron un 
estudio experimental de bioincrustantes en la marina Chahué usando 
placas de PVC, en Huatulco, Oaxaca, durante un año (2019-2020). En 
este trabajo encontraron 44 taxones, de los cuales identificaron 30 a 
nivel de especie, 18 de ellos son especies no nativas, un entoprocto, un 
molusco, dos briozoos, tres hidrozoos, tres balanos, cuatro poliquetos 
y cuatro ascidias.

Por último, Palma-Neri & Bastida-Zavala (2025) revisaron los polique-
tos de tres puertos o marinas de Oaxaca, identificando 48 especies perte-
necientes a 32 géneros y 14 familias, entre ellas encontraron tres especies 
no nativas: Hydroides dirampha Mörch, 1863, H. elegans (Haswell, 1883) y 
Naineris setosa (Verrill, 1900), y dos invasoras: Branchiomma bairdi (McIn-
tosh, 1885) e H. sanctaecrucis Krøyer in Mörch, 1863.

En este trabajo realizamos una revisión preliminar de los inver-
tebrados marinos no nativos, invasores y criptogénicos que han sido 
registrados históricamente en el Pacífico sur de México, analizando, en 
general, las tendencias actuales de su estudio.

MATERIALES Y MÉTODOS

El área de estudio es la región del Pacífico sur de México, compuesta por 
los estados de Guerrero, Oaxaca y Chiapas, cuyos litorales suman 1,356 
km (Fig. 1). Esta región no forma una entidad biogeográfica reconocida, de 
hecho, en esta región coinciden dos ecorregiones marinas (sensu Spalding 
et al., 2007), pero se consideró así por criterios socioeconómicos (INEGI, 
2019) y prácticos (Bastida-Zavala & García-Madrigal, 2022a-b).

Debido a la disparidad de los términos para denominar, en la litera-
tura especializada, a las especies introducidas (e.g., Tovar-Hernández 
et al., 2010), no nativas (e.g., Aguilar-Rosas et al., 2014), no indígenas 
(e.g., Okolodkov et al., 2007), exóticas (e.g., Low-Pfeng & Peters Re-
cagno, 2012; Bastida-Zavala et al., 2016) o invasoras (e.g., Mendoza 
& Koleff, 2014), en el presente trabajo se usará a lo largo del texto 
el término de “especies no nativas”, definido como “aquella población 
de una especie conocida introducida en el área geográfica de estudio 
como resultado de la intervención humana directa” (Guzmán-Méndez 

INTRODUCCIÓN

Se considera que las especies no nativas e invasoras son la segunda 
causa de extinción de especies nativas, de ahí la importancia de su 
estudio (McNeely, 2001). Es un tema particularmente relevante en las 
regiones marinas tropicales, debido a que, por un lado, se conoce que 
estas regiones presentan una gran riqueza de especies, y por otro lado 
han sido menos estudiadas que los hábitats terrestres, lo cual también 
incide en el conocimiento desigual, falta de medidas preventivas y con-
trol, que existe de las especies no nativas e invasoras.

En el caso del Pacífico sur de México, una región formada por tres 
estados del sur del país, actualmente se sabe que tiene una elevada 
riqueza biológica, con casi 2,600 especies de invertebrados marinos 
y costeros (Bastida-Zavala & García-Madrigal, 2022a). Los principales 
taxones de invertebrados, por número de especies, son los moluscos, 
con 802 especies (Barrientos-Luján et al., 2022), los crustáceos con 
728 especies (García-Madrigal et al., 2022) y los anélidos con 559 es-
pecies (Bastida-Zavala et al., 2022). Otros invertebrados relevantes en 
el contexto de la diversidad y las especies no nativas e invasoras son 
las esponjas, de las cuales hay 51 especies registradas en el Pacífico 
sur de México (Carballo & Vega, 2022), los cnidarios están representa-
dos 189 especies (López-Pérez et al., 2022), los briozoos y los cordados 
invertebrados comprenden 21 y nueve especies, respectivamente (Bas-
tida-Zavala & García-Madrigal, 2022b).

El estudio de las especies acuáticas no nativas e invasoras en Mé-
xico es relativamente reciente. Por ejemplo, en el siglo XX ya se habían 
registrado en el Pacífico sur de México algunas especies de hidrozoos 
(Fraser, 1938), balanos (Henry, 1941; Henry & McLaughlin, 1975) y brio-
zoos (Osburn, 1953; Salcedo-Martínez et al., 1988), que estudios pos-
teriores indicaron que en realidad eran especies no nativas o invasoras. 
Okolodkov et al. (2007) hicieron la primera revisión que compilaba la 
información que había hasta el momento de las “especies acuáticas no 
indígenas” (EANI), registrando 183 taxones: 73 EANI, 94 como poten-
ciales EANI y 16 especies criptogénicas. Asimismo, ellos encontraron 
que los principales mecanismos de introducción de estos organismos 
fueron la actividad de la acuicultura (36.2%), transporte por medio del 
agua de lastre (32.6%), y las incrustaciones en sustratos artificiales 
móviles, como las embarcaciones (25%). De las 89 EANI confirmadas 
y criptogénicas, 54 son invertebrados marinos o de agua salobre, prin-
cipalmente crustáceos (16), anélidos (12) y moluscos (10); el resto son 
bacterias, virus, dinoflagelados, macroalgas, plantas acuáticas y peces.

Estudios posteriores confirmaron que algunas especies del listado 
de Okolodkov et al. (2007) eran realmente especies nativas que fueron 
erróneamente sinonimizadas, como el caso del poliqueto neréidido Alit-
ta succinea (Leuckart, 1847), anteriormente considerada no nativa en el 
Pacífico oriental tropical (Villalobos-Guerrero, 2012), ahora se sabe que 
se trata de la especie nativa A. acutifolia (Ehlers, 1901), descrita para 
el Pacífico de Guatemala (Villalobos-Guerrero & Carrera-Parra, 2015). 
En cambio, algunas especies consideradas como “potenciales EANI”, 
como Ficopomatus uschakovi (Pillai, 1960) y Terebrasabella heteroun-
cinata Fitzhugh & Rouse, 1999, fueron posteriormente registradas 
como no nativas en Chiapas (Bastida-Zavala & García-Madrigal, 2012) 
y Baja California (Villalobos-Guerrero et al., 2025), respectivamente.

Unos años después, Low-Pfeng & Peters-Recagno (2012) coordi-
naron la edición de un libro colegiado sobre los invertebrados marinos 
exóticos del Pacífico mexicano, el cual incluyó capítulos con infor-
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RESULTADOS

La revisión bibliográfica exhaustiva incluyó 25 referencias que registran 
invertebrados no nativos, invasores y criptogénicos en el Pacífico sur de 
México. Se enlista un total de 35 especies pertenecientes a ocho filos; 
todas las especies son bioincrustantes, excepto el poliqueto Naineris 
setosa que tiene una movilidad limitada (Tabla 1). La mayoría de estas 
especies fueron registradas en lo que va el presente siglo (27 espe-
cies, 77%), mostrando una evidente tendencia al alza de las especies 
no nativas descubiertas en la región (Fig. 2). Asimismo, 11 especies, 
entre nativas y no nativas, se registraron posteriormente al inventario 
de invertebrados marinos y costeros del Pacífico sur de México (Basti-
da-Zavala & García-Madrigal, 2022a), por lo que la cantidad de espe-
cies registradas en la región se actualiza a 2,600.

En cuanto a las especies de invertebrados no nativos, invasores o 
criptogénicos registrados en cada estado, en Oaxaca se han contabili-
zado 31 especies (88.6%), seguido de Guerrero con 11 (31.4%) y por 
último Chiapas, con una sola especie (2.9%). La suma del porcentaje 
de los tres estados sobrepasa el 100% debido a que hay especies no 
nativas que se encuentran en más de un estado (Fig. 3).

De acuerdo a la localidad donde se han registrado los invertebra-
dos no nativos, invasores y criptogénicos, en Huatulco se han encon-
trado 25 especies (71.4%), seguido de Puerto Ángel con nueve espe-
cies (25.7%), y la laguna Corralero y el puerto de Acapulco, con seis 
especies en cada localidad (17.1%). Otras localidades registradas son 
el puerto de Salina Cruz y la laguna de Chacahua, con cinco especies 
cada una (14.3%), Zihuatanejo, Petacalco y la plataforma continental 
del golfo de Tehuantepec, con dos especies en cada una (5.7%), y los 
complejos lagunares Huave (Oaxaca) y La Encrucijada (Chiapas), con 
una especie en cada una (2.9%) (Fig. 4).

et al., 2025); mientras que para las “especies invasoras”, se usará la 
definición de la IUCN (2025), pero modificada de la siguiente manera: 
“organismos introducidos por humanos, intencional o accidentalmente, 
en localidades fuera de su distribución natural, y que han tenido éxito 
para dispersarse en otras localidades y/o hábitat distintos al sitio de in-
troducción”; mientras que para las “especies criptogénicas” se seguirá 
la definición de Carlton (1996): “aquellas especies en las que no se ha 
demostrado que son nativas o introducidas”.

A partir de una revisión bibliográfica exhaustiva se buscaron los re-
gistros de las especies de invertebrados no nativos, invasores y cripto-
génicos en el Pacífico sur de México. Para ello se consultaron las listas 
de especies en la obra de Bastida-Zavala & García-Madrigal (2022a). 
Asimismo, se revisó el estatus taxonómico e invasor de las especies 
registradas de acuerdo con el World Register of Marine Species (WoR-
MS, 2025), el National Estuarine and Marine Exotic Species Information 
System (NEMESIS) (Fofonoff et al., 2018), contrastándolo con lo discu-
tido por autores recientes.

Se tomó en cuenta el registro de las especies en cada estado que 
conforma el Pacífico sur de México, para realizar la Tabla 1. Para cada 
especie se incluyó su nombre y autoridad, su localidad tipo o su dis-
tribución nativa, incluyendo la referencia que la sustenta, y su estatus 
en alguna de las tres categorías (no nativa, invasora o criptogénica). 
Asimismo, se indicó el estado, del Pacífico sur de México, dónde es-
tán ubicados los registros de cada especie, y en la última columna se 
incluyeron las referencias que registran cada especie en cada uno de 
estos estados.

A partir del listado de estas especies si hicieron análisis generales 
que mostraran la tendencia histórica del registro de las especies no 
nativas, invasoras o criptogénicas en la región (curva acumulativa de 
especies), el número de especies en cada categoría (no nativa, invasora 
o criptogénica), en cada estado del Pacífico sur de México, así como por 
grupo taxonómico mayor (filos). 

Figura 1. Área de estudio: Pacífico sur de México, indicando las localidades mencionadas en el texto.
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Tabla 1. Especies de invertebrados marinos no nativos (NN), criptogénicos (Cripto) e invasores del Pacífico sur de México. Los círculos negros 
indican registros confirmados; círculos blancos son potenciales registros. Otras abreviaturas: Bastida-Zavala= BZ.

Especie Localidad tipo u origen Guerrero Oaxaca Chiapas Estatus Referencias

Porifera: Demospongiae

Gelliodes wilsoni Carballo, Aguilar-Cama-
cho, Knapp & Bell, 2013

Islas Pulau Kajoa y Togian, 
Indonesia (Wilson, 1925)  NN Carballo & Aguilar-Camacho 

(2012)

Haliclona (Reniera) tubifera (George & 
Wilson, 1919)

Carolina del Norte, USA 
(George & Wilson, 1919)  NN Carballo & Aguilar-Camacho 

(2012)

Haliclona (Soestella) caerulea (Hechtel, 
1965)

Port Royal, Jamaica (Hech-
tel, 1965)   Invasora Cruz-Barraza & Carballo 

(2008)

Lissodendoryx (Waldoschmittia) schmidti 
(Ridley, 1884)

Port Jackson, Australia 
(Ridley, 1884)  Invasora Carballo & Aguilar-Camacho 

(2012)

Mycale (Carmia) magnirhaphidifera van 
Soest, 1984

Curazao, Caribe (van Soest, 
1984)  Invasora

Cruz-Barraza & Carballo 
(2008); Carballo & Cruz-Ba-
rraza (2010)

Cnidaria: Anthozoa: Octocorallia

Carijoa riisei (Duchassaing & Michelotti, 
1860)

Índico y Pacífico occidental 
(Concepcion et al., 2010)  Invasora BZ et al. (2024)

Cnidaria: Hydrozoa

Bougainvillia muscus (Allman, 1863) Torquay, Devon, Reino Unido 
(Allman, 1863)  NN Ramos-Morales et al., (2024)

Clytia linearis (Thornely, 1900) Papúa Nueva Guinea (Thor-
nely, 1900)  NN Humara-Gil & Cruz-Gómez 

(2018)

Dynamena crisioides Lamouroux, 1824 Islas Molucas, Indonesia 
(Lamouroux, 1824)  NN Humara-Gil & Cruz-Gómez 

(2018)

Obelia dichotoma (Linnaeus, 1758) Suroeste de Inglaterra 
(Cornelius 1975)   Cripto Fraser (1938, 1948); Huma-

ra-Gil & Cruz-Gómez (2018)

Obelia oxydentata Stechow, 1914 Isla Santo Tomás, Caribe 
(Stechow, 1914)  NN Ramos-Morales et al., (2024)

Pennaria disticha Goldfuss, 1820 Golfo de Nápoles, Italia 
(Goldfuss, 1820)  Cripto Humara-Gil & Cruz-Gómez 

(2018)

Tridentata turbinata (Lamouroux, 1816) Australasia (Lamouroux, 
1816)  NN Humara-Gil & Cruz-Gómez 

(2018)

Ventromma halecioides (Alder, 1859) Northumber-land, Reino 
Unido (Alder, 1859)  NN

Humara-Gil & Cruz-Gómez 
(2018); Ramos-Morales et al. 
(2024)

Annelida: Polychaeta

Branchiomma bairdi (McIntosh, 1885) Bermuda (McIntosh, 1885) O  O Invasora
BZ et al., (2016); Ramos-Mo-
rales et al. (2024); Palma-Neri 
& BZ (2025)

Ficopomatus uschakovi (Pillai, 1960) Panadura River, Sri Lanka 
(Pillai, 1960) O  Invasora BZ & García-Madrigal (2012); 

Kupriyanova et al., (2024)

Hydroides dirampha Mörch, 1863 Isla Santo Tomás, Caribe 
(Mörch, 1863)   O NN

Rodríguez-Valencia (2004); 
BZ et al. (2016); Ra-
mos-Morales et al., (2024); 
Palma-Neri & BZ (2025)

Hydroides elegans (Haswell, 1883) Port Jackson, Australia 
(Haswell, 1883)   O NN

Rodríguez-Valencia (2004); 
BZ et al. (2016); Ra-
mos-Morales et al., (2024); 
Palma-Neri & BZ (2025)

Hydroides gairacensis Augener, 1934 Gairaca, Colombia (Augener, 
1934)  NN BZ et al. (2016)
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Especie Localidad tipo u origen Guerrero Oaxaca Chiapas Estatus Referencias

Hydroides sanctaecrucis Krøyer in Mörch, 
1863

Isla Santa Cruz, Caribe 
(Mörch, 1863) O  O Invasora

BZ & ten Hove (2003); BZ 
(2008); BZ et al. (2016); 
Ramos-Morales et al. (2024); 
BZ et al. (2025); Palma-Neri & 
BZ (2025)

Naineris setosa (Verrill, 1900) Bermuda (Verrill, 1900)  NN
Chávez-López & Cruz-Gómez 
(2019); Palma-Neri & BZ 
(2025)

Pseudovermilia occidentalis (McIntosh, 
1885) Bermuda (McIntosh, 1885) O  NN Gómez et al. (1997); BZ 

(2008); BZ et al. (2016)

Mollusca: Bivalvia

Leiosolenus aristatus (Dillwyn, 1817) Senegal, África occidental 
(Dillwyn, 1817) O  Invasora

Holguín-Quiñones & 
González-Pedraza (1989); 
Ramos-Morales et al. (2024)

Arthropoda: Crustacea: Cirripedia

Amphibalanus amphitrite (Darwin, 1854) Índico y Pacífico occidental 
(Carlton et al., 2011)   O Invasora

Henry & McLaughlin (1975); 
Gamboa-Contreras & 
Tapia-García (1998); Ramos-
Morales et al. (2024)

Amphibalanus eburneus (Gould, 1841) Atlántico occidental (Carlton 
et al., 2011) O  O Invasora Castro-Cubillos et al. (2022); 

Ramos-Morales et al. (2024

Balanus trigonus Darwin, 1854 Java, Indonesia (Darwin, 
1854)   O Invasora

Henry (1941); Henry & 
McLaughlin (1975); 
Gamboa-Contreras & 
Tapia-García (1998); Ramos-
Morales et al. (2024)

Entoprocta

Barentsia discreta (Busk, 1886)
Isla Ruiseñor, Tristán de 
Acuña, Atlántico sur (Busk, 
1886)

 NN Ramos-Morales et al. (2024)

Bryozoa: Gymnolaemata

Amathia verticillata (delle Chiaje, 1822) Golfo de Nápoles, Italia 
(delle Chiaje, 1828)   NN

Salcedo-Martínez (1988); 
Humara-Gil & Cruz-Gómez 
(2019)

Bugula neritina (Linnaeus, 1758) Mediterráneo (Ryland et al., 
2011)   Cripto

Salcedo-Martínez et al. 
(1988); Ramos-Morales et al. 
(2024)

Cryptosula pallasiana (Moll, 1803) Mediterráneo (Moll, 1803)  NN Osburn (1953)

Savignyella lafontii (Audouin, 1826) Mar Rojo y Mediterráneo 
(Audouin, 1826)  NN Ramos-Morales et al. (2024)

Chordata: Tunicata: Ascidiacea

Botrylloides niger Herdman, 1886 Bermuda (Herdman, 1886) O  NN Moreno-Dávila (2010); Ra-
mos-Morales et al. (2024)

Botrylloides violaceus Oka, 1927 Japón (Oka, 1927) O  Invasora Moreno-Dávila (2010); Ra-
mos-Morales et al. (2024)

Diplosoma listerianum (Milne-Edwards, 
1841)

Sur de Inglaterra (Lister, 
1834)  Cripto Moreno-Dávila (2010); Ra-

mos-Morales et al. (2024)

Symplegma brakenhielmi (Michaelsen, 
1904)

Veracruz, golfo de México 
(Michaelsen, 1904)  NN Moreno-Dávila (2010); Ra-

mos-Morales et al. (2024)

Total 11 31 1
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Amphibalanus amphitrite (Darwin, 1854)

Fig. 6A-C

Es un balano que se distribuye en los océanos Índico y Pacífico occidental 
(Carlton et al., 2011). La especie ha sido introducida en el Pacífico orien-
tal, desde San Francisco, California, hasta Panamá (Henry & McLaughlin, 
1975; Spivey, 1976; Gamboa-Contreras & Tapia-García, 1998; Carlton et 
al., 2011; Ramos-Morales et al., 2024) y Chile (Carlton et al., 2021), así 
como en ambas costas del Atlántico, el mar Mediterráneo y el mar Negro 
(Henry & McLaughlin, 1975), siendo su principal medio de introducción la 
incrustación de los cascos de embarcaciones (Carlton et al., 2011). En el 
Pacífico sur de México, Henry & McLaughlin (1975) fueron los primeros 
que registraron la especie en Acapulco, Guerrero. Posteriormente, Gam-
boa-Contreras & Tapia-García (1998) la registraron en la plataforma con-
tinental del golfo de Tehuantepec, pero no indicaron el sustrato en el que 
fue encontrada, por lo que este registro puede considerarse dudoso, toda 
vez que A. amphitrite prefiere zonas protegidas como puertos y es raro 
encontrarlo en playas rocosas expuestas (Henry & McLaughlin, 1975). En 
el verano de 2018 se encontraron algunas placas de incrustantes con 
un gran número de estos balanos (Fig. 6A), a partir de los muestreos en 
la marina Chahué, Oaxaca, durante el desarrollo del proyecto PANAMEX 
(Bastida-Zavala, datos no publicados). Posteriormente, Ramos-Morales 
et al. (2024), a partir de muestreos en 2020, la registraron de nuevo en 

Con relación a las categorías, las especies no nativas fueron 19 
(54.3%), seguido de las invasoras con 12 especies (34.3%) y las crip-
togénicas con cuatro especies (11.4%) (Fig. 3). En cuanto a los grupos 
principales, los cnidarios (octocorales e hidrozoos) fueron los más re-
presentados con nueve especies no nativas, invasoras y criptogénicas 
(25.7%), seguido de los poliquetos con siete especies no nativas e inva-
sores (20%), y las esponjas, con cinco especies no nativas e invasoras 
(14.3%). Los demás grupos de invertebrados incluyeron a los crustá-
ceos, briozoos y ascidias, cada uno con cuatro especies y, por último, 
una especie de molusco bivalvo y una de entoprocto (Fig. 5).

De las especies no nativas, invasoras y criptogénicas, 15 (42.9%) 
han sido registradas en el Pacífico sur de México en una sola ocasión; 
11 especies (31.4%) han sido registradas en dos ocasiones; siete espe-
cies (20%) han sido registradas en tres ocasiones, una especie (2.9%), 
la esponja Haliclona (Soestella) caerulea (Hechtel, 1965), han sido re-
gistrada en cuatro ocasiones, y el poliqueto Hydroides sanctaecrucis ha 
sido registrada en seis ocasiones (Tabla 1).

Entre las especies más relevantes entre los invertebrados invaso-
res y criptogénicos del Pacífico sur de México, debido a su abundancia, 
amplia distribución y/o su permanencia a través del tiempo, a partir del 
número de referencias que las registran, se encuentran cinco que a 
continuación se desarrollan:
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el año, observándose también una elevada cobertura de esta especie 
tubícola sobre las placas de incrustantes (Fig. 6D-E).

Tovar-Hernández et al. (2009b) informaron que la especie es her-
mafrodita y presenta una elevada fecundidad. Los sustratos artificiales 
(muelles, boyas, cuerdas, cascos de embarcaciones) en sitios como 
marinas y puertos de la península de Baja California, han facilitado la 
dispersión de B. bairdi (Bastida-Zavala et al., 2014). Tovar-Hernández 
& Yáñez-Rivera (2012) y Bastida-Zavala et al. (2016) consideran a B. 
bairdi como una especie invasora en el Pacífico mexicano. 

Bugula neritina (Linnaeus, 1758)

Fig. 6F-G

Es una especie de briozoo (=Ectoprocta) calcificado, que presenta ra-
mas erectas que asemejan a un arbusto (Fig. 6F-G). Fue descrita en el 
Mediterráneo en el siglo XVIII y se ha registrado como especie no nativa 
o invasora en muchas localidades costeras del mundo, tanto en aguas 
templadas como tropicales. Salcedo-Martínez et al. (1988) registraron 
la especie en Zihuatanejo, Guerrero. En el verano de 2018 se obser-
varon grandes colonias de esta especie durante los muestreos en la 
marina Chahué, Oaxaca, durante el desarrollo del proyecto PANAMEX 
(Bastida-Zavala, datos no publicados). Posteriormente, Ramos-Morales 
et al. (2024), a partir de muestreos en 2020, la registraron de nuevo en 
la marina Chahué, donde se observó una elevada cobertura de la espe-
cie (Fig. 6F). En ese momento fue considerada como especie no nativa.

Varios estudios moleculares consideran que lo que se denomina 
como B. neritina es en realidad un complejo de especies cuyo origen 
aún es desconocido (Davidson & Haygood, 1999; McGovern & Helberg, 
2003; Mackie et al., 2006). Por lo anterior, en este trabajo se considera 
como una especie criptogénica, la cual debe ser monitoreada constan-

la marina Chahué, donde se contabilizaron más de 2,700 ejemplares de 
esta especie (Fig. 6B-C).

Amphibalanus amphitrite es parte del complejo que lleva su 
nombre y puede confundirse con otras especies del complejo, como 
A. eburneus (Gould, 1841) (Henry & McLaughlin, 1975), una especie 
también incluida en este trabajo como invasora en el Pacífico sur de 
México y que de hecho cohabita con A. amphitrite (Fig. 6A). Igual que 
la mayoría de los balanos, A. amphitrite es una especie hermafrodita 
y muy fecunda, llegando a producir entre 1,000 a 10,000 huevos por 
individuo (El-Komi & Kajihara, 1991). Este balano coloniza exitosamente 
casi todos los sustratos portuarios (muelles, pilotes, boyas) y los cas-
cos de embarcaciones, llegando a ser una especie dominante en estos 
sitios, aunque otras especies incrustantes pueden sobrecrecer sobre 
ellos y matarlos, como es el caso del briozoo Bugula neritina (Linnaeus, 
1758) (Bastida-Zavala, obs. pers.).

Branchiomma bairdi (McIntosh, 1885)

Fig. 6D-E

Es un poliqueto de la familia Sabellidae, cuya distribución nativa in-
cluye Bermuda, el mar Caribe y el golfo de México (Tovar-Hernández 
& Knight-Jones, 2006). Esta especie fue registrada por primera vez en 
el Pacífico mexicano por Tovar-Hernández et al. (2009a-b) en el puerto 
de Mazatlán, Sinaloa. Posteriormente Bastida-Zavala et al. (2016) la 
registraron en otras localidades del golfo de California y Oaxaca; en 
este último estado fue recolectada en 2006 en la laguna Corralero y en 
2010 y 2011 en el puerto de Salina Cruz (Palma-Neri & Bastida-Zavala, 
2025). Por último, Ramos-Morales et al. (2024), a partir del muestreo 
en la marina Chahué, Oaxaca, registraron en total más de 560 ejempla-
res de este sabélido que estuvo presente prácticamente durante todo 
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Hydroides sanctaecrucis Krøyer in Mörch, 1863

Fig. 7C-D

Es un poliqueto de la familia Serpulidae cuya distribución nativa se ubi-
ca en el mar Caribe y el golfo de México (Bastida-Zavala & ten Hove, 
2002); fue registrada por primera vez en el Pacífico sur de México por 
Bastida-Zavala & ten Hove (2003), a partir de ejemplares abundantes 
recolectados en mayo del 2000 en la dársena de la marina Chahué, 
Oaxaca. Posteriormente fue registrada en la bahía Santa Cruz, Oaxaca 
(Bastida-Zavala, 2008); luego en los muelles y cascos de barcos pes-
queros del puerto de Salina Cruz, así como en la laguna Inferior, Oaxaca 
(Bastida-Zavala et al., 2016). En el estudio de Ramos-Morales et al. 
(2024) en la marina Chahué, Oaxaca, H. sanctaecrucis estuvo presen-
te durante todo el año de los muestreos, registrándose más de 1,700 
ejemplares. Asimismo, a partir de recolectas realizadas entre 2014 y 
2017 en el complejo lagunar Huave (lagunas Superior e Inferior), Basti-
da-Zavala et al. (2025) registraron por primera vez agregaciones masi-
vas de cientos a miles de ejemplares de H. sanctaecrucis, la cual forma 
pequeños arrecifes (Fig. 7C-D); sin embargo, aún se desconocen los 
impactos que puedan estar ocasionando en el complejo lagunar Huave. 
Por último, Palma-Neri & Bastida-Zavala (2025), a partir de muestras 
recolectadas en 2021, encontraron más de 100 ejemplares de H. sanc-
taecrucis en los muelles flotantes de la marina Chahué.

Se considera que el principal medio de introducción de H. sanc-
taecrucis, en el Pacífico mexicano, fue como bioincrustante de embar-
caciones, principalmente de barcos turísticos. Por su permanencia a 
través del tiempo, cuando menos 25 años, así como por su dispersión a 
sitios distintos de puertos y marinas, tanto en Oaxaca como en el golfo 
de California (Tovar-Hernández et al., 2012; Bastida-Zavala et al., 2016, 
2025), y su elevada abundancia, se debe considerar a H. sanctaecrucis 
como una especie invasora en el Pacífico oriental tropical.

temente para analizar su dispersión y posibles impactos negativos ha-
cia otras especies bioincrustantes, debido a que compite exitosamente 
por el espacio (Fig. 6F).

Ficopomatus uschakovi (Pillai, 1960)

Fig. 7A-B

Es una especie de poliqueto serpúlido cuya distribución nativa se en-
cuentra en el océano Índico (Pillai, 1960). Fue registrada en la Reser-
va de la Biosfera La Encrucijada, a partir de muestreos realizados en 
el 2011, por Bastida-Zavala & García-Madrigal (2012). En un estudio 
posterior Bastida-Zavala et al. (datos no publicados) observaron que 
la especie se fija en las raíces de mangle en todo el complejo lagunar 
donde hubiera salinidades mayores a 9 ‰ (Fig. 7A-B). Como espe-
cie no nativa, en América ha sido registrada en Brasil (De Assis et al., 
2008), Venezuela (Liñero-Arana & Díaz-Díaz, 2012), el Caribe colombia-
no (Arteaga-Flórez et al., 2014) y en el norte del golfo de México y el 
oriente de Florida (Bastida-Zavala et al., 2017).

Recientemente, Kupriyanova et al. (2024), con ejemplares prove-
nientes de Australia oriental, sur de Florida, La Encrucijada (Chiapas) 
y Coatzacoalcos (golfo de México), realizaron estudios moleculares y 
demostraron que las poblaciones no nativas de América pertenecen a 
la misma especie genética, apoyando la hipótesis que esta especie fue 
introducida recientemente en América desde el sudeste asiático.

Se desconoce aún el medio de introducción de F. uschakovi al com-
plejo lagunar de La Encrucijada; sin embargo, por su permanencia a 
través del tiempo, cuando menos 15 años, así como por su dispersión 
en varias localidades de América (De Assis et al., 2008; Liñero-Arana 
& Díaz-Díaz, 2012; Arteaga-Flórez et al., 2014; Bastida-Zavala et al., 
2017; Kupriyanova et al., 2024), y su elevada abundancia, se debe con-
siderar a F. uschakovi como una especie invasora en América.
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la región. Por otra parte, es relevante considerar que seis de las espe-
cies listadas en este trabajo han sido registradas formalmente desde el 
2022, lo que indica que estudios más detallados de los hábitats artifi-
ciales, como marinas, puertos, boyas y cascos de barcos (Ramos-Mo-
rales et al., 2024; Palma-Neri & Bastida-Zavala, 2025), posiblemente 
resultarán en más registros, tanto de especies nativas que no habían 
sido registradas previamente, como de especies no nativas.

Del mismo modo, el estudio de especies no nativas, invasoras y 
criptogénicas se ha concentrado en el estado de Oaxaca (Fig. 3), par-
ticularmente en Huatulco (24 especies), por lo que se recomienda rea-
lizar más estudios en Guerrero y Chiapas, toda vez que no hay regis-
tros de estas especies fuera de Petacalco, Zihuatanejo y Acapulco, en 
Guerrero, y en la reserva de la biosfera de La Encrucijada, en Chiapas. 
No se han estudiado las especies no nativas en las lagunas costeras 
de Guerrero, como las de Coyuca y de Tres Palos, ni de Chiapas, como 
las lagunas de Mar Muerto y Boca del Cielo, así como tampoco se han 
estudiado los bioincrustantes de Puerto Chiapas.

Las especies no nativas, invasoras y criptogénicas que se han 
registrado en este trabajo pertenecen a ocho filos de invertebrados, 
de éstos, los cnidarios, particularmente los hidrozoos, fueron los que 
tienen más especies registradas. No obstante, el estudio sobre los in-
vertebrados ha sido desigual, concentrándose principalmente en los 
poliquetos. Asimismo, varias de las especies mencionadas, en especial 
las criptogénicas y algunas no nativas, requieren un estudio más pro-
fundo para comprobar su estatus taxonómico, ya que pueden ser parte 
de complejos de especies.

En el contexto de un posible control y remediación, se sugiere dar 
mayor prioridad al estudio y monitoreo de aquellas especies no nativas 
e invasoras que sean registradas con mayor frecuencia, con mayor área 

DISCUSIÓN

Desde la primera especie de invertebrado marino no nativa, el hidro-
zoo Obelia dichotoma (Linnaeus, 1758), registrada en el Pacífico sur 
de México por Fraser (1938), la cual actualmente es considerada una 
especie criptogénica (Okolodkov et al., 2007; CONABIO, 2017) o incluso 
un complejo de especies (Cunha et al., 2017), han pasado 87 años. En 
este periodo sólo se han contabilizado 25 referencias que registran 35 
especies no nativas, invasoras o criptogénicas. Sin embargo, la mayoría 
de los registros (77%) se han realizado en los últimos 25 años, lo que 
demuestra que el estudio por estos organismos en la región es muy 
reciente.

Castro-Cubillos et al. (2022) realizaron un estudio de meta codi-
ficación de barras sobre las comunidades eucariotas bénticas de dos 
lagunas costeras de Oaxaca, encontrando algunas MOTU (Molecular 
Operational Taxonomic Units, por sus siglas en inglés) que correspon-
den a especies no nativas detectadas en la laguna Corralero: el bala-
no Amphibalanus eburneus, nativo del océano Atlántico y considerado 
como especie invasora en el presente trabajo (Tabla 1); y el copépodo 
Cletocamptus deitersi (Richard, 1897), descrito de Argentina y amplia-
mente registrado en el mundo; sin embargo, los especialistas conside-
ran que todos los registros de este copépodo son realmente especies 
nuevas aún no descritas (Gómez et al., 2004); incluso, WoRMS (2025) 
lista esta especie como taxon inquirendum.

Aunque el porcentaje de especies nativas, invasoras y criptogéni-
cas es muy reducido (1.3%) con respecto a la fauna de invertebrados 
marinos y costeros de la región (2,600 especies; Bastida-Zavala & Gar-
cía-Madrigal 2022a), la tendencia indica que el número de especies no 
nativas e invasoras registradas se incrementará conforme aumenten 
los estudios de estos organismos en las lagunas costeras y puertos de 

 

2

6
5

1

3
2

3

1 3

1

3

1

2

1 1

0

2

4

6

8

10

Porifera Cnidaria Annelida Mollusca Arthropoda Entoprocta Bryozoa Chordata

N
úm

er
o 

de
 e

sp
ec

ie
s

Criptogénicas
Invasoras
No Nativas

Figura 5. Número de especies de invertebrados marinos no nativos, invasores y criptogénicos registradas en el Pacífico sur de México, correspondientes a cada filo 
de invertebrados.



298 Bastida-Zavala, J. R. y M. S. García-Madrigal

Hidrobiológica

AGRADECIMIENTOS

Agradecemos a Gregory Ruiz, Gail Ashton, Mark Torchin, Amy Freestone 
y Emmett Duffy (Smithsonian Environmental Research Center y Temple 
University) por involucrarnos en el proyecto PANAMEX (Pan American 
Experimental Initiative Caging Experiment Protocol), que nos permitió 
asomarnos por la enorme brecha de conocimiento que tenemos de 
las especies no nativas e invasoras que se observan en las marinas 
y puertos. A Jesús Angel de León-González (Universidad Autónoma de 

de distribución y/o con elevada abundancia en la región, y que se esti-
me presenten impactos significativos, ya sea negativos o positivos. Con 
base en estos criterios, tres especies invasoras B. bairdi, F. uschakovi 
e H. sanctaecrucis, y una especie criptogénica, B. neritina, serían las 
especies que ameritarían un estudio más profundo para conocer los 
impactos que puedan generar, especialmente si resultan un riesgo para 
las especies nativas, o para las actividades humanas, además de pro-
bar posibles acciones para controlar sus poblaciones con la intención 
de aminorar su impacto.

Figura 6. Algunas especies invasoras y criptogénicas presentes con mayor frecuencia en el Pacífico sur de México: A) Balanos (crustáceos sésiles), Amphibalanus 
amphitrite y A. eburneus, en una placa de PVC proveniente de la marina Chahué, Oaxaca; B-C) dos ejemplares de A. amphitrite en vista lateral y frontal; D) poliquetos 
sabélidos, Branchiomma bairdi, en una placa de PVC proveniente de la marina Chahué; E) ejemplar de B. bairdi parcialmente fuera de su tubo; F) briozoos, Bugula 
neritina, en una placa de PVC proveniente de la marina Chahué; G) detalle de unas de sus ramas con zoides. Créditos de fotos: E) J.A. de León-González; G) A. Ra-
mos-Morales.
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RESUMEN
Antecedentes: Phyllorhiza punctata es una medusa originaria del Pacífico Occidental. Desde 1933, ha am-
pliado su rango de distribución. En México, se avistó por primera vez en 2006 en la laguna de Mandinga, 
Veracruz, y entre marzo y julio de 2024, su presencia fue reportada en el Sistema Arrecifal Veracruzano (SAV). 
Objetivo: Documentar la presencia de P. punctata en el SAV y evidenciar la expansión de su rango de distri-
bución. Métodos: Se realizaron muestreos mediante buceo libre en la escollera del Faro Verde, Veracruz. Se 
tomaron fotografías y se recolectaron cinco ejemplares, preservados en formaldehído al 4% para su análisis 
en laboratorio. Se midió el diámetro de la campana y la longitud de los brazos orales. Resultados: Se identi-
ficó un adulto con coloración pálida a 2 m de profundidad, con una campana de 300 mm y brazos orales de 
140 mm. Además, se hallaron cuatro juveniles a 0.50 m de profundidad, con campanas promedio de 47.5 ± 
19.36 mm y brazos orales de 22.5 ± 14.43 mm. Se observó comensalismo con peces juveniles de la familia 
Carangidae. Conclusiones: La expansión de P. punctata en Veracruz resalta la necesidad de monitorear su 
dinámica poblacional y condiciones ambientales. Presenta interacción con peces nativos, lo que sugiere una 
adaptación con la fauna del SAV. Se recomienda un continuo monitoreo con el apoyo de la ciencia ciudadana 
para identificar más puntos de distribución.

Palabras clave: Escollera Faro Verde, Especie no nativa, Medusa moteada australiana, Puerto de Veracruz, 
Sistema Arrecifal Veracruzano. 

ABSTRACT

Background: Phyllorhiza punctata is a jellyfish native to the Western Pacific. Since 1933, it has expanded 
its distribution range. In Mexico, it was first sighted in 2006 in the Mandinga lagoon, Veracruz, and between 
March and July 2024, its presence was reported in the Veracruz Reef System (SAV). Goals: To document the 
presence of P. punctata in the SAV and to evidence the expansion of its distribution range. Methods: Sampling 
was conducted by free diving at the breakwater of Faro Verde, Veracruz. Photographs were taken, and five 
specimens were collected, preserved in 4% formaldehyde for laboratory analysis. The bell diameter and the 
length of the oral arms were measured. Results: One adult with pale coloration was identified at a depth of 2 
m, with a bell of 300 mm and oral arms of 140 mm. In addition, four juveniles were found at a depth of 0.50 
m, with average bells of 47.5 ± 19.36 mm and oral arms of 22.5 ± 14.43 mm. Commensalism with juvenile 
fish of the Carangidae family was observed. Conclusions: The expansion of P. punctata in Veracruz highlights 
the need to monitor its population dynamics and environmental conditions. It presents interaction with native 
fish, suggesting an adaptation with the fauna of the SAV. Continuous monitoring with the support of citizen 
science is recommended to identify more distribution points.

Keywords: Australian spotted jellyfish, Faro Verde breakwater, Port of Veracruz, Sistema Arrecifal Veracruzano.
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10 y se colectaron cinco ejemplares de diferentes tallas para confirmar 
la identificación de la especie. Posteriormente se conservaron en agua 
de mar y formaldehído al 4% (Ocaña-Luna et al. 2010). En laboratorio 
se analizaron las características morfológicas del ejemplar siguiendo 
los criterios continuos y nominales establecidos por Bolton & Graham 
(2004). Se tomaron medidas biométricas con una cinta métrica (pre-
cisión: 1 mm), registrando el diámetro de la campana, la longitud de 
los brazos orales y tentáculos, así como la coloración que estos pre-
sentaban.

El individuo más grande se encontró a una profundidad aproximada 
de 2 m, con un diámetro de campana de 300 mm y 140 mm de longitud 
total de los brazos. Los cuatro individuos juveniles restantes se locali-
zaron a una profundidad de 0.50 m aproximadamente, con un diámetro 
de campana de 47.5 ± 19.36 mm y longitud de los brazos de 22.5 
± 14.43 mm. Sólo un organismo conservó sus tentáculos, los cuales 
midieron 95 mm. Además, la medusa adulta presentó palidez y pulsa-
ciones débiles (Fig. 2).

Las medusas juveniles (<150 mm) (Haddad & Nogueira, 2006) 
presentaron una desviación estándar de la campana de alrededor del 
40%, mientras que la de los brazos fue mayor al 50%, esto fue debido 
al tamaño de la muestra y que en su mayoría los individuos midieron 
entre 30 a 45 mm, a excepción de la medusa de 75 mm.

En Veracruz, la medusa Phyllorhiza punctata se había registrado 
únicamente dentro de la laguna de Mandinga (Ocaña-Luna et al. 2010), 
y se planteaba que había ingresado por el fouling de los barcos que 
llegan al Puerto de Veracruz (Okolodkov et al. 2007). Actualmente se 
cuenta con estos nuevos registros de ejemplares juveniles y un adulto 
en playas de Veracruz, Boca del Río y en la zona portuaria. 

P. punctata, al igual que otros cnidarios, como corales y otras me-
dusas, mantiene una relación simbiótica con dinoflagelados denomi-
nados zooxantelas, las cuales son sensibles a los cambios de tempe-
ratura, lo que sugiere que la coloración pálida de la medusa adulta 
fue ocasionada por el fenómeno conocido como “blanqueamiento” 
(Graham et al. 2001). Esta condición se ha reportado anteriormente en 
medusas del género Cassiopea en Cuba (Morejón-Arrojo, et al. 2024). 
Así mismo, esto coincidió con el evento de blanqueamiento en arrecifes 
coralinos del Parque Nacional Sistema Arrecifal Veracruzano en 2024, 
en el que colonias coralinas se vieron afectadas por el incremento de 
temperatura del agua de mar y, por ende, presentaron blanqueamiento 
(Vargas et al. 2024; Ramírez et al. 2025).

Por otro lado, se observó un conjunto de peces de la familia Caran-
gidae alrededor de las campanas de medusas juveniles aprovechando 
el transporte y protección de estas, además de que no se observó nin-
gún tipo de depredación de los peces hacia la medusa, lo cual sugie-
re una interacción de comensalismo, la cual ya se ha reportado en el 
Océano Índico por Karunarathne & de Cross (2022) lo que sugiere que 
la especie no nativa presenta una adaptación con especies locales del 
SAV.

En este estudio nos limitamos a mencionar alguna problemática 
derivada de la presencia de P. punctata con relación a la fauna nativa, 
debido a que no se han realizado los estudios correspondientes, sin 

Phyllorhiza punctata von Lendenfeld, 1884 es una especie de medusa 
que pertenece a la familia Mastigiidae, originaria del océano Pacífico 
Occidental desde Australia hasta el sudeste asiático que comprende 
parte de Filipinas y Tailandia (Mayer, 1910; Kramp, 1965; Heeger et al. 
1992). Su hábitat nativo son los estuarios y lagunas, y son tolerantes a 
los cambios de temperatura y salinidad del ambiente (Rato et al. 2021). 
Se caracteriza por tener una coloración café a transparente o azul que 
varía dependiendo de los pigmentos presentes en las zooxantelas o su 
ausencia, presenta una campana semiesférica con puntos blancos que 
incorpora brazos orales y cuenta con tentáculos que varían su abun-
dancia de acuerdo con la región (Bolton & Graham, 2004). 

Desde 1933 se han reportado avistamientos fuera de su área de 
distribución (Bolton & Graham, 2004), expandiéndose a diferentes 
océanos y mares del mundo, por lo que su expansión ha sido docu-
mentada globalmente.

En el océano Atlántico se han reportado diversos avistamientos 
(Morejón-Arrojo et al. 2025). En el Atlántico occidental se ha reportado 
a P. punctata desde 1940 por da Silveira y Cornelius (2000), en Brasil 
(Moreira, 1961; Haddad & Nogueira, 2006); en Puerto Rico (Cutress, 
1971; Larson & Arneson 1990; García & Durbin 1993); en Cuba donde 
se reportó por primera vez (Morejón-Arrojo, et al., 2023) y en el Golfo 
de México en 1993 (Bolton & Graham, 2004) donde años más tarde 
Graham et al. (2003) registró que P. punctata ocasionó daños a las pes-
querías de camarón en el Norte del Golfo de México.

En México, P. punctata fue registrada por primera vez en junio de 
2006 por Ocaña-Luna et al. (2010) en la laguna de Mandinga, estado 
de Veracruz; sin embargo, de marzo a julio del año 2024 se reportó su 
presencia en medios de comunicación locales, los cuales se encon-
traron mediante la búsqueda de “Medusas en Veracruz” en Facebook 
y Google.

Se encontraron reportes del programa de noticias de la XEU (Do-
mínguez, 2024; Olivia-Pérez, 2024), en Imagen Veracruz (Murillo, 2024) 
y en redes sociales de Tv Azteca (Tv Azteca Veracruz, 2024), incluso, 
diferentes personas añadieron en la sección de comentarios eviden-
cia de sus avistamientos en playas de Veracruz, Boca del Río y en la 
zona portuaria. El objetivo de este trabajo es contribuir en el registro 
de la observación y colecta de la medusa P. punctata demostrando el 
aumento de su rango de distribución en la zona del Sistema Arrecifal 
Veracruzano.

El presente estudio se realizó en la escollera del Faro Verde, en el 
puerto de Veracruz. Esta es una estructura de protección costera que se 
extiende aproximadamente 1500 metros mar adentro desde la costa, 
ubicando el Faro en el extremo final. La profundidad de la escollera 
alcanza los 14 m aproximadamente, lo cual permite el tránsito de em-
barcaciones que ingresan al puerto.

Se realizó una salida en el mes de mayo en donde se hicieron 
dos recorridos de buceo libre en la escollera del Faro Verde, Puerto de 
Veracruz de 800 m de largo con 3 m ancho aproximadamente en la 
zona protegida (19.197765° N, -96.122723° O) y en la zona expuesta 
(19.195219° N, -96.122913° O) fue de 700 m de largo y 3 m de ancho 
(Fig. 1). Las fotografías y videos se capturaron con una cámara GoPro 
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embargo, es importante destacar que puede generar problemas eco-
lógicos y económicos si hay un aumento de las poblaciones como se 
observó en estudios en el norte del Golfo de México (Graham et al. 
2003; Gueroun et al. 2014; Rosales-Catalán et al. 2021).

Otra problemática potencial de esta especie es que se ha visto en 
otros sitios, es que las poblaciones suelen ser dinámicas en el tiempo y 
en el espacio, esto debido a que se han reportado registros únicos de la 
especie y en años posteriores se observa un bloom de las poblaciones 
(Moreira, 1961; Haddad & Nogueira, 2006; Verity et al. 2011), por lo que 
con los presentes reportes de individuos en playas, zonas portuarias y 
en el SAV, planteamos la necesidad de realizar monitoreos que abar-
quen la laguna de Mandinga y zonas del Sistema Arrecifal Veracruzano, 
para estudiar aspectos de la dinámica poblacional, así como un mo-
nitoreo fisicoquímico y un estudio sobre sus presas o sus potenciales 
depredadores. 

Asimismo, el primer paso para dar un seguimiento de la especie es 
brindar difusión de P. punctata en redes sociales (Rizgalla & Crocetta, 
2020), e implementar un monitoreo de ciencia ciudadana donde los 
avistamientos con fotografías se puedan subir a plataformas como iNa-
turalist, y así se inicie una base de datos que puede obtenerse desde la 
plataforma de acceso gratuito de Gbif (Global Biodiversity Information 
Facility), así como en el estudio realizado por Cedeño-Posso & Ortiz-Gó-
mez (2022) en el Caribe Colombiano.

Figura 1. Mapa del Puerto de Veracruz con los registros de Phyllorhiza punctata colectados y obtenidos por iNaturalist mediante Gbif (2025). Elaboración propia  CC 
BY-NC 4.0 

Tabla 1. Biometrías de Phyllorhiza punctata en mm.

Medusa Campana (mm) Brazos (mm) Tentáculos (mm) 

 1 300 140 N/D

2 75 40 95

3 45 25 N/D

4 30 5 N/D

5 40 20 N/D

*Prom juv 47.5 22.5 N/D

**DE juv 19.36 14.43 N/D

*Promedio juveniles, **Desviación estándar juveniles
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RESUMEN

Antecedentes. El pez gato Rafael punteado, Agamyxis pectinifrons, es nativo de la cuenca del Río Amazonas. 
Su presencia en el sureste de México fue reportada por primera vez en el 2021. Objetivo. Documentar la 
expansión del pez gato punteado en la cuenca del Grijalva-Usumacinta. Métodos. Se realizaron encuestas 
a pescadores de escama y de camarón de río, para detectar la presencia de A. pectinifrons, esto se realizó 
con la utilización de fotografías en las comunidades pesqueras cercanas, donde se realizaron los primeros 
reportes. Resultados. Se detectó la presencia de A. pectinifrons en las localidades de Tabasquillo y Chichi-
castle 1era Sección, Tabasco, en octubre y noviembre del 2023, respectivamente. Los primeros reportes de 
esta especie fueron registrados en septiembre del 2020 en Villahermosa, Tabasco y en diciembre del 2021 
en la zona de Pichucalco, Chiapas. Por lo que en este trabajo se registra un aumento en su extensión de 
aproximadamente 50 km en tres años. Este avance se podría considerar lento, si lo comparamos con el de 
Pterygoplichthys spp., que en pocos años tuvo un avance significativo en toda la cuenca del Grijalva-Usu-
macinta. Para analizar esta situación será necesario realizar estudios sobre las posibles causas. Conclusión. 
La velocidad de extensión es lenta, y se  extiende la presencia de A. pectinifrons en 50 km en la cuenca 
Grijalva-Usumacinta. 
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nitoreo que realiza el Instituto Mexicano de Investigación en Pesca y 
Acuacultura Sustentable (IMIPAS) a las pesquerías de redes de enmalle 
de escama de agua dulce y de langostino en Tabasco. Los monitoreos 
consistieron en entrevistas a pescadores de langostino y escama, don-
de se preguntó con apoyo de fotografías de la especie, si durante sus 
faenas normales de pesca la habían visto. Estas entrevistas se reali-
zaron en las comunidades de Simón Sarlat, Tabasquillo , Ribera Alta y 
Chichicastle, en Tabasco. También se realizaron en Jonuta, Tabasco y 
Palizada, Campeche, aunque en estas últimas zonas, la periodicidad fue 
trismestral (Fig. 1).

Por medio de las entrevistas se detectó la presencia de esta es-
pecie en tres zonas: Tabasquillo, Chichiscastle y Ribera Alta, Tabasco, 
según lo mencionado por pescadores en Tabasquillo se comenzó a de-
tectar en octubre del 2023, en Chichicastle en diciembre del 2023 y en 
Ribera alta en noviembre del 2024.  Se obtuvieron dos organismos de 
esta especie en Chichicastle donado por los pescadores y colectados 
en mayo del 2024 cuyas tallas fueron de 8.8 cm de LT y peso total de 
17 g. Los especímenes fueron depositados en la colección ictiológica 
de la Facultad de Estudios Superiores Iztacala (CIFI), UNAM bajo el nú-
mero de colección CIFI-2403.

Los nuevos registros se encuentran entre 30 a 50 km de los repor-
tes cercanas en Villahermosa, Tabasco.

El pez gato Rafael moteado Agamyxis pectinifrons (Cope 1870) es ori-
ginario de la cuenca del Amazonas y del río Orinoco en Brasil, Bolivia, 
Perú, Colombia y Venezuela (Sabaj & Ferraris, 2003). Por su aspecto 
físico, es uno de los peces ornamentales más vendido en la acuariofilia 
(Arce et al., 2013). Es un pez relativamente pequeño ya que alcanza 
los 15 cm de longitud total. Es conocido como bagre parlante porque 
produce sonidos a través de la vejiga natatoria y la parapófisis de la 
cuarta vértebra, conocida como rama de Müller (Birindelli et al., 2009).

Es una especie demersal, que habita lugares de aguas lentas, 
asociado con macrofitas flotantes libres y selvas tropicales inundadas 
durante la temporada de crecientes (Correa et al., 2008). Su actividad 
es nocturna y su alimentación es considerada omnívora, pero consume 
pequeños peces y crustáceos (Birindelli & de Sousa 2018). 

En septiembre de 2020, fue detectada esta especie, por primera 
vez en el medio natural en México, en zonas aledañas a Villahermosa, 
Tabasco (Álvarez-Pliego et al., 2021) y posteriormente en diciembre 
2021 en Chiapas en (Reyes-Grajales et al., 2022). El presente trabajo 
tiene como objetivo, conocer la expansión del pez gato Rafael moteado 
A. pectinifrons, en la cuenca del Grijalva-Usumacinta.

Durante el periodo de marzo del 2023 a noviembre del 2024 se 
realizaron campañas de muestreo mensuales, aprovechando el mo-

Figura 1.- Area de presencia de Agamyxis pectinifrons. Los cuadrados blancos representan las zonas reportadas por Alvarez-Pliego et al., 2021 (AP1 – AP6), los 
triangulos, los reportados por Reyes-Grajales et al., 2022 (RG1 y RG2) y el cuadro negro es el avistamiento proporcionado Del Moral-Flores. Los circulos negros, son 
las localidades donde se detectó la preencia de A. pectinifrons. Los circulos  blancos son las localidades donde no se encontro . Mapa de creación propia. 
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goplichthys spp. Sin embargo, es necesario monitoroear la expansión y 
proceso de dispersión de la especie no nativa, así como patrones bioló-
gicos que pudieran favorecerla en los nuevos ambientes. Por ejemplo, 
en su ambiente natural ha reportado una talla máxima de 12.7 cm de LT 
(Silva de Melo et al., 2021), mientras que en México las tallas máximas 
han sido de 17.2 cm LT (Álvarez-Pliego et al., 2021). Además, se ha 
visto que varias especies de peces armados de la familia Doradidae 
pueden ser suceptibles a parasitismo, y tener fuertes espinas y es-
cudetes que brindan defensa y protección ante posible depredadores 
(Quan et al., 2020). 

El avance que ha tenido esta especie en la cuenca se podría consi-
derar lento, si lo comparamos con Pterygoplichthys spp., que en pocos 
años tuvo un avance significativo en toda la cuenca del Grijalva-Usu-
macinta (Wakida- Kusunoki & Amador del Ángel 2008). Esta situación 
posiblemente se deba a varias causas: a) menor adaptabilidad de esta 
especie a vivir en zonas diferentes a las lóticas y de poca corriente, 
b) su talla de adulto es muy pequeña que la hace más susceptible a 
especies depredadoras como aves y peces, y c) menor tolerancia a la 
salinidad. Por lo tanto, se puede inferir que la eficiencia del mecanismo 
de dispersión de esta especie es posiblemente diferente a los de Ptery-

Figura 2.- a) vista lateral, b) vista dorsal y c) vista ventral de uno de los organismos encontrados en la comunidad de Chichicastle 1era Seccion, Tabasco. Fotos 
Armando T. Wakida-Kusunoki.
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La información biológica de esta especie en vida libre es escasa y, 
por lo tanto, es necesario implementar proyectos de investigación que 
sirvan para conocer elementos biológicos básicos de esta especie, que 
proporcionen el conocimiento sobre  los mecanismos de dispersión de 
esa especie y así poder implementar medidas de control e erradicación.
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