
 

81 
 

 

Figura 50. Diámetro máximo de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

 

Figura 51. Altura máxima de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
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Figura 52. Dimensión máxima de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
Densidad lineal de corales. La media de la densidad lineal de corales para las crestas 
del área fue de 4,3 colonias/10 m y existieron variaciones significativas entre los sitios, 
desde 1,7 hasta 8,7 colonias/10 m (PERMANOVA; pseudo-F (5; 66)= 19,6; p= 0,001; Fig. 
53). Los sitios Cy.An, NE-Cy.Ca y E2-Cy.Gr fueron “críticos”, SE-Cy.Br y C-Cy.Ca 
“pobres” y sólo O2-Cy.Gr calificó como “regular”. 

 

Figura 53. Densidad lineal de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
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Mortalidades antigua, reciente y total de corales. La mortalidad antigua media fue de 
8,8% y varió entre 4,9 y 16,8%, y aunque aparentemente no fue significativa, 
(PERMANOVA; pseudo-F (5; 303)= 1,9; p= 0,052; Fig. 54), las comparaciones pareadas 
realizadas por el PERMANOVA sí detectaron diferencias entre los sitios. Los sitios E2-
Cy.Gr, SE-Cy.Br y NE-Cy.Ca fueron “buenos” y el resto “muy buenos”. La mortalidad 
reciente media fue de 2,9% y se diferenció significativamente entre sitios, desde cero 
hasta 18,9% (PERMANOVA; pseudo-F (5; 303)= 8,3; p= 0,001; Fig. 55). NE-Cy.Ca calificó 
como “crítico”, SE-Cy.Br como “regular”, C-Cy.Ca como “bueno” y los restantes fueron 
“muy buenos”. Finalmente, la mortalidad total promedió 11,7% y cambió 
significativamente entre 5,5 y 35,7% por sitio (PERMANOVA; pseudo-F (5; 303)= 3,3; p= 
0,003; Fig. 56). NE-Cy.Ca presentó una condición “regular”, E2-Cy.Gr y SE-Cy.Br fueron 
“buenos” y el resto “muy buenos”.  

 

Figura 54. Mortalidad antigua de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
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Figura 55. Mortalidad reciente de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias.  

 
Figura 56. Mortalidad total de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
Blanqueamiento y enfermedades microbianas de corales. El blanqueamiento de los 
corales promedió 49,4%; varió entre 18,2 y 75,8% por sitio y predominaron las colonias 
pálidas y parcialmente blanqueadas (Fig. 57). C-Cy.Ca y Cy.An presentaron niveles 
“moderados”; O2-Cy.Gr, E2-Cy.Gr y NE-Cy.Ca “muy altos”; y en SE-Cy.Br fue “casi total”. 
No se detectaron enfermedades microbianas en los corales de ninguno de los sitios, por 
lo que calificaron como “muy buenos”.  
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Figura 57. Blanqueamiento de los corales de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan los valores totales subdivididos en 
colonias blanqueadas, parcialmente blanqueadas y pálidas. 
Densidad de reclutas de coral. La densidad de reclutas de coral media para el área fue 
de 3 colonias/m2 y por sitio cambió significativamente entre cero y 5,2 colonias/m2 
(PERMANOVA; pseudo-F (5; 209)= 2,2; p= 0,045; Fig. 58). El sitio C-Cy.Ca calificó como 
“crítico”, NE-Cy.Ca y Cy.An como “pobres” y los restantes fueron “regulares”, aunque 
entre los sitios de estas dos últimas categorías no existieron diferencias significativas. 

 

Figura 58. Densidad de reclutas de coral de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
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Densidad del erizo negro D. antillarum. La media de la densidad del erizo negro D. 
antillarum en el área fue de 0,8 individuos/m2 y por sitios se diferenció significativamente 
entre 0,1 y 1,5 individuos/m2 (PERMANOVA; pseudo-F (5; 37)= 3,6; p= 0,01; Fig. 59). En 
SE-Cy.Br y NE-Cy.Ca los valores fueron “críticos”, en Cy.An “regular” y en los restantes 
sitios “buenos”.  

 

Figura 59. Densidad del erizo negro D. antillarum de las crestas arrecifales del 
archipiélago Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus 
desviaciones estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las 
diferencias significativas entre las medias. 
Cobertura de cianobacterias. No se detectaron cianobacterias en ninguno de los sitios. 
Coberturas e índices de macroalgas. Las coberturas por grupos morfofuncionales de 
macroalgas variaron significativamente entre sitios: la de carnosas promedió 4,3% y 
cambió entre cero y 14,1% (PERMANOVA; pseudo-F (5; 209)= 31,3; p= 0,001; Fig. 60); la 
de las calcáreas promedió 10,5% y varió entre 2,9 y 21,4% (PERMANOVA; pseudo-F (5; 

209)= 12,2; p= 0,001; Fig. 61); y la media de las costrosas fue 20,6% y cambió entre 1,6 y 
52,7% (PERMANOVA; pseudo-F (5; 209)= 33,3; p= 0,001; Fig. 62). Con relación a la 
cobertura de macroalgas carnosas todos los sitios calificaron como “muy buenos” menos 
NE-Cy.Ca que fue “bueno”. Sin embargo, según la cobertura de las costrosas, O2-Cy.Gr 
se consideró “muy bueno”, SE-Cy.Br y C-Cy.Ca “buenos”, Cy.An “regular”, E2-Cy.Gr 
“pobre” y NE-Cy.Ca “crítico”. 
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Figura 60. Cobertura de macroalgas carnosas de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

 
Figura 61. Cobertura de macroalgas calcáreas de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
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Figura 62. Cobertura de macroalgas costrosas de las crestas arrecifales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
Con relación a las coberturas por especies de macroalgas existieron diferencias 
significativas entre los sitios (PERMANOVA; pseudo-F (5; 209)= 20,1; p= 0,001). 
Predominaron las coralinas costrosas del Orden Corallinales, Halimeda sp. del grupo de 
las calcáreas y Peyssonelia sp. de las costrosas (Tabla 60). 
Tabla 60. Coberturas (%) por especies y grupos de macroalgas de las crestas arrecifales 
del archipiélago Jardines de la Reina en el 2015. 

 Especies/ Sitios SE-Cy.Br O2-Cy.Gr E2-Cy.Gr C-Cy.Ca NE-Cy.Ca Cy.An 
Amphiroa fragilissima 1 0,2 0,9 0,5 1,9 0,7 
Amphiroa tribulus 0,4 0 0 0 0,1 1,4 
Caulerpa cupressoides 0 0 0,1 0 0 0 
Caulerpa racemosa  0 0 0 0 3,7 0 
Dichotomaria obtusata 0 0,5 0 0,5 0 0 
Dictyota ciliolate 0 0 1,7 0 9,9 0 
Dictyota sp. 0 0 0 0,1 0 0,7 
Galaxaura rugosa 0 0 5 0 0 0 
Galaxaura sp. 0 0 0 0 0,1 1,9 
Halimeda opuntia 2,4 0 0 5,6 6 1,1 
Halimeda sp. 4,5 2,2 5,3 1,6 13,1 5,4 
Laurencia sp. 0 0,2 0,7 1,3 0,3 2,3 
Lobophora variegata 0 0 0 0,1 0 0 
Padina sanctae-crucis 0 0 0,1 0 0 0 
Padina sp. 0 0 0 0,1 0,2 0 
Peyssonnelia sp. 9,1 0 3,4 4,9 0,3 7,3 
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Rhipocephalus phoenix 0 0 0,1 0 0 0 
Rhipocephalus phoenix f. 
longifolius 0 0 0 0 0,1 0 
Sargassum sp. 0 0 0,1 0 0 0 
Turbinaria tricostata 0 0 4 0 0 0 
Orden Corallinales 15,6 52,7 5,1 18 1,3 5,9 
Turf 0 0 0 0 1,6 0 

Los análisis de escalado multidimensional no métrico (nmMDS) basados en las 
coberturas por grupos morfofuncionales y por especies de macroalgas fueron similares. 
Los sitios NE-Cy.Ca y O2-Cy.Gr mostraron las mayores disimilitudes (Fig. 63).  

 
Figura 63. Diagrama de ordenamiento de las crestas arrecifales del archipiélago Jardines 
de la Reina según los porcentajes de cobertura A) por grupos morfofuncionales de 
macroalgas y B) por especies de macroalgas. 
El índice de macroalgas carnosas promedió 9,0 y varió entre cero y 29,3, según los cuales 
la mayoría de los sitios clasificaron como “muy buenos” y E2-Cy.Gr y NE-Cy.Ca como 
“buenos”. La media del índice de las calcáreas fue de 26,9 y varió entre 2,6 y 76,5 (Fig. 
64).  
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Figura 64. Índices de macroalgas carnosas y calcáreas de las crestas arrecifales del 
archipiélago Jardines de la Reina en el 2015.   
Densidad, biomasa y talla de las asociaciones de peces. La densidad en Cy.An puede 
ser clasificada como buena (Tabla 61) según la escala de Alcolado y Durán (2011). La 
densidad de los otros sitios fue clasificada como regular según esta escala, con excepción 
de la de E2-Cy.Gr, la cual es clasificada como pobre. La densidad de los peces herbívoros 
fue alta (>50 Ind/100 m2)  en los sitios Cy.An, O2-Cy.Gr y SE-Cy.Br y baja en C-Cy.Ca, 
NE-Cy.Ca y E2-Cy.Gr. En el caso de los carnívoros, todos los sitios presentaron una baja 
densidad (<100 ind/100 m2). En las crestas no fueron observados individuos del pez león.  
Tabla 61. Densidad (ind/100 m2) y biomasa (g/100 m2) promedios de la asociación de 
peces, de peces carnívoros y de herbívoros y tallas (cm) promedios de loros, pargos y 
meros por sitio en seis crestas del archipiélago Jardines de la Reina. Siglas de los sitios 
según Tabla 1. Dpeces: densidad de la asociación de peces, Bpeces: biomasa de la 
asociación de peces, Dherb: densidad de peces herbívoros (loros y barberos), Bherb: 
biomasa de peces herbívoros (loros y barberos), Dcarn: densidad de peces carnívoros 
(roncos, pargos y meros), Bcarn: biomasa de peces carnívoros (roncos, pargos y meros), 
Tloros: talla de loros, Tpargos: talla de pargos, Tmeros: talla de meros. La letra se 
corresponde con la clasificación de la escala de Alcolado y Durán (2011). C: crítico, P: 
pobre, R: regular, B: buena, MB: muy buena  

Indicador SE-Cy.Br O2-Cy.Gr E2-Cy Gr C-Cy.Ca NE-Cy.Ca Cy.An 
Dpeces (ind/100 m2) 94,3 R 95,4 R 28,2 P 63,8 R 80,5 R 125,3 B 
Bpeces (g/100 m2) 11269,3 R 11968,6 R 3162,4 P 6170,5 R 5925,9 P 17133,3 B 
Dherb 66,6 B 77,0 B 18,3 P 39,6 R 48,5 R 92,1 B 
Bherb 7529,0 B 10638,2 MB 1325,2 P 2226,8 R 2910,2 R 12030,9 MB 
Dcarn 15,9 C 3,1 C 4,8 C 9,2 C 28,0 P 10,6 C 
Bcarn 1815,5 C 470,6 C 932,8 C 1092,1 C  2852,4 P 3515,7 P 
Tloros (cm) 14 P 15 R 13 P 16 R 12 P 17 R 
Tpargos (cm) 19 P 16 P 17 P 14 C 16 P 22 R 
Tmeros (cm) 26 R 16 P   21 R  50 MB 

La densidad promedio de peces tuvo diferencias significativas entre los sitios (pseudo-
F(5)=3,80 p<0,01). El sitio E2-Cy.Gr fue el de menor valor de densidad y presentó 
diferencias con la mayoría de los sitios (Comparaciones pareadas del PERMANOVA; 
p<0,05). Cy.An fue el sitio de mayor densidad de peces, debido principalmente a la mayor 
abundancia de barberos (78,2 ± 129,4 ind/100 m2).  
La biomasa promedio de Cy.An es clasificada como buena (Tabla 61) según la escala de 
Alcolado y Durán (2011). La biomasa de los otros sitios puede ser clasificada como pobre 
o regular. La biomasa de los peces herbívoros fue alta (>4000 g/100 m2) en los sitios 
Cy.An, O2-Cy.Gr y SE-Cy.Br y baja en C-Cy.Ca, NE-Cy.Ca y E2-Cy.Gr. Por el contrario, 
la biomasa de los peces carnívoros fueron muy bajas en todos los sitios (<8000 g/100 
m2).  
La biomasa promedio de peces presentó diferencias significativas entre los sitios 
(pseudo-F(5)=3,46; p<0,01). El sitio E2-Cy.Gr fue el de menor valor de biomasa y presentó 
diferencias con la mayoría de los sitios (Comparaciones Pareadas del PERMANOVA; 
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p<0,05). También Cy.An tuvo la mayor biomasa promedio de peces y fue debido a los 
barberos (9664,7 ± 16966,7 g/100 m2).  
Las tallas promedios de loros (<20 cm) y pargos (<25 cm) fueron bajas en todos los sitios 
(Tabla 61). La talla promedio de meros fue alta (>30 cm) en Cy.An y baja en el resto de 
los sitios.  
En las crestas la densidad promedio de peces para la zona de muestreo (todos los sitios 
excepto NE-Cy.Ca) no tuvo diferencias entre los años 2001 y 2015 en la mayoría de los 
sitios (Fig. 65A). C-Cy.Ca presentó en 2015 una disminución significativa respecto al 2001 
(pseudo-F(1)=7,18; p<0,05). La biomasa promedio de peces disminuyó significativamente 
en 2015 con respecto al 2001 (Fig. 65B). La biomasa de peces promedio también en C-
Cy.Ca disminuyó significativamente en 2015 en comparación con el 2001 (pseudo-
F(1)=8,37; p<0,05). 

 
Figura 65. Densidad (ind/100 m2) (A) y biomasa (g/100 m2) (B) promedio de peces (±DE) 
por año y sitio de muestreo en cinco crestas arrecifales del archipiélago Jardines de la 
Reina. Siglas de los sitios según Tabla 1. El asterisco indica diferencia significativa 
(p<0,05). 
Al aplicar el sistema de clasificación y puntajes de los indicadores bentónicos y de las 
asociaciones de peces, propuesto por Alcolado & Durán (2011), encontramos que por 
sitios las puntuaciones variaron entre 56 y 82, según el cual la cresta de O2-Cy.Gr mostró 
las mejores condiciones y las peores correspondieron a E2-Cy.Gr y NE-Cy.Ca (Fig. 66).  
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Fig. 66. Valores acumulados de las crestas arrecifales del archipiélago Jardines de la 
Reina, a partir del sistema de clasificación y puntaje de Alcolado y Durán (2011). 
Arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la Reina  
Coberturas vivas de coral total y relativas por especies. La cobertura viva de coral 
promedio de los arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la Reina en el 2015 fue 
de 16,4% y las medias por sitio variaron significativamente entre 11,4 y 24,7% 
(PERMANOVA; pseudo-F (4; 52)= 7,7; p= 0,001; Fig. 67). Los sitios E-Cy.Br, O2-Cy.Gr y 
E-Cy.Ca mostraron valores “regulares” y los restantes fueron “buenos”. 

 
Figura 67. Cobertura viva de coral de los arrecifes frontales del archipiélago Jardines de 
la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones estándars por sitios. 
Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias significativas entre las medias. 

En el conjunto de arrecifes frontales evaluados predominaron por su cobertura viva S. 
siderea, Orbicella faveolata y P. astreoides (Tabla 62). Sólo en los sitios E-Cy.Ca y E-
Cy.An predominó O. faveolata, en E-Cy.Br y en E2-Cy.Gr llegó a ser la segunda 
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dominante, aunque siempre desplazada por S. siderea; y en O2-Cy.Gr con sólo 4,5% 
ocupó la sexta posición.    
Tabla 62. Coberturas vivas relativas (%) por especies de corales de los arrecifes frontales 
del archipiélago Jardines de la Reina en el 2015. 

Especies/ Sitios E-Cy.Br O2-Cy.Gr E2-Cy.Gr E-Cy.Ca E-Cy.An Total 
Acropora cervicornis  0,0 0,0 0,0 0,0 0,3 0,1 
Agaricia agaricites  9,9 15,2 11,1 9,1 8,2 10,2 
Agaricia humilis  0,0 0,0 0,5 1,2 0,0 0,3 
Agaricia lamarcki  0,0 0,0 1,6 0,0 0,7 0,6 
Agaricia tenuifolia  0,0 0,0 0,0 0,5 0,0 0,1 
Colpophyllia natans 1,5 4,9 3,6 0,3 0,0 1,8 
Dichocoenia stokesi 0,0 0,8 0,0 0,7 0,3 0,3 
Diploria clivosa  0,0 0,8 0,0 0,0 0,0 0,1 
Diploria labyrinthiformis  0,0 4,3 1,1 0,0 3,7 1,9 
Diploria strigosa 1,5 4,1 1,4 4,0 5,7 3,5 
Eusmilia fastigiata  0,0 0,0 0,0 0,1 0,4 0,1 
Favia fragum  0,0 0,3 2,2 0,7 0,4 0,8 
Isophyllia rigida  0,0 0,0 0,0 0,0 0,4 0,1 
Isophyllia sinuosa  0,0 0,0 0,5 0,0 0,0 0,1 
Leptoseris cucullata  0,0 0,4 0,0 0,3 0,0 0,1 
Madracis decactis  0,0 0,0 1,7 0,2 0,7 0,6 
Manicina areolata  0,0 0,0 0,5 1,0 0,0 0,3 
Meandrina meandrites  1,5 0,0 0,0 0,0 1,5 0,7 
Millepora alcicornis  2,5 0,9 0,9 0,1 0,9 1,0 
Millepora complanata  0,0 1,6 0,0 0,0 0,0 0,2 
Montastraea cavernosa  0,4 0,0 3,8 2,5 2,9 2,3 
Mussa angulosa  0,0 0,0 0,3 0,6 0,0 0,2 
Mycetophyllia danaana 0,0 0,0 0,5 0,0 0,3 0,2 
Mycetophyllia ferox  0,0 0,0 0,0 0,0 1,3 0,4 
Mycetophyllia lamarckiana  0,0 0,0 0,5 0,0 0,0 0,1 
Orbicella annularis  4,0 1,2 7,1 4,8 4,5 4,7 
Orbicella faveolata  14,0 4,5 12,2 30,6 27,2 19,1 
Orbicella franksi  0,0 0,0 0,0 2,1 0,0 0,4 
Orbicella Complejo de spp.  18,0 5,7 19,3 37,5 31,7 24,2 
Porites astreoides 13,9 16,9 9,7 13,3 4,2 10,3 
Porites branneri  0,0 0,0 0,0 0,0 0,3 0,1 
Porites divaricata 0,0 0,0 0,3 0,0 0,0 0,1 
Porites furcata  0,2 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 
Porites porites  6,6 1,4 8,9 5,5 8,2 6,8 
Siderastrea siderea  42,5 35,0 28,0 19,1 23,0 28,1 
Stephanocoenia intersepta  1,5 7,6 3,9 3,4 5,1 4,3 
Total de colonias 123 125 226 164 207 845 
Total de transectos lineales 12 11 11 12 11 57 

Abundancias relativas y riqueza de especies de corales. En el conjunto de arrecifes 
frontales evaluados, predominaron por su abundancia en número S. siderea, O. faveolata 
y Agaricia agaricites (Tabla 63). O. faveolata sólo predominó en E-Cy.Ca; en E-Cy.An fue 
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la segunda especie más abundante, aunque desplazada por S. siderea; en E-Cy.Br 
ocupó la cuarta posición y en el resto de los sitios sus valores fueron menores del 10%.    
Tabla 63. Abundancias relativas (%) por especies de corales y número de especies S de 
los arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la Reina en el 2015. 

Especies/ Años E-Cy.Br O2-Cy.Gr E2-Cy.Gr E-Cy.Ca E-Cy.An Total 
Agaricia agaricites  15,8 14,9 14,0 12,3 13,6 14,0 
Agaricia humilis  0,0 0,0 0,6 1,6 0,0 0,5 
Agaricia lamarcki  0,0 0,0 1,2 0,0 0,6 0,5 
Colpophyllia natans 2,0 3,0 3,0 0,8 0,0 1,7 
Dichocoenia stokesi 0,0 1,0 0,0 0,0 0,0 0,2 
Diploria clivosa  0,0 1,0 0,0 0,0 0,0 0,2 
Diploria labyrinthiformis  0,0 3,0 1,8 0,0 3,2 1,7 
Diploria strigosa 1,0 2,0 0,6 1,6 5,2 2,2 
Eusmilia fastigiata  0,0 0,0 0,0 0,0 1,3 0,3 
Favia fragum  0,0 0,0 1,2 0,0 0,0 0,3 
Isophyllia rigida  0,0 0,0 0,0 0,0 0,6 0,2 
Isophyllia sinuosa  0,0 0,0 0,6 0,0 0,0 0,2 
Madracis decactis  0,0 0,0 0,6 0,0 1,3 0,5 
Meandrina meandrites  1,0 0,0 0,0 0,0 1,9 0,6 
Millepora alcicornis  1,0 1,0 1,2 0,8 0,6 0,9 
Millepora complanata  0,0 1,0 0,0 0,0 0,0 0,2 
Montastraea cavernosa  1,0 0,0 3,0 2,5 2,6 2,0 
Mussa angulosa  0,0 0,0 0,0 0,8 0,0 0,2 
Mycetophyllia danaana 0,0 0,0 0,6 0,0 0,0 0,2 
Mycetophyllia ferox  0,0 0,0 0,0 0,0 1,3 0,3 
Mycetophyllia lamarckiana  0,0 0,0 0,6 0,0 0,0 0,2 
Orbicella annularis  3,0 1,0 9,1 6,6 5,8 5,6 
Orbicella faveolata  10,9 4,0 7,9 26,2 20,8 14,3 
Orbicella franksi  0,0 0,0 0,0 2,5 0,0 0,5 
Orbicella Complejo de spp.  13,9 5,0 17,1 35,2 26,6 20,4 
Porites astreoides 13,9 19,8 10,4 13,1 6,5 12,0 
Porites furcata  2,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,3 
Porites porites  8,9 3,0 9,8 7,4 8,4 7,8 
Siderastrea siderea  38,6 35,6 28,7 20,5 21,4 28,0 
Stephanocoenia intersepta  1,0 9,9 4,9 3,3 4,5 4,7 
Número de especies S 13 14 19 14 17 29 
Total de colonias 101 101 164 122 154 642 
Total de transectos lineales 12 11 11 12 11 57 

En los arrecifes frontales estudiados se cuantificaron 642 colonias e identificaron 29 
especies de corales pétreos. El número de especies S por sitio varió entre 13 y 19 (Tabla 
63). En cuanto al número de especies S por 10 m, promedió 6,2 en el área y varió 
significativamente entre 5,1 y 7,5 por sitio (PERMANOVA; pseudo-F (4; 52)= 5,7; p= 0,002; 
Fig. 68). En E2-Cy.Gr y en E-Cy.An los valores fueron “pobres” y en el resto de los sitios 
se consideraron “críticos”. 
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Figura 68. Número de especies de corales S por 10 m de los arrecifes frontales del 
archipiélago Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus 
desviaciones estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las 
diferencias significativas entre las medias. 
Diámetro, altura y dimensión máximos de corales. El diámetro, la altura y la dimensión 
máximos por sitio difirieron significativamente. El diámetro máximo promedió 23,2 cm y 
varió entre 19,3 y 26,8 cm (PERMANOVA; pseudo-F (4; 637)= 5,8; p= 0,001; Fig. 69); la 
altura máxima media fue de 10,8 cm y cambió entre 8,4 y 14,6 cm (PERMANOVA; 
pseudo-F (4; 637)= 8,5; p= 0,001; Fig. 70); y la dimensión máxima promedio fue de 23,6 cm 
y varió entre 19,5 y 27,5 cm (PERMANOVA; pseudo-F (4; 637)= 6,6; p= 0,001; Fig. 71). 
Según los valores de los diámetros y de las dimensiones máximos encontrados, todos 
los sitios calificaron como “críticos”, excepto E-Cy.An que fue “pobre”. 

 
Figura 69. Diámetro máximo de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
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estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

 

Figura 70. Altura máxima de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

 
Figura 71. Dimensión máxima de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

Densidad lineal de corales. La densidad lineal media de corales para los arrecifes 
frontales del área fue de 11,5 colonias/10 m y por sitios varió significativamente entre 8,8 
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y 15,2 colonias/10 m (PERMANOVA; pseudo-F (4; 52)= 7,5; p= 0,003; Fig. 72). E2-Cy.Gr y 
E-Cy.An calificaron como “buenos” y el resto de los sitios como “regulares”. 

 
Figura 72. Densidad lineal de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

Mortalidades antigua, reciente y total de corales. Las mortalidades antigua, reciente y 
total medias por sitio no mostraron diferencias significativas entre sí (PERMANOVA; 
pseudo-F (4; 637)= 1,0; p= 0,4; Fig. 73; PERMANOVA; pseudo-F (4; 637)= 2,2; p= 0,05; Fig. 
74; PERMANOVA; pseudo-F (4; 637)= 1,1; p= 0,4; Fig. 75) y según estas tres variables 
todos calificaron como “muy buenos”. La mortalidad antigua promedió 6,4% y varió entre 
4,3 y 9,2% (Fig. 73); la reciente promedió 0,4% y varió entre cero y 1,2% (Fig. 74); y la 
total media fue de 6,8% y cambió entre 4,3 y 9,2% (Fig. 75).  
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Figura 73. Mortalidad antigua de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios.  

 

Figura 74. Mortalidad reciente de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios.  

 

Figura 75. Mortalidad total de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la 
Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones estándars por sitios.  

Blanqueamiento y enfermedades microbianas de corales. El blanqueamiento de los 
corales medio fue de 50,2%; varió entre 29,9 y 70,3% por sitio y predominaron las 
colonias pálidas (Fig. 76). Sólo E-Cy.An calificó como “moderado”, pues E-Cy.Ca y E2-
Cy.Gr presentaron valores “altos”; y en los restantes sitios fueron “muy altos”. No se 
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detectaron enfermedades microbianas en los corales de ninguno de los sitios, por lo que 
calificaron como “muy buenos”.  

 
Figura 76. Blanqueamiento de los corales de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan los valores totales subdivididos en 
colonias blanqueadas, parcialmente blanqueadas y pálidas. 
Densidad de reclutas de coral. La densidad de reclutas de coral en el área promedió 
15,4 colonias/m2 y por sitios varió entre 8,0 y 21,3 colonias/m2 aunque no de manera 
significativa (PERMANOVA; pseudo-F (4; 150)= 2,3; p= 0,061; Fig. 77). A pesar de no existir 
diferencias, E-Cy.Ca y E-Cy.An se consideraron “muy buenos” y los restantes sitios como 
“buenos”. 

 
Figura 77. Densidad de reclutas de coral de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios.  
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Densidad del erizo negro D. antillarum. La densidad del erizo negro D. antillarum en 
todos los sitios fue igual a cero, por lo que resultaron “críticos”.   
Cobertura de cianobacterias. La cobertura de cianobacterias media fue de 1,3% y 
cambió por sitio, aunque no significativamente, entre cero y 2,8% (PERMANOVA; 
pseudo-F (4; 52)= 2,0; p= 0,076; Fig. 78).  

 
Figura 78. Cobertura de cianobacterias de los arrecifes frontales del archipiélago Jardines 
de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones estándars por 
sitios.  
Coberturas e índices de macroalgas. La media de la cobertura de macroalgas carnosas 
fue de 26,1% y varió entre 20,5 y 30,7% por sitio, aunque no de manera significativa 
(PERMANOVA; pseudo-F (4; 150)= 1,4; p= 0,248; Fig. 79). Sin embargo las coberturas de 
los otros grupos morfofuncionales sí variaron significativamente: la de calcáreas 
promedió 6,3% y cambió entre 4,2 y 8,9% (PERMANOVA; pseudo-F (4; 150)= 7,0; p= 0,002; 
Fig. 80); y la de costrosas media fue de 13,2% y varió entre 8,3 y 18,7% (PERMANOVA; 
pseudo-F (4; 150)= 2,6; p= 0,038; Fig. 81). En cuanto a la cobertura de macroalgas carnosas 
todos los sitios calificaron como “buenos”, y según la de las costrosas E-Cy.Br y E-Cy.An 
fueron “pobres” y el resto “regulares”.  
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Figura 79. Cobertura de macroalgas carnosas de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios.  

 
Figura 80. Cobertura de macroalgas calcáreas de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 
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Figura 81. Cobertura de macroalgas costrosas de los arrecifes frontales del archipiélago 
Jardines de la Reina en el 2015. Se representan las medias con sus desviaciones 
estándars por sitios. Las letras minúsculas desiguales indican las diferencias 
significativas entre las medias. 

En cuanto a las coberturas por especies de macroalgas existieron diferencias 
significativas entre los sitios (PERMANOVA; pseudo-F (4; 150)= 10,4; p= 0,001). Las 
especies que predominaron por su cobertura fueron Dictyota sp. del grupo de las 
carnosas y las coralinas costrosas del Orden Corallinales (Tabla 64). 
Tabla 64. Coberturas (%) por especies y grupos de macroalgas de los arrecifes frontales 
del archipiélago Jardines de la Reina en el 2015. 

  Especies/ Sitios E-Cy.Br O2-Cy.Gr E2-Cy.Gr E-Cy.Ca E-Cy.An 
Amphiroa fragilissima 0,2 0,6 1,2 0,5 1,1 
Dictyota sp. 22,3 15,1 14,3 25,2 25 
Halimeda sp. 5,1 3,5 5,3 6 7,7 
Lobophora variegata 0,3 0,1 1 2,2 1,4 
Peyssonnelia sp. 0 0 1 3,2 2,7 
Rhipocephalus phoenix 0,2 0 0 0 0 
Sargassum hystrix 1 14,1 3,5 1,2 0,4 
Stypopodium zonale 0 0 0,2 0 0 
Turbinaria sp. 0 0 1,5 0 0 
Turbinaria tricostata 0 1,2 0 0 0 
Orden Corallinales 9,8 18,8 17,3 7,7 5,6 

Los análisis de escalado multidimensional no métrico (nmMDS) basados en las 
coberturas por grupos morfofuncionales y por especies de macroalgas fueron similares. 
Los sitios O2-Cy.Gr y E2-Cy.Gr mostraron las mayores disimilitudes (Fig. 82). 
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Figura 82. Diagrama de ordenamiento de los arrecifes frontales del archipiélago Jardines 
de la Reina según los porcentajes de cobertura A) por grupos morfofuncionales de 
macroalgas y B) por especies de macroalgas. 
El índice de macroalgas carnosas promedió 74,8; varió entre 46,5 y 97,1 (Fig. 83) y de 
acuerdo a estos valores O2-Cy.Gr y E-Cy.Ca se consideran “pobres” y los sitios restantes 
como “regulares”. El índice de las calcáreas medio fue de 23,3 y varió entre 8,3 y 41,8 
(Fig. 83). 

 
Figura 83. Índices de macroalgas carnosas y calcáreas de los arrecifes frontales del 
archipiélago Jardines de la Reina en el 2015.   
Densidad, biomasa y talla de las asociaciones de peces. Los cinco arrecifes frontales 
muestreados en JR presentaron una densidad de peces baja (<100 ind/100 m2), la cual 
fue clasificada como regular (Tabla 65) según la escala de Alcolado y Durán (2011). Las 
densidades de los peces herbívoros y los carnívoros fueron bajas, excepto en E-Cy.An y 
E-Cy.Ca, respectivamente. No se encontraron diferencias significativas en la densidad de 
las asociaciones de peces entre los sitios (pseudo-F(4)=0,11; p>0,05). En los arrecifes 
frontales sólo fueron observados individuos del pez león en O2-Cy.Gr. La densidad en 
este sitio fue de 0,2 ± 0,4 ind/100 m2 y la biomasa fue de 33,2 ± 70,3 g/100 m2.  
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Tabla 65. Densidad (ind/100 m2) y biomasa (g/100 m2) promedios de la asociación de 
peces, de peces carnívoros y de herbívoros y tallas (cm) promedios de loros, pargos y 
meros en seis arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la Reina. Siglas de los sitios 
según Tabla 1. Dpeces: densidad de la asociación de peces, Bpeces: biomasa de la 
asociación de peces, Dherb: densidad de peces herbívoros (loros y barberos), Bherb: 
biomasa de peces herbívoros (loros y barberos), Dcarn: densidad de peces carnívoros 
(roncos, pargos y meros), Bcarn: biomasa de peces carnívoros (roncos, pargos y meros), 
Tloros: talla de loros, Tpargos: talla de pargos, Tmeros: talla de meros. La letra se 
corresponde con la clasificación de la escala de Alcolado y Durán (2011). C: crítico, P: 
pobre, R: regular, B: buena 

Indicador E-Cy.Br O2-Cy.Gr E2-Cy.Gr E-Cy.Ca E-Cy.An 
Dpeces (ind/100 m2) 67 R 67 R 65 R 64 R 72 R 
Bpeces (g/100 m2) 7460,4 R 17130,5 B 14389,1 B 15872,6 B 15987,2 B 
Dherb 37 R 33 R 26 R 27 R 37 R 
Bherb 3130,2 R 3019,8 R 1893,7 P 2201,4 R 4651,9 B 
Dcarn 20 C 15 C 25 C 28 P 28 P 
Bcarn 2496,1 P 6416,0 R 5614,0 R 11435,0 B 6767,6 R 
Tloros (cm) 11 P 14 P 13 P 13 P 13 P 
Tpargos (cm) 15 P 17 P 16 P 19 P 17 P 
Tmeros (cm) 22 R 28 R 33 B 26 R 30 B 

La mayoría de los sitios presentaron una biomasa de peces elevada (>12000 g/100 m2), 
las cual fue clasificada como buena (Tabla 65) según la escala de Alcolado y Durán 
(2011). En E-Cy.Ca predominaron los roncos (7840,3 ± 16106,8 g/100 m2) y los pargos 
(2477,5 g/100 m2). En E-Cy.An presentaron mayor biomasa los roncos (5199,71 ± 
10339,5 g/100 m2), los barberos (3816,62 ± 6468,8 g/100 m2) y el pez perro (3196,2 ± 
3135,7 g/100 m2). En E2-Cy.Gr el pez perro también tuvo una mayor biomasa (2803,9 ± 
4362,4 g/100 m2), así como las lijas (2785,0 ± 3425,2 g/100 m2) y los pargos (2677,9 ± 
2684,6 g/100 m2). El sitio E-Cy.Br presentó una menor biomasa de peces, la cual fue 
clasificada como regular según la escala de Alcolado y Durán (2011). Sin embargo, al 
analizar por separados los peces herbívoros y carnívoros, se observa que sus biomasas 
fueron bajas en la mayoría de los sitios, excepto en E-Cy.An y E-Cy.Ca, respectivamente.  
La biomasa promedio de peces presentó diferencias significativas entre los sitios 
(pseudo-F(4)=2,45; p<0,05). Las diferencias fueron entre los sitios E-Cy.Br y O2-Cy.Gr. El 
sitio O2-Cy.Gr fue el de mayor biomasa promedio de peces, lo cual se debió 
principalmente a los meros (4456,1 ± 5521,5 g/100 m2) y a los integrantes del grupo Otros 
(4527,6 ± 3478,6 g/100 m2). En el grupo Otros se destacaron el pez perro (2815,0 ± 
3678,7 g/100 m2) y la picúa (1118,8 ± 1728,8 g/100 m2). 
Las tallas promedios de loros y pargos fueron bajas en todos los sitios (Tabla 65). La talla 
de los loros varió entre 11 y 13 cm, mientras que la de los pargos estuvo entre 15 y 19 
cm. La talla promedio de los meros fue alta en E2-Cy.Gr (33 cm) y E-Cy.An (30 cm) y 
baja en los otros sitios (22-28 cm). 
En los arrecifes frontales la densidad promedio de peces no tuvo diferencias significativas 
entre los años 2001 y 2015 ni entre los sitios (Fig. 84A). La biomasa promedio de peces 
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aumentó significativamente en 2015 con respecto al 2001 (Fig. 84B). Sólo en el sitio O2-
Cy.Gr la biomasa de peces aumentó significativamente respecto al 2001 (pseudo-
F(1)=22,81; p<0,01). 

 
Figura 84. Densidad (ind/100 m2) (A) y biomasa (g/100 m2) (B) promedio de peces (±DE) 
por año y sitio de muestreo en cinco arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la 
Reina. Siglas de los sitios según Tabla 1. El asterisco indica diferencia significativa 
(p<0,05). 
Al aplicar el sistema de clasificación y puntajes de los indicadores bentónicos y de las 
asociaciones de peces, propuesto por Alcolado & Durán (2011), encontramos que por 
sitios las puntuaciones variaron entre 65 y 76, de acuerdo al cual E-Cy.An mostró las 
mejores condiciones y las peores correspondieron a E-Cy.Br (Fig. 85). 

  
Fig. 85. Valores acumulados de los arrecifes frontales del archipiélago Jardines de la 
Reina, a partir del sistema de clasificación y puntaje de Alcolado y Durán (2011). 
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En general, los valores de temperatura del agua en ambos ecosistemas arrecifales 
resultaron elevados con valores mínimos de 27,98 y máximos de 31.41 °C, e inclusive en 
los arrecifes que se encuentran a mayor profundidad, se registraron valores entre 27,98 
y 30,48 °C (golfo de Cazones) y 29,86 y 31,22  °C (Jardines de la Reina). Las elevadas 
temperaturas del agua en estos ecosistemas resulta un factor de estrés importante al 
constituir el detonante fundamental que desencadena el blanqueamiento de los corales 
y el desarrollo de especies oportunistas como las cianobacterias (Alcolado et al., 2013; 
Dobal et al., 2011). 
En este sentido, Epstein et al. (1998) y Alcolado et al. (1999) refieren que el calentamiento 
de las aguas provoca un estímulo para el desarrollo de tapetes de cianobacterias que se 
extienden sobre los corales, las algas y otros organismos del arrecife y que este fenómeno 
ha sido observado en arrecifes del Caribe en franco proceso de deterioro (Wilkinson, 
2000). 
Por su parte, Rehfeld, (1999) informa que el incremento de la temperatura causa eventos 
de blanqueamiento de corales como el registrado en el Gran Caribe, que también afectó 
los arrecifes de Cuba en el verano y otoño de 1998 asociado a un evento El Niño, cuando 
los valores de temperatura llegaron a alcanzar entre 31ºC y 32ºC hasta los 40 m de 
profundidad. El blanqueamiento de los corales, cuando no los mata, detiene 
temporalmente su crecimiento y capacidad de reproducirse, y aumenta su vulnerabilidad 
ante otros tensores ambientales (Alcolado et al., 1999). 
En los ecosistemas arrecifales del golfo de Cazones y del archipiélago Jardines de la 
Reina las concentraciones de amonio resultaron elevadas y determinaron los valores de 
nitrógeno total inorgánico (NTi) que estuvieron por encima de los umbrales establecidos 
por Bell et al. (1992) y Lapointe et al. (1993) como indicadores de eutrofización en los 
arrecifes coralinos. También se destacan algunos sitios en el golfo de Cazones donde los 
valores de fósforo inorgánico (PO4) sobrepasan estos límites (Tabla 4) como es el caso 
del SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 (crestas) y S-EC (arrecife frontal), cuyos valores de PO4  
superaron entre dos y seis veces dichos umbrales; mientras en Jardines de la Reina se 
destacan la cresta del NE-Cy.Ca y el frontal al E-Cy.Ca en el nivel superficial, donde las 
concentraciones de fosfatos fueron dos veces y cinco veces mayor. 

Al comparar las concentraciones de PT registradas en el presente estudio con el valor 
umbral informado para el arrecife de Australia por Queensland Government (2009) (Tabla 
4) se encontró que en el golfo de Cazones y en el archipiélago Jardines de la Reina fueron 
2,6 veces y 1,9 veces mayores, respectivamente. Además, en algunas crestas arrecifales 
y arrecifes frontales de ambos ecosistemas las aguas clasifican como contaminadas por 
nitrógeno total (NT)  y/o fósforo total (PT), al presentar concentraciones superiores a los 
umbrales establecidos por la EQS del Japón (2002) de 14,28 µmol.L-1 y 0,625  µmol.L-1, 
respectivamente. En el golfo de Cazones se destacan los sitios SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 
(crestas) y el S-EC (arrecife frontal) y E2-Cy.Gr (cresta) y E-Cy.Ca (arrecife frontal) en 
Jardines de la Reina, por presentar condiciones de mayor enriquecimiento de amonio y 
fosfatos que favorece los procesos de eutrofización y estimulan la proliferación algal en 
detrimento de la salud de los arrecifes (Alcolado et al., 1999; Miravet et al., 2000). 

Al comparar los valores promedios de los nutrientes obtenidos en este estudio con los 
registrados para otros arrecifes de Cuba y el Caribe (Tabla 7) se encontró que para los 
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arrecifes del golfo de Cazones el valor medio de NH4 y NT fue inferior a los reportados por  
Miravet et al. (2000), Perigó et al. (2000) y Martínez-Canals, (2004) para los arrecifes de 
Batabanó y mayor a los hallados en los arrecifes del Archipiélago Sabana – Camagüey 
(ASC) por Montalvo et al. (2015). Por su parte, las concentraciones promedio de PO4 y PT 
resultaron menores con respecto a los arrecifes de Batabanó y del ASC; aunque en las 
crestas de los sitios  SE-Cy. DP2 y  SE-Cy. DP1, los valores puntuales obtenidos llegaron 
a superar las concentraciones promedios informados para estos arrecifes coralinos (golfo 
de Batabanó y ASC).  

En los arrecifes del archipiélago Jardines de la Reina la concentración promedio de NH4 
fue superior a la informada para los arrecifes de Batabanó y los del Archipiélago Sabana–
Camagüey (ASC) por Perigó et al. (2000), Martínez-Canals, (2004) y Montalvo et al. (2015) 
(Tabla 7); mientras que el valor promedio de NT y PT resultó inferior con relación a los 
ecosistemas antes señalados (Tabla 7).  

En general, los valores promedios de todos los nutrientes en ambos ecosistemas se 
encontraron dentro del rango reportado para los arrecifes de Bonaire (Tabla 7). Sin 
embargo, en algunos sitios de crestas arrecifales y de arrecifes frontales del golfo de 
Cazones los tenores de PT superaron el valor máximo informado para estos arrecifes, 
considerados impactados por las actividades antropogénicas (Slijkerman et al., 2014) 
(Tabla 7). 

Tabla 7.  Concentraciones  medias de compuestos de nitrógeno y  fósforo,  expresadas  
en  µmol.L-1, en ecosistemas de arrecifes coralinos cubanos y del Caribe. 

Localización NH4 NOX PO4 NT PT Fuente 

Cayo Largo del 
Sur  

3,34  1,32 41,79  Miravet et al. (2000) 

Arrecifes del 
Golfo de 
Batabanó 

2,09 1,36 0,45 40,30 0,82 Perigó et al. (2000) y 
Martínez et al (2004) 

Archipiélago 
Sabana – 
Camagüey  

0,76 0,18 0,11 16,68 0,53 Montalvo et al, (2015) 

Bonaire 0,08 -
2,31 

0,06 -
1,31 

0,04 -
0,16 

1,24 - 
21,06 

0,10 -
0,61 

Slijkerman et al. (2014) 

Golfo de 
Cazones* 

1,09 0,59 0,10 18,82 0,52 octubre 2015  

Jardines de la 
Reina* 

2.13 0.41 

 

0.14 

 

11.67 

 

0.39 

 

septiembre 2015 

*Valores  medios correspondientes al muestreo de septiembre y octubre   2015 del 
proyecto Ccambio 

Tomando en consideración que la contaminación por nutrientes antropogénicos en estos 
arrecifes pudiera considerarse nula, Alcolado et al. (1999) suponen que las elevadas 
concentraciones de amonio (NH4) y fosfatos (PO4) en los ecosistemas arrecifales, al 
parecer están relacionadas a un proceso de generación local de nutrientes a partir de la 
actividad de las bacterias que mantiene un nivel basal de nitrógeno total alto. Según 
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Carmouzee (1994) la generación de nutrientes puede tener lugar a partir de procesos 
biogeoquímicos favorecida por la descomposición bacteriana y estimulada por las 
elevadas temperaturas. 

En los sitios arrecifales del golfo de Cazones y del archipiélago Jardines de la Reina, a 
pesar que existe un enriquecimiento por nitrógeno y fósforo se puso de manifiesto la 
existencia de condiciones de desequilibrio en la disponibilidad de estos elementos en 
algunos sitios, de acuerdo a las relaciones NTi/PO4 y NT/PT. En las crestas de los arrecifes 
SE-Cy.DP1 y SE-Cy.DP2 y en los frontales el S-EC y del E-Cy.Ca las relaciones NTi/PO4 
y NT/PT fueron inferiores a 16, lo que indica una limitación por nitrógeno (Redfield et al. 
1963) determinado por el exceso de fosfatos y fósforo total en el medio.  

De acuerdo al criterio de Guildfor y Hecky (2000), cuando los valores de NT/PT oscilan 
entre 20 y 50 no hay limitación por nutrientes para los productores primarios, sin embargo 
cuando los valores de esta relación son mayores que 50 y de NTi/PO4 son menores que 
16 refleja la  existencia de un desbalance en las concentraciones de los nutrientes 
esenciales (Anderson et al., 2002). Esta condición de desequilibrio en la disponibilidad de 
nitrógeno y fósforo constituye una alerta de deterioro de las condiciones ambientales en 
los ecosistemas marinos y costeros ya que favorece el desarrollo de especies oportunistas 
(Turner et al., 2000). Por su parte, Corredor et al. (1999) informan que a partir de la relación 
N/P se puede conocer las alteraciones en la disponibilidad de nitrógeno y fósforo y sus 
implicaciones para los ecosistemas tropicales dada la influencia sustancial que ejercen en 
la productividad biológica y la estructura de los mismos 

En general, tanto los arrecifes del golfo de Cazones como los del archipiélago Jardines de 
la Reina presentaron concentraciones de materia orgánica (DQO) superiores a la unidad 
y en algunos sitios los valores alcanzaron cifras entre 2,24 y 6,72 mg.L-1, llegando hasta 
los 10,88 mg.L-1. Estas elevadas concentraciones de materia orgánica contribuyeron al 
elevado estado trófico de las aguas que los rodean cuyas características van desde 
mesotróficas hasta hipertróficas. Los máximos puntuales de DQO obtenidos en los 
arrecifes del golfo de Cazones y en los del archipiélago Jardines de la Reina superaron 
los valores informados para los arrecifes  del Golfo de Batabanó por Miravet et al. (2000), 
Perigó et al. (2000) y Martínez-Canals (2004) y en el archipiélago Sabana-Camagüey 
(ASC) por Montalvo y Perigó (2004) y Montalvo et al. (2015). 
En ambos ecosistemas esta materia orgánica pudiera estar siendo aportada por vía 
alóctona ya que se encuentran influenciados directamente por las aguas enriquecidas 
provenientes de las plataformas aledañas (golfos de Batabanó, Ana María y 
Guacanayabo) (Lluis-Riera, 1983) y de manera  autóctona a partir del metabolismo 
autotrófico y por la muerte de los organismos de estos ecosistemas arrecifales (Alcolado 
et al., 1999).  
Además, en el golfo de Cazones los ecosistemas arrecifales están influenciados por el 
sistema de corrientes que favorece el efecto de entrampamiento de materia orgánica y 
microorganismos (Lugioyo, 2003; Arriaza et al., 2012) y por un importante enriquecimiento 
de materia orgánica proveniente del escurrimiento superficial y subterráneo de la  Ciénaga 
de Zapata, según lo informado por Petrova et al. (2007). En este estudio las clorofíceas 
estuvieron presentes dentro de los grupos que componen el fitoplancton en los sitios 
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arrecifales del golfo de Cazones, lo que constituye un indicador de los aportes de agua 
dulce a partir de estos escurrimientos superficiales y subterráneos.  
También se debe tener en cuenta el aporte de materia orgánica procedente de  los tapetes 
de cianobacterias que se encontraron en los arrecifes coralinos del golfo de Cazones y 
Jardines de la Reina. Brocke et al. (2015) cuantificaron los aportes de carbono orgánico 
disuelto (COD) por las cianobacterias para arrecifes coralinos del Caribe e informaron que 
éstas liberan entre 0,4 y 1 mg C.m-2.d-1. 
Las elevadas concentraciones de bacterias heterótrofas (BH) encontradas tanto en las 
crestas arrecifales como en los arrecifes profundos del golfo de Cazones y del archipiélago 
Jardines de la Reina guarda relación, en general, con la elevada disponibilidad de materia 
orgánica en el medio que estimula la duplicación y el desarrollo de estos microorganismos. 
Tal es el caso de las concentraciones encontradas en el golfo de Cazones en los sitios del 
Sur de la ensenada (S-EC) (cretas), Este de cayo Diego Pérez (E-Cy.DP) y Oeste de la 
ensenada (O-EC) (frontal) y en Jardines de la Reina en cayo Anclita, tanto en las crestas 
(Cy.An) como en los arrecifes frontales (E-Cy.An). 
Otros factores que intervienen en la abundancia de BH son el grado de cobertura coralina, 
la actividad de los organismos filtradores y bacteriovoros; así como la producción de 
mucus y materia orgánica que tiene lugar por los corales y los organismos que viven 
asociados a estos (vía autóctona)  (Gast, 1998). 
Comparando  las concentraciones de BH obtenidas en los sitios de arrecifes del golfo de 
Cazones con otras regiones de la plataforma (plataforma SW y archipiélago Sabana-
Camagüey), éstos fueron superiores a los informados para los arrecifes del archipiélago 
de los Canarreos por Miravet (2003) y similares para los del archipiélago Sabana-
Camagüey (Miravet et al., 1994). En el caso de los arrecifes de Jardines de la Reina, las 
concentraciones de BH fueron similares a las encontradas en los arrecifes del archipiélago 
de los Canarreos y el archipiélago Sabana-Camagüey (Miravet et al., 1994; Miravet, 2003). 

El hecho que se hayan encontrado concentraciones de bacterias sulfato-reductoras (BSR) 
en las crestas arrecifales de estos dos ecosistemas indica que existe una elevada 
acumulación de materia orgánica en los micronichos de las crestas que favorece la 
presencia de condiciones de anaerobiosis por la descomposición bacteriana (Gast, 1998), 
todo lo cual constituye una alerta del deterioro de la salud de esos arrecifes, ya que las 
BSR solo se desarrollan en ambientes anóxicos o reducidos.  
Al comparar los resultados obtenidos de BSR en los arrecifes del golfo de Cazones y en 
Jardines de la Reina con los informados por Miravet (2003) para los arrecifes que bordean 
el golfo de Batabanó, entre 1998 y 1999, los valores detectados en las crestas arrecifales 
del golfo de Cazones fueron superiores hasta en dos órdenes y similares a los detectados 
por Miravet et al. (1994) para los arrecifes que bordean el Archipiélago Sabana-
Camagüey. 
Uno de los grupos de bacterias que se encuentran ampliamente distribuidos en los 
ecosistemas marinos son los vibrios y en particular en los arrecifes coralinos son 
considerados indicadores importantes para evaluar el “estado de salud” ya que están 
asociados a una amplia gama de enfermedades de corales (Sweet y Bulling, 2017). En 
este sentido, las elevadas concentraciones de vibrio detectadas en algunos sitios de los 
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arrecifes del golfo de Cazones como los ubicados al sur del golfo de Cazones (Cy-Si) y 
(SE-Cy.DP2) y al sur de la Ensenada de Cazones (S-EC) y en los arrecifes de Jardines 
de la Reina el Oeste de cayo Grande (O2-Cy.Gr), puede servir de alerta ya que indican 
que desde el punto de vista microbiológico son más vulnerables al deterioro de su estado 
de salud a mediano plazo.  

Tanto en las crestas arrecifales como en los arrecifes frontales del golfo de Cazones y de 
Jardines de la Reina se encontraron organismos del fitoplancton potencialmente nocivos 
y oportunistas (Sar et al., 2002) como la diatomea Pseudonitzschia seriata, los 
dinoflagelados Dynophysis caudata, D. acuminata, Gymnodinium clorophorum, 
Akashiwuo sanguineum, Prorocentrum lima, P. micans, Prorocemtrum sp, Scrippsiella 
trochoidea y las cianobacterias Planctotrix sp y Oscillatoria sp.  
En general, la presencia de estos organismos fitoplanctónicos potencialmente nocivos y 
oportunistas en los sitios de cresta y arrecifes frontales del golfo de Cazones y Jardines 
de la Reina estuvo asociada con condiciones de desequilibrio por limitación de nitrógeno 
o de fósforo de acuerdo a las relaciones NTi/PO4 y NT/PT. En este sentido se distinguen 
los sitios SE-Cy.DP1, SE-Cy.DP2, E-Cy.DP y S-EC en el golfo de Cazones, donde existen 
condiciones de baja disponibilidad de nitrógeno o de fósforo (NTi/PO4= 2,05; 2,01; 3,23 y 
NT/PT= 160,79; 97,63; 81,18, respectivamente) y en Jardines de la Reina los sitios E-
Cy.Ca (arrecife frontal) con  NTi/PO4 de 4,55 y el  O-Cy.Gr (cresta arrecifal), NT/PT= 
243,53 y el E-Cy.Br y E-Cy.An (arrecifes profundos)  con una relación NT/PT de 84,90 y 
70,09, respectivamente). 

En condiciones de desequilibrio ambiental estos organismos son más susceptibles de 
provocar un crecimiento excesivo de sus poblaciones y producir daños a la salud de los 
ecosistemas, con una disminución de los tenores de oxígeno y muerte de organismos 
marinos (De la Lanza et al., 2000; Sar et al., 2002; Hallegraeff, 2010). Se informa que este 
fenómeno está asociado a la contaminación orgánica e inorgánica y a los efectos del 
Cambio Climático (Bonilla y Conde, 2000; Sar et al., 2002).  

Es de resaltar el aumento en la contribución de las cianobacterias planctónicas a la 
diversidad y abundancia del fitoplancton en estos ecosistemas arrecifales, 
fundamentalmente, en las crestas y arrecifes frontales de Jardines de la Reina. El aporte 
de las cianobacterias como grupo oportunista estuvo relacionado con elevados valores de 
temperatura y de nutrientes (amonio y/o fosfatos), con una respuesta mayor cuando las 
condiciones ambientales propiciaron una coincidencia entre estos tres factores 
fundamentales que rigen su comportamiento. 

En las crestas de Jardines de la Reina, la temperatura promedio alcanzó los 30,8 ºC con 
un valor promedio de NH4 de 2,31 µmol.L-1  y de PO4 de 0,05 µmol.L-1; mientras en los 
frontales los valores promedio de temperatura y de las concentraciones  de NH4 y PO4 
fueron de 29,3ºC, 1,86 µmol.L-1 y 0,09 µmol.L-1, respectivamente. A su vez, la mayor 
contribución de las cianobacterias detectada en cayo Caballones (Centro y NE) se 
corresponde con los valores más elevados de amonio (3,03 y 2,69 µmol.L-1)  y fosfatos en 
estos sitios (0,06 y 0,04 µmol.L-1).  Por su parte, el golfo de Cazones el S-EC  presentó  
valores elevados  de  temperatura  (30,3ºC) y  de concentración de amonio (1,41 µmol.L-

1). 
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Estos resultados confirman que las cianobacterias planctónicas constituyen adecuados 
indicadores de deterioro ambiental en las aguas marinas y costeras, ya que responden 
directamente a los cambios generados por la nutrificación y los efectos del cambio 
climático (elevadas temperaturas) (Thacke y Paul, 1999; Smith y Smith, 2001; Graham et 
al., 2009; Paerl y Huisman, 2009;).  

La importante contribución de las cianobacterias a la composición estructural del 
fitoplancton observado en las aguas que rodean a los ecosistemas arrecifales estudiados, 
corrobora lo informado por Loza et al. (2003 y 2007) y Loza (2010) sobre el cambio 
ocurrido en la comunidad fitoplanctónica a partir del siglo XXI y a su vez contrasta con las 
características informadas en décadas anteriores para las aguas marinas y costeras de 
Cuba por López-Baluja (1978); López-Baluja y Borrero (1977); López-Baluja y 
Vinogradova (1972); López-Baluja et al. (1980) y Popowski et al. (1982).  

Se plantea que entre los tensores del cambio global que mayormente influyen sobre la 
respuesta del fitoplancton con un incremento en el aporte de las cianobacterias se 
encuentran el aumento de la temperatura del océano y el enriquecimiento inorgánico, que 
propician la selección de las formas mejor adaptadas a las nuevas condiciones 
ambientales (Reynolds, 2006; Domis, Mooij y Huisman, 2007; Simon, 2009). En este 
sentido, Wilkinson (2000) informa que la abundancia de cianobacterias en los arrecifes no 
es un fenómeno referido a décadas anteriores en Cuba y el Gran Caribe, lo que  indica 
problemas de deterioro relativamente recientes en los ecosistemas asociados, 
fundamentalmente, a la nutrificación. 

A pesar de que no se encontraron diferencias significativas entre la concentración 
fitoplanctónica de las crestas y la de los arrecifes frontales, se observaron  variaciones de 
la abundancia del fitoplancton total en los diferentes sitios del arrecife. Lo anterior pudiera 
deberse a que las comunidades fitoplanctónicas presentes en los ecosistemas arrecifales 
están fuertemente influenciadas por el movimiento de las aguas, el tiempo de residencia 
de éstas sobre las crestas, la depredación por los consumidores de diferentes niveles 
tróficos que habitan en los arrecifes; así como por las variaciones de los tenores de 
nutrientes y materia orgánica  de origen autóctono y alóctono que puede llegar con el 
constante intercambio de las aguas (Gast, 1998). 
En Cuba, los estudios sobre la ecología del fitoplancton en arrecifes de coral han sido 
escasos, sólo existen antecedentes de investigaciones realizadas en los arrecifes que 
bordean el Golfo de Batabanó y un arrecife al norte de Ciudad de La Habana (SW y NW 
de Cuba, respectivamente) durante el periodo 1998-2000 (Loza et al., 2003) y en los 
arrecifes del archipiélago Sabana-Camagüey (ASC) (Enríquez et al., 2010). Sin embargo, 
en los arrecifes del golfo de Cazones y del archipiélago Jardines de la Reina no existía 
información sobre el tema. 

No obstante, teniendo en cuenta la ubicación geográfica de los dos golfos (Cazones y 
Batabanó) y el constante intercambio que se establece entre las plataformas y las aguas 
oceánicas adyacentes, es pertinente comentar que las concentraciones de fitoplancton 
registradas en el golfo de Cazones resultaron 3 veces mayor y las de Jardines de la Reina 
1,5 veces mayor, con relación a los ecosistemas arrecifales del golfo de Batabanó (Loza 
et al. (2003) y a los arrecifes del archipiélago Sabana-Camagüey (ASC) (Enríquez et al., 
2010). 
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Las relaciones obtenidas entre los factores bióticos y abióticos en las aguas de los 
biotopos arrecifales del golfo de Cazones y Jardines de la Reina sugieren que los 
microorganismos desempeñan un papel fundamental en el funcionamiento de la trama 
trófica entre los ecosistemas marinos pelágicos y bentónicos y ponen de manifiesto los 
procesos fundamentales que ocurren en los ecosistemas arrecifales como son la 
remineralización donde las bacterias heterótrofas aerobias descomponen la materia 
orgánica (expresada como DQO y Norg) con consumo de oxígeno y aportan nutrientes, 
fundamentalmente las formas oxidadas del nitrógeno (NOx) y cuya actividad se potencia 
con la influencia de las elevadas temperaturas. La desnitrificación donde las formas 
oxidadas del nitrógeno (NOx) son reducidas a amonio (NH4) como forma predominante del 
N inorg  y mejor utilizada para la síntesis de proteínas (Norg) por los organismos 
fotosintetizadores.  Por otra parte, quedó evidenciado que el desarrollo de las 
cianobacterias se estimula por el enriquecimiento de NH4 y PO4  y que la respuesta del  
fitoplancton  está  determinada, fundamentalmente  por el PO4. 

Mc Clanahan y Branch (2008) abordan la relación que existe entre los ecosistemas 
marinos pelágicos y bentónicos y refieren que los ecosistemas marinos bentónicos pueden 
estar asociados a su ambiente acuoso por tres factores: los aportes de nutrientes, los 
propágulos, el material particulado  (incluyendo el fitoplancton) y el detritus (materia 
orgánica y bacterias). 

A su vez, estos resultados permiten confirmar la hipótesis que los elevados valores de 
concentración de amonio en los ecosistemas arrecifales están asociados a la acción 
descomponedora de las bacterias sobre la materia orgánica generada por la muerte de 
los organismos del arrecife, fundamentalmente algas y corales (Alcolado et al., 1999). 

Además, a partir de este supuesto se puede considerar que los ecosistemas arrecifales 
están sometidos a un efecto de retroalimentación negativa ya que los mismos organismos 
al morir crean condiciones favorables para la nutrificación (elevados tenores de amonio y 
fosfatos) y la colonización (tapetes) por el desarrollo de especies oportunistas 
(cianobacterias planctónicas y bentónicas), lo que afecta el metabolismo del ecosistema 
y provoca su deterioro. Un factor importante a tener en cuenta es el incremento de la 
temperatura de las aguas como consecuencia del cambio climático que actúa como 
catalizador de este fenómeno. 

Los efectos del cambio climático constituyen un factor que agrava el deterioro ambiental 
de los ecosistemas marinos, en general, donde la temperatura de las aguas tiende a ser 
elevada y su impacto se magnifica por la ocurrencia de eventos “El Niño”, asociados a 
procesos nocivos para los ecosistemas arrecifales. Ello causa múltiples enfermedades y 
la proliferación de organismos oportunistas como algas y cianobacterias, en detrimento 
del valor  del servicio ofertado por estos ecosistemas. Las elevadas temperaturas 
relacionadas con anomalías climáticas también alteran el funcionamiento del ecosistema 
planctónico, estimulando la producción de materia orgánica a partir del incremento de la 
multiplicación celular de bacterias y fitoplancton y por ende la producción y el consumo de 
oxígeno, así como de nutrientes regenerados.  

En el futuro se espera que las anomalías del clima propicien eventos “El Niño y La Niña” 
más frecuentes e intensos, huracanes de mayor magnitud, así como la modificación de 
los patrones de lluvia. Estos cambios globales pueden afectar la interacción entre factores 
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geológicos, físicos, químicos, climáticos y biológicos que determinan el funcionamiento de 
los ambientes costeros, alterando directa o indirectamente variables como la temperatura, 
niveles de oxígeno, nutrientes y salinidad, entre otros; que en conjunto alterarán el hábitat, 
modificarán los ciclos biogeoquímicos, la calidad del agua y la composición y distribución 
de especies animales y vegetales (Lara, 2008). 

El análisis integral de los arrecifes más vulnerables al deterioro ambiental, tomando en 
consideración los indicadores químicos, microbiológicos y fitoplanctónicos de calidad de 
las aguas en el golfo de Cazones son SE-Cy.DP2, SE-Cy.DP1 y S-EC (Nirvana) y en el 
archipiélago Jardines de la Reina el E2-Cy.Gr, O2-Cy.Gr, C-Cy.Ca, E-Cy.Ca, NE-Cy.Ca y 
Cy.An, al presentar elevadas concentraciones de materia orgánica (DQO), un 
enriquecimiento en amonio, fosfatos y fósforo total con condiciones extremas de 
desequilibrio en las concentraciones de nitrógeno y fósforo; así como un mayor número 
de organismos fitoplanctónicos potencialmente nocivos, elevadas concentraciones de 
bacterias heterótrofas, de sulfato-reductoras, de Vibrio y de cianobacterias planctónicas. 

Comunidades bentónicas y de peces de los arrecifes coralinos del golfo de 
Cazones 
La cobertura viva de coral en el conjunto de crestas arrecifales evaluadas en el golfo de 
Cazones disminuyó en un 38,3% entre el 2001 (48,8%) y el 2015 (10,5%). En el 2015, la 
cobertura coralina fue menor que 17,6%, que es el promedio ponderado de la cobertura 
viva de coral para las crestas arrecifales de Cuba (Alcolado et al., 2009a). Para el 
conjunto de arrecifes frontales, la cobertura viva de coral disminuyó en el período 2001-
2015, aunque la mayor disminución ocurrió en solo tres años (entre 2012 y 2015). La 
pérdida de tejido coralino fue de un 16,1% entre el 2001 (25,5%) y el 2015 (9,4%), y el 
valor de cobertura coralina actual fue inferior al promedio ponderado de cobertura viva 
de coral para los arrecifes frontales de Cuba que según Alcolado et al. (2009a) es de 
13,4%, y también, fue menor que en los arrecifes frontales del golfo de Cazones en el 
2010 (Caballero et al., 2010). Los cálculos realizados por Alcolado et al. (2009a) sobre el 
promedio ponderado de la cobertura viva de coral en las crestas y arrecifes frontales de 
Cuba, abarcan la información de muestreos entre el 2003 y el 2009. Los datos de esta 
investigación son del 2015, o sea, seis años después al período anterior, por lo que es 
de esperar que los valores de cobertura sean menores; ya que la tendencia de esta 
variable en las crestas y arrecifes frontales en el golfo de Cazones fue disminuir, y es 
también, la tendencia observada en el Arrecife Mesoamericano y en el Gran Caribe 
(McField y Kramer, 2007; García-Salgado et al., 2008; Jackson et al., 2014).   
Las investigaciones realizadas en los arrecifes del Atlántico Occidental, reflejan que la 
cobertura viva de coral ha disminuido de manera generalizada y alarmante en las últimas 
tres décadas (Gardner et al., 2003; Schutte et al. 2010). En los arrecifes de los cayos de 
la Florida, subregión del Atlántico mejor estudiada, Schutte et al. (2010) detectan un 
promedio de 8,6% de cubrimiento entre el 2001 y el 2005. Para el resto del Caribe (sin 
incluir Florida), reportan un cubrimiento promedio general de 21,8% en el período 1996-
2005. La iniciativa AGRRA reportó para el Atlántico Occidental (1999-2001) un 
cubrimiento vivo promedio de 14%, un 11% para las crestas arrecifales y 15% para los 
arrecifes frontales (Kramer, 2003), y para la región del Caribe detectó un 20% para todos 
los hábitats y un 26% para los arrecifes frontales (McField y Kramer, 2007). Estos autores 
reportaron en los sitios de monitoreo sinóptico dentro del Sistema Arrecifal 
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Mesoamericano (SAM, Belice y México en todos los hábitats, 2004-2005) un promedio 
de cobertura coralina de 23%. A su vez, García-Salgado et al. (2008) encontraron para 
el SAM un cubrimiento promedio de 23,7%. En seis extensas áreas de arrecifes de Cuba: 
los Bajos de Sancho Pardo, la Bahía de Guanahacabibes, los Cayos de San Felipe, los 
arrecifes del norte del Golfo de Cazones, la costa oriental de la Bahía de Cochinos y la 
de Cienfuegos-Guajimico, se reportó una cobertura viva de coral de 20,9% entre las 
crestas y arrecifes frontales en conjunto, en las crestas y arrecifes someros el promedio 
fue de 28,6%, y en los arrecifes frontales fue de 19,6% (Caballero et al., 2012). 
Los promedios de cobertura viva de coral tanto en las crestas como los arrecifes frontales, 
y los arrecifes coralinos en conjunto (crestas y frontales) en el 2015 en el golfo de Cazones 
(9,9%), son inferiores al valor reportado para la región (más de 50%) en los años 70 del 
siglo pasado (Gardner et al., 2005). También, son menores que en muchas áreas del 
Atlántico Occidental, excepto en los cayos de la Florida, donde la cobertura coralina fue 
similar. La magnitud del cambio, tanto en las crestas arrecifales (38,3%) como en los 
arrecifes frontales (16,1%) en el período 2001-2015 en el golfo de Cazones, es superior a 
lo reportado por Gardner et al. (2003), quienes señalan que hasta el año 2001 se ha 
perdido en el Caribe alrededor de un 11% de cobertura coralina. Estos resultados 
evidencian la disminución drástica que tuvo la cobertura viva de coral en los arrecifes del 
golfo de Cazones en el 2015.     
La cresta S-EC ha sido considerada la de mayor resiliencia entre los arrecifes del sur y 
este del golfo de Batabanó, fundamentalmente por el resguardo contra el oleaje, mayor 
disponibilidad de nutrientes (provenientes de la ciénaga de Zapata y, al parecer, de las 
grandes profundidades), circulación habitual giratoria de las corrientes y abundancia del 
erizo herbívoro D. antillarum (Alcolado et al., 2013). En el 2015, su mayor cobertura 
coralina en comparación con las crestas localizadas más al sur (Cy.Si y Vi) puede 
deberse al resguardo contra el oleaje (generado por huracanes, vientos alisios, frentes 
fríos y sures), mayor disponibilidad de nutrientes (provenientes de la ciénaga de Zapata 
y de un giro ciclónico oceánico), a una recuperación por recubrimiento de colonias 
sobrevivientes, a la menor transparencia del agua que puede reducir la vulnerabilidad al 
blanqueamiento y a la mayor abundancia de D. antillarum entre el 2001 y 2015 (Fig. 12).  
Esta cresta, también mostró la mayor cobertura viva de coral durante el período 2001-
2012 en comparación con las crestas evaluadas (Rey-Villiers et al., 2016); aunque la 
cobertura coralina en S-EC no se mantuvo constante durante ese período, y según 
Alcolado et al. (2009b) disminuyó significativamente un 21% entre los años 2001 y 2007, 
debido al efecto destructivo del paso de dos huracanes de gran intensidad (Michelle y 
Dennis, ambos de categoría 4), y de manera indirecta a un enturbiamiento muy elevado 
del agua. Sin embargo, se puede observar una tendencia al incremento de la cobertura 
viva de coral en esa cresta a partir del 2007 y hasta el 2012. Entre el 2012 y 2015 la 
perdida de tejido coralino en S-EC, en solo tres años, ha alcanzado valores nunca 
reportados para esta cresta (44%), a tal extremo que la cobertura coralina ya no es 
diferente a la de otras crestas del golfo de Cazones (SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1), y su 
cobertura actual es regular según la escala de clasificación de Alcolado y Duran (2011). 
Una disminución de la cobertura viva de coral del 5% o más en un año, constituye una 
"alerta roja" para el Sistema Arrecifal Mesoamericano (SAM) (McField y Kramer, 2007). 
La pérdida de tejido de coral en S-EC fue superior a este umbral de referencia, lo que 
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enfatiza esta drástica disminución, que de persistir en el tiempo se perdería uno de los 
arrecifes de Acropora sp. comparables a los descritos a lo largo Caribe en la década de 
1950 y 1960 (Alcolado et al., 2010).    
La cobertura coralina en el resto de las crestas en el 2015, se clasifican de regular (SE-
Cy.DP2 y SE-Cy.DP1), pobre (Cy.Si) y crítica (Vi) (Alcolado y Durán, 2011). En SE-
Cy.DP2, la cobertura viva de coral no presentó fluctuaciones importantes entre el 2001 y 
el 2012, aunque ya en esta cresta la cobertura coralina había disminuido, ya que en 1988 
presentó un aproximado de un 70% (Alcolado et al., 2009a). Entre 2012 y 2015 mostró 
otra abrupta disminución en su cobertura. En SE-Cy.DP1, la cobertura viva de coral 
mostró una recuperación entre 2010 y 2012, pero nuevamente en el 2015 ocurrió una 
disminución importante de esa variable. En el caso de las crestas Cy.Si y Vi, solo existe 
información del 2001 y 2015 para analizar el comportamiento temporal de esta variable. 
En ambas, en el 2015 la cobertura tuvo una drástica disminución, y en Vi, llegó al extremo 
de que esa cresta ya no puede ser considerada un arrecife de coral, sino una simple 
comunidad de corales, ya que según Wilkinson (2008) un fondo rocoso con menos de 
5% de cobertura viva de coral ya no se considerado como un arrecife. 
En el caso de los arrecifes frontales, la cobertura viva de coral en el 2015 fue baja. Los 
sitios E-EC, S-EC, E-Cy.DP y Cy.Bl presentaron una condición regular, mientras que 
Cy.LP, O-EC, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 tuvieron una condición pobre según la escala de 
clasificación de Alcolado y Duran (2011). De manera general, los arrecifes frontales del 
golfo de Cazones entre el 2001 y el 2012 no tuvieron grandes disminuciones de la 
cobertura viva de coral, excepto en S-EC (Rey-Villiers et al., 2016), pero en el 2015 si 
ocurrieron importantes disminuciones de esta variable en casi todos los arrecifes 
evaluados. En S-EC, la cobertura viva de coral disminuyó de manera significativa entre 
el 2001 y el 2007 (Alcolado et al., 2009b), aunque a partir del 2007 se observó una 
tendencia al incremento de la cobertura coralina hasta el 2012, ya que en el 2015 
presentó una importante disminución. Según Alcolado et al. (2009b), la disminución de la 
cobertura entre 2001 y el 2007 en S-EC, debe haber ocurrido por el oleaje generado por 
el huracán Michelle, y por una fuerte sedimentación producida por la escorrentía cuando 
el Huracán Dennis en el 2005 influenció desde tierra. 
La disminución de la cobertura viva de coral entre 2012 y 2015 en la mayoría de las 
crestas y arrecifes frontales, parece deberse al intenso evento de blanqueamiento que se 
detectó a principios de octubre del 2015 que tuvo como consecuencia mortalidad de 
corales, ya que no se detectaron brotes de enfermedades microbianas ni han pasado 
fuertes huracanes por esta área en los últimos tres años (Fig. 86). 
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Figura 86. Trayectoria de tres huracanes y una tormenta tropical que azotaron el golfo de 
Cazones entre el 2001 y el 2015.    
Según la escala de clasificación de la Red de Monitoreo de Alerta temprana de Arrecifes 
Coralinos en las crestas Vi y S-EC el blanqueamiento fue casi total, en SE-Cy.DP2 y SE-
Cy.DP1 fue muy alto y en Cy.Si fue moderado. En los arrecifes frontales SE-Cy.DP1, S-
EC, O-EC, Cy.Bl y E-EC el blanqueamiento fue muy alto, y en Cy.LP, SE-Cy.DP2 y E-
Cy.DP fue alto. Según McField y Kramer (2007) una frecuencia de blanqueamiento de 
corales mayor que un 10% constituye una "alerta roja" en el SAM. Nuestros resultados 
muestran porcentajes de blanqueamientos superiores a un 10%. Además, en todas las 
crestas y arrecifes frontales evaluados se observaron corales blanqueados, lo que refleja 
que el 2015 fue un año de muy fuerte blanqueamiento y con gran extensión geográfica, 
lo que constituye un claro ejemplo de las consecuencias del cambio climático. El 
blanqueamiento de coral puede ser un buen indicador de los cambios climáticos (McField 
y Kramer, 2007).  
Este fuerte evento de blanqueamiento se debió a la elevada temperatura superficial en el 
mar Caribe con grandes extensiones marinas con acumulación de calor que se 
mantuvieron fundamentalmente desde agosto hasta avanzado octubre, e incluso los 
meses de noviembre y diciembre presentaron varios días con temperaturas elevadas 
(Fig. 88). Los corales son muy susceptible a los cambios de temperatura del agua, y un 
incremento de apenas 1 a 2ºC podría ser fatal (McField y Kramer, 2007). Por su parte, 
Alcolado y Rey-Villiers (2016) a partir de los reportes de la Red de Monitoreo de Alerta 
Temprana de Arrecifes Coralinos plantean que no se reportó en el 2015 ningún sitio de 
Cuba en que los corales no hayan sufrido algún grado de blanqueamiento, el cual varió 
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entre pobre y casi total, y al parecer ha sido el peor de los años de blanqueamiento de 
corales desde 1982. 
Es importante señalar, que entre el 2001 y el 2012 no se registraron elevados porcentajes 
de corales blanqueados en las crestas y arrecifes frontales del golfo de Cazones. Sin 
embargo, no quiere decir que no hayan ocurrido eventos de blanqueamiento en ese 
período, ya que los muestreos desafortunadamente no coincidieron con los meses en 
que se alcanza el mayor número acumulado de semanas calientes (DHW, por sus siglas 
en inglés) que es entre septiembre y octubre. Por ejemplo, Alcolado et al. (2001) 
realizaron los muestreos en marzo de 2001, los datos del 2007 corresponden a muestreos 
realizados a finales de junio, Caballero et al. (2010) en abril de 2010 y Caballero et al. 
(2012) en junio de 2012. Al respecto, Alcolado et al. (2013) señalan que la ausencia de 
blanqueamiento en los muestreos de junio de 2012 posiblemente se deba a que se 
realizaron a principios del verano, y además, el satélite NOAA/NESDIS no mostraba en 
áreas cercanas indicios de puntos calientes (hotspots) ni de número acumulado de 
semanas calientes (DHW, por sus siglas en inglés) de la superficie del mar 
(http://www.ospo.noaa.gov/Products/ocean/cb/dhw/index.htm). Además, al analizar los 
reportes de la Red de Monitoreo de Alerta Temprana de Arrecifes Coralinos se puede 
observar que en áreas cercanas a Cazones ha existido blanqueamiento de coral. En 
correspondencia con esto, Wilkinson y Souter (2008) señalan que el blanqueamiento del 
2005 en Cuba fue elevado.    

 
Figura 88. Número de semanas calientes acumuladas en el 2015 con más de 1ºC por 
encima del promedio de los máximos de temperatura superficial del mar en verano. 
Fuente: mapas de Degree Heating Weeks (DHW, por sus siglas en inglés) de 
NOAA/NESDIS (http://www.ospo.noaa.gov/Products/ocean/cb/dhw/index.htm).   
El blanqueamiento del 2015 provocó elevada mortalidad reciente de los corales en las 
crestas arrecifales. Esta mortalidad coralina fue superior a todos los valores detectados 
por Rey-Villiers et al. (2016) en esas crestas desde el 2001 hasta el 2012. Por ejemplo, 
en Nirvana la mortalidad reciente fue de 31,3%, lo que significa que este arrecife tuvo 28 

http://www.ospo.noaa.gov/Products/ocean/cb/dhw/index.htm


 

118 
 

veces más mortalidad coralina que en el 2001 (MR = 1,1%) y mucho más si lo 
comparamos con el 2007 (MR = 0,5%), 2010 (MR = 0,2%) y 2012 (MR = 0,1%) (Fig. 89). 
En la cresta Vizcaínos la mortalidad reciente en el 2015 fue nueve veces mayor que en 
el 2001, lo que influyó en que disminuyera drásticamente la cobertura coralina.       

 
Figura 89. Cresta arrecifal al sur de la ensenada de Cazones (Nirvana). A la izquierda se 
muestran las colonias de A. palmata vivas en el 2001 y a la derecha amplias zonas de 
las colonias (parduzcas y verdosas) muertas en el 2015 y ya cubiertas por algas. Fotos: 
Ken Warren Marks (izquierda) y Néstor Rey-Villiers (derecha).   
La escala de bioindicadores de Alcolado y Durán (2011), a partir de la mortalidad reciente, 
clasifica a la cresta S-EC con una condición crítica, a Vi como pobre y al resto de las 
crestas con una condición regular. Por su parte, McField y Kramer (2007) plantean que 
un arrecife saludable debería mostrar poca evidencia de mortalidad coralina reciente 
(menor que 3%), y declaran en "alerta roja" un arrecife con más de 5% de mortalidad 
reciente en el SAM. La mortalidad reciente en todas las crestas evaluadas fue superior al 
3%; las crestas S-EC (31,3%) y Vi (14,4%) mostraron mortalidad reciente mayor a un 5%, 
y el resto de las crestas presentaron valores muy cercanos (SE-Cy.DP2= 4,5%; SE-
Cy.DP1= 4,6% y Cy.Si= 4,7%).     
La escala de bioindicadores de Alcolado y Durán (2011) clasifica a todos los arrecifes 
frontales evaluados con una muy buena condición a partir de los resultados de mortalidad 
reciente. En los arrecifes frontales, la mortalidad reciente de los corales fue baja a pesar 
de ser el blanqueamiento alto y muy alto. En esto puede influir, la alimentación 
heterotrófica de los corales en un área donde existe una elevada fertilidad del agua, 
debido a la materia orgánica proveniente de la ciénaga de Zapata y de aguas profundas 
por la existencia de un giro ciclónico oceánico (Alcolado et al., 2013). También, este bajo 
nivel de mortalidad reciente, probablemente se deba al corto tiempo de prevalencia del 
evento de blanqueamiento, ya que los muestreos se realizaron durante dicho evento. En 
correspondencia con lo anterior, si un evento de blanqueamiento no se monitorea a lo 
largo del tiempo, será difícil determinar la cantidad de tejido muerto como consecuencia 
del mismo (McField y Kramer, 2007). Además, el blanqueamiento aunque no provoque 
mortalidad coralina, puede ocasionar los siguientes daños a los corales: limita  la  
capacidad  del  coral  para  recuperarse  de  daños leves a sus tejidos, incrementa  la  
mortalidad  parcial  o  total, reduce su capacidad de reproducción y los hace más 
vulnerables a las enfermedades y a otras presiones. Otro de los elementos a tener en 
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cuenta en la disminución de la cobertura viva de coral en los arrecifes frontales entre el 
2012 y el 2015, es que en todos los arrecifes (excepto Cy.Bl) se registraron tapetes de 
cianobacterias cubriendo el fondo, probablemente dado por un incremento en el 
enriquecimiento orgánico del área y las elevadas temperaturas del mar durante un tiempo 
prolongado. Según los resultados encontrados, las concentraciones de amonio (NH4) en 
el 2015 en los arrecifes frontales del golfo de Cazones fueron elevadas, lo que favorece 
el desarrollo de tapetes de cianobacterias.   
De acuerdo a la mortalidad total de corales (mortalidad reciente + mortalidad antigua), la 
cresta S-EC presenta una condición pobre (Alcolado y Durán, 2011), dado 
fundamentalmente por la elevada mortalidad reciente detectada, las crestas SE-Cy.DP2 
y Vi mostraron una condición regular y SE-Cy.DP1 y Cy.Si se clasifican como buenas 
(Alcolado y Durán, 2011). Todos los arrecifes frontales se clasifican con una buena 
condición, excepto Cy.Bl que muestra una condición muy buena (Alcolado y Durán, 
2011).   
Las enfermedades microbianas entre el 2012 y el 2015 en las crestas arrecifales fueron 
nulas, al igual que en los arrecifes frontales, excepto en S-EC (1% de banda negra en 
2015) y Cy.Bl (0,9% de manchas oscuras en 2015), donde se reportaron bajos 
porcentajes de enfermedades. Según la escala de Alcolado y Durán (2011), los arrecifes 
evaluados se clasifican como muy buenos de acuerdo al porcentaje de enfermedades. 
Por su parte, McField y Kramer (2007) expresan que un arrecife en el SAM se encuentra 
en "alerta roja" cuando la incidencia de enfermedades es mayor que un 5%. Los 
resultados de este trabajo estuvieron por debajo de esta referencia. Por estos motivos, 
no consideramos que los bajos porcentajes de enfermedades registrados hayan influido 
de manera importante en la disminución de la cobertura coralina entre 2012 y 2015. La 
tendencia en los arrecifes del golfo de Cazones (tanto en crestas como arrecifes frontales) 
entre el 2001 y el 2015 ha sido tener bajos porcentajes de enfermedades y a ir 
disminuyendo. Según Yakob y Mumby (2011) la incidencia de enfermedades está 
disminuyendo debido a que las comunidades de corales están siendo más resistente a 
los patógenos y a la colonización de epizoos. Por otra parte, en casi todos los arrecifes 
evaluados en el golfo de Cazones, existe un cambio en el patrón de predominio de las 
especies típicas formadoras de arrecifes por especies oportunistas y resistentes a 
diferentes factores, lo que puede influir en que se detecten con menor frecuencia las 
enfermedades. 
La disminución de la cobertura viva de coral en un 29,6% en la cresta SE-Cy.DP1 entre 
el 2001 y el 2010 parece deberse al paso de tres huracanes de gran intensidad (Michelle 
y Dennis, ambos de categoría 4, y Ike de categoría 1) y a una tormenta tropical, a los 
repetidos e intensos eventos de blanqueamiento y a la sobrepesca. En ese período 
existieron tres fuertes y extensos eventos de blanqueamiento en Cuba (2005, 2009 y 
2010) (Alcolado, 2010; 2011); además de ocurrir en otros años eventos de 
blanqueamiento en áreas cercanas al golfo de Cazones. En los casos de las crestas de 
Cy.Si, Vi y el arrecife frontal de Cy.Bl, solo existen muestreos en el 2001 y 2015 para 
hacer el análisis temporal de la cobertura coralina. En estos tres arrecifes, además del 
blanqueamiento ocurrido en el 2015 explicado anteriormente, parecen haber influido en 
la disminución de la cobertura, en parte, el paso de tres huracanes por esta área, otros 
fuertes eventos de blanqueamiento ocurridos en ese período (como en el 2005, 2009 y 
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2010) y a la sobrepesca. A pesar de que las enfermedades microbianas pueden afectar 
y retardar el crecimiento de los corales, ya que pueden matar rápidamente el tejido 
coralino (hasta 2 cm/día) (McField y Kramer, 2007), no consideramos que hayan influido 
de manera importante en el descenso de la cobertura de esos cuatro arrecifes, ya que 
durante el período 2001-2015 prácticamente estuvieron ausentes.           
No consideramos que la contaminación marina sea importante en la disminución de la 
cobertura viva de coral  en el 2015 en la mayoría de las crestas y arrecifes frontales, ni 
en las fluctuaciones de la cobertura coralina que han ocurrido en determinados arrecifes 
en el período 2001-2015, tratados anteriormente. Este criterio se basa en que el golfo de 
Cazones se encuentra alejado de grandes asentamientos humanos, y durante los 
muestreos no se detectaron fuentes de contaminantes puntuales.     
La disminución de la cobertura viva de coral en las crestas y arrecifes frontales no ha sido 
el único cambio en estos arrecifes. El patrón de predominio de las especies en cuanto a 
la cobertura viva relativa y a la abundancia numérica de las especies de corales también 
se ha modificado. En las crestas arrecifales, se evidencia una pérdida histórica de tejido 
de A. palmata, ya que es la especie que debía predominar en las crestas por ser la 
principal especie formadora de esta zona arrecifal (Acropora Biological Review Team, 
2005), y sin embargo, predominan P. astreoides y M. complanata, excepto en S-EC. En 
los arrecifes frontales ocurrió una modificación similar, ya que el predominio en cobertura 
del complejo de especies O. annularis, principal constructor de los arrecifes frontales del 
Caribe e indicador de favorabilidad ambiental (Kramer, 2003; McField y Kramer, 2007) 
fue sustituido por el de S. siderea. La pérdida de tejido puede provocar una reducción de 
las poblaciones y, en casos extremos, cambios radicales en la estructura de la comunidad 
o pérdida de la estructura y de las funciones del hábitat (McField y Kramer, 2007).  
De manera general, en las crestas arrecifales, la abundancia numérica de M. complanata 
y P. astreoides entre el 2001 y el 2015 han sustituido a A. palmata, a tal extremo, que en 
la cresta Vi no se observaron colonias vivas de esta especie. La única cresta, que 
presenta aún predominio de A. palmata es S-EC, aunque, también se observó una 
disminución en la abundancia de esta especie en el 2015, y entre el 2001 y el 2015, existe 
una tendencia al incremento de la abundancia de M. complanta y P. astreoides. En los 
arrecifes frontales, entre el 2001 y el 2015, y entre el 2012 y el 2015 (en dependencia de 
los sitios) el predominio numérico de S. siderea y P. astreoides (en distintas 
combinaciones) han desplazado al complejo de especie O. annularis. Como mismo 
ocurrió para la cresta S-EC, el arrecife frontal S-EC fue el único arrecife que conserva el 
patrón típico de predominio de las especies, con O. annularis (complejo de especies) 
predominando sobre S. siderea y P. astreoides. No obstante, es importante seguir el 
incremento notable de la abundancia de S. siderea en el 2015, en comparación con el 
2001 y el 2012.  
Los cambios en el patrón de predominio de las especies de corales entre el 2001 y el 
2015 no son los únicos que han ocurrido. A. cervicornis estuvo entre los corales más 
abundantes en los arrecifes del Caribe en profundidades inferiores a 20 m desde el último 
millón de años hasta la década de 1970 y 1980 (Geister, 1977; Jackson, 1994; Pandolfi, 
2002; Pandolfi y Jackson, 2006). Según Zlatarski y Martínez-Estalella (1982), esta 
especie fue abundante en los arrecifes frontales al sur y este del golfo de Batabanó en la 
década de 1970. Sin embargo, Alcolado et al. (2010) en el 2001, observaron en muchos 
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arrecifes frontales de esa área macizos muertos de esta especie, lo que refleja que los 
arrecifes frontales ya en esa fecha habían sufrido cambios en el predominio de las 
especies. Esto se corresponde con la ausencia prácticamente de A. cervicornis en los 
arrecifes del golfo de Cazones entre 2001 y 2015. Esta disminución en la abundancia de 
A. cervicornis en los arrecifes frontales coincide con la perdida de colonias de esta 
especie en el Gran Caribe (Aronson y Precht, 2001; Weil y Rogers, 2011; Jackson et al., 
2014). 
Las modificaciones en el patrón de predominio de las especies de corales tienen 
repercusiones para el ecosistema arrecifal. El reemplazo de las especies típicas 
formadoras de los arrecifes por las especies oportunistas M. complanata, P. astreoides y 
S. sidera implica la disminución de la complejidad estructural de los arrecifes, y por tanto, 
se alteran sus funciones ecológicas como: protección de la zona costera al disipar la 
energía del oleaje, refugio para diversos organismos, atractivo visual para el buceo 
contemplativo, entre otras.    
M. complanata es un invasor exitoso del espacio disponible, ya que es una especie de 
crecimiento rápido, muy resistente al oleaje y por su forma es poco afectada por la 
sedimentación (Lewis, 1996). Los corales del género Millepora tienen la capacidad de 
recuperarse bastante rápido luego de un evento extremo, y suelen recubrir y hasta 
sustituir a las colonias muertas de A. palmata (Alcolado, 2004).   
P. astreoides es una especie oportunista, de crecimiento rápido, resistente a la 
sedimentación, al oleaje y a la iluminación elevada (Martínez-Estalella y Herrera, 1989; 
Lirman y Fong, 1996; Torres y Morelock, 2002; Edmunds, 2010), tiene un gran potencial 
reproductivo, es comparativamente poco afectada por los huracanes (Lirman y Fong, 
1996; 1997) y se considera como una de las especies más tolerantes al blanqueamiento 
(Hennige et al., 2011).  
S. siderea tienen la capacidad de resistir el fuerte oleaje, la sedimentación, la iluminación 
elevada y es resistente a la nutrificación (Martínez-Estalella y Herrera, 1989; Lirman y 
Fong, 1996; Torres y Morelock, 2002; Edmunds, 2010). También, tiene elevada tasa de 
reclutamiento en la mayoría de nuestros arrecifes coralinos (Martínez-Estalella y Herrera, 
1989; Sullivan et al., 1994; Alcolado et al., 2003; Kramer, 2003; González-Ferrer, 2004). 
Los cambios en el patrón de predominio de las especies en las crestas y arrecifes 
frontales no han ocurrido de manera lineal en el período 2001-2015. Por ejemplo, en la 
cresta y arrecife frontal S-EC, el predominio de A. palmata y del complejo de especie O. 
annularis, respectivamente, descendieron entre 2001 y 2007, en parte, por el impacto de 
dos huracanes de gran intensidad (Michelle y Dennis, ambos de categoría 4) (Alcolado 
et al., 2009a). Posteriormente, la abundancia relativa de esas especies mostraron 
recuperación.      
El reemplazo de las especies típicas de corales ya ha sido reportado para el golfo de 
Cazones (Alcolado et al., 2009b; Caballero et al., 2016; Rey-Villiers et al., 2016) y para 
otras áreas de Cuba (Caballero et al., 2007; Hernández-Fernández et al., 2008; Hidalgo 
et al., 2011; Caballero et al., 2012; Castellanos et al., 2014). Este fenómeno parece ser 
una tendencia ya generalizada como respuesta a las múltiples condiciones estresantes 
en que se encuentran los arrecifes coralinos. Al parecer, en el golfo de Cazones estos 
cambios se deben a varios factores o a la combinación de ellos como: el paso de tres 
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huracanes de gran intensidad, los fuertes, sucesivos y extensos eventos de 
blanqueamiento y a la sobrepesca.   
A partir de los reportes de la Red de Monitoreo de Alerta Temprana de Arrecifes Coralinos 
se ha podido seguir el proceso del blanqueamiento en Cuba. En áreas cercanas al golfo 
de Cazones como la Bahía de Cochinos y Cayo Largo, han existido entre 2003 y 2015 
años de fuerte blanqueamiento como consecuencia del calor acumulado en el mar (Tabla 
66). A pesar de no existir con frecuencia reportes de la red en el golfo de Cazones, es de 
esperar que en esta área hayan ocurrido blanqueamiento coralino en el período 2003-
2015, debido a la cercanía a la Bahía de Cochinos y Cayo Largo. Solo existe un reporte 
en el 2015, donde predominaron los valores muy altos y casi totales (Tabla 66). Al 
parecer, el 2015 ha sido el peor de los años de blanqueamiento de corales desde 1982 
(Alcolado y Rey-Villiers, 2016). Otros años de gran intensidad y extensión geográfica del 
blanqueamiento han sido 1995, 1998, 2005, 2009 y 2010 (Alcolado, 2010; 2011). Las 
elevadas temperaturas del mar en el 2005, provocaron eventos masivos de 
blanqueamientos en todo el Caribe (Wilkinson, 2008; Miller et al., 2009; Bruckner y Hill, 
2009). Por su parte, Wilkinson y Souter (2008) señalan que el blanqueamiento del 2005 
en Cuba, varió desde 50% (blanqueamiento fuerte) a 95% (blanqueamiento casi total). 
Estos repetitivos intensos eventos de blanqueamiento pueden influir en el patrón de 
predominio de las especies. Según McField y Kramer (2007), el blanqueamiento severo 
o prolongado puede limitar el crecimiento del arrecife y transformar una comunidad de 
corales que construyen arrecifes en una formada por otros corales que no forman 
arrecifes.    
Tabla 66. Intensidad del blanqueamiento en el golfo de Cazones y en áreas cercanas 
entre 2003 y 2015.  

Años Localidad Intensidad del 
blanqueamiento 

Fuente 

2003 Bahía de Cochinos Nulo (0%) Alcolado 
(2007a) 

2005 Bahía de Cochinos Alto (31-50%) Alcolado 
(2007b) 

2005 Cayo Largo Muy alto (51-75%) Alcolado 
(2007b) 

2006 Cayo Largo Moderado (11-30%) 
Alto (31-50%) 

Alcolado 
(2007c) 

2007 Sur de la península de Zapata Moderado (11-30%) Alcolado (2008) 
2007 Bahía de Cochinos Casi total (76-100%) Alcolado (2008) 
2008 Cayo Largo Moderado (11-30%) Alcolado (2009) 
2008 Bahía de Cochinos Pobre (1-10%) Alcolado (2009) 
2009 Cayo Largo Alto (31-50%) Alcolado (2010) 
2009 Bahía de Cochinos Muy alto (51-75%) Alcolado (2010) 
2010 Bahía de Cochinos Muy alto (51-75%) Alcolado (2011) 
2010 Cayo Largo Moderado (11-30%) Alcolado (2011) 
2011 Bahía de Cochinos Moderado (11-30%) 

Pobre (1-10%) 
Alcolado (2012) 

2011 Cayo Largo Pobre (1-10%) Alcolado (2012) 
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2012 Bahía de Cochinos Pobre (1-10%) Alcolado (2013) 
2012 Cayo Largo Pobre (1-10%) 

Nula (0%) 
Alcolado (2013) 

2013 Bahía de Cochinos Pobre (1-10%) Alcolado (2014) 
2013 Cayo Largo Pobre (1-10%) Alcolado (2014) 
2014 Bahía de Cochinos Pobre (1-10%) Alcolado (2015) 
2014 Cayo Largo Pobre (1-10%) Alcolado (2015) 
2015 Golfo de Cazones: Cayo Sigua Moderado (11-30%) Alcolado y Rey-

Villiers (2016) 
2015 Golfo de Cazones: Cayo Los 

Pinos, Cayo Calvario, E de 
Ensenada de Cazones, Cayo 
Diego Pérez, W de Ensenada de 
Cazones, Cayo Blanco 

Muy Alto (51-75%) Alcolado y Rey-
Villiers (2016) 

2015 Golfo de Cazones: cresta 
arrecifal “Nirvana”, Cayo 
Vizcaínos  

Casi total (76-100%) Alcolado y Rey-
Villiers (2016) 

 
Las enfermedades microbianas en el período 2001-2015, tanto en las crestas como en 
los arrecifes frontales del golfo de Cazones han sido bajas. No obstante, antes del 2001, 
en varios arrecifes de Cuba (Cayos Doce Leguas, Cayo Ballenatos, Playa Baracoa, Santa 
Cruz del Norte, Cayo Levisa y Paraíso, Bahía Honda, en las crestas al norte de 
Camagüey y Cayo Coco) se ha observado mortalidad masiva de los corales A. palmata 
al parecer por la enfermedad llamada "banda blanca" que afectó prácticamente a todo el 
Caribe (Alcolado et al., 1998). Por su parte, Alcolado et al. (1998) señalan que la escasez 
del coral A. cervicornis al oeste de Cayo Largo del Sur y los promontorios de esta especie 
muertos en Punta Francés parece deberse, en parte, por la "banda blanca", como ha 
sucedido en el Caribe. Según  Aronson y Precht (2001; 2006) en los arrecifes del Caribe 
ha ocurrido una mortalidad masiva de acropóridos (a partir de 1981) debido a un brote 
masivo y letal de la enfermedad "banda blanca". En correspondencia con lo anterior, 
antes del 2001, ya los arrecifes de Cazones sufrieron una afectación en el patrón de 
predominio de las especies de corales. 
Los factores explicados anteriormente, propician que las especies de corales 
oportunistas como M. complanata, P. astreoides y S. siderea puedan sustituir a las 
especies típicas formadoras de crestas y arrecifes frontales (como ha estado 
sucediendo), ya que se adaptan mejor y son menos vulnerables a los agentes estresantes 
que actúan en los arrecifes.   
Al escenario antes descrito (disminución de la cobertura coralina, cambio en el patrón de 
predominio de especies, entre otros) se adiciona que el número promedio de especies 
de corales por transecto en todas las crestas y arrecifes frontales mostró una condición 
crítica (Alcolado y Durán, 2011). En tres crestas arrecifales (SE-Cy.DP2, SE-Cy.DP1 y 
Vi) el número promedio de especies de corales por transecto disminuyó en el 2015 al 
compararlo con los valores reportados en el 2001 por Alcolado et al. (2001). Esta variable 
disminuyó en el 2015 en comparación con la información obtenida en el 2001 por 
Alcolado et al. (2001) en los arrecifes frontales muestreados en ambos años (S-EC, E-
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Cy.DP, SE-Cy.DP2, SE-Cy.DP1 y Cy.Bl). La disminución en el número promedio de 
especies de corales entre 2001-2015 puede deberse al paso de tres huracanes por el 
área, a los repetidos y fuertes  eventos de blanqueamiento (Tabla 66) y a la sobrepesca, 
o la acción conjunta de estos factores. La influencia de estos tres factores se explicó 
antes en detalle, así como, porqué no consideramos a las enfermedades microbianas y 
a la contaminación marina. Es importante aclarar que en la investigación de Alcolado et 
al. (2001) no se excluyeron los corales con 100% de mortalidad como si se realizó en 
este trabajo. No obstante, consideramos que las comparaciones entre ambos trabajos 
son válidas porque no debe influir mucho en el número promedio de especies de corales 
por transecto, ya que en un sitio determinado habría que detectar todas las colonias de 
una especie con 100% de mortalidad o la única colonia de otra especie con la misma 
condición, lo que nos parece poco probable.        
Por otra parte, en el cálculo del promedio del diámetro máximo, altura, dimensión máxima 
y densidad lineal de los corales no consideramos que se puedan realizar comparaciones 
temporales con Alcolado et al. (2001). En el promedio de esas variables con solo incluir 
una colonia (de cualquier especie) con 100% de mortalidad, el cálculo sería diferente. A 
partir del promedio del diámetro máximo de los corales, la cresta S-EC presenta muy 
buena condición, SE-Cy.DP2 muestra una condición buena, SE-Cy.DP1 y Cy.Si están 
regulares y Vi tiene una condición crítica. En el caso de los arrecifes frontales, todos 
mostraron una condición crítica (Alcolado y Durán, 2011). Sin embargo, en esta escala, 
Alcolado y Durán (2011) no tienen en cuenta la zona ecológica del arrecifes (o sea, si es 
cresta o arrecife frontal), donde predominan especies con diferente tamaño. Por su parte, 
McField y Kramer (2007) plantean que un arrecife estará en "alerta roja" en el SAM 
cuando el tamaño promedio de los corales sea menor que 45 cm (diámetro máximo) en 
los arrecifes frontales y menor que 80 cm en las crestas arrecifales. Nuestros resultados 
muestran valores inferiores a esas referencias en las crestas y arrecifes frontales, con la 
excepción de la cresta S-EC, la que tiene un promedio de diámetro máximo de los corales 
bastante cercano (89, 7 cm). Esto refleja las condiciones deterioradas que muestran los 
arrecifes de Cazones en el 2015 en cuanto al tamaño de los corales. Al comparar los 
resultados del diámetro máximo de los corales en las crestas S-EC, SE-Cy.DP2 y SE-
Cy.DP1, y en el arrecife frontal S-EC con los de Caballero et al. (2016) (no incluyó las 
colonias 100% muertas fijadas al sustrato), se puede observar una disminución de esta 
variables en el 2015 con respecto al 2012 (para las crestas) y 2010 (para el arrecife 
frontal). Esta variable no mostró una variación entre el 2010 y 2015 en el arrecife frontal 
SE-Cy.DP1 al comparar nuestros resultados con los de Caballero et al. (2016). Por su 
parte, Rey-Villiers et al. (2016) señalan que el promedio del diámetro máximo (incluyendo 
las colonias 100% muertas fijadas al sustrato) de los corales en las crestas SE-Cy.DP1 y 
SE-Cy.DP2 en el período 2001-2012 mostró como tendencia una disminución. De otra 
manera ocurrió en la cresta S-EC, ya que en el 2012 se detectó el mayor promedio del 
diámetro máximo de los corales en comparación con el 2001, 2007 y 2010 (Rey-Villiers 
et al., 2016). En los arrecifes frontales S-EC, E-Cy.DP, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 el 
promedio del diámetro máximo de los corales fue menor en el 2012 que en el 2001 (Rey-
Villiers et al., 2016). La dimensión máxima de los corales permite clasificar a todas las 
crestas y arrecifes frontales evaluados con la misma condición que lo hizo el diámetro 
máximo a partir de la escala de Alcolado y Durán (2011). Para esta variable, los autores 
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anteriores tampoco tienen en cuenta la zona ecológica del arrecife, lo que consideramos 
que debe influir en dicha clasificación.                  
La disminución del tamaño de los corales (diámetro, altura y dimensión máximos) en un 
gradiente espacial de norte a sur en las crestas del golfo de Cazones es el reflejo de la 
dinámica de las comunidades de corales ante múltiples causas estresantes. El tamaño 
del coral varía según la especie, el tipo de arrecife, la profundidad y las perturbaciones 
(McField y Kramer, 2007). En nuestra investigación, la disminución del tamaño de los 
corales en ese gradiente espacial parece estar relacionado con el predominio de las 
especies y las perturbaciones históricas que han afectado a cada uno de los sitios, así 
como, la resistencia y recuperación de esos ecosistemas arrecifales ante las 
perturbaciones. En el diseño de la investigación se comparan los mismos tipos de 
arrecifes y a una similar profundidad (Tabla 1). La abundancia relativa de A. palmata en 
el 2015 tiene como tendencia una disminución de norte a sur, por lo que los sitios con 
mayor cantidad de colonias de A. palmata tienen mayor tamaño promedio de los corales. 
De manera inversa, ocurre con la suma de la abundancia de M. complanata y P. 
astreoides, especies de menor tamaño que A. palmata, lo que influye en el promedio del 
tamaño de los corales en cada uno de los sitios. Esta explicación es una de las causas 
de las diferencia estadísticas en el tamaño de los corales que se encontró entre las 
crestas S-EC (localizada más al norte) y Vi (ubicada más al sur).    
Las perturbaciones provocan mortalidad coralina, y con el tiempo el esqueleto se 
erosiona y disminuye el tamaño de los corales. En el período 2001-2008, por el golfo de 
Cazones pasaron tres huracanes de gran intensidad y una tormenta tropical, y entre el 
2003 y el 2015 han existido varios eventos fuertes y extensos de blanqueamiento de coral 
(Tabla 66). Consideramos que estas perturbaciones junto con el cambio en el predominio 
de las especies son la explicación más plausible de las diferencias detectadas entre la 
cresta localizada más al norte (S-EC) y la ubicada más al sur (Vi), y del gradiente norte-
sur observado en el promedio del tamaño de los corales. En relación a esto, Alcolado et 
al. (2009b) reportan que el diámetro máximo promedio de los corales en S-EC tuvo una 
reducción significativa entre 2001 y el 2007, debido al fuerte impacto del huracán Michelle 
en el 2001 que provocó una gran dispersión de ramas partidas del coral A. palmata. Sin 
embargo, en la cresta S-EC el diámetro máximo promedio de los corales se recuperó, ya 
que se incrementó en el 2012 e incluso fue superior a todos los años anteriores 
muestreados (2001, 2007, 2010) (Rey-Villiers et al., 2016). El blanqueamiento es otra de 
las perturbaciones que ha influido, un ejemplo de ello, es la elevada mortalidad reciente 
de corales observada en el 2015 durante el evento de blanqueamiento en las crestas S-
EC y Vi. Estas perturbaciones son probable que hayan tenido históricamente menor 
consecuencia en la cresta S-EC que en Vi, y la recuperación de la misma haya sido mejor. 
En correspondencia con eso, Alcolado et al. (2013) señalan que la cresta S-EC es una 
de las más resilientes entre los arrecifes del sur y este de Batabanó. Los factores que 
potencian que en la cresta S-EC los efectos de las perturbaciones sean menores y que 
se pueda recuperar mejor son: 1) el resguardo a la acción del oleaje generado por 
huracanes, los sures, los frentes fríos y los vientos Alisios, 2) la fertilidad del agua debido 
a la mayor disponibilidad de nutrientes provenientes de la ciénaga de Zapata y de aguas 
profundas por la existencia de un giro ciclónico oceánico (Fig. 90) que favorece la 
heterotrofía de los corales, 3) la recuperación del tejido por recapamiento de colonias 
sobrevivientes y 4) la mayor turbidez del agua puede influir históricamente que los corales 
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sean menos vulnerables al blanqueamiento. La menor transparencia del agua puede 
reducir la vulnerabilidad de los corales al blanqueamiento (Schuttenberg y Marshall, 
2008). Todos estos factores posibilitan que el tamaño de los corales sea mayor en S-EC 
que en Vi. Según McField y Kramer (2007) una gran cantidad de colonias grandes es una 
señal de que no ha habido perturbaciones o de que existen condiciones favorables para 
el crecimiento de los corales. En el caso de los arrecifes frontales, a pesar de que hay 
una variación espacial significativa en el tamaño de los corales, no se observa un patrón 
geográfico, ni cómo el cambio en el predominio de las especies y las perturbaciones 
históricas han afectado a cada uno de los sitios.    

 
Figura 90. Tendencia general de los vientos y circulación en superficie del golfo de 
Cazones. Esquema modificado a partir de Arriaza et al. (2012). 
La densidad lineal de los corales refleja que las crestas S-EC, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 
tienen una condición pobre, mientras que Cy.Si y Vi muestran una condición crítica de 
acuerdo a la escala de clasificación de Alcolado y Durán (2011). La densidad lineal de 
los corales en esas tres crestas mostró una disminución en el 2015 al compararla con la 
investigación realizada por Caballero et al. (2016) (no se incluyen las colonias 100% 
muertas y fijadas al sustrato) con datos del 2012. Por su parte, Rey-Villiers et al. (2016) 
plantean que en las crestas S-EC, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 la densidad de los corales 
mostró como tendencia una disminución desde el 2001 hasta el 2012. Nuestros 
resultados y las comparaciones realizadas con otros trabajos reflejan que la abundancia 
de colonias de corales ha disminuido en el período 2001-2015. Las diferencias 
estadísticas encontradas en la densidad de corales entre las crestas localizadas más al 
norte en el golfo de Cazones (S-EC, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1) en comparación con las 
localizadas más al sur (Cy.Si y Vi) parece deberse al paso de tres huracanes por el área, 
a los repetidos intensos eventos de blanqueamiento, y a los cuatro factores antes 
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mencionados con respecto a que las consecuencias de las perturbaciones en las crestas 
localizadas más al norte pueden ser menores y se pueden recuperar más rápido que las 
crestas ubicadas más al sur. Además, otro de los factores que pudo influir es que la 
densidad de D. antillarum en S-EC durante el período 2001-2015 ha sido 
significativamente mayor que en las crestas localizadas más al sur (Cy.Si y Vi), y también, 
la abundancia de D. antillarum en SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 durante ese período fue 
significativamente superior que en Vi. El erizo negro D. antillarum es un herbívoro clave 
en el control de las macroalgas en los arrecifes coralinos, por lo que puede incrementar 
la disponibilidad de un sustrato para la colonización de los reclutas de corales, y por lo 
tanto aumentar la densidad de corales.  
En los arrecifes frontales la densidad de los corales no mostró una variación espacial 
significativa, pero si han ocurrido disminuciones en el transcurso del tiempo. Esta variable 
disminuyó en el 2015 en los arrecifes S-EC y SE.Cy-DP1 en comparación con el trabajo 
de Caballero et al. (2016) con datos del 2010. Por su parte, Rey-Villiers et al. (2016) 
reportaron una disminución de la densidad de los corales en los arrecifes frontales 
evaluados en el golfo de Cazones en el período 2001-2012 (entre los que se encuentran, 
S-EC, E-Cy.DP, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1). Según la escala de clasificación de Alcolado 
y Durán (2011), a partir de la densidad de corales en el 2015, los arrecifes frontales E-
EC, S-EC, E-Cy.DP y Cy.Bl presenten una condición regular, mientras que Cy.LP, O-EC, 
SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 muestren una condición pobre.   
El reclutamiento de corales es uno de los procesos con mayor influencia en las 
comunidades arrecifales, y la abundancia de reclutas es un indicador importante de la 
capacidad de crecimiento y de recuperación que tendrá el arrecife después de una 
perturbación (McField y Kramer, 2007). El reclutamiento de corales mostró que la 
condición de las crestas S-EC y Cy.Si es crítica, en Vi es pobre, en SE-Cy.DP2 es regular 
y en SE-Cy.DP1 es buena, según la escala de clasificación de Alcolado y Durán (2011). 
Al aplicar esta misma escala, el reclutamiento de corales evidencia que el arrecife frontal 
SE-Cy.DP1 tiene una condición crítica, en S-EC y E-Cy.DP la condición es pobre, en O-
EC y SE-Cy.DP2 la condición es regular, en Cy.LP es buena, y en E-EC y Cy.Bl es muy 
buena. Las crestas S-EC y Cy.Si y el arrecife frontal SE-Cy.DP1, que presentaron una 
condición crítica, tuvieron las mayores coberturas de algas costrosas, por lo que es de 
esperar que se recuperen, dada la importancia que tienen este tipo de algas en propiciar 
el reclutamiento coralino (McField y Kramer, 2007). Por su parte, McField y Kramer (2007) 
plantean que un promedio de densidad de reclutas de coral a nivel regional en el SAM 
menor que 3 reclutas/m2, constituye una alerta roja. El promedio de la densidad de 
reclutas de coral en las crestas fue de 4,6 reclutas/m2, y en los arrecifes frontales de 8,9 
reclutas/m2 en el golfo de Cazones en el 2015, valores superiores a la referencia anterior.  
Sin embargo, la composición y abundancia de los reclutas de corales tanto en las crestas 
como arrecifes frontales estuvo conformado principalmente por especies oportunistas 
(Agaricia sp., P. astreoides, S. siderea y S. radians) y no por las especies típicas 
formadoras de arrecifes (acropóridos y Orbicella spp.). Las especies A. agaricites y P. 
astreoides son incubadoras y generalmente experimentan mayor reclutamiento dada sus 
características de estrategas r (Bak  et al. 1977; Bak y Steward, 1980). S. siderea es una 
especie  desovadora, pero sus reclutas se caracterizan por presentar gran resistencia en 
sus primeras etapas (Bak et al. 1977; Bak y Steward, 1980). Según Szmant (1986; 1991), 
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la estrategia reproductiva de S. radians es la incubación, lo que es característico de 
colonias pequeñas con múltiples ciclos reproductivos y altas tasas de reproducción, y 
generalmente habitan en ambientes inestables. Esta especie  además  de  reproducirse 
durante todo el año, presenta una dispersión de sus larvas a corta distancia (Vermeij,  
2005), lo que garantiza que se asienten cerca o dentro de la población de adultos (Neves 
y da Silva, 2003). Además, las colonias son reproductivamente activas a partir de los 2,23 
cm2 (se consideran adultas). S. radians es considerada una especie resistente a la 
sedimentación (Cortés y Risk, 1985), y tiene una gran capacidad de recuperación 
(Lirman, 2000). Es considerada una de las especies más tolerantes en el Caribe, 
encontrada a menudo en localidades de mucho disturbio (Lewis, 1989). Domina en 
hábitats naturales perturbados (áreas con alta sedimentación, temperatura y 
fluctuaciones de salinidad) (Lirman et al., 2002), condición que puede ser frecuente en 
los arrecifes del norte del golfo de Cazones, sobre todo después de fuertes lluvias debido 
al escurrimiento de la ciénaga de Zapata.    
Los erizos negros de espinas largas D. antillarum son herbívoros claves en el  arrecife,  
ya  que  ayudan  a  mantener un equilibrio entre el crecimiento  del  coral  y  el  de  las 
macroalgas que compiten contra los corales en la ocupación del fondo rocoso (Lessios 
et al., 1984; McField y Kramer, 2007). La abundancia del erizo negro D. antillarum 
muestró una ligera recuperación en las crestas arrecifales del golfo de Cazones al 
comparar los años 2001 y 2015, excepto en Vi. El promedio de la densidad de D. 
antillarum en el conjunto de crestas evaluadas en el 2015 en Cazones (1,4 individuos/m2) 
es superior al valor reportado en el 2001 (media: 0,45 ±0,13 individuos/m2) en la 
investigación de Alcolado et al. (2010). Esta recuperación, también se evidencia en la 
muy buena condición de la cresta S-EC y buena en SE-Cy.DP2, SE-Cy.DP1 y Cy.Si a 
partir de la escala de clasificación de Alcolado y Durán (2011). A partir de dicha escala, 
la cresta Vi presenta una condición crítica. Por su parte, McField y Kramer (2007) señalan 
en "alerta roja" a un arrecife en el SAM con una abundancia de D. antillarum menor que 
1 individuo/m2. En las crestas, nuestros resultados están por encima de esta referencia 
en S-EC (2,65 individuos/m2) y SE-Cy.DP2 (1,84 individuos/m2), en SE-Cy.DP1 (1,05 
individuos/m2) y Cy.Si (1,37 individuos/m2) la abundancia es cercana al umbral antes 
referido y en Vi no se observaron erizos. A pesar de que en casi todas las crestas existe 
una recuperación en la abundancia del erizo negro, la densidad de D. antillarum que se 
considera efectiva para la remoción de algas, debe ser mayor que 2 individuos/m2 
(CARICOMP, 2000; Steiner y Williams, 2006), cifra alcanzada solamente en la cresta S-
EC. Por su parte, McField y Kramer (2007) plantean que para mantener el control de las 
algas en un arrecife somero se necesitan alrededor de 4 a 8 erizos/m2, rango basado en 
que solo los erizos negros estuvieran pastando. Ninguna de las crestas evaluadas en el 
golfo de Cazones alcanzó esos valores.  
La cresta S-EC presentó de manera significativa la mayor abundancia de erizos negros 
entre el 2001 y el 2015 en comparación con el resto de las crestas. Los factores probables 
que han propiciado eso parecen deberse, a la protección que tienen ante la acción del 
oleaje generado por huracanes, vientos Alisios, frentes fríos y los sures, por lo que los 
individuos se verían menos afectadas y se recuperarían más rápido, y a un 
autoreclutamiento de sus larvas debido al patrón de circulación giratorio de las corrientes 
superficiales antes explicado (Fig. 36). También, la abundancia significativamente mayor 
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de D. antillarum en SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1 en comparación con Vi durante el período 
2001-2015 parece deberse a los factores antes mencionados.   
En el caso de los arrecifes frontales, todos mostraron una condición crítica en cuanto a 
la densidad de D. antillarum, al aplicar la escala de Alcolado y Durán (2011). Contrario a 
lo ocurrido en las crestas, los erizos D. antillarum no mostraron una recuperación entre 
el 2001 y el 2015, ya que solo se observaron pocos individuos en E-Cy.DP (Tabla 26). 
Por su parte, Rey-Villiers et al. (2016) plantean que la densidad de D. antillarum fue muy 
baja en los arrecifes frontales del golfo de Cazones entre el 2001 y el 2012, tendencia 
que se ha mantenido hasta el 2015.  
Para complicar aún más la situación, el relieve del fondo en las crestas y en la mayoría 
de los arrecifes frontales de Cazones (excepto en S-EC, SE-Cy.DP1 y O-EC) durante el 
período 2001-2015 disminuyó. La disminución de la cobertura viva de coral, el cambio en 
el predominio de las especies de corales, colonizando los sustratos rocosos especies de 
corales oportunistas y de menor tamaño que las especies típicas formadoras de arrecifes 
(A. palmata en crestas y Orbicella spp. en arrecifes frontales) y la disminución en el 
diámetro máximo de los corales tanto en las crestas como los arrecifes frontales ha 
influido en la perdida de la complejidad arquitectónica de los arrecifes de Cazones. 
Consideramos que las causas más probables de este panorama son el paso de tres 
huracanes de gran intensidad por el área (Fig. 86) y los repetidos intensos eventos de 
blanqueamiento entre el 2001 y el 2015. Las disminuciones más importantes en el relieve 
del fondo en las crestas, se detectaron en las localizadas más al sur en este golfo (Cy.Si 
y Vi), donde los efectos de los huracanes debe ser más negativo que en el resto de las 
crestas, a juzgar por la menor protección que tiene ante el fuerte oleaje. En 
correspondencia con esto, Álvarez-Phillips et al. (2009) plantean que la complejidad 
arquitectónica de los arrecifes en el Gran Caribe se está destruyendo, ya que los 
esqueletos remanentes de los corales que van muriendo sufren erosión acelerada, lo que 
da lugar al aplanamiento de los arrecifes. Según la publicación antes citada, la proporción 
de arrecifes complejos se ha reducido, aproximadamente, de 45% en 1969 a 2% en 2008, 
y la tendencia de pérdida de complejidad arquitectónica pronostica la desaparición de los 
arrecifes con estructura compleja para el año 2015. Además, esto debe reducir la 
posibilidad de recuperación de los arrecifes a través del recapamiento y del reclutamiento 
de corales sobre las estructuras remanentes de antiguos corales que cada vez son 
menos. Esta situación puede ser el caso del sitio Vi, ya que no se debe considerar una 
cresta arrecifal como se explicó anteriormente.        
Debido a este proceso, los arrecifes de Cazones brindan menores posibilidades de 
refugio y hábitats para otras especies, como ha venido ocurriendo en todo el Gran Caribe 
(Álvarez-Phillips et al., 2009), y además, disminuye la protección costera, la pesca y el 
turismo ecológico. En correspondencia con esto, McField y Kramer (2007) plantean que 
los arrecifes con estructura arquitectónica compleja ofrecen mayor variedad de hábitat, y 
un deterioro en la complejidad de los hábitats afecta directamente a muchas de las 
plantas y animales que los habitan, afectando también la productividad.    
De manera general, las especies y entidades de macroalgas encontradas en las crestas 
del golfo de Cazones son típicas y frecuentes en este hábitat. Caballero et al. (2010) 
reportan para esta área a Dictyota sp., Halimeda sp., Laurencia sp. y Lobophora 
variegata, especies que fueron encontradas en este estudio. En las crestas arrecifales 
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más al norte del golfo de Cazones (S-EC; SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1) las macroalgas 
carnosas y las calcáreas estuvieron prácticamente ausentes, predominando hacia el sur 
del golfo. En estas crestas (S-EC; SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1) fueron bajos también los 
índices y la altura de ambos GMF. Resultados similares a estos fueron encontrados por 
Alcolado et al. (2001) y Alcolado et al. (2013) entre los años 2001 y 2012. Este predominio 
en la distribución de los grupos de algas carnosas y calcáreas hacia el sur y las costrosas 
hacia el norte, puede estar dado por la influencia de múltiples causas. En este estudio, 
se registró la mayor densidad de erizos negros D. antillarum en los sitios más al norte y 
baja hacia el sur, clasificándose de muy buena (norte) y crítica (sur) según la clasificación 
de Alcolado y Durán (2011). En relación a esto, McField y Kramer (2007) plantean que 
los arrecifes con mayor abundancia de D. antillarum tienden a tener menos macroalgas 
y muchas veces son los más saludables (o tienen el potencial para serlo). Además de la 
acción de los herbívoros, otra posible explicación a la prácticamente ausencia de las 
algas carnosas y calcáreas en las crestas más al norte pudiera deberse al aporte intenso 
de agua dulce con material terrígeno proveniente de la Península de Zapata 
fundamentalmente durante la época de lluvia (Lluis-Riera, 1983). Este aporte intenso de 
agua dulce con material terrígeno produce disminuciones de la salinidad (Lluis-Riera, 
1983) y aumentos de la turbidez en las aguas aledañas, afectando el paso de la luz en la 
columna de agua. Existen especies calcáreas como Halimeda opuntia que habita 
comúnmente en sustratos rocosos, pero que su distribución espacial está delimitada por 
salinidades altas y estables (Collado-Vides et al., 2011). Estos aportes terrígenos 
ciertamente proveen de nutrientes necesarios para la comunidad algal, pero cuando son 
excesivos pueden influir o afectar los procesos naturales de asentamiento, crecimiento y 
producción de las macroalgas. Por otra parte, las crestas ubicadas hacia el sur no reciben 
la acción directa de estos aportes, por lo que tal vez, a esto se deba la diferenciación 
histórica en las coberturas de las algas carnosas y calcáreas con respecto a las costrosas 
en las crestas hacia el sur y norte del golfo de Cazones.  
En el caso de los arrecifes frontales, predominaron las macroalgas calcáreas y costrosas, 
principalmente las especies costrosas del género Peyssonnelia y las del orden 
Corallinales (ACC), y de las calcáreas fue Halimeda sp. Resultados similares fueron 
encontrados por Caballero et al. (2010) a 10 m de profundidad en el golfo de Cazones.  
En general, el porcentaje de cobertura de macroalgas calcáreas y costrosas tendió a ser 
mayor que el de las macroalgas carnosas en todos los arrecifes frontales evaluados. Esta 
misma tendencia se observó para la altura e índice de las algas calcáreas. Resultados 
diferentes son reportados por Alcolado et al. (2010) y Rey-Villiers et al. (2016), quienes 
encontraron los mayores valores de cobertura de macroalgas carnosas en todos los 
arrecifes frontales evaluados en los años 2001 (excepto en Cayo Blanco), 2010 y 2012 
(excepto al este del cayo Diego Pérez). Sin embargo, en los arrecifes frontales evaluados 
en el año 2007, el porcentaje de cobertura de macroalgas calcáreas fue mayor que el de 
los otros dos grupos morfofuncionales, y el índice de macroalgas calcáreas también fue 
superior que el de las carnosas (Alcolado et al. 2010). 
El porcentaje de cobertura de macroalgas costrosas en los arrecifes frontales evaluados 
en el golfo de Cazones, mostraron una ligera disminución respecto a los reportados en el 
2012 por Rey-Villiers et al. (2016), mientras que los valores de cobertura de algas 
calcáreas tuvieron un ligero aumento respecto a los del año 2012. Por otra parte, el 
porcentaje de cobertura de macroalgas carnosas reflejó una clara disminución respecto 
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a los resultados del 2001, 2010 y del 2012 (Alcolado et al., 2010; Rey-Villiers et al., 2016). 
Los sitios S-EC y SE-Cy.DP1 mostraron un ligero incremento en la cobertura de las 
macroalgas carnosas respecto a los valores encontrados en el año 2007 (Rey-Villiers et 
al., 2016).  
Múltiples pueden ser las causas que influyen en la distribución y abundancia de los 
grupos morfofuncionales evaluados. Uno pudiera ser el predominio de especies más 
resistentes a la elevada sedimentación proveniente desde tierra como son las algas 
costrosas y calcáreas. También, en ninguno de los sitios evaluados se observó el erizo 
negro D. antillarum, excepto en E-Cy.DP, lo que no coincide con los resultados 
encontrados para las algas carnosas, por lo que deben ser otros los factores que influyen 
en la respuesta de esta variable. Además, las afectaciones a la ictiofauna observadas el 
el área, también provocan consecuencias negativas en los arrecifes de coral, ya que los 
peces herbívoros son especies claves en el control del crecimiento de las macroalgas. 
El establecimiento de áreas protegidas mejora el estado de salud de las asociaciones de 
peces, pues elimina o disminuye significativamente la actividad extractiva (Halpern & 
Warner, 2002; Kelaher et al., 2014). Al parecer, la veda establecida en 1997 y la posterior 
aprobación de dos áreas protegidas en 2008 y 2010 han sido insuficientes para observar 
una recuperación de las asociaciones de peces en el golfo de Cazones. Tres evidencias 
apuntan a la sobreexplotación como la principal causa de degradación de la ictiofauna: 
1- baja densidad y biomasa de especies de importancia comercial como loros de gran 
talla, pargos, roncos y meros (todos los sitios fueron clasificados como pobres o críticos); 
2- talla pequeña de los individuos que fueron muestreados (casi todas las crestas 
clasificadas como pobres y casi todos los frontales clasificados como críticos) y sin 
aumento desde 2001; 3- los tres sitios más alejados de la costa, es decir, la crestas en 
Cy.Si y Vi y el frontal en Cy.Bl, obtuvieron los mayores valores acumulados de la escala 
de bioindicadores de Alcolado & Durán (2011). Sin embargo, hay otro factor clave que 
actualmente parece limitar su recuperación. 
El efecto combinado de la disminución de la cobertura de coral vivo y la pérdida de la 
complejidad estructural (por ejemplo, la altura y ancho de las colonias de corales y el 
relieve) influyen negativamente en la densidad y biomasa de las asociaciones de peces 
tanto fuera (Pratchett et al., 2008) como dentro (Jones et al., 2004; Hernández-Landa et 
al., 2014) de las áreas marinas protegidas. Las condiciones actuales del bentos en los 
arrecifes muestreados del golfo de Cazones también parecen estar afectando las 
asociaciones de peces. Ambos tipos de arrecifes mostraron claras señales de 
degradación según la escala de bioindicadores de Alcolado & Durán (2011). Sin embargo, 
las crestas tuvieron mejores condiciones que los arrecifes frontales, basados tanto en los 
indicadores bentónicos (González & Daranas, 2016; Rey-Villiers et al., 2016;) como en 
los ícticos.  
Una mayor complejidad estructural implica la existencia de grietas en el arrecife, las 
cuales se traducen en refugio para los peces y erizos, como D. antillarum. Este es uno 
de los factores principales que determinan el éxito de ambos grupos (Dame, 2008; 
Nemeth & Appeldoorn, 2009; Vergés, Vanderklift, Doropoulos & Hyndes, 2011). El relieve 
y la altura y cobertura de coral vivo ha disminuido significativamente desde 2001 tanto en 
las crestas como en los frontales (Rey-Villiers et al., 2016). Dichos bajos valores 
implicaron que la clasificación de todos los arrecifes muestreados estuviera entre crítica 
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y regular. En parte, esto justificaría la baja densidad y biomasa de los peces en ambos 
tipos de arrecifes. Sin embargo, las crestas fueron clasificadas como muy buenas según 
la alta densidad de D. antillarum y la baja cobertura y altura de macroalgas carnosas. A 
su vez, la densidad y biomasa de herbívoros (en particular de barberos) fue relativamente 
buena. Al parecer, la presencia de barberos y D. antillarum en las crestas controlan la 
abundancia de macroalgas carnosas, las cuales fueron muy bajas en el Golfo de Cazones 
(González & Martínez, 2016).  
Por el contrario, en los arrecifes frontales casi no se observaron erizos, y la densidad y 
biomasa de herbívoros fue muy baja (clasificados mayormente como pobres) y también 
la cobertura y altura de macroalgas carnosas fue muy baja (González & Martínez, 2016). 
Esto sugiere que la presencia de los erizos, los loros de pequeña talla y los barberos no 
es la principal causa del poco desarrollo de las algas en el área. Entonces se pudiera 
esperar que estuviera dado fundamentalmente por los nutrientes. Sin embargo, los 
resultados hidroquímicos muestran que tanto las crestas como los frontales presentan 
condiciones meso- e hipertróficas, lo que históricamente ha favorecido el crecimientos de 
las algas.    
La presencia del pez león ha estado relacionada positivamente con el grado de 
degradación de los arrecifes. Una mayor abundancia de esta especie también se ha 
encontrado en áreas protegidas donde se cumplen las vedas (Cobián et al., 2016). Al 
parecer, varios factores tanto bióticos como abióticos han limitado la dispersión del pez 
león al sur de Matanzas, o los muestreos no han sido suficientes. Sólo se tienen registros 
de siete individuos (talla media=25 cm) en dos arrecifes frontales de la Bahía de Cochinos 
(Punta Perdiz y Los Cocos; Chevalier et al., 2013). Durante los muestreos en el golfo de 
Cazones en 2015, aproximadamente 40 km al suroeste de los anteriores, sólo se 
observaron dos individuos (talla media=20 cm) también en dos arrecifes frontales. Por 
ahora, el pez león no se considera una amenaza para la ictiofauna nativa. La baja 
densidad y biomasa de las asociaciones de peces en el área no está relacionada con la 
presencia de esta especie exótica invasora.  
Al aplicar para cada sitio el sistema de clasificación y puntajes de los indicadores 
bentónicos y de las asociaciones de peces, propuesto por Alcolado & Durán (2011), se 
determinó que comparativamente la mejor cresta fue SE-Cy.DP2 y que el mejor arrecife 
frontal fue Cy.Bl, sin embargo, las puntuaciones alcanzadas se alejaron de los valores 
ideales. En las crestas, todos los sitios obtuvieron puntuaciones similares y comprendidas 
entre los percentiles 50 y 75 de la puntuación ideal (115 puntos). En cuanto a los arrecifes 
frontales, todas las puntuaciones alcanzadas estuvieron comprendidas entre los 
percentiles 50 y 75, excepto el peor (SE-Cy.DP2) que correspondió al percentil 25-50 de 
la puntuación ideal (115 puntos).  
Comunidades bentónicas y de peces de los arrecifes coralinos del archipiélago 
Jardines de la Reina 
La cobertura viva de coral en sólo dos de las crestas estudiadas (O2-Cy.Gr y C-Cy.Ca) 
superó el promedio de 17,6% reportado para el total de crestas de Cuba por Alcolado et 
al. (2009a); mientras que para los arrecifes frontales, tres (E-Cy.An, E2-Cy.Gr y E-Cy.Ca) 
mostraron valores mayores que el promedio de 13,4% descrito por dichos autores. Si 
analizamos el promedio general para toda el área estudiada de Jardines de la Reina, 
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tanto en las crestas (11%) como en los arrecifes frontales (16,4%), las coberturas vivas 
de coral fueron “regulares”. Rey-Villiers et al. (2016) refieren que la cobertura media de 
estas crestas en el 2001 era del 14% y en el 2012 del 11%, por lo que estos últimos 
valores se han mantenido hasta la fecha. Respecto a los arrecifes frontales, tanto en el 
2001 como en el 2012 las coberturas medias eran del 17%, por lo que también se han 
mantenido estables. Aun así, la tendencia tanto para Cuba como para el Gran Caribe 
apunta hacia una disminución (Gardner et al., 2003; García-Salgado et al., 2008; Alcolado 
et al., 2009a).  
En todos los arrecifes coralinos estudiados existió el predominio, tanto en cobertura viva 
como en número, de corales resistentes y oportunistas, en detrimento de las especies 
típicas. En las crestas, M. complanata y P. astreoides desplazaron a A. palmata, lo que 
implica la disminución de la complejidad estructural de estos ecosistemas, y por tanto, de 
las funciones ecológicas que estos realizan: barrera protectora para la zona costera, 
refugio para otras especies, atractivo visual para el buceo contemplativo, entre otras. En 
los arrecifes frontales, S. siderea dominó a O. faveolata, y la tercera posición respecto a 
la cobertura viva la ocupó P. astreoides y en cuanto a la abundancia en número A. 
agaricites. Además, las restantes especies del complejo Orbicella tampoco estuvieron 
bien representadas, las coberturas y abundancias de O. annularis fueron menores que el 
10% y O. franksi sólo se registró en E-Cy.Ca con valores inferiores al 3%. 
La sustitución de las especies típicas antes descrita, ya había sido reportada para el 
archipiélago Jardines de la Reina (Rey-Villiers et al., 2016) y para otras áreas de Cuba 
(Caballero et al., 2007; Hernández-Fernández et al., 2008; Alcolado et al., 2009b; Busutil 
et al., 2011; Hidalgo et al., 2011; Caballero et al., 2012; Castellanos et al., 2014). Este 
fenómeno parece ser una tendencia ya generalizada como respuesta a las condiciones 
estresantes en que se encuentran nuestros arrecifes coralinos.  
Los corales del género Millepora tienen la capacidad de recuperarse bastante rápido 
luego de un evento extremo, y suelen recubrir y hasta sustituir a las colonias muertas de 
A. palmata (Alcolado, 2004). Chiappone (2001) plantea que las algas coralinas y los 
acropóridos dominan como elementos estructurales según sea la intensidad del oleaje. 
En las zonas de alta energía se favorece el crecimiento de las algas coralinas y de las 
comunidades de Millepora, pero estas construyen de manera más lenta (3 a 6 m/1000 
años) la estructura coralina que A. palmata. Además, es muy resistente al oleaje y, por 
su forma, es poco afectada por la sedimentación, lo que le permite tener más éxito para 
colonizar el espacio disponible (Lewis, 1996). 
P. astreoides y S. siderea tienen la capacidad de resistir al fuerte oleaje, a la 
sedimentación y a la iluminación elevada (Martínez-Estalella & Herrera, 1989; Lirman & 
Fong, 1996; Torres & Morelock, 2002; Edmunds, 2010). P. astreoides también posee 
gran potencial reproductivo, comparativamente es poco dañada por los huracanes (Glynn 
et al., 1964; Lirman & Fong, 1996, 1997) y se considera como una de las especies más 
tolerantes al blanqueamiento (Hennige et al., 2011). Por otra parte, A. agaricites y 
también S. siderea, tienen elevada tasa de reclutamiento en la mayoría de nuestros 
arrecifes coralinos (Martínez-Estalella & Herrera, 1989; Sullivan et al., 1994; Alcolado et 
al., 2003; Kramer, 2003; González-Ferrer, 2004). Además, estas tres especies 
oportunistas tienden a ser más aplanadas que Orbicella y Acropora, provocando la 
disminución del relieve del fondo y con ello, menores posibilidades de refugio para otras 
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especies vitales para el arrecife, lo que también ha venido ocurriendo en todo el Gran 
Caribe (Álvarez-Phillips et al., 2009). A todo el panorama antes descrito se le suma que 
el número de especies S en todas las crestas y en la mayoría de arrecifes frontales fue 
“crítico”, lo que también resulta muy desfavorable para estos arrecifes. 
Las tallas de los corales (considerando diámetro, altura y dimensión máximos) aunque 
en la mayoría de las crestas se consideraron “buenas”, en E2-Cy.Gr y en Cy.An fueron 
“críticas”. Rey-Villiers et al. (2016) al comparar 2001 con 2012, reportan la disminución 
del diámetro máximo promedio de las colonias en todas las crestas estudiadas del 
Archipiélago hasta en un 50% y en E2-Cy.Gr y Cy.An hasta del 75%. Al analizar la 
evolución de estos dos sitios encontramos que respecto al diámetro máximo de sus 
corales la situación se ha ido agravando con el tiempo (E2-Cy.Gr 2012: 36 cm, 2015: 20,1 
cm; Cy.An 2012: 37,7 cm, 2015: 25,1 cm).  
En todos los arrecifes frontales las tallas de los corales también fueron “críticas”, excepto 
en E-Cy.An donde llegó a ser “pobre”. Según Rey-Villiers et al. (2016) entre el 2001 y el 
2012 también ocurrió la disminución de los diámetros máximos de las colonias, aunque 
no tan bruscamente como en las crestas. Sin embargo, los mayores valores reportados 
en el 2001 ya se consideraban “regulares”, posteriormente pasaron a “pobres” o críticos” 
en el 2012, y continuaron empeorando hasta el presente en la mayoría de los sitios (O2-
Cy.Gr 2012: 24,9 cm, 2015: 19,3 cm; E2-Cy.Gr 2012: 25,4 cm, 2015: 22 cm; E-Cy.An 
2012: 31 cm, 2015: 26,8 cm). 
La densidad lineal de corales promedio para las crestas del área (4,3%) calificó como 
“pobre”, aunque existieron valores “críticos” (E2-Cy.Gr, NE-Cy.Ca y Cy.An); mientras que 
en los arrecifes frontales (11,5%) se consideró “regular”. Rey-Villiers et al. (2016) plantean 
que no existen grandes variaciones entre 2001 y 2012 ni en las crestas ni en los arrecifes 
frontales del Archipiélago, pero advierten que en ambos años se incluyeron a las colonias 
totalmente muertas en pie, lo que impide las comparaciones con los resultados del 
presente estudio.    
En sentido general las mortalidades de corales no incidieron negativamente en los 
arrecife coralinos del Archipiélago: en la mayoría de las crestas fueron “buenas” o “muy 
buenas” (sólo en NE-Cy.Ca la mortalidad reciente fue “crítica”) y en todos los arrecifes 
frontales fueron “muy buenas”. Además, los valores encontrados fueron menores a los 
reportados por Rey-Villiers et al. (2016) para el Archipiélago, y corroboraron la tendencia 
hacia la disminución observada durante el periodo 2001-2012. Tampoco se detectaron 
enfermedades microbianas de corales en ninguno de los arrecifes estudiados, lo que 
también ha ido disminuyendo con el tiempo en el Archipiélago. En el 2001 los porcentajes 
de corales enfermos fueron bajos en todos los arrecifes del área (Alcolado et al., 2001), 
y aunque en el 2005 en los frontales se detectó elevada incidencia del síndrome de 
manchas oscuras en S. siderea (Hernández et al., 2011), desde el 2012 no se observa 
ningún coral enfermo (Rey-Villiers et al., 2016).  Algunos autores consideran que la 
incidencia de enfermedades está disminuyendo debido a que las comunidades de corales 
están siendo más resistentes a los patógenos y a la colonización de epizoos (Yakob & 
Mumby, 2011). 
Sin embargo, se registraron elevados porcentajes de blanqueamiento tanto en las crestas 
como en los arrecifes frontales, siendo casi total en la cresta SE-Cy.Br. Esto pudiera 
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deberse a que el estudio se realizó a finales de septiembre, cuando frecuentemente la 
temperatura del mar es elevada, lo que fue constatado in situ, con promedios de 30,8ºC 
en las crestas y de 30,6ºC en los arrecifes frontales (Alburquerque, 2016). Además, al 
analizar los registros de la NOAA del número de semanas calientes para el Archipiélago 
desde el 2 de julio y hasta el 29 de octubre de 2015 (http://www.ospo.noaa.gov/Products/ 
ocean/cb/dhw/2015.html), se observó que a partir de agosto ocurrió un incremento 
paulatino de la temperatura del mar. A inicios de agosto de 2015 la temperatura de las 
aguas del Archipiélago se elevaron un grado por encima del promedio para esta área, 
situación que se mantuvo entre dos y tres semanas, para luego en septiembre y hasta 
octubre mantenerse entre cuatro y siete semanas. Aunque la presión térmica es muy 
elevada y de manera sostenida, el hecho de que predominaron corales pálidos y 
parcialmente blanqueados sobre los totalmente blanqueados, pudiera significar mayores 
probabilidades de recuperación y con ello, menores posibilidades de que ocurran 
mortalidades totales de las colonias por esta causa. 
En 2001 se registró muy poco blanqueamiento en el Archipiélago (menor que 1%; 
Alcolado et al., 2001), a pesar de que los muestreos se realizaron en agosto, cuando la 
temperatura superficial del mar tiende a ser elevada. Hernández et al. (2011) encontraron 
que en la primera quincena de septiembre de 2005, el 8% de las colonias de las crestas 
estaban blanqueadas y el 7% en los arrecifes frontales; siendo las especies más 
afectadas en cada caso: A. agaricites, M. complanata y Millepora sp.; y A. agaricites y O. 
annularis. Sin embargo, en octubre de ese mismo año y coincidiendo con las más altas 
temperaturas, se registraron procentajes desde moderados (11-30%) hasta muy altos 
(51-75%; Alcolado, 2007b). Al parecer las elevadas temperaturas del mar del 2005 
provocaron eventos masivos de blanqueamientos en todo el Caribe (Wilkinson, 2008; 
Miller et al., 2009; Bruckner & Hill, 2009), y en Cuba en particular, varió entre el 50% 
(blanqueamiento fuerte) y el 95% (blanqueamiento casi total; Wilkinson & Souter, 2008). 
Es evidente que la detección del blanqueamiento está muy influenciada por la época en 
que se realicen los estudios y si entre los años difieren los meses donde se producen las 
altas temperaturas del mar se dificultan las comparaciones. Además, la respuesta de los 
corales ante estas presiones también depende del número de semanas transcurridas 
bajo las altas temperaturas, de la nubosidad, de la disponibilidad de alimento, entre otros 
factores.  
La densidad de reclutas media para las crestas (3 colonias/m2) fue “pobre” y en C-Cy.Ca 
llegó a ser “crítica”; mientras que en los arrecifes frontales (15,4 colonias/m2) calificó 
como “buena”. En el 2001 en el 50% de las crestas del Archipiélago la densidad de 
reclutas de coral era nula (Alcolado et al., 2001), y aunque en el 2012 se registró un 
incremento importante en la mayoría de estas (sobre todo en SE-Cy.Br, E2-Cy.Gr y 
Cy.An; Rey-Villiers et al., 2016), en el presente estudio ocurrió nuevamente la disminución 
de los valores. En los arrecifes frontales las condiciones fueron más favorables: en el 
2012 se observó un aumento comparado con el 2001 (Rey-Villiers et al., 2016), y estos 
valores fueron similares a los encontrados en el presente, lo que pudiera indicar cierta 
estabilidad.  
A pesar de que en las crestas existió predominio de las macroalgas costrosas y que esto 
favorece el reclutamiento coralino, la densidad de reclutas promedio fue “pobre”, lo que 
pudiera deberse al bajo potencial reproductivo condicionado por las “pobres” densidades 

http://www.ospo.noaa.gov/Products/%20ocean/cb/dhw/2015.html
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de corales adultos y por la disminución del diámetro máximo de las colonias ocurrida 
durante el periodo 2001-2015. Sin embargo, en los arrecifes frontales las densidades de 
reclutas fueron “buenas”, aun cuando las densidades de adultos eran “regulares” y las 
tallas “críticas”. Definitivamente el reclutamiento coralino es un proceso muy complejo, 
considerado aún como incomprendido (McManus, 2001) y dependiente de numerosos 
factores. 
Los corales adultos pueden sobrevivir en áreas donde la reproducción está fallando y las 
larvas son incapaces de fijarse (Richmond, 1997); mientras que en aquellas donde la 
reproducción es exitosa, este es sólo el primer paso en la repoblación de los corales. El 
reclutamiento depende de la habilidad de las larvas para identificar un sitio adecuado 
para que ocurra la implantación y la metamorfosis, lo que frecuentemente está 
determinado por señales químicas específicas (Pawlik & Hadfield, 1990). El criterio para 
la clasificación de un sitio incluye tipo de sustrato, movimiento del agua, salinidad, 
radiación solar adecuada para las zooxantelas, transparencia del agua, deposición 
limitada de sedimentos, niveles apropiados de pastoreo, en ocasiones ausencia de 
macroalgas o presencia de especies particulares o de una película biológica de 
diatomeas y bacterias (Jokiel, 1985; Tomascik & Sander, 1987; Richmond, 1993; 
Richmond, 1997). Una estructura de coral muerto o de algas calcáreas incrustantes 
brinda el mejor sustrato para el reclutamiento, pues contribuyen con el asentamiento y el 
crecimiento de los reclutas de corales y también ayudan a fortalecer el reclutamiento 
(Buddemeier & Fautin, 1993; Grimsditch & Salm, 2006).  
Se ha demostrado que el tamaño de la colonia es determinante en la fecundidad. Entre 
las colonias de corales de igual tamaño con pólipos pequeños, la edad puede afectar 
incluso el aporte reproductivo, siendo los corales más viejos los más fecundos (Kojis & 
Quinn, 1985). Para las formas de pólipos grandes se observó que el tamaño de éstos era 
más importante que el de la colonia tanto para la madurez como para la fecundidad 
(Harriott, 1983). Los corales ramificados, incluyendo al género Acropora, parecen 
necesitar al menos dos o tres años para alcanzar la madurez reproductiva y producir los 
primeros gametos y/o larvas. Los corales masivos, como los del género Porites, pueden 
requerir un periodo más largo para su crecimiento y desarrollo, de entre 4 y 7 años 
(Rinkevich & Loya, 1979; Szmant-Froelich, 1985; Szmant, 1986; Babcock, 1988). Para 
las especies que tienen una relación directa entre el tamaño de la colonia y la 
reproducción, la reducción del crecimiento por estrés puede incluso llevar a la depresión 
del potencial reproductivo (Richmond, 1997).  
En cuanto a la densidad del erizo negro D. antillarum, el promedio de las crestas (0,8 
individuos/m2) fue “regular” y en los arrecifes frontales con valor nulo fue “crítica”. Según 
los estudios realizados en el área, en general entre los años 2001 y 2005 las crestas 
presentan valores bajos (Alcolado et al., 2001; Martín et al., 2010), en 2012 en algunos 
sitios se observó un aumento: SE-Cy.Br, E2-Cy.Gr, C-Cy.Ca y Cy.An (Rey-Villiers et al., 
2016), sin embargo en 2015 se detectó la ocurrencia de una disminución importante. 
Posiblemente los resultados encontrados en 2012 coincidieron con un evento de 
reproducción, pero que a juzgar por lo observado posteriormente en 2015 no perduró en 
el tiempo. Con relación a los arrecifes frontales la situación empeora, puesto que entre 
2001 y 2015 los valores reportados han sido muy bajos en algunos sitios y nulos en la 
mayoría de estos (Alcolado et al., 2001; Martín et al., 2010; Rey-Villiers et al., 2016). En 
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concordancia con otros estudios realizados en Cuba (Alcolado et al., 2000; Alcolado et 
al., 2009b; Busutil et al., 2011; Hidalgo et al., 2011; Caballero et al., 2012; Lara et al., 
2013; Castellanos et al., 2014), las poblaciones del erizo negro D. antillarum continúan 
estando en una condición desfavorable, evidenciándose una vez más que no han sido 
capaces de recuperarse luego del evento de mortalidad masiva sufrido en todo el Caribe 
en 1983-1984 a causa de una enfermedad desconocida (Lessios et al., 1984). 
La ausencia de cianobacterias en las crestas arrecifales del área resultó positivo, pero sí 
se registraron coberturas en los arrecifes frontales, lo que constituye una señal de alarma 
puesto que este grupo se ha asociado con la eutrofización. Las cianobacterias también 
pueden provocar mortalidad en los corales, además de que afectan la estética del 
ecosistema arrecifal y de que se plantea su relación directa con la aparición de 
enfermedades (Antonius, 1981). 
Las especies de macroalgas que se encontraron predominando tanto en las crestas como 
en los arrecifes frontales se consideran típicas de estos biotopos (Clero et al., 2006; 
Martín et al., 2011).  
En cuanto a la cobertura de macroalgas, el predominio de las costrosas por sobre las 
calcáreas y las carnosas resultó favorable para las crestas del Archipiélago, considerando 
que las costrosas brindan el mejor sustrato para el reclutamiento de los corales debido a 
que contribuyen con el asentamiento y el crecimiento de los reclutas (Buddemeier & 
Fautin, 1993; Grimsditch & Salm, 2006). De acuerdo a los promedios de costrosas 
(20,6%) y de carnosas (4,3%) alcanzados en el área, esta presenta condiciones “buenas” 
y “muy buenas”, respectivamente. Además, existió correspondencia con el predominio en 
cobertura de especies del grupo de las costrosas (Orden Corallinales, Peyssonelia sp.) y 
de las calcáreas (Halimeda sp.). Adicionalmente y según el índice promedio de 
macroalgas calcáreas (26,9) para las crestas del área, esta se considera “muy buena”. 
También resultó positivo que dicho índice superó al de las carnosas (9,0), lo que 
demuestra que estas no sólo no predominaron en cobertura sino que alcanzaron tallas 
inferiores a las de las macroalgas calcáreas, favoreciéndose el desarrollo del ecosistema 
arrecifal.  
En los arrecifes frontales los resultados fueron un poco diferentes, puesto que 
prevalecieron las macroalgas carnosas sobre las costrosas y calcáreas. Aun así, el 
promedio para el área de carnosas (26,1%) y para cada uno de los sitios por separado 
calificó como “bueno”, aunque atentando contra las costrosas, cuyo promedio (13,2%) 
indicó condiciones “regulares”. Con relación al análisis de las coberturas por especies, 
también existieron coincidencias, predominando las carnosas (Dictyota sp.) y luego las 
costrosas (Orden Corallinales). Tampoco los índices de macroalgas fueron tan favorables 
al compararlos con los de las crestas, pues de acuerdo al promedio del de las carnosas 
(74,8) el área se encuentra en condiciones “regulares” y en O2-Cy.Gr y E-Cy.Ca en 
particular llegan a ser “pobres”. Además, el índice promedio de macroalgas calcáreas 
(23,3) fue inferior, lo que significa que las carnosas dominaron tanto en cobertura como 
en talla. 
Las coincidencias encontradas respecto al predominio de las coberturas por grupos 
morfofuncionales y por especies, tanto en las crestas como en los arrecifes frontales, se 
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confirmaron mediante los escalados multidimensionales, los que evidenciaron 
agrupamientos similares de los sitios.  
Al analizar las variaciones temporales, encontramos que en las crestas del Archipiélago 
entre el 2001 y el 2005 las coberturas de las macroalgas carnosas y de las calcáreas 
eran menores que las de las costrosas. Lo anterior cambió en 2012, cuando las carnosas 
comanzaron a dominar sobre las costrosas, aún en aquellos sitios que también 
experimentaron el aumento de la densidad del erizo negro D. antillarum. Las macroalgas 
calcáreas han tendido a la estabilidad durante el periodo 2001-2012. Los resultados del 
presente muestran que esta situación se ha revertido, y que por tanto, las crestas están 
favorecidas por el predominio de las macroalgas costrosas. Si bien aún las costrosas no 
llegan a los valores registrados en abril de 2005 (43,8%), sí han ido aumentado (2012: 
17,5%; 2015: 20,6%). A esto se le suma que las carnosas han disminuido notablemente 
(2012: 24%; 2015: 4,3%)(Alcolado et al., 2001; Pina et al., 2008; Rey-Villiers et al., 2016).  
En cuanto a los arrecifes frontales, durante el periodo 2001-2012 y hasta el presente, se 
ha mantenido el predominio de las macroalgas carnosas sobre las costrosas y calcáreas, 
sin embargo, los valores han cambiado. Las carnosas fueron aumentando hasta alcanzar 
los valores más altos del periodo en enero de 2005 (64,4%), también en aquellos sitios 
donde aumentaron las densidades del erizo negro D. antillarum, y posteriormente fueron 
disminuyendo (2012: 49%; 2015: 26,1%). Las costrosas y las calcáreas han tenido un 
comportamiento más inestable (Alcolado et al., 2001; Pina et al., 2008; Rey-Villiers et al., 
2016). 
Los efectos combinados de la disminución de la cobertura de coral vivo, cambios en la 
composición de especies de corales y la pérdida de la complejidad estructural influyen 
negativamente en la abundancia de las asociaciones de peces (Booth & Beretta, 2002; 
Garpe, Yahya, Lindahl & Öhman, 2006; Cheal, Wilson, Emslie & Dolman, 2008; Munday 
et al., 2007; Munday, Jones, Pratchett & Williams, 2008; Pratchett et al., 2008), incluso 
en las áreas marinas protegidas (Hughes et al., 2003; Jones et al., 2004). En los arrecifes 
muestreados la condición del bentos puede haber influido en la abundancia de las 
asociaciones de peces.   
La mayoría de las crestas tuvieron una baja abundancia de las asociaciones de peces, lo 
que puede estar relacionado con la condición del bentos. En varios sitios predominaron 
los peces herbívoros como loros y barberos, mientras que los peces carnívoros (roncos, 
pargos y meros) presentaron una baja abundancia. La cobertura de coral vivo fue baja 
(<20%) en la mayoría de las crestas y clasificada entre crítica y regular según la escala 
de Alcolado y Durán (2011). Además, en los sitios Cy.An, C-Cy.Ca, NE-Cy.Ca, O2-Cy.Gr 
y SE-Cy.Br la abundancia relativa de Acropora palmata fue baja (3,5-32%) y en E2-Cy.Gr 
no fueron observadas colonias de esta especie, con un predominio de Porites astreoides.  

La cresta de menor densidad y de biomasa fue E2-Cy.Gr. En este sitio no fueron 
censadas colonias de Acropora palmata, en su lugar dominó Porites astreoides con un 
48,6%. La cobertura de coral vivo fue baja (4 %) y clasificada como crítica según la escala 
de Alcolado y Durán (2011). Además, fue el sitio con menor diámetro máximo (20,1 cm) 
y dimensión máxima de corales (20,1 cm), las que fueron clasificadas como críticas según 
la escala de Alcolado y Durán (2011), lo que sugiere una menor complejidad estructural. 
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Estos elementos reflejan una degradación del bentos en este sitio, lo que coincide con la 
baja abundancia de las asociaciones de peces.  
La cresta de Cy.An fue el sitio de mayor densidad y biomasa de peces. En este 
predominaron los peces herbívoros como loros y barberos, mientras que los peces 
carnívoros (roncos, pargos y meros) fueron poco abundantes. En general este sitio no 
presentó buenas condiciones del bentos, con una cobertura de coral baja (2,5%) y 
clasificada como crítica por la escala de Alcolado y Durán (2011). Además, el diámetro 
máximo (25,1 cm) y la dimensión máxima (25,1 cm) de corales fueron clasificados como 
críticos según Alcolado y Durán (2011). Al parecer estas variables del bentos no están 
relacionadas con la abundancia de la ictiofauna en este caso, aunque no se tiene la 
medida del relieve, el cual puede influir en la densidad y biomasa de peces (Aburto-
Oropeza & Balart, 2000; Cobián et al., 2011). Este sitio en el 2001 presentó un relieve 
elevado, superior a 1 m (Alcolado et al., 2001).  
La densidad y biomasa de peces herbívoros en las crestas fueron altas en los sitios 
Cy.An, O2-Cy.Gr y SE-Cy.Br. Además, la densidad del erizo negro Diadema antillarum, 
que es otro herbívoro importante en los arrecifes (Steiner & Williams, 2006; Idjadi, Haring 
& Precht, 2010), fue elevada (≥1,1 ind/m2) en los sitios C-Cy.Ca, E2-Cy.Gr y O2-Cy.Gr, 
lo que favoreció la baja cobertura de las macroalgas carnosas en la mayoría de los sitios 
(<15%). El sitio con mayor abundancia de macroalgas carnosas fue NE-Cy.Ca, lo cual 
puede deberse a que la densidad y biomasa de peces herbívoros (Tabla 2) y la densidad 
del erizo negro (0,2 ind/m2; informe del bentos) fueron bajas. Sin embargo, en este sitio 
la cobertura de macroalgas carnosas (14 %) y el índice de macroalgas carnosas (29,3) 
aún se mantienen en niveles favorables según la escala de Alcolado y Durán (2011).  
La biomasa de peces fue alta en la mayoría de los arrecifes frontales, debido 
principalmente a la presencia de peces carnívoros como meros, pargos, roncos, pez perro 
y la picúa, lo que refleja el nivel de protección de estos arrecifes. Sin embargo, la densidad 
de peces y los puntajes de los indicadores de peces (en un intervalo de 22-27, de un 
máximo de 45 puntos) fueron bajos en todos los sitios, lo que indicó afectaciones en la 
abundancia de las asociaciones de peces que pueden estar relacionadas con la condición 
del bentos. La cobertura de coral vivo fue baja (<20%) en algunos de los arrecifes (E-
Cy.Ca, E-Cy.Br, O2-Cy.Gr). En el conjunto de todos los sitios predominaron Siderastrea 
siderea, Porites astreoides y Agaricia agaricites en comparación con el complejo de 
especies O. annularis y M. cavernosa. El diámetro máximo y la dimensión máxima de 
corales fueron bajos en todos los sitios (≤26 cm) y clasificados entre críticos y pobres 
según la escala de Alcolado y Durán (2011). Esto sugiere que son arrecifes que presentan 
poca complejidad estructural. 
El arrecife frontal de menores biomasa e índice de peces fue el sitio E-Cy.Br, lo cual 
puede estar relacionado con la condición del bentos. Este arrecife estaba formado en un 
68% por las especies de coral Siderastrea siderea, Porites astreoides y Agaricia 
agaricites, mientras que las especies del complejo O. annularis y M. cavernosa sólo 
representaron un 14%. Además, este sitio presentó valores bajos del diámetro máximo 
(22,3 cm) y la dimensión máxima de corales (22,3 cm), las que fueron clasificadas como 
críticas según la escala de Alcolado y Durán (2011). Esto sugiere que presenta poca 
complejidad estructural. 
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El arrecife frontal de mejor condición de la ictiofauna según el sistema de clasificación y 
puntajes propuesto por Alcolado y Durán (2011), fue E-Cy.An, debido principalmente a la 
mayor abundancia de peces herbívoros como los loros y barberos. Sin embargo, los 
peces carnívoros (roncos, pargos y meros) fueron muy escasos. En este sitio la cobertura 
de coral vivo (25%) fue elevada y clasificada como buena. Además, el diámetro (26,8 
cm), la altura (14,6 cm) y la dimensión máximos (26,8 cm) de corales fueron las mayores 
en comparación con los otros sitios. 
En los arrecifes frontales la densidad y la biomasa de peces herbívoros fueron bajas en 
la mayoría de los sitios y el erizo negro estuvo ausente en todos. Esto favoreció los 
elevados valores del índice de macroalgas carnosas en los arrecifes frontales (>41). La 
cobertura de macroalgas carnosas se mantuvo en niveles favorables en la mayoría de 
los sitios, con excepción de O2-Cy.Gr (31%), pero los porcentajes fueron mayores que 
los de las crestas. La escasez de erizos y peces herbívoros como loros y barberos puede 
afectar la calidad de los arrecifes al posibilitar un crecimiento excesivo de las algas en 
detrimento de los corales (Jompa & McCook, 2002; Mumby, 2006; Alcolado, 2007d, 
McField & Kramer, 2007, Cheal et al., 2010; Jackson et al., 2014).  
Jardines de la Reina no es una reserva estricta y aún existe alta presión pesquera (Pina, 
2008; Pina et al., 2009). La actividad pesquera comercial de peces quedó suspendida en 
el área comprendida desde cayo Grande hasta cayo Cachiboca (no incluía a cayo Bretón) 
al establecerse en 1996 una ZBREUP (Resolución 562/1996). Posteriormente fue 
establecido el Parque Nacional en el 2010 (Acuerdo 6803/2010), el cual tiene mayor 
extensión e incluye a cayo Bretón, pero no se ha implementado en el plan de manejo del 
parque la prohibición de la pesca. Sin embargo, en todo Jardines de la Reina, incluida la 
Reserva Marina, tienen lugar actividades extractivas de peces (Pina, 2008). La más 
importante por su volumen es la pesca de autoconsumo de los barcos langosteros. La 
segunda en importancia es la pesca de embarcaciones privadas, actividad legal fuera de 
la ZBREUP e ilegal o furtiva dentro. Por último, la pesca de autoconsumo de la empresa 
turística Azulmar, única con permiso para la pesca de peces dentro de la ZBREUP a partir 
de 1997. Según Pina (2008) y Pina-Amargós et al. (2014) los niveles de pesca en 
Jardines de la Reina no comprometen la efectividad del área protegida comprendida en 
la ZBREUP, aunque la disminución de las capturas pudiera potenciar los efectos positivos 
de la misma. No obstante, la pesca que se realiza en esta zona puede haber influido en 
menor o mayor medida en la abundancia de los peces carnívoros como pargos, meros, 
pez perro, roncos, picúas y herbívoros como loros y barberos en cada sitio de muestreo.  
En Jardines de la Reina las poblaciones de peces de gran tamaño y relativamente poco 
abundantes como pargos, meros, pez perro y picúas pueden variar significativamente su 
densidad en la escala de los meses (Pina, 2008, Pina et al., 2014). Estos hechos 
demuestran la necesidad de replicar adecuadamente las observaciones en el tiempo para 
arribar a conclusiones robustas (Pina, 2008). Esto también puede haber influido en la 
abundancia de los peces en los sitios muestreados y destaca la necesidad de realizar 
otro muestreo en otro periodo del año.  
Entre los años 2001 y 2015 la densidad de peces no presentó cambios significativos en 
el conjunto de crestas y arrecifes frontales. Sin embargo, la biomasa de peces aumentó 
en los arrecifes frontales, posiblemente debido a la protección del área. En general no 
hubo una variación significativa de la abundancia de la ictiofauna en la mayoría de las 
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crestas y arrecifes frontales entre el 2001 y el 2015. Esto sugiere que en la mayoría de 
los sitios las asociaciones de peces no han tenido grandes variaciones en su abundancia 
entre estos años, a pesar de la protección del área, lo que puede estar relacionado con 
la condición del bentos de cada sitio. También pueden haber influido otros factores como 
la pesca y las posibles variaciones temporales en la abundancia de la ictiofauna. No 
obstante, hay que destacar que en algunos sitios fueron abundantes los peces herbívoros 
y en otros los peces carnívoros.  
La densidad de peces promedio en las crestas de Jardines de la Reina fue mayor que en 
las crestas del archipiélago Sabana-Camagüey, parecida a la del golfo de Cazones en el 
2001 y menor que en golfo de Cazones en el 2015 (Fig. 91). La biomasa de peces 
promedio en las crestas de Jardines de la Reina fue mayor que en las crestas del 
archipiélago Sabana-Camagüey y menor que en el golfo de Cazones en el 2015 (Fig. 92).   

 
Figura 91. Densidad de peces promedio en crestas de varias zonas de Cuba. G.Cazones 
(2001): golfo de Cazones (García-Rodríguez, García-Fernández, Rodríguez-Machado & 
Chevalier, 2016), ASC (2011-2013): archipiélago Sabana-Camagüey (Castellanos et al., 
2014), G.Cazones (2015): golfo de Cazones (presente estudio).  
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Figura 924. Biomasa de peces promedio en crestas de varias zonas de Cuba. ASC (2011-
2013): archipiélago Sabana-Camagüey (Castellanos et al., 2014), G.Cazones (2015): 
golfo de Cazones (informe de peces del golfo de Cazones en este estudio).  
La densidad de peces promedio en los arrecifes frontales de Jardines de la Reina fue 
parecida a la observada en los arrecifes de Santa Lucía (Camagüey) y el Golfo de 
Cazones en el 2015 y mayor en las otras zonas (Fig. 93). La biomasa de peces promedio 
fue mayor que en varias zonas de Cuba (Fig. 94), lo que puede estar determinado por la 
protección de la pesca que existe en Jardines de la Reina.  

 
Figura 93. Densidad de peces promedio en arrecifes frontales de varias zonas de Cuba. 
G.Cazones (2001): golfo de Cazones (García-Rodríguez et al., 2016), La Habana (2009): 
litoral de la Habana (García-Rodríguez, Lara & González, 2012), ASC (2011-2013): 
archipiélago Sabana-Camagüey (Castellanos et al., 2014), SL, Camagüey: Santa Lucía, 
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Camagüey (Alcolado et al., 2009), G.Cazones (2015): golfo de Cazones (presente 
estudio).  

 
Figura 94. Biomasa de peces promedio en arrecifes frontales de varias zonas de Cuba. 
La Habana (2009): litoral de la Habana (García-Rodríguez et al., 2012), ASC (2011-2013): 
archipiélago Sabana-Camagüey (Castellanos et al., 2014), SL, Camagüey: Santa Lucía, 
Camagüey (Alcolado et al., 2009), G.Cazones (2015): golfo de Cazones (informe de 
peces del golfo de Cazones en este estudio).  
La abundancia del pez león en la zona de muestro fue baja debido a que solo fueron 
observados dos individuos de pez león en el arrecife profundo de O2-Cy.Gr. La densidad 
y la biomasa del pez león promedios en este sitio fueron menores que las reportadas por 
Chevalier et al. (2013) en sitios de buceo de Jardines de la Reina (Figs. 95 y 96).  
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Figura 95. Densidad promedio del pez león en arrecifes del archipiélago Jardines de la 
Reina. Fuente de los datos: Chevalier et al. (2013). O2-Cy.Gr: Oeste 2 de cayo Grande. 
 

 
Figura 96. Biomasa promedio del pez león en arrecifes del archipiélago Jardines de la 
Reina. Fuente de los datos: Chevalier et al. (2013). O2-Cy.Gr: Oeste 2 de cayo Grande. 
En general, las condiciones más favorables encontradas en 2015 en las crestas 
(predominio de macroalgas costrosas sobre carnosas) al compararlas con los arrecifes 
frontales (predominio de macroalgas carnosas sobre costrosas) pudieran deberse a: la 
existencia de erizos negros D. antillarum (aunque con densidades “regulares”); y al 
predominio de peces herbívoros (aunque con densidades y biomasas bajas). Aun así, 
hay que considerar que: 
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- las asociaciones de peces presentan una mala condición en ambos biotopos y que estas 
no han tenido grandes variaciones entre los años 2001 y 2015, a pesar de la protección 
que se ha realizado en el área; 
- históricamente los incrementos en las densidades del erizo negro D. antillarum no se 
han correspondido con las disminuciones en las coberturas de macroalgas carnosas; y  
- hay muchos otros factores que condicionan el desarrollo de estas macroalgas: ciclos de 
vida, estacionalidad, nutrientes, luz solar, temperatura, entre otros. 
Aunque el aplicar para cada sitio el sistema de clasificación y puntajes de los indicadores 
bentónicos y de las asociaciones de peces, propuesto por Alcolado & Durán (2011), 
permitió dilucidar que comparativamente la mejor cresta correspondió a O2-Cy.Gr y que 
el mejor arrecife frontal fue el de E-Cy.An, las puntuaciones alcanzadas se alejaron de 
los valores ideales. En las crestas, los dos sitios con las peores condiciones (E2-Cy.Gr y 
NE-Cy.Ca) obtuvieron puntuaciones (56 puntos) comprendidas entre los percentiles 25 y 
50 de la puntuación ideal (115 puntos); mientras que las crestas restantes, incluida la de 
mejor puntuación (O2-Cy.Gr con 82 puntos), estuvieron entre los percentiles 50 y 75. En 
cuanto a los arrecifes frontales las condiciones fueron más homogéneas, pues todas las 
puntuaciones alcanzadas, tanto la del mejor sitio (E-Cy.An con 76 puntos) como la del 
peor (E-Cy.Br con 65 puntos), estuvieron comprendidas entre los percentiles 50 y 75 de 
la puntuación ideal (115 puntos).  
CONCLUSIONES 
Calidad del agua de los arrecifes coralinos del golfo de Cazones y del archipiélago 
Jardines de la Reina 
1. En general, los arrecifes del golfo de Cazones y de Jardines de la Reina se 

encuentran bajo condiciones de estrés ambiental al presentar elevadas temperaturas 
de las aguas y una tendencia a la eutrofización por enriquecimiento de materia 
orgánica y amonio. 
 

2. Las aguas en los arrecifes del golfo de Cazones y Jardines de la Reina, en general, 
clasifican de mesotróficas a eutróficas de acuerdo a los indicadores microbiológicos 
y fitoplanctónicos, lo que refleja condiciones de nutrificación relacionadas con la 
descomposición de la materia orgánica generada por el propio ecosistema debido al 
deterioro de sus condiciones ambientales. 

 
3. Los arrecifes más vulnerables al deterioro ambiental, tomando en consideración los 

indicadores químicos, microbiológicos y fitoplanctónicos de calidad de las aguas en 
el golfo de Cazones son SE-Cy.DP2, SE-Cy.DP1 y S-EC (Nirvana) y en el 
archipiélago Jardines de la Reina el E2-Cy.Gr, O2-Cy.Gr, C-Cy.Ca, E-Cy.Ca, NE-
Cy.Ca y Cy.An, al presentar elevadas concentraciones de materia orgánica (DQO), 
un enriquecimiento en amonio, fosfatos y fósforo total con condiciones extremas de 
desequilibrio en la disponibilidad de nitrógeno y/o fósforo; así como un mayor número 
de organismos fitoplanctónicos potencialmente nocivos, elevadas concentraciones 
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de bacterias heterótrofas, de sulfato-reductoras, de Vibrio y de cianobacterias 
planctónicas. 

 

Comunidades bentónicas y de peces de los arrecifes coralinos del golfo de 
Cazones y del archipiélago Jardines de la Reina  

1. Los arrecifes coralinos del golfo de Cazones y del archipiélago Jardines de la 
Reina se han deteriorado durante el periodo 2001-2015, disminuyendo  la 
cobertura viva de coral y el diámetro máximo de las colonias, además de que 
predominan especies no típicas, más resistentes pero menos funcionales para el 
ecosistema. 

 
 
2. Durante el periodo 2001-2015 se incrementó el blanqueamiento de los corales 

provocado por las altas temperaturas, lo que constituye una consecuencia 
evidente del cambio climático; sin embrago durante este periodo las mortalidades 
de corales y las enfermedades microbianas no incidieron significativamente en los 
arrecifes coralinos del Golfo ni del Archipiélago, corroborándose la tendencia que 
existe hacia la disminución de estos eventos.  
 
 

3. La abundancia del erizo negro D. antillarum aumentó durante el período 2001-
2015 sólo en las crestas arrecifales ubicadas más hacia el norte del golfo de 
Cazones (S-EC, SE-Cy.DP2 y SE-Cy.DP1), lo que sugiere que en sentido general, 
sus poblaciones no han sido capaces de recuperarse del evento de mortalidad 
masiva acontecido en todo el Caribe en 1983-1984. 
 
 

4. No se encontró correspondencia entre el predominio de las macroalgas costrosas 
y el reclutamiento coralino. 
 
 

5. En los sitios arrecifales del golfo de Cazones y del archipiélago Jardines de la 
Reina, las asociaciones de peces se encuentran en mala condición, y en la 
mayoría de sus arrecifes no han ocurrido grandes variaciones de la abundancia 
entre el 2001 y el 2015,  lo que puede estar relacionado con las condiciones 
desfavorables del bentos y con el insuficiente cumplimiento de las leyes 
prohibitivas de la pesca de ambas regiones. 

 
 
6. El pez león no es abundante en los arrecifes coralinos estudiados del Golfo y del 

Archipiélago, por lo que aún no existe evidencia de que ejerza una presión 
negativa sobre las asociaciones de peces de ambas regiones.  
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7. A partir de los indicadores de condición del bentos y de las asociaciones de peces 
todos los arrecifes coralinos del Golfo y del Archipiélago se alejaron de las 
condiciones óptimas. Los de Cazones mostraron condiciones similares, siendo 
SE-Cy.DP2 la mejor cresta y Cy.Bl el mejor frontal; mientras que en Jardines de la 
Reina presentaron un mejor de conservación, la cresta de O2-Cy.Gr y el frontal del 
sitio E-Cy.An. 
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