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RReessuummeenn  

L 
as crecientes pérdidas en la biodiversidad costera, causadas principalmente por 

procesos relacionados con la contaminación, la sobrepesca y los cambios 

climáticos globales, han provocado la necesidad de tomar decisiones de carácter urgente 

con relación a la creación y gestión de áreas marinas protegidas. Actualmente, las 

nuevas tecnologías en el ámbito de la electrónica e informática permiten la toma, 

manipulación y análisis de una gran cantidad de datos ecológicos en la escala del 

paisaje. Considerando las características de la información necesaria para la 

conservación de la biodiversidad marina, se plantea contribuir a la formación de una 

base metodológica mediante técnicas visuales y acústicas de evaluación rápida del 

paisaje sumergido, con la finalidad de favorecer iniciativas concretas de gestión 

integrada de la zona costera y conservación de recursos vivos en áreas marinas 

protegidas, asequibles a países en desarrollo. La aplicabilidad de técnicas de 

teledetección, de hidroacústica, de geoestadística y de ordenación de datos ecológicos se 

verificó para hábitats marinos situados en aguas someras, por medio de dos estudios de 

caso. En el primero se evaluaron las alteraciones recientes en la bahía de Tamandaré y 

sus consecuencias para la supervivencia de los corales en arrecifes costeros, con el 

objetivo de apoyar la gestión del Área de Proteção Ambiental Costa dos Corais, 

ubicada en el litoral nordeste de Brasil. En el segundo estudio de caso se realizó una 

caracterización del paisaje submarino en las inmediaciones del islote de Lobos, situado 

en la costa norte de Fuerteventura (Islas Canarias), con el propósito de apoyar la 

creación de una reserva marina de interés pesquero. 

L 

 



 



11..  IInnttrroodduucccciióónn  

 



E l reciente descubrimiento de que, en alguna época lejana, hubo agua en Marte 

indica la posible existencia de una extinta biosfera en el vecino planeta rojo. 

Mientras tanto, aquí en la Tierra, la humanidad parece empeñada en equiparar el paisaje 

de ambos planetas, induciendo el desarrollo de un nuevo período de extinción masiva de 

la biodiversidad que nos acompaña. En el siglo XX, las tasas de extinción estimadas 

para el grupo de los mamíferos, por ejemplo, alcanzaron niveles cien veces mayores que 

la media estimada a lo largo de toda historia evolutiva del Filum. Para los próximos 25 

años, se espera que las tasas de extinción de especies tropicales lleguen a superar entre 

mil y diez mil veces las medias históricas (UNEP, 1995).  

E 

 

Las zonas costeras se encuentran entre los ambientes más valiosos y más amenazados 

de la Tierra. Se estima que más de la mitad de la biomasa marina se produce en las 

proximidades de la costa (Salm y Clark, 2000), de modo que prácticamente toda la 

captura pesquera mundial ocurre a menos de 320 Km del litoral (Barlett, 1991, 1993). 

Según Roberts et al. (2002), los diez principales centros de endemismos de especies 

marinas se localizan sobre áreas de arrecifes de coral cercanas a la costa, las cuales 

representan un 0,012% de la superficie de los océanos y donde habitan cerca de la mitad 

de las especies conocidas de hábito bentónico. Cerca de dos tercios de la población 

mundial vivía en zonas costeras en la década de los 80 (Inman y Brush, 1983) y no hay 

indicios de que esta situación haya cambiado. Además, los valores ambientales 

inherentes a las zonas litorales atraen una gran parte de la población mundial a la costa 

en épocas de verano, creando una intensa fluctuación demográfica de carácter estacional 

en las ciudades balneario. 

 

Entre los procesos que amenazan de manera creciente a los ambientes costeros durante 

las tres últimas generaciones destacan la eutrofización y la sobrepesca.  

 

La eutrofización, proceso de contaminación por nutrientes que induce al incremento 

excesivo de la producción orgánica, es capaz de llevar los procesos ecológicos que 

mantienen la biodiversidad costera al colapso (Stachowitsch y Avcin, 1988). Sus 

síntomas incluyen el aumento de la turbidez y de la sedimentación, el déficit de 

oxígeno, las mareas rojas, las bioinvasiones, etc. La hipoxia, la turbidez y la 

sedimentación excesivas son responsables de eventos de mortalidad masiva en aguas 

someras estratificadas y de baja hidrodinámica (Stachowitsch, 2003). El número de 
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zonas costeras “muertas” por estas causas se ha triplicado en los últimos treinta años 

(Malakoff, 1998). Las mareas rojas ocasionan graves problemas de intoxicación en las 

comunidades marinas, acumulándose en depredadores y poblaciones humanas, 

causando enfermedades como diarrea, amnesia, parálisis, etc. (GEOHAB, 2001). Los 

ambientes marinos estresados son susceptibles de invasiones por parte de especies 

exóticas (bioinvasiones), que suelen afectar a especies autóctonas y causar pérdidas de 

biodiversidad. Uno de los ejemplos es la invasión de la macroalga del género Caulerpa 

en el Mediterráneo (Occhipinti-Ambrogi y Savini, 2003). Se especula que éste puede ser 

el caso del erizo marino Diadema antillarum en el archipiélago canario, cuyo descontrol 

demográfico está correlacionado con perturbaciones en la estructura trófica de la 

comunidad íctica (Tuya et al., 2004a). 

 

Más graves aún son los efectos derivados de la sobrepesca (Dayton et al., 1995). En 

situaciones más extremas, la sobrepesca genera la sobreexplotación de los recursos 

vivos hasta su extinción (Jackson et al., 2001). En el caso de la pesca de arrastre, las 

consecuencias son aún más graves, produciéndose además la desestabilización del 

fondo marino y la supresión de las comunidades bentónicas (Stachowitsch, 2003).  

 

Los arrecifes de coral son particularmente susceptibles a las alteraciones 

medioambientales causadas en las plataformas continentales e insulares donde se 

desarrollan. Cerca del 58% de los arrecifes de coral de todo el mundo se encuentran 

amenazados (Stachowitsch, 2003). Los impactos se deben a una amplia gama de 

actividades directas e indirectas, entre las cuales se encuentran aquellas que originan la 

eutrofización y sedimentación excesiva (Malakoff, 1998). El turismo desordenado, el 

buceo y las pesquerías insostenibles también son responsables de alteraciones radicales 

de las especies dominantes en los arrecifes (Jackson, 1997; Barker y Roberts, in press). 

Estos factores, actuando conjuntamente con el proceso de calentamiento global de  la 

atmósfera, son los responsables de las enfermedades observadas en los corales, 

incluyendo el fenómeno del blanqueamiento masivo (bleaching) (Wilkinson, 2000). 

Desde 1980 este fenómeno es cada vez mas frecuente (Goreau y Hayes, 1994), 

alcanzando niveles globales durante el evento El Niño de 1998, en el que se observaron 

tasas de mortalidad de entre el 17% y el 80% en los sitios afectados (Goreau et al., 

2000). 
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Las soluciones teóricamente más adecuadas para afrontar estos graves problemas se 

apoyan en enfoques en las escalas de ecosistema y paisaje (Franklin, 1993), 

normalmente denominados como gestión integrada de la zona costera (Clark, 1996; 

Mokhtar y Ghani Aziz, 2003; Tagliani et al., 2003), cuyas herramientas de conservación 

más efectivas son las redes de áreas protegidas costeras y marinas (Salm y Clark, 2000; 

Sala et al., 2002). Sin embargo, las áreas marinas protegidas (AMPs), muchas veces, se 

crean sin formar parte de una red de áreas protegidas y tampoco de un programa de 

gestión integrada de la zona costera (Reuss-Strenzel, 1997).  

 

Las AMPs gestionadas con éxito proporcionan oportunidades para la reproducción, el 

desove y el reclutamiento de los recursos vivos marinos. Además, los hábitats internos 

de un AMP no están sujetos a daños físicos causados por actividades como la pesca de 

arrastre, dragado, construcciones, etc., ni a ruidos, movimientos y sombras causados por 

muelles, embarcaderos y embarcaciones (Pearce, 2002). Tal protección, en teoría, 

permite que los stocks más saludables se desarrollen en estas áreas y se diseminen hacia 

áreas no protegidas. Las especies que sirven de alimento pueden prosperar e 

incrementar la dieta de las especies depredadoras y, por lo tanto, contribuir al 

mantenimiento de su biomasa. Cuando estos procesos realmente ocurren, las AMPs son 

capaces de proteger de forma efectiva a la biodiversidad y a las especies amenazadas 

(Dodd, 2001; Pearce, 2002). 

 

Existen bastantes evidencias de que las AMPs promueven la conservación y 

recuperación de los recursos marinos vivos (NRC, 2001). Côté et al. (2001) analizando 

datos publicados a partir de la evaluación de 19 AMPs, concluyeron que éstas mejoran 

consistentemente la riqueza de especies en un promedio de un 11%, cuando se 

consideran todas las especies, y de un 28%, cuando se consideran solamente las 

especies objetivo de las pesquerías. 

 

También existe una serie de evidencias que ponen en duda la efectividad de las AMPs 

(Pastoors et al., 2000; Pearce, 2002). Christie et al. (2002), por ejemplo, tras cinco años 

de investigación en dos pequeñas AMPs en las islas de Balicasag y Pamilacan 

(Filipinas), implementadas con amplio apoyo de la comunidad, observaron incrementos 

en las coberturas de coral tanto dentro como fuera de zonas protegidas en una de las 

islas, mientras en la otra, donde hubo un evento de bleaching, se detectaron 
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disminuciones dentro y fuera de la zona protegida. En el mismo estudio, no se 

detectaron diferencias significativas entre las AMPs y los puntos de control en cuanto a 

la abundancia de especies ícticas de interés y a la riqueza de ictiofauna. Un caso similar 

tuvo lugar en Kenia, donde McClanahan y Mangi (2001) siguieron durante cinco años la 

pesca realizada cerca del parque marino de Mombaza. Sus observaciones ponen de 

manifiesto que, si bien los desembarques anuales por unidad de esfuerzo disminuyeron 

de forma general, independientemente de las distancias entre los caladeros y las zonas 

de exclusión, las mayores capturas correspondían a los caladeros más cercanos a las 

zonas protegidas. 

 

A pesar de los esfuerzos empleados en la gestión de las AMPs mencionadas en los 

ejemplos anteriores, los procesos de degradación ambiental fuera de las zonas de 

protección se hicieron sentir en el interior de las reservas, provocando una tendencia de 

disminución de biodiversidad y de la abundancia de las especies de interés. Las 

alteraciones en las tramas tróficas y la degradación de los hábitats sumergidos, 

provocados por contaminación, sobreexplotación, actividades turísticas desordenadas y 

cambios globales, se consideraron como los responsables de la incapacidad de las 

AMPs para cumplir con sus objetivos de conservación de la biodiversidad marina en 

ambos casos (McClanahan y Mangi, 2001; Christie et al., 2002).  

 

La creación de una AMP se propone, casi siempre, en función de las características 

estructurales bióticas y abióticas de un determinado espacio costero. Pero, al contrario 

de los componentes abióticos, la biodiversidad no se puede conservar a lo largo del 

tiempo, a menos que se garantice la persistencia de los procesos ecológicos que la 

mantienen. Se espera que las reservas demasiado pequeñas, incapaces de garantizar que 

las especies que desempeñan un papel clave en las redes tróficas (keystone species) 

completen sus ciclos de vida, sufran una pérdida de biodiversidad (Basset, 1999). Estos 

argumentos apoyan la tendencia al establecimiento de redes de AMPs, o bien grandes 

AMPs con múltiples usos, en detrimento de AMPs aisladas y de tamaño reducido 

(Clark, 1996). A pesar de eso, hay una serie de incertidumbres relacionadas con las 

variaciones locales en las estrategias de vida de las especies de interés, con las 

características oceanográficas regionales, con los patrones de uso, etc., que afectan la 

capacidad de una red de AMPs para proteger efectivamente la biodiversidad inherente a 

un espacio costero. Tales incertidumbres podrían ser ejemplificadas por las 

 19 



 

Introducción 

interrelaciones entre el tiempo medio de permanencia en el plancton de las larvas 

pertenecientes a especies clave, las direcciones e intensidades de las corrientes y las 

distancias entre zonas de exclusión (Botsford, 1999). 

 

Algunos análisis teóricos coinciden en señalar que, de manera general, son necesarios 

cuarenta años de investigación y seguimiento de la evolución de los recursos biológicos 

para reunir la información, que se requiere para garantizar la efectividad de una AMP o 

redes de AMP, con relación a la conservación y recuperación de la biodiversidad 

perteneciente a un determinado espacio sumergido (Basset, 1999; Pearce, 2002). No 

obstante, la frecuencia con que se suceden las perturbaciones es muy superior a la 

capacidad de recuperación de los ecosistemas, lo que induce a una progresiva 

aceleración de las pérdidas de biodiversidad (Stachowitsch, 2003). Tal proceso dificulta 

sobremanera la definición de una línea de base (baseline) que permita el contraste de las 

alteraciones detectadas en un trabajo de seguimiento ambiental. Sheppard (1995) 

denominó este fenómeno como síndrome de la línea de base cambiante (shifting 

baseline syndrome), con lo cual no hay garantías que los procesos que controlan la 

biodiversidad sigan inalterados a medio o a largo plazo. A estos problemas teóricos se 

suman los altos presupuestos necesarios para la ejecución de trabajos de investigación y 

seguimiento ambiental a largo plazo. Este hecho obstaculiza profundamente la 

posibilidad de que los países en desarrollo, poseedores de gran parte de la biodiversidad 

marina aún existente (Roberts et al., 2002), puedan implementar programas de 

seguimiento adecuados a las necesidades de conservación de los ecosistemas (Reuss-

Strenzel, 1997). 

 

Una de las alternativas propuestas recientemente para afrontar este dilema son los 

protocolos de evaluación rápida (RAPs – Rapid Assessment Protocols). Los RAPs son, 

básicamente, herramientas de gestión, constituidas por programas balanceados de 

muestreo sobre aspectos de las estructuras bióticas, abióticas y socioeconómicas de los 

sistemas ecológicos (Chutter, 1994; Ward et al., 1998). Mediante su aplicación, se 

busca optimizar al máximo los datos obtenidos in situ, con el objetivo de suministrar 

informaciones destinadas a orientar la toma de decisiones relacionadas con la gestión 

ambiental. Tales informaciones se podrán validar, complementar y, en caso necesario, 

rectificar por medio de investigaciones subsecuentes. Con relación a los ambientes 

marinos, la aplicación más común de los RAPs es la evaluación de la salud y 
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composición biótica de los arrecifes de coral (Ginsburg et al., 1996; Steneck et al., 

2000; Bunce et al., 2000; Costa Jr. et al., 2001).  

 

El reciente desarrollo de nuevas tecnologías en el campo de la electrónica y de la 

informática, como por ejemplo los ordenadores personales, los receptores de GPS y 

ecosondas portátiles, la teledetección, los programas de procesamiento de imágenes y 

sistemas geográficos de información (SIGs), los bancos de datos y paquetes estadísticos, 

etc., han permitido la adquisición, manipulación, integración y análisis de una gran 

cantidad de datos, a costes relativamente reducidos. Estas nuevas tecnologías indujeron 

el surgimiento de una nueva era en las ciencias ambientales, que hasta mediados de los 

años setentas, sufrían una severa limitación impuesta por la dificultad de manipular la 

cantidad de datos necesaria para la evaluación de las complejas interacciones existentes 

en los ecosistemas (Johnson y Gage, 1997). Estas nuevas tecnologías, utilizadas como 

herramientas para la obtención y el análisis de datos, poseen el potencial necesario para 

incrementar en gran manera las informaciones obtenidas mediante la ejecución de 

RAPs.  

 

Según Margalef (1993), la estructura de los ecosistemas acuáticos se organiza 

verticalmente a lo largo del eje definido por la penetración de la luz y la gravedad. Las 

variaciones horizontales en el espacio se deben a la variabilidad espacio-temporal en los 

patrones de energía incidente. Cuando estos patrones actúan de manera constante, los 

gradientes estructurales tienden a amplificarse. Eso ocurre porque los sistemas más 

complejos en cuanto a la información (diversidad) adquirida hacen un mejor uso de la 

energía incidente y consiguen acumular más diversidad por unidad de área que los 

sistemas menos complejos. Este proceso contribuye a la compartimentación del espacio, 

a través de la formación de mosaicos de manchas homogéneas que ejercen distintas 

funciones en el mantenimiento de la complejidad del ecosistema. Los ambientes 

sometidos a fuertes fluctuaciones de la energía incidente, por ejemplo, tienden a 

mantener una baja complejidad estructural (diversidad), compensada por grandes tasas 

de renovación de estas estructuras. Los ecosistemas así son grandes productores, como 

por ejemplo, marismas, manglares o estuarios. Por otro lado, los ecosistemas más 

estables son capaces de acumular más información mediante la reducción de sus tasas 

de renovación y funcionan como reserva de recursos genéticos. Un ejemplo serían los 

arrecifes de coral. 
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El término ecosistema define las características estructurales y funcionales de los 

ambientes y suele ser empleado para denominar tanto las manchas que forman los 

mosaicos por separado, como el mosaico como un todo, independientemente de la 

escala; no obstante, en la práctica, los ecólogos suelen buscar espacios relativamente 

homogéneos como objeto de estudio (Odum, 1971). Las transferencias de energía y 

materia entre los componentes estructurales que forman los ecosistemas (minerales, 

plantas, animales, etc.) pueden ser internas (verticales) o entre distintos ecosistemas 

(horizontales). Éstas son responsables de la manifestación de propiedades emergentes 

en los sistemas ecológicos, como la sucesión, la estabilidad y la resiliencia, las cuales 

son el resultado de la capacidad de los sistemas vivos de auto-organizarse y auto-

mantenerse a lo largo del tiempo (Lugo y Morris, 1982; Odum, 1983; Margalef, 1993). 

 

El paisaje (landscape) se conforma como un espacio heterogéneo formado por un 

conjunto de ecosistemas (elementos del paisaje) interactuantes, que se repiten a lo largo 

del paisaje y que están bajo la misma influencia climática e historia geomorfológica. La 

ecología del paisaje, al contrario de otras ramas de la ecología, enfoca sobretodo las 

interacciones entre los ecosistemas que forman un paisaje. Las unidades funcionales del 

paisaje son los ecosistemas (Forman y Godron, 1986). El término paisaje marino 

(seascape) fue introducido por Barlett (1991) para designar conjuntos de ecosistemas 

ubicados en aguas someras cercanas a la costa. 

 

Las subdivisiones observadas en los ecosistemas en función de variaciones como la 

densidad de las especies dominantes o del tipo de sustrato, las cuales forman las 

menores unidades homogéneas cartografiables en la escala del paisaje, son designadas 

tessera por Forman y Godron (1986). No obstante, estas unidades se designan 

comúnmente como hábitats en la literatura relativa a temas como el cartografiado, la 

teledetección y la gestión del paisaje marino sumergido (Sheppard, 1995; McRea et al., 

1999; Mumby y Harborne, 1999; Green et al., 2000; Sala et al., 2002; Frielander et al., 

2003; Mumby et al., 2004). El término hábitat, en ecología, se refiere al lugar donde se 

distribuye una especie, sus poblaciones, o aún toda una comunidad, incluyendo sus 

componentes abióticos (Odum, 1971). Su empleo, en el contexto de este trabajo, 

corresponde al espacio donde están distribuidas las comunidades bentónicas y sus 

condicionantes geomorfológicos e hidrodinámicos. El concepto de nicho, detallado en la 
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Sección 1.2, engloba las variables abióticas y las relaciones interespecíficas que 

controlan la distribución de las especies y, por lo tanto, la formación de los hábitats. 

 

Las diferencias en las funciones que los ecosistemas ejercen en el mantenimiento de la 

biodiversidad dependen, en gran parte, de sus tasas de renovación estructural, las cuales 

varían según cada hábitat. Así, las actividades humanas desarrolladas en cada hábitat 

deben adecuarse a su capacidad de renovación y a sus funciones ecológicas, para que se 

garantice el mantenimiento de la diversidad a lo largo del paisaje (Lugo y Morris, 1982; 

Odum, 1983). De este modo, se espera que las acciones de gestión aplicadas 

directamente sobre hábitats costeros y que consideren sus características ecológicas sean 

más efectivas que aquéllas definidas por límites arbitrarios (Forman y Godron, 1986; 

Clark, 1996; Salm y Clark, 2000). 

 

1.1. Cartografía digital del paisaje sumergido 
El cartografiado de hábitats costeros se considera un requisito fundamental para la 

implementación de los planes de gestión de la zona costera (Cendrero, 1989; Clark, 

1996), principalmente cuando la estrategia de gestión se vincula a espacios restringidos, 

como es el caso de áreas marinas protegidas (AMPs) o redes de AMPs (Clark, 1996; 

Salm y Clark, 2000; Sala et al., 2002), pues posibilita la visualización de la distribución 

espacial del mosaico formado por los hábitats en un paisaje submarino.  

 

Recientemente, la cartografía submarina realizada por medio de buceo ha adquirido 

nuevas perspectivas con el creciente uso de la fotografía y el vídeo submarino, 

incluyendo técnicas estereoscópicas de vídeo usadas para estimación de la talla de 

organismos (Ruff et al., 1995). En aguas profundas, se pueden tomar las imágenes 

submarinas desde vehículos de control remoto (Remote Operation Vehicle – ROV) 

(Kenny et al., 2003) o sistemas de video a remolque (drop-down video system) (Holt y 

Sanderson, 2001). La tecnología de posicionamiento bajo el agua también ha sufrido un 

importante avance con el desarrollo de boyas inteligentes GPS (GPS Intelligent Buoy – 

GIB), aptas a seguir la posición de un buzo o un ROV en un área superior a 1,6 Km2 con 

una precisión de 0,5 m (Sgorbini et al., 2002). 
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La combinación de nuevas tecnologías, como los sistemas de información geográfica 

(SIGs), la teledetección, la hidroacústica, la geoestadística y el análisis multivariante, 

dan una nueva perspectiva al término cartografía, pues las relaciones complejas entre 

los ecosistemas que integran un paisaje submarino pueden ser elucidadas (Johnson y 

Gage, 1997; Goodchild, 2003). En el contexto de la conservación y gestión de los 

recursos costeros, estas técnicas aplicadas al modelado espacial de los paisajes 

sumergidos han posibilitado, por ejemplo, la identificación, la clasificación (Lyzenga, 

1978, 1981; Khan et al., 1992; McFeeters, 1996; Sheppard, et al., 1995; Mumby et al., 

1997, 1998; McRea et al., 1999; Mumby y Harborne, 1999; Green et al., 2000; Kenny 

et al. 2003) y el inventario de hábitats marinos y sus cualidades numéricas o nominales 

(Armstrong, 1993; Stanburry y Starr, 1999; Tsontos, y Kiefer, 2003; Mumby et al, 

2004), la localización y el seguimiento de zonas vulnerables, de interés, o de gran 

diversidad (Biña, 1982; Loubersac et al., 1989; Roberts et al., 2002; Sgorbini et al., 

2002), la selección de sitios para instalación de arrecifes artificiales (Tseng et al., 2001), 

y la demarcación de fronteras en esquemas de zonificación para áreas protegidas de 

múltiples usos (Kenchington y Claasen, 1988; Frielander et al., 2003), entre otras 

muchas aplicaciones. 

 

1.1.1. Hidroacústica 

Las técnicas hidroacústicas se aplican con éxito en el reconocimiento de las 

características físicas del fondo oceánico desde los años setentas (Werdell y Roesler, 

2003). Asimismo, el desarrollo en las últimas décadas de equipos electrónicos y 

programas de post-proceso han perfeccionado el control de la señal acústico, 

posibilitando la obtención de imágenes de alta resolución del fondo del mar con calidad 

casi fotográfica. Algunos de los principales tipos de aparatos hidroacústicos empleados 

en cartografía submarina, batimetría y evaluación de recursos pesqueros son el sonar de 

barrido lateral (Side Scan Sonar – SSS), los sistemas acústicos de discriminación del 

fondo (Acoustic Ground Discrimination Systems – AGDS), las ecosondas multihaz 

(Multibeam Echosounder – MBES), los perfiladores del subsuelo marino (Sub-Botton 

Profilers – SBP) (Kenny et al., 2003) y las ecosondas de haz dividido (splitbeam 

echosouder) (Kongsberg Simrad, 1998). 
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Fig. 1.1: Intensidad de eco en función del ángulo de orientación del transductor de un sonar de 
barrido lateral con relación al fondo marino. Fuente: Kenny et al. (2001). 

 

El SSS es un dispositivo acústico diseñado para producir imágenes de alta resolución del 

relieve submarino. La señal sonora es emitida y su eco es recibido por un transductor 

remolcado (townfish) que trabaja a una distancia constante del fondo marino. El relieve 

queda evidenciado por la intensidad del eco, que depende de la dureza del fondo y del 

ángulo de incidencia de la señal (Fig. 1.1). La resolución y alcance (anchura) de las 

imágenes dependen de la frecuencia del transductor: frecuencias más altas permiten 

resoluciones también más altas, pero alcances más cortos. Una de las desventajas del 

SSS es que no genera cartas batimétricas (Kenny et al., 2001; Kenny et al., 2003). 

 

El AGDS es un sistema integrador de eco adaptado a una ecosonda single-beam 

montada en el casco de la embarcación, el cual es capaz de medir las propiedades 

acústicas del fondo del mar (Foster-Smith et al. 2001). El eco se convierte en formato 

digital y se clasifica usando una serie de algoritmos que analizan las características de 

las ondas sonoras (Kenny et al., 2003). Se trata de un método barato, en comparación 

con otros sistemas hidroacústicos, pero debe estar basado en extensos trabajos de 

verificación in situ. Los ecogramas son integrados en puntos trazados sobre el rumbo de 

la embarcación. Éstos deberán interpolarse (Sección 2.5) para la confección de capas de 

información continuas, como modelos digitales de elevación (MDEs) e incluso mapas 

de hábitats submarinos (Foster-Smith et al., 2001). 

 

Las MBESs son relativamente recientes. Mediante post-proceso digital, sus datos 

generan mapas topográficos de relieve sombreado, mientras la intensidad de eco exhibe 
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información sobre los tipos de sustrato marino. Los mapas geomorfológicos y 

batimétricos resultantes, asociados a las informaciones sobre los procesos existentes en 

el paisaje submarino, ayudan a proveer la base para la evaluación y cartografiado de los 

hábitats marinos (Kenny et al., 2003). 

 

Los SBP son ecosondas cuya señal penetra en el sedimento, produciendo un perfil de 

alta resolución que puede alcanzar los 50 m en fondos blandos. Estos dispositivos 

ofrecen la posibilidad de cartografiar el grosor del sedimento, las comunidades de la 

infauna y examinar las interacciones entre la fauna bentónica y el sedimento (O’Connor, 

2001; Kenny et al., 2003). 

 

La evaluación de recursos pesqueros se suele realizar con ecosondas denominadas 

splitbeam, cuyos transductores están divididos en cuatro sectores. El instrumento es 

capaz de medir las diferencias de amplitud y fase entre cada sector del haz sonoro. 

Cuando se detecta un objetivo menor que el volumen de muestreo, las diferencias de 

fase indican su dirección. En el caso de objetivos mayores, como un cardume o el fondo 

marino, las diferencias de fase todavía se miden, pero la dirección indicada no tiene 

necesariamente un significado (Kongsberg Simrad, 1998). Las ecosondas splitbeam se 

han convertido en una herramienta estándar para la investigación pesquera y trabajos 

subacuáticos en los cuales la localización del objetivo es importante. Las mediciones 

generadas por este tipo de ecosonda proporcionan la situación tridimensional del 

objetivo en el haz, permitiendo así una estimación eficaz del objetivo en función de la 

intensidad del eco (Traynor, 1986; Traynor y Ehrenberg, 1990; Kiesera et al., 2000). El 

principio splitbeam se aplica también en trabajos de hidrografía, donde son necesarias 

medidas batimétricas exactas. Esencialmente, las medidas de fase se usan para corregir 

la amplitud del eco para el direccionamiento del transductor, permitiendo así una 

detección más precisa del fondo (Kongsberg Simrad, 1998). 

 

1.1.2. Teledetección 

Aunque la hidroacústica se fundamente en técnicas basadas en teledetección activa de 

una señal sonora (Kenny et al., 2003), en el ámbito de este trabajo el término 

teledetección será usado únicamente para designar la captación pasiva de la luz solar 
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por detectores orbitales o aerotransportados. Los radares son otra técnica de 

teledetección activa, pero no serán tratados aquí. Éstos también pueden ser orbitales, 

como el SAR (Synthetic Aperture Radar), aerotransportados o fijos en la costa, y 

proporcionan importante información sobre los procesos que actúan en la rugosidad de 

la superficie marina, mediante la emisión y captación de una señal de microondas. 

 

Los detectores pasivos captan la radiación solar reflejada por la superficie terrestre en la 

parte visible e infrarroja del espectro electromagnético. De modo general, estos 

detectores están diseñados para adaptarse a los niveles de reflectancia de los ambientes 

terrestres. En los ambientes acuáticos, los niveles de reflectancia se reducen bastante a 

partir de los primeros metros de profundidad, resultando una señal pobre con relación al 

ruido (van Hengel y Spitzer, 1991; Louchard et al., 2003), la cual debe ser realzada para 

que pueda ser empleada de forma más eficiente en la cartografía del paisaje sumergido. 

 

El agua de mar absorbe la luz de manera exponencial y es más intensa sobre las 

longitudes de ondas más largas del espectro electromagnético. La profundidad máxima 

de visualización del fondo en aguas transparentes (visibilidad horizontal superior a 30 

m) por detectores multiespectrales es de, aproximadamente, 25 metros para el azul, 15 

metros para el verde y 5 metros para el rojo (Jupp, 1988). Los algoritmos desarrollados 

para batimetría y cartografía de hábitats (Lyzenga, 1978, 1981) se basan en esta 

capacidad de absorción diferenciada del espectro eletromagnético por parte del agua de 

mar (Sección 2.3.6). Ahora bien, la cantidad de fitoplancton, sustancias amarillas y 

sedimento en suspensión puede cambiar la tendencia de absorción hacía el azul (Green 

et al., 2000) 

 

Con relación a los ambientes marinos, la teledetección se aplica con mayor frecuencia a 

la estimación de la biomasa fitoplanctónica y de la temperatura superficial del agua de 

mar. Los detectores más comúnmente usados para esta finalidad producen imágenes con 

resolución espacial superior a 1 Km, como por ejemplo el Sea-viewing Wide Field-of-

view Sensor (SeaWiFS), que produce medidas de clorofila, y el Advanced Very High 

Resolution Radiometer (AVHRR), capaz de producir medidas de temperatura de la 

superficie del mar (Louchard et al., 2003). No obstante, estos detectores sufren 

limitaciones cuando se utilizan en estudios de zonas costeras, además de aquellas 

compartidas con las aplicaciones terrestres, como la nubosidad o el polvo en suspensión. 
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La luz reflejada por el fondo marino y la contaminación causada por los elevados 

niveles de reflectancia de la costa son difíciles de separar de la señal relativa a las 

propiedades ópticas de la columna de agua (Hu et al., 1998). 

 

1.1.2.1. Detectores digitales usados en cartografía submarina 

Los detectores más empleados en cartografía submarina son de media y alta resolución 

espacial y se pueden dividir en dos grupos (Tab. 1.1): (1) los orbitales, como Landsat 

Thematic Mapper (TM) y Enhanced Thematic Mapper-Plus (ETM+), Satellite Pour 

l’Observation de la Terre (SPOT) e IKONOS; y (2) los aerotransportados como 

Compact Airborne Spectrographic Imager (CASI), fotografías y videos digitales, y 

fotografías analógicas en color y pancromáticas (Mumby y Edwards, 2002). Su uso para 

la cartografía de hábitats sumergidos se restringe a ambientes de aguas claras y someras. 

Sin embargo, gran parte de la cartografía existente en arrecifes de coral o praderas de 

fanerógamas marinas ha sido obtenida por teledetección óptica (Green et al., 1996). 

Tab. 1.1: Algunas características de los detectores multiespectrales pasivos de alta y media 
resolución espacial más usados en cartografía submarina. 

Detector 
Sensibilidad 
radiométrica 

Resolución 
espacial  

Resolución 
radiométrica 

Longitudes de 
onda (nm) 

1 Azul 450 - 520 
2 Verde 520 - 600 
3 Rojo 630 - 690 

LANDSAT TM* 8 bits 30 m 

4 Infrarrojo cercano 760 - 900 
      

1 Verde 500 - 590 
2 Rojo 610 - 680 20 m 

3 Infrarrojo cercano 790 - 890 
SPOT XS 8 bits 

10 m  Pancromática 510 - 730 
      

1 Azul 445 - 516 
2 Verde 506 - 595 4 m 

3 Rojo 632 - 698 
IKONOS 2 11 bits 

1 m  Pancromática 450 - 900 
      
CASI 12 bits Ajustable por 

la altitud del 
avión 

 16 bandas ajustables por 
el usuario 

 
* Las bandas de 5 a 7 no se usan en cartografía submarina. Las características espectrales del 
TM y del ETM+ son muy similares. 
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Mumby et al. (1997) y Mumby y Edwards (2002) realizaron importantes esfuerzos para 

evaluar la exactitud de algunos de los detectores multiespectrales utilizados para 

detectar y clasificar hábitats en arrecifes de coral en aguas cuya visibilidad horizontal 

era superior a 50 metros, mediante clasificación supervisada. Según ellos, la cartografía 

de hábitats clasificados a groso modo (4 clases) proporciona una exactitud total (P < 

0.05) de 75% para el IKONOS, 73% para Landsat TM, 67% para SPOT XS y 89% para 

el CASI. Para los hábitats clasificados con mayor detalle (13 clases), la exactitud cae 

hasta el 31% para el Landsat TM, 50% para el IKONOS y 81% para el CASI. 

 

La baja resolución espectral compartida por Landsat TM, IKONOS y, principalmente, 

SPOT XS da como resultado una reducida capacidad para discriminar hábitats. Por otro 

lado, la alta resolución espacial del IKONOS facilita sobremanera la identificación de 

gradientes. Esto lo convierte en comparable a las fotografías aéreas en color para la 

interpretación visual. Además, el IKONOS permite la inclusión de la textura de los 

hábitats como criterio de clasificación (Mumby y Edwards, 2002). 

 

Los detectores multiespectrales aerotransportados como el CASI constituyen el sistema 

más preciso. Sin embargo, su coste es demasiado alto, sobretodo para aplicaciones en 

países en desarrollo. Una importante perspectiva es la disponibilidad de cámaras de 

video digital, las cuales son ligeras, baratas y producen imágenes de buena calidad. 

Éstas pueden ser instaladas en aparatos como ultraligeros, balones o aeromodelos. Las 

imágenes resultantes son semejantes a las fotografías aéreas en color, pero con menos 

ruido y con la ventaja de estar generadas en formato digital, lo que facilita la aplicación 

de las técnicas de realce digital. 

 

1.1.2.2. Perspectivas futuras en teledetección 

La teledetección de hábitats sumergidos aplicada en la actualidad está todavía en su 

infancia (Dierssen et al., 2003). Las líneas de investigación más avanzadas desarrollan 

algoritmos con base en detectores hiper-espectrales aerotransportados, capaces de 

detectar centenares de estrechas bandas espectrales, como el Airborne Visible/Infrared 

Imaging Spectrometer (AVIRIS), que tiene 224 bandas entre las longitudes de onda de 

0,4 y 2,4 µm (Sandidge y Holyer, 1998), o el Portable Hyperspectral Imager For Low-

Light Spectroscopy (PHILLS), especialmente diseñado para aplicaciones en aguas 

 29 



 

Introducción 

costeras con 124 bandas entre los 3,8 y 1,0 µm (Dierssen et al., 2003; Louchard, et al., 

2003). La tendencia es que estos detectores equipen nuevos satélites, tras una fase 

experimental.  

 

Las imágenes hiper-espectrales suelen ser contrastadas con las medidas de irradiancia y 

radiancia tomadas in situ, tanto a nivel de la superficie con aparatos como el 

Hyperspectral Tethered Spectral Radiometer Buoy (HTSRB) con 160 bandas entre 3,95 

y 7,95 µm, como próximo al fondo con el Diver-Operated Benthic Bio-Optical 

Spectrometer, con una resolución espectral de 0,3 µm entre 4 y 7 µm, (Dierssen et al., 

2003). 

 

Entre las nuevas técnicas de clasificación, además de algoritmos basados en ecuaciones 

de transferencia radiactiva, los cuales pueden atenuar el efecto de la turbidez, (Werdell 

y Roesler, 2003), también se ha propuesta la utilización de redes neuronales (Sandidge y 

Holyer, 1998). El objetivo de estas líneas de investigación es la creación y 

perfeccionamiento de técnicas capaces de viabilizar el cartografiado de hábitats con un 

mínimo de mediciones tomadas in situ (Dierssen et al., 2003) y bajo condiciones de 

turbidez variable. 

 

1.1.3. Fotografías aéreas 

La reflectancia espectral obtenida mediante teledetección digital constituye un 

importante avance con relación a las fotografías aéreas en color, permitiendo el análisis 

de características físicas de la superficie terrestre, mediante la aplicación de firmas 

espectrales (Dierssen et al., 2003). Por otro lado, hay disponible un gran stock de 

fotografías aéreas de zonas costeras en todo mundo (Sheppard et al., 1995), 

constituyendo registros históricos únicos de la evolución del paisaje costero en las 

últimas décadas. Además, muchas veces, en países en desarrollo, estos archivos de fotos 

antiguas son la única materia prima relacionada con la teledetección disponible para 

proyectos de investigación poco dotados financieramente. De hecho, hay varios 

ejemplos de cartografiado y seguimiento de hábitats marinos en aguas someras a través 

de fotografías aéreas en color (Benton y Newman, 1976; Ferguson, et al., 1993; 

Kirkman, 1996; Sheppard et al., 1995).  
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Una de las ventajas de las fotografías con relación a las imágenes de satélite, además de 

la mejor resolución espacial, es la posibilidad de amplificar la perspectiva 

tridimensional con el uso del par estereoscópico, lo que es bastante útil en la 

identificación de estructuras como arrecifes, con base a su perfil topográfico (Sheppard 

et al., 1995). La principal desventaja es la imposibilidad de extraer informaciones de 

carácter cuantitativo de las fotos (Dierssen et al., 2003).  

 

Otra posibilidad es la digitalización de las fotografías aéreas por escáner. La 

sensibilidad de las películas de uso fotogramétrico suele estar dentro del rango visible 

de la luz (Paine, 1981). Así, tras la digitalización, las bandas (azul, verde y roja) se 

separan y se les aplica un tratamiento digital de realce semejante al de las imágenes 

multiespectrales. El problema es el elevado nivel de ruido que suele haber en las fotos, 

resultantes de las impurezas de los cristales de plata fotosensibles que forman parte de 

las películas fotográficas. El ruido excesivo, aliado a la pobre resolución espectral, 

dificulta sobremanera la aplicación de técnicas para la clasificación automática de los 

hábitats. 

 

1.1.4. Fusión de imágenes 

Una perspectiva interesante con relación a la cartografía submarina, principalmente 

cuando el objetivo se encuentra en aguas de turbidez moderada, es la posibilidad de 

fusionar fotografías aéreas de alta resolución espacial y baja resolución espectral, con 

imágenes orbitales de pobre resolución espacial y relativamente alta resolución 

espectral.  

 

Una imagen fusionada, según Pohl y van Genderen (1997), reúne la información 

espacial de la fotografía aérea y la información espectral de la imagen orbital. El 

método también se aplica a imágenes orbitales pancromáticas de alta resolución y 

multiespectrales de media y baja resolución. El resultado es una imagen con la 

resolución espacial de la imagen aérea, aliada a la resolución espectral de la imagen 

orbital (Pohl y van Genderen, 1997). Otro resultado importante es la posibilidad de 
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poner de manifiesto las alteraciones del paisaje, al fusionarse fotografías aéreas antiguas 

con imágenes orbitales actuales. 

 

El principal requisito para la fusión de imágenes es la perfecta superposición entre 

ambas. Eso se consigue efectuando la corrección geométrica por puntos conocidos de 

una de las imágenes con puntos de control obtenidas desde la otra. De este modo, la 

primera imagen estará geo-referenciada a la segunda. 

 

1.1.5. Posicionamiento por satélite 

El sistema de navegación por satélite (Global Positioning System – GPS), inicialmente 

desarrollado por el gobierno norteamericano para usos militares, posee actualmente más 

de cuatro millones de usuarios en todo el mundo, utilizando el sistema para 

cronometraje y posicionamiento en diversas aplicaciones civiles y militares (Lee y 

Chen, 2000). 

 

Antes de mayo de 2000, la precisión potencial del GPS era considerada inferior a 1,5 m 

(Capaccio et al., 1997), aunque en la práctica el error horizontal de la señal recibida por 

usuarios civiles variaba entre 33,3 m y 45 m de radio durante el 95% del tiempo (Lee y 

Chen, 2000; NOAA, 2000). Esta discrepancia era debida a un proceso de degradación 

de la precisión del sistema conocida como disponibilidad selectiva (Selective 

Availability – SA), en el cual errores aleatorios eran intencionadamente introducidos en 

la señal por el Departamento de Defensa de Estados Unidos de América, debido a 

motivos estratégicos (Hurn, 1989). La imprecisión impuesta por el SA restringía la 

aplicación del GPS en trabajos de cartografía con resolución espacial inferior a 100 m. 

Este problema provocó la creación del GPS diferencial (dGPS), que elimina el SA 

además de los errores provocados por la degradación de la señal trasmitida por los 

satélites al atravesar la atmósfera y por incertidumbre en sus órbitas. La exactitud en la 

posición horizontal obtenida por un dGPS varía entre 1 y 5 m durante 95% de tiempo, lo 

que es de extrema importancia para el reposicionamiento (Green et al., 2000; Ince et al., 

2001). 
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El funcionamiento del sistema se basa en por lo menos dos GPSs conectados vía radio, 

distantes a menos de 500 Km uno del otro. Uno de ellos trabaja en un punto fijo de 

coordenadas geográficas conocidas, mientras el otro se utiliza en el posicionamiento. La 

diferencia entre las lecturas efectuadas por el GPS estático y su posición real equivale al 

error regional. Esta información se transmite a la estación móvil, que la procesa 

contrarrestando el error en tiempo real.  

 

El crecimiento del mercado civil del GPS motivó el desarrollo de nuevas tecnologías 

que permiten que el SA se introduzca regionalmente. Así, usuarios ubicados en 

diferentes partes del mundo no están afectados por las degradaciones regionales de 

orden estratégico (Leick, 1996). El 2 de mayo de 2000 el SA fue interrumpido a escala 

global, aunque hasta 2006 podrá ser reactivado en tiempos de crisis (Lawler, 2000).  

 

 

Fig. 1.2: Comparación entre la precisión del GPS antes (izquierda) y después (derecha) de la 
interrupción del SA. Cada gráfica representa la dispersión de las posiciones tomadas durante 24 

horas por la Estación de Referencia de Operación Continuada (Continuously Operating 
Reference Station - CORS) de Erlanger, Kentucky, EE.UU. Antes de la interrupción del SA 95% 
de los puntos se quedaban a un radio de 45 m del centro. Después de la interrupción 95% de los 

puntos empezaron a quedarse a un radio de 6,3 m, resultando un incremento del 714% de la 
precisión del GPS. Fuente: NOAA (2000). 
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Tab. 1.2: Estimaciones de la precisión de receptores de GPS antes y después de la interrupción 
del SA. 

Sitio Error horizontal 
con SA 

Error horizontal 
sin SA 

Medida de 
error 

Receptor Autor 

Kentucky, 
EE.UU. 

45 m 6,3 m percentil 
95% 

CORS NOAA, 2000 

~ ~ 7,0 m percentil 
95% 

Garmin 12XL Rupprecht, 2000 

Minesota, 
EE.UU. 

~ 5,4 - 6,5 m percentil 
95% 

Garmin 12XL Bonde, 2001 

Taiwan 33,3 m 8,0 m RMS ~ Lee y Cheng, 2000 

Reino Unido 56,9 m 11,8 m percentil 
95% 

~ Hubert y French, 2000 

 

Antes y después de esta fecha, se han realizado diversas evaluaciones de la variación de 

la precisión del GPS (Bonde, 2001; Hulbert y French, 2001; Lee y Chen, 2000; NOAA, 

2000; Rupprecht, 2000). Estas investigaciones registraron un incremento medio superior 

a 500% en la precisión del GPS después de la interrupción del SA (Fig. 1.2; Tab. 1.2). 

Estos niveles de error son compatibles con la utilización del GPS para trabajos 

relacionados con la verificación de campo de imágenes de media resolución (30 m) con 

precisión sub-píxel. 

 

Una de las ventajas de la utilización del GPS para el posicionamiento de puntos de 

muestreo es su capacidad de intercambiar datos con el ordenador a través de una 

interface. Esto facilita sobremanera tanto la introducción como la obtención de 

coordenadas geográficas de un SIG. 

 

1.1.6. Clasificación de los hábitats cartografiados 

Los hábitats sumergidos se clasifican basándose en sus características geomorfológicas 

y ecológicas. Asimismo, se pueden combinar ambas características en un mismo 

sistema de clasificación (Green et al., 2000; Mumby y Harborne, 1999). 

 

Las características geomorfológicas son más fáciles de emplear y se basan en criterios 

como el tipo y la forma del sustrato, la profundidad, la pendiente, el nivel de protección 

de tempestades, etc., dependiendo del objetivo del estudio. La utilización de 

características ecológicas, por otro lado, depende de un intenso esfuerzo de muestreo. 

Sheppard et al. (1995) clasificaron hábitats en arrecifes de coral del Caribe según 

 34 



 

Introducción 

criterios ecológicos, basándose en las similitudes de Bray-Curtis (Sección 2.6.2.1), 

calculadas para porcentajes de cobertura bentónica muestreados en el 60% de 1400 

polígonos identificados por interpretación visual de las fotografías aéreas. 

 

Los datos de campo se agrupan por clasificación multivariante, tras la eliminación de 

especies con un bajo porcentaje de cobertura, cuya contribución a la identificación 

visual de los hábitats es pequeña. La técnica multivariante recomendada es la 

clasificación jerárquica aglomerativa con distribución por promedio de grupo 

(agglomerative hierarchical classification with group-average sorting), que forma parte 

del conjunto de técnicas de clasificación multivariante comúnmente denominadas como 

clasificación o análisis aglomerativa (cluster analysis) (van Tongeren, 1995). Esta 

técnica se aplica sobre matrices de similitud construidas con coeficientes de Bray-Curtis 

(Green et al., 2000; Mumby y Harborne, 2002). 

 

Las técnicas jerárquicas de clasificación multivariante se caracterizan por una serie de 

grupos y subgrupos organizados según el grado de similitud existente entre ellos (van 

Tongeren, 1995). Así, conforme el nivel de detalle que se desea aplicar en la 

clasificación, se pueden usar grupos formados según valores de similitud más o menos 

elevados (Mumby y Harborne, 2002). Análisis complementarios sobre la misma matriz 

de similitud efectuadas por escalonamiento multidimensional non métrico (NMDS) son 

útiles para apoyar la identificación de las clases de hábitats (Clarke y Warwick, 1994) 

(Sección 2.6.2.2). 

 

La discriminación de los hábitats clasificados se establece por la determinación de las 

especies dominantes en cada grupo (cluster) previamente definido como hábitat. Un 

modo de hacerlo es por comparación de la media y la desviación estándar de los 

porcentajes de cobertura de las especies presentes en cada hábitat (Green et al., 2000). 

Sin embargo, la manera más objetiva de describir las características biológicas 

discriminantes de cada hábitat es por medio del análisis de porcentajes de similitud 

(SImilarity PERcentage analysis – SIMPER) (Clarke, 1993; Clarke y Warwick, 1994). 

Este algoritmo calcula la similitud entre pares de puntos de muestreo dentro de cada 

hábitat identificado. Las especies que más contribuyen a la similitud de los puntos que 

forman un determinado hábitat se consideran especies discriminantes. El mismo 

algoritmo se puede emplear en la determinación de las especies que más contribuyen a 
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la separación (disimilitud) de dos o más hábitats (Clarke, 1993; Clarke y Warwick, 

1994; Green et al., 2000; Mumby y Harborne, 2002).  

 

1.1.7. Verificación de la exactitud de la cartografía de hábitats 

Las matrices de contingencia son una alternativa simple para verificar la exactitud de la 

cartografía de hábitats (Green et al., 2000). En ellas, se calculan las proporciones entre 

aciertos y equívocos para cada una de las clases de hábitats, con relación a un nuevo 

conjunto de puntos de muestreo. Si consideramos, por ejemplo, un mapa hipotético 

formado por tres clases de hábitats, realizamos un nuevo muestreo con 10 puntos en 

cada hábitat, podríamos tener una matriz de contingencia semejante a la de la Tab. 1.3.  

 

Tab. 1.3: Matriz de contingencia hipotética, ejemplificando dificultades de separación entre los 
hábitats de tipo 2 y 3.  La lectura se hace por línea. 

 Hábitat 1 Hábitat 2 Hábitat 3 

Hábitat 1 9/10 (90%) 0/10 (0%) 1/10 (10%) 

Hábitat 2 0/10 (0%) 7/10 (70%) 3/10 (30%) 

Hábitat 3 1/10 (10%) 4/10 (40%) 5/10 (50%) 

 

En el ejemplo existe una clara dificultad para separar los hábitats del tipo 2 de los del 

tipo 3. En este caso, se puede actuar de distintas maneras: (1) volver a examinar todos 

los polígonos referentes a estos dos hábitats; (2) añadir en el SIG nuevos elementos 

capaces de auxiliar en la interpretación visual; (3) cambiar los criterios de clasificación; 

o (4) disminuir el nivel de detalle de la cartografía. 

 

1.1.8. Geoestadística 

Auque el procesado de imágenes digitales permita la medición de indicadores de 

abundancia en algunos tipos de hábitats costeros, como fanerógamas marinas y 

manglares (Green et al., 2000), la cartografía generada por interpretación visual de 

imágenes es de carácter cualitativo (Dierssen et al., 2003). Los hábitats se representan 

como unidades relativamente homogéneas separadas por límites abruptos, cuya 

variación interna no se tiene en cuenta. La geoestadística reúne una serie de técnicas, 

cuyo objetivo es modelar la variabilidad interna de las unidades estructurales del paisaje 
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(Burrough, 1995), a través de la caracterización estadística de un conjunto de datos 

puntuales y su interpolación en superficies continuas (Burrough y McDonnell, 1998;  

Pebesma y Wesseling, 1998).  

 

Inicialmente desarrollada en investigaciones ligadas a la minería, la geoestadística se ha 

difundido en otros campos de las ciencias ambientales como herramienta de modelado e 

investigación del espacio. Las aplicaciones en ambientes marinos incluyen desde la 

optimización del diseño experimental (Simard et al., 1992; Hedger et al., 2001) hasta la 

evaluación de la abundancia y distribución espacial de los stocks pesqueros (Petitgas, 

1993; Williamson y Traynor, 1996; Rivoirard et al., 2000; Rueda y Defeo, 2003). 

 

1.1.8.1. Principios fundamentales 

Básicamente, la geoestadística se fundamenta en la teoría de las variables 

regionalizadas, propusta por Matheron en 1963, que considera que las variables 

distribuidas en el espacio presentan propiedades intermediarias entre variables 

puramente aleatorias y puramente determinísticas. Procesos de carácter estocástico 

controlan la distribución de las variables en el espacio, incrementando la probabilidad 

de que cantidades similares estén próximas unas a las otras (Webster y Oliver, 2001). 

 

La variabilidad de un determinado atributo a lo largo del espacio exhibe componentes 

en al menos tres escalas diferentes. El primero es el de escala más amplia y se 

constituye por las medias del atributo dentro de una unidad cartográfica equivalente a 

una zona con características fisiográficas o ecológicas definidas. Muchas veces, estas 

estructuras se describen mejor por tendencias (trends). El segundo componente presenta 

alguna variación gradual en el espacio, pero que no identifica un componente 

determinante del paisaje. El tercer componente consiste en una variación aleatoria 

desvinculada del espacio en la escala del muestreo (Burrough, 1995).  

 

Como la variabilidad estructural de mayor escala se puede simular por valores 

constantes o tendencias relacionadas a la unidad del paisaje en cuestión, el problema 

reside en el balance relativo entre la variabilidad correlacionada y no correlacionada con 

el espacio de las componentes menores. La solución matemática para este problema 

presupone el principio de la estacionariedad estadística (statistical stationarity) en la 
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escala considerada. Según este principio, se asume que las características estadísticas de 

la componente correlacionada con el espacio son constantes. Si esta hipótesis no se 

cumple con relación a los datos analizados, la aplicación de los métodos geoestadísticos 

no es posible. Las variables que presenten tendencias acentuadas o distribuciones no 

normales violan este principio (Burrough, 1995; Webster y Oliver, 2001).  

 

En la práctica, se trabaja con la estacionariedad de segundo orden. Conforme esta 

hipótesis, los atributos estadísticos de los puntos de muestreo covarían en función de la 

distancia de separación existente entre estos puntos y no en función de su posición 

absoluta. De este modo, la magnitud de la correlación espacial entre variables 

regionalizadas varía de acuerdo con la dirección y distancia de separación entre pares de 

puntos (Burrough, 1995; Hedger et al., 2001; Webster y Oliver, 2001). Es decir, puntos 

próximos unos a otros, tienden a presentar atributos similares. A medida que aumenta la 

distancia que los separa, sus atributos se van haciendo diferentes, hasta que la 

correlación desparece. Esta correlación es denominada continuidad o dependencia 

espacial y su complementaria es la variabilidad. 

 

Cuando la dependencia espacial permanece uniforme en todas las direcciones, se la 

considera isotrópica. Si, por otra parte, se verifican cambios de la medida de 

continuidad espacial en función de la dirección, se considera de carácter anisotrópico 

(Burrough, 1995; Burrough y McDonnell, 1998; Eastman, 1999). 

 

1.1.8.2. Semivarianza y semivariogramas 

Usualmente, la continuidad espacial se evalúa mediante el cálculo de semivarianzas a lo 

largo de una serie de intervalos de separación, denominados lags. Las semivarianzas son 

las medias del cuadrado de las diferencias entre pares de atributos en un determinado 

lag (Ecuación 1.1) (Eastman, 1999; Hedger et al., 2001). 

 

∑
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Donde  es la semivarianza media interna a un lag h; N es el número de pares de 

atributos en el lag; j es el número de lags; y z es el valor del atributo en el punto x

γ̂

i. 
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Fig. 1.3: Semivariograma hipotético evidenciando parámetros relevantes para la descripción de 
la continuidad espacial. Modificado a partir de: Eastman (1999). 

 

Las semivarianzas se trazan en función de los lags en diagramas denominados 

semivariogramas (Fig. 1.3). En éstos quedan evidenciadas características clave para la 

delineación de la continuidad espacial: el ruido o variabilidad que es independiente del 

espacio (nugget); el intervalo de separación en que hay dependencia espacial (range); y 

el umbral de variabilidad máxima (sill), a partir de la cual la dependencia espacial deja 

de actuar. Estimaciones del grado de anisotropía se hacen por las proporciones del 

range y del sill entre las direcciones de máxima y mínima variabilidad (Burrough, 1995; 

Eastman, 1999). Los semivariogramas pueden ser también de superficie (Fig. 3.10), 

donde es más fácil la visualización de patrones de continuidad espacial  

 

La presencia de sill y semivarianza constantes en cada lag de un semivariograma indica 

que los puntos de muestreo alejados por distancias superiores al range están fuera de la 

escala de actuación de los procesos que controlan la continuidad espacial. 

Consecuentemente, estos intervalos de muestreo no deben ser considerados en el 

proceso de interpolación (Burrough, 1995; Eastman, 1999). Por otro lado, cuando se 

aplican técnicas estadísticas tradicionales, éste debe ser el intervalo mínimo para 

garantizar la independencia de las muestras (Burrough, 1995; Hedger et al., 2001). 
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1.1.8.3. Interpolación optimizada 

Las técnicas de interpolación se usan para predecir o estimar valores de un determinado 

atributo en puntos no visitados dentro de un espacio de muestreo. La mayoría de las 

técnicas de interpolación consideran solamente las distancias desde los puntos de 

muestreo, como el inverso del cuadrado de la distancia. Por otro lado, las técnicas de 

interpolación empleadas por la geoestadística usan la información sobre continuidad 

espacial de los semivariogramas modelados para establecer influencias en las cercanías 

de los puntos de muestreo durante la predicción de los puntos conocidos (Burrough, 

1995; Burrough y McDonnell, 1998; Pebesma y Wesseling, 1998; Eastman, 1999). 

 

Los resultados de las interpolaciones suelen ser exhibidos en capas de información 

producidas en el formato raster, referenciadas geográficamente de acuerdo con los 

puntos de muestreo. En caso necesario, éstas se transforman en mapas vectoriales de 

contorno. Ambos formatos se introducen fácilmente en un SIG.  

 

1.2. La distribución de las especies en el espacio 
La distribución de las especies en el espacio se relaciona con el concepto clásico de 

nicho. Este concepto fue introducido por Grinnel en 1917 como la unidad de 

distribución última de las especies. Cuarenta años después, Hutchinson (1957) 

estableció las bases de lo que actualmente representa este concepto (Odum, 1971; James 

et al., 1984).  

 

1.2.1. Nicho fundamental 

Se considera nicho fundamental un hipervolumen formado por un conjunto de variables 

independientes organizadas a lo largo de coordenadas ortogonales, en el cual una 

especie puede existir indefinidamente (Pullian, 2000). Bajo condiciones ideales, se 

espera que las especies ocupen un hábitat directamente congruente con la distribución 

del nicho fundamental (James et al., 1984). Aunque no haya evidencias directas, se 

asume que la respuesta de una determinada especie a un gradiente ambiental, estando en 

un su nicho fundamental, es una curva gaussiana (unimodal y simétrica) cuya máxima 

abundancia coincide con las condiciones óptimas para la especie (Fig. 1.4) (Green, 
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1971; ter Braak y Verdonschot, 1995). Harvey (1996) argumenta que este es 

especialmente el caso a escala continental, en la cual se considera una respuesta 

generalizada de la especie, cuya probabilidad de supervivencia declina hacia los bordes 

desde una zona central de mayor abundancia.  

 

Observándose la curva que describe el nicho fundamental en una única dimensión y 

considerando sus propiedades matemáticas inherentes (Ecuación 1.2), quedan claras las 

razones del éxito del concepto, casi cincuenta años después de su proposición. 

 

 






 −−
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Donde z es el valor de abundancia de una determinada especie; c es la abundancia 

máxima; u es el valor (óptimo) de la variable ambiental x cuando la abundancia es 

máxima; t es la tolerancia (amplitud ecológica) de la especie. El Nicho fundamental 

equivale a 4t (ter Braak y Looman, 1995).  
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Fig. 1.4: Curva gaussiana de respuesta de una especie a un gradiente ambiental, evidenciando 
tres parámetros ecológicamente importantes: máximo (c), óptimo (u), y tolerancia (t). El eje 

vertical representa la abundancia (z). El rango de presencia de la especie es cerca de 4t. Fuente: 
ter Braak y Looman (1995). 

 

1.2.2. Nicho realizado 

A pesar de que muchos autores aceptan que los factores fisiológicos son capaces de 

confinar a las especies en un determinado espacio (ter Braak y Verdonschot, 1995; 
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Palmer, 1993; Harvey, 1996), es poco probable que éstas se distribuyan en la naturaleza 

según sus nichos fundamentales (Margalef, 1993). Las especies están expuestas a 

procesos ecológicos capaces de deformar sus curvas de respuesta a los gradientes 

ambientales (Austin, 1999). Para acomodar esta situación se creó el concepto de nicho 

realizado, según el cual el hábitat de una determinada especie se restringe a las zonas 

del nicho fundamental donde es competitivamente dominante (Pullian, 2000).  

 

ter Braak y Verdonschot (1995) consideran que las especies tienden a separar 

parcialmente sus nichos para evitar la competición, aunque mantengan su formato 

unimodal. Pero Austin (1999) argumenta que: como consecuencia del desplazamiento 

de una especie de sus condiciones óptimas por un competidor, su curva de respuesta 

(nicho realizado) a un gradiente ambiental puede asumir una variedad de formas, de 

sesgadas a bimodales. Las especies no sólo responden a variaciones del ambiente, sino 

que ellas también causan en el ambiente alteraciones proporcionales a su densidad 

poblacional (Austin, 2002). Además, es razonable esperar que las zonas con mayores 

abundancias sean más susceptibles a la depredación o explotación antrópica.  

 

1.2.3. Metapoblaciones 

Estudios demográficos evidencian que una especie puede ser encontrada en hábitats 

cuyas condiciones ambientales no permiten su persistencia indefinida (Bergerud, 1988; 

Menges, 1990; Robinson et al., 1995). Éstos son considerados hábitats de pérdida, en 

los cuales las condiciones ambientales son demasiado adversas para que la especie 

complete su ciclo de vida; por consiguiente, su tasa de natalidad es localmente inferior a 

la de mortalidad (James et al., 1984). La presencia de la especie en dichos hábitats se 

explica por una continua inmigración desde hábitats fuente. Así, bajo determinadas 

condiciones, el nicho realizado puede ser más grande que el nicho fundamental (Pullian, 

1988). 

 

La teoría sobre metapoblaciones y la ecología del paisaje también han contribuido a 

elucidar algunos aspectos relacionados con la distribución de organismos en un 

ambiente heterogéneo. Según Hanski (1998), las extinciones localizadas debido 

estocasticidad genética, demográfica o ambiental son comunes, principalmente cuando 
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se trata de especies poco abundantes. Por otro lado, la colonización de hábitats 

favorables desocupados depende sobretodo de la capacidad de dispersión de la especie y 

del grado de fragmentación del nicho fundamental (Pullian, 2000).  

 

Hanski (1998) distingue una metapoblación estable por el equilibrio entre las tasas de 

extinción y colonización de fragmentos de su nicho fundamental a lo largo del paisaje. 

Los stocks sometidos a sobreexplotación pesquera se caracterizan por el incremento de 

la fluctuación del rendimiento y del reclutamiento (Murawski, 2000). La 

sobreexplotación pesquera, por lo tanto, contribuye a desequilibrar metapoblaciones 

ícticas, a medida que aumentan las probabilidades de extinción en zonas de caladero. 

Las teorías sobre metapoblaciones y hábitats fuente y hábitats pérdida suministran 

criterios para la zonificación de AMPs. La identificación de hábitats fuente y su 

inclusión en zonas de reserva integral podría garantizar la disponibilidad de stocks 

viables en hábitats pérdida, que podrían ser gestionados como zonas de pesca 

tradicional. 

 

1.2.4. Ciclos de vida 

Otro factor que complica aún más el concepto de nicho para muchas especies marinas es 

la amplitud de sus ciclos de vida. Una estrategia común a varias familias de peces de 

arrecifes viene dada por estadios larvales planctónicos y migraciones ontogénicas entre 

dos o más hábitats a lo largo de un marcado gradiente de profundidad, es (Kingsford, 

1998a; Frielander et al., 2003). Así, individuos de una misma especie pueden presentar 

necesidades fisiológicas distintas y, por lo tanto, nichos fundamentales distintos, a 

medida que cambian sus estadios de maduración (Skreslet, 1997). 

 

De manera general, la distribución de las especies en el espacio puede ser explicada por 

el concepto de nicho realizado, a la luz de la teoría de metapoblaciones, teoría de 

hábitats fuente y hábitats pérdida y ecología del paisaje (Pullian, 2000). El nicho 

fundamental, condicionado por factores fisiológicos, es algo como el orbital de la 

especie. El nicho realizado posee una naturaleza dinámica en el tiempo y espacio, 

controlada por procesos biológicos (competición, predación, dispersión, migración) y 

por fluctuaciones de carácter estocástico actuando en diversos niveles jerárquicos 
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(genético, poblacional, climático, antrópico). Al contrario de lo que acontece con el 

nicho fundamental, no hay una manera elegante de representarlo matemáticamente 

(Austin, 1987). 

 

1.3. α, β, y γ-biodiversidad  
La representación de las funciones de respuesta de todas las especies de una comunidad 

combinadas frente a un determinado gradiente ambiental es la coenoclina. Se acepta que 

el gradiente actúa de manera individual y continua sobre cada especie (Austin, 2002). El 

conjunto de coenoclinas formadas por más de un gradiente es conocido como 

coenoespacio. Su representación gráfica o matemática e interpretación es de extrema 

dificultad, debido a las grandes cantidades de ruido e información involucradas. El 

análisis multivariante está constituido por una serie de herramientas que buscan mitigar 

tal deficiencia (Palmer, 1993), intentando separar las variaciones sistemáticas del ruido 

(ter Braak y Verdonschot, 1995). 

 

Whittaker (1967, 1969) propuso una conexión entre el coenoespacio y la biodiversidad 

que ha adquirido un papel central en la ecología de comunidades. Independientemente 

del índice de biodiversidad empleado, la α-diversidad es la variabilidad en la 

composición de especies existente en un hábitat, la β-diversidad es la variabilidad en la 

composición de especies a lo largo de un gradiente definido, y la γ-diversidad es la 

diversidad contenida en un paisaje (Cody, 1986). En la práctica, se considera α-

diversidad la diversidad en un punto de muestreo, mientras γ-diversidad es la 

biodiversidad medida entre todos los puntos de muestreo. Ambas suelen ser medidas 

con los índices tradicionales de diversidad, como por ejemplo, la riqueza de especies 

(S), la diversidad de Shannon (H’) (Ecuación 4.3), o la equitatividad (J). La β-

diversidad, por otro lado, es la medida de cuan distinta es la composición biótica de los 

puntos de muestreo a lo largo de un gradiente. Una de sus medidas es realizada a través 

de la análisis de correspondencia corregida (DEtrended COrrespondence ANAlysis – 

DECORANA) (Palmer y White, 1994). 
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1.4. Modelado espacial 
Una de las aplicaciones del análisis de correspondencia canónica (Canonical 

Correspondence Analysis – CCA), detallado en la Sección 2.6.3, es el modelado estático 

de la distribución potencial de las especies en el espacio (Harvey, 1996; Jonson y Gage, 

1997; Guisan et al., 1999).  

 

Esta técnica se basa en la relación lineal entre los ejes de ordenación y las variables 

ambientales definida por los coeficientes canónicos. Los ejes se reconstituyen a partir de 

la aplicación de la Ecuación. 2.34 a capas de información de un SIG representando cada 

variable. Los ejes de ordenación introducidos en un SIG de este modo representan los 

gradientes ambientales más importantes en el paisaje, lo que puede originar un producto 

muy útil por sí solo. Los valores de los píxeles de estas capas de información 

representan las coordenadas canónicas, según las cuales está organizado el diagrama de 

ordenación. El conjunto de estas capas define el espacio canónico (Guisan et al., 1999).  

 

Hay varias técnicas para obtener mapas de distribución de especies a partir del espacio 

canónico. La más sencilla es encontrando los límites superior e inferior de tolerancia de 

las especies en cada capa del espacio canónico. Harvey (1996) empleó  regresión 

logística para la elaboración de los mapas de distribución. Guisan et al. (1999) 

calcularon las distancias Euclidianas desde cada centroid en el espacio canónico y, 

luego, las agruparon en clases de desviación estándar, que representan las 

probabilidades de distribución de las especies. Una alternativa sería la utilización del 

espacio canónico como entrada para el algoritmo GARP (Genetic Algorithm for Rule-set 

Production), que emplea un sofisticado enfoque basado en inteligencia artificial para 

modelar el nicho de las especies en el espacio (Peterson, 2001). 

 

1.5. Objetivos 
Considerando las características de la información necesaria para la conservación de la 

biodiversidad en paisajes costeros y las limitaciones de presupuestos, se plantea como 

objetivo contribuir a la formación de una base metodológica, por medio de técnicas 

visuales y acústicas de evaluación rápida del paisaje sumergido, compatibles con el uso 

de nuevas tecnologías de obtención y análisis de datos, para favorecer iniciativas 
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concretas de gestión integrada de la zona costera y conservación de recursos vivos en 

áreas marinas protegidas, asequibles a países en desarrollo.  

 

La aplicabilidad de técnicas de teledetección, de hidroacústica, de geoestadística y de 

ordenación de datos ecológicos se verificó para hábitats marinos situados en aguas 

someras por medio de dos estudios de caso.  

 

En el primero se evaluaron las alteraciones recientes en la bahía de Tamandaré y sus 

consecuencias para la supervivencia de los corales en arrecifes costeros, con el objetivo 

de apoyar la gestión del Área de Proteção Ambiental Costa dos Corais, ubicada en el 

litoral nordeste de Brasil.  

 

En el segundo estudio de caso se realizó una caracterización del paisaje submarino en 

las inmediaciones del islote de Lobos, situado en la costa norte de Fuerteventura (Islas 

Canarias), con el propósito de apoyar la creación de una reserva marina de interés 

pesquero. 
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2.1. Introducción 

E ste capítulo describe los métodos de análisis de datos empleados en los estudios de 

caso. Inicialmente, se describen las técnicas de cartografía del paisaje sumergido, 

realizada por medio de realce digital de imágenes orbitales y por la aplicación de 

técnicas de geoestadística. A continuación se detallan las técnicas de ordenación de 

datos ecológicos empleadas en la evaluación de la correlación entre la comunidad íctica 

y las variables ambientales en la zona de Corralejo y Lobos.  

E 

 

2.2. Sistemas de información geográfica 
Hasta mediados de los años 80, la cartografía estaba basada en sondeos de parámetros 

oceanográficos, cartas náuticas e interpretación de fotografías aéreas e imágenes 

orbitales en papel (Cendrero et al., 1979). Además, la interpretación de diferentes datos 

cartográficos sobre la misma zona era complicada, debido a diferencias de proyección, 

datum y escala. Los resultados de estos esfuerzos (mapas en papel) eran estáticos y de 

difícil actualización. Asimismo, la obtención de informaciones derivadas de estos 

mapas, como por ejemplo pendiente o área, era laboriosa, imprecisa y consumía 

demasiado tiempo (Johnson y Gage, 1997). 

 

Básicamente, un sistema de información geográfica (SIG) es una base de datos con la 

capacidad de incorporar datos sobre la forma y posición de objetos en la superficie 

terrestre, además de los atributos que los describen, en capas de información. Otras 

funciones importantes se asocian a la manipulación tanto de la forma (escala y 

proyección) como de los atributos y a la exhibición de los datos geográficos (Reuss-

Strenzel, 1997). Mediante manipulación y combinación matemática de las capas de 

información y las bases de datos que las acompañan, se puede obtener fácilmente 

información derivada, como por ejemplo, áreas, distancias, pendientes, posiciones, etc., 

además de patrones espaciales del paisaje analizado, como forma, diversidad, 

proximidad, conectividad, etc. (Johnson y Gage, 1997; Goodchild, 2003). A través del 

uso de estas funciones se pueden construir modelos espaciales de componentes y 

procesos ambientales, las cuales constituyen importantes herramientas de investigación 
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de los patrones de heterogeneidad espacial del paisaje submarino y de sus variaciones a 

lo largo del tiempo (Barlett, 1993). 

 

Básicamente, hay dos formatos complementarios usados para la representación de capas 

de información en los SIGs: el vectorial y el raster1. Análogamente a la geometría 

clásica, los objetos geográficos se representan en el formato vectorial por una 

combinación de puntos, líneas o superficies (polígonos), posicionados en un espacio 

virtual continuo. El formato raster se constituye por una matriz de valores (píxeles) que 

describen una determinada característica ambiental. Las líneas y columnas demarcan 

posiciones en la superficie terrestre (Burrough y McDonnell, 1998; Eastman, 1999; 

Goodchild, 2003).  

 

En las capas de información vectorial, los objetos geográficos se conectan directamente 

a bases de datos conteniendo sus atributos no espaciales. Los ficheros son compactos, 

pues las representaciones utilizan solamente algunos puntos periféricos (nudos) 

localizados por coordenadas exactas. Estas características contribuyen para que el 

formato vectorial pueda desempeñar la función de gestión de base de datos espaciales, 

acomodando la representación de objetos discretos con fronteras definidas, como por 

ejemplo las divisiones políticas de un territorio o un conjunto de puntos de muestreo 

(Burrough y McDonnell, 1998; Eastman, 1999). 

 

En las capas de información raster, el espacio está uniformemente dividido. Cada píxel 

está situado en el espacio que corresponde al objeto representado y debe ser calificado 

por un atributo, lo que hace el fichero más grande y complica su conexión con la base 

de datos. Las entidades discretas que contienen información sobre posición y atributo 

son los píxeles y no los objetos, lo que posibilita el análisis de variaciones continuas a lo 

largo del espacio. Además, el atributo de cada célula es un número que puede sufrir 

cualquier operación matemática o lógica, lo que hace a este formato capaz de realizar 

análisis espaciales aplicando ecuaciones matemáticas y datos existentes en distintos 

ficheros. Otra cuestión importante es que las imágenes orbitales y aéreas, así como los 

resultados de interpolaciones de los puntos de muestreo obtenidas por técnicas de 

geoestadística, poseen la misma estructura raster. Esto permite que la información 

                                                 
1 El término raster se traduce por trama en castellano. 
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obtenida por teledetección y modelos geoestadísticos pueda ser fácilmente incorporada 

al SIG (Burrough y McDonnell, 1998; Eastman, 1999). 

 

2.3. Realce de estructuras sumergidas en imágenes multi-
espectrales. 

Se explicará el proceso de realce de estructuras sumergidas en imágenes 

multiespectrales para posterior interpretación visual, con base en el tratamiento aplicado 

a dos imágenes Landsat TM, en el contexto del estudio de caso sobre cambios recientes 

en la Bahía de Tamandaré, Brasil (Sección 3). El mismo tratamiento se puede aplicar 

como preparación de imágenes multiespectrales tanto para  clasificación  supervisada 

como para no supervisada de los hábitats (Green et al., 2000). 

 

Los problemas de  brillo y contraste de las fotos aéreas se deben mucho más a las 

cantidades de reactivo usadas en el revelado y a ajustes del escáner que a los procesos 

físicos sufridos por la luz solar al interaccionar con la superficie de la Tierra, columna 

de agua y atmósfera. Esto hace el procesado necesariamente más sencillo. Por lo general 

el estiramiento del histograma y la linearización de los valores de brillo son suficientes 

para la aplicación del algoritmo de profundidad invariante.  

 

El método se aplica a través de una serie de pasos destinados a la corrección 

radiométrica y geométrica de las imágenes: (1) cálculo de la radiancia y reflectancia 

aparente; (2) corrección de la absorción y dispersión de la luz causadas por la atmósfera; 

(3) creación y aplicación de una máscara sobre el continente; (4) suavización del ruido 

causado por interferencias y oscilaciones en los detectores del satélite, por medio de 

transformación de Fourier; (5) lineariazación del efecto de la absorción de la luz por la 

columna de agua, a través de la aplicación del logaritmo natural; (6) eliminación del 

efecto causado por la profundidad variable, mediante la aplicación de uno de los 

algoritmos de profundidad invariante; (7) ajuste del contraste por estiramiento del 

histograma; y (8) corrección geométrica por puntos conocidos o fotogrametría. 
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2.3.1. Cálculo de la radiancia y reflectancia aparente 

El brillo registrado por los detectores del Landsat TM en cada banda, se transforma en 

valores de radiancia (mW cm-2 ster-1 µm-1) a través de la Ecuación 2.1. Bias y gain son 

valores calculados por la agencia que opera el satélite (Earth Observation SATellite 

company – EOSAT, en el caso del Landsat TM), basándose en curvas de calibración 

que simulan la pérdida de sensibilidad del detector con el paso del tiempo (Green et al., 

2000). 

 

   Ecuación 2.1 )( DNGainBiasL ∗+=λ

 

Donde L es la longitud de onda en la banda λ; Bias y Gain son la ordenada en el origen 

y la pendiente de la relación lineal entre el brillo registrado por el detector y la 

radiancia; y DN (digital number) son los valores de brillo registrados (varían entre 0 y 

255 para una imagen de 8 bits). 

 

La proporción entre la radiación reflejada por la superficie terrestre y la irradiación solar 

(que cambia a lo largo del día y del año) se denomina reflectancia, que es adimensional 

y varía entre cero y uno (Eastman, 1999). La reflectancia se calcula para cada banda 

mediante la Ecuación 2.2, a partir de los valores de radiancia espectral (Lλ). Los 

resultados de la ecuación equivalen a la reflectancia aparente, medida por el detector sin 

considerar los efectos sufridos por la luz al atravesar la atmósfera (Kaufman, 1989; 

Green et al., 2000). 

 

 
)cos(.

.. 2

θ
πρ λ

λ ESUN
dL

=   Ecuación 2.2 

 

Donde ρλ es la reflectancia aparente en la banda λ; d representa la distancia entre Sol y 

Tierra en unidades astronómicas y se calcula por la expresión d ={1-[0.01674 

cos(0.9856(Día Juliano-4))]}²; ESUN es la irradiancia solar media; y θ es el ángulo, 

medido en grados, entre Sol y el cenit en el momento de la toma de imagen (EOSAT 

suministra ambos valores). 
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2.3.2. Corrección atmosférica 

La corrección de las distorsiones causadas por la absorción y la dispersión de la luz por 

la atmósfera se puede llevar a cabo mediante la aplicación del modelo atmosférico 6S 

(Second Simulation of Satellite Signal in the Solar Spectrum), que calcula la reflectancia 

en la superficie terrestre, basándose en la reflectancia aparente. El modelo permite la 

aplicación de opciones estándares, informaciones sobre iluminación solar y estimación 

de la visibilidad horizontal (Tab. 2.1) para simulación de los principales efectos 

atmosféricos resultantes de la absorción de gases (vapor de agua, dióxido y monóxido 

de carbono, oxígeno, ozono, metano y óxido de nitrógeno) y dispersión por moléculas y 

aerosoles (Vermote et al., 1997; Ouaidrari y Vermote, 1999). 

 

Tab. 2.1: Información requerida, parámetros e informaciones introducidas en el modelo 6S para 
corrección atmosférica de las imágenes orbitales. 

Informaciones introducidas 

Información requerida Parámetro 1989 1998 

Óptica e iluminación Tipo de detector* Landsat TM5 Landsat TM5 

 
Fecha y hora de la toma de la 
imagen 05 07, 11.96 09 21, 12.13 

 
Latitud y longitud del centro de 
la imagen -35.099, -8.760 -35.099, -8.760 

Perfil atmosférico Tropical* 1 2 
Composición de 
aerosoles Marítimo* 1 2 
Concentración de 
aerosoles 

Visibilidad horizontal en la 
atmósfera 25 Km 30 Km 

 Altura del objeto 0 m 0 m 

Banda espectral Código de la banda* 25 a 30 25 a 30 

Tamaño de la imagen 
Número de píxeles de la 
imagen 747417 635076 

* Opciones estándares. 
 

2.3.3. Aplicación de una máscara sobre zonas de tierra 

Dado que los niveles de reflectancia sobre el mar suelen ser radiométricamente distintos 

de los niveles de reflectancia sobre tierra, los histogramas resultantes de las imágenes en 

que ambos aparecen tienden a ser bimodales (Fig. 2.1). Este patrón dificulta la plena 

visualización de mar y tierra al mismo tiempo. Así, para garantizar un mejor realce del 
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fondo marino en las imágenes, se puede optar por la eliminación del continente. Eso se 

logra multiplicando cada una de las bandas por una máscara booleana con valores 

iguales a uno en el mar y cero en tierra (Eastman, 1999). 

 

La máscara se elabora a partir del cociente normalizado entre las bandas 2 y 4 

(Ecuación 2.3). El resultado, denominado NDWI (Normalized Difference Water Index) 

por McFeeters (1996), hace más evidentes las diferencias entre tierra y mar (Fig. 2.2). 

Los valores oscilan entre –1 y 0 en tierra y entre 0 y 1 en el agua, permitiendo así la 

reclasificación de los valores negativos para cero y de los positivos para uno. 

 

 
42

42

ρρ
ρρ
′+′
′−′

=NDWI   Ecuación 2.3 

 

Donde  y  hacen referencia a la reflectancia en la superficie terrestre de las bandas 

2 y 4, respectivamente. 

2ρ′ 4ρ′

 

 

tierra 

mar 

Fig. 2.1: Histograma de la banda 1 de Landsat TM (1998) antes (izquierda) y después (derecha) 
de la aplicación de la máscara sobre el continente. 
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Fig. 2.2: Reflectancia de la superficie terrestre en la banda 2 (izquierda) y en la imagen NDWI 
(derecha) producida para delineación de áreas inundadas. Se puede observar el ruido 

relativamente más intenso sobre el mar. 

 

2.3.4. Reducción del ruido 

La variabilidad de reflectancia detectada por el Landsat TM sobre el mar es reducida 

cuando se compara con ambientes terrestres, debido a la absorción de la luz por la 

columna de agua. Esto origina una tendencia de amplificación del ruido relativo a la 

señal propiamente dicha en áreas sumergidas, principalmente en las bandas 3 y 4 (Van 

Hengel y Spitzer, 1991; Louchard et al., 2003). 

 

En el área marina de las imágenes son muy aparentes dos clases de ruidos. En el 

primero es el ruido al azar, causado por interferencias de orden electrónico o mecánico, 

que producen valores anormalmente altos o bajos con relación a los píxeles vecinos 

(Eastman, 1999; Gonzalez y Woods, 1993). La segunda clase de ruido se observa 

únicamente en imágenes orbitales y se caracteriza por estrías horizontales en la imagen, 

causadas por variaciones en la respuesta de los detectores individuales de una banda 

particular (Eastman, 1999; Gonzalez y Woods, 1993; Van Hengel y Spitzer, 1991). 

 

El ruido y las estrías en imágenes orbitales se amplifican aún mas con la linearización 

de la absorción de la luz por la columna de agua (etapa subsiguiente), lo que hace 

necesaria la aplicación de alguna técnica de filtrado. Por otro lado, el filtrado disminuye 

la resolución de las imágenes, lo que puede eliminar información relacionada con la 

textura de los hábitats y dificultar su interpretación visual. Además, el filtrado puede 

borrar estructuras poco visibles en zonas profundas.  
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Una de las técnicas para suavizar ambas clases de error es la transformación de Fourier 

(fast fourier transform), que emplea una transformación matemática sofisticada para 

decomponer los atributos (niveles de gris) a lo largo de una imagen en una serie 

compleja de ondas senoides (Eastman, 1999). El resultado es una imagen espectro, 

donde la serie de ondas se organiza según su frecuencia, amplitud y fase. Después las 

frecuencias que causan problemas son retiradas del espectro y la imagen original se 

reconstruye sin las frecuencias indeseables (Jensen, 1996). 

 

 

Fig. 2.3: Transformación de Fourier aplicada a la banda 4 de la imagen orbital de 1998. La 
imagen original (A) se transforma en su espectro (B). El filtro (C) es aplicado al espectro y la 

imagen original optimizada (D) es reconstituida. 

 

Las altas frecuencias, asociadas al ruido en la imagen original, están ubicadas en la 

periferia del espectro. Las estrías horizontales de la imagen original están asociadas a 
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una baja frecuencia en una dirección y a una alta o media frecuencia en otra dirección y 

aparecen en el espectro como una raya vertical que parte desde su centro. Estas dos 

estructuras se retiran del espectro y las imágenes originales quedan optimizadas. La 

manipulación del espectro se efectúa a través de la creación y aplicación de dos filtros. 

El primero es un filtro de paso bajo, como por ejemplo el Butterworth (Ecuación 2.4), 

diseñado para retirar las frecuencias mayores de 3 píxeles. El segundo cubre la raya 

vertical asociada a las estrías de la imagen original (Fig. 2.3 C). 

 

 n

f
fk

m 2

0

1

1









+

=   Ecuación 2.4 

 

Donde m es el valor del píxel en la imagen filtro (Fig. 2.3 C); f es la frecuencia y f0 es la 

frecuencia que se desea eliminar; k determina el valor del filtro en la frecuencia de 

corte; y n controla la intensidad de transición.  

 

2.3.5. Linearización del efecto de la absorción de la luz 

Como se señalaba anteriormente, el proceso de atenuación de la luz por el agua del mar 

se produce de manera exponencial. Tal proceso es responsable de la pérdida de la 

capacidad de separación de diferentes tipos de fondo con el aumento de la profundidad. 

Al hacerse linear este efecto, mediante la aplicación del logaritmo natural (Ecuación 

2.5) se observa un aumento del rango de variación de la radiancia (o brillo), 

principalmente en zonas más profundas (Fig. 2.4). De esta manera quedan más 

evidenciadas las estructuras próximas al límite de visualización del fondo  

 

   Ecuación 2.5 )1'ln( += λλ ρX

 

Donde Xλ es el valor de píxel realzado y  la reflectancia espectral en superficie, o el 

brillo en el caso de la foto aérea.  

λρ '
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Fig. 2.4: Efecto de la linearización de la atenuación de la luz por la profundidad. A la izquierda 
la luz es atenuada exponencialmente a medida que penetra en el agua. Aplicándose el logaritmo 

natural (derecha) la atenuación pasa a ser lineal, lo que aumenta el rango de variación de los 
valores de brillo en zonas más profundas. 

 

2.3.6. Algoritmo de profundidad invariante 

La técnica propuesta por Lyzenga (1978, 1981) para compensar el efecto causado por la 

columna de agua ha sido adaptada y aplicada por diversos autores para el cartografiado 

de hábitats sumergidos y batimetría (Khan et al., 1992; Armstrong, 1993; Mumby et al., 

1998; Maritorena et al., 1994; Tassman, 1996; Green et al., 2000). No obstante, su 

aplicación está limitada a las aguas con propiedades ópticas homogéneas a lo largo de la 

imagen (Mumby et al., 1998; Tassman, 1996), de modo que las imágenes disponibles 

para Tamandaré no recibieron este tratamiento. 

 

Lyzenga (1978, 1981) demostró que para calcular la extinción de la luz en cada banda 

espectral se usa la Ecuación 2.6, en la cual a es una constante de ajuste; r es la 

reflectancia en el fondo del mar; Kλ es el coeficiente de atenuación de la luz; y z es la 

profundidad en cada píxel.  

 

   Ecuación 2.6 z)K(a.r λ
λρ 2' −=

 

En teoría, sería posible aislar la r de manera que posibilite el cálculo de una imagen de 

la reflectancia del fondo. Sin embargo, este procedimiento es un tanto difícil, pues la 

constante (a), el coeficiente de atenuación de la luz (Kλ) y la profundidad en cada píxel 

(z) tampoco se conocen. De este modo, Lyzenga (1978, 1981) propone un método 

alternativo que no requiere el conocimiento de estos parámetros y que utiliza la 
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información contenida en más de una banda. Al utilizarse los cocientes de atenuación 

entre un par de bandas espectrales, se cancelan casi todos los términos desconocidos de 

la Ecuación 2.6. Considerando que el efecto de la profundidad haya sido linearizado y 

que el sustrato sea homogéneo, los valores de los píxeles se convierten en una función 

lineal de la profundidad (Fig. 2.5) (Green et al., 2000). En aguas con turbidez variable, 

los sustratos dejan de comportarse de manera homogénea y el método pierde la 

capacidad de previsión. 

 

Prof.

ln
ρ’
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ln
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Fig. 2.5: Radiancia de dos bandas transformadas sobre un substrato homogéneo, variando 
linealmente con la profundidad. Fuente: Green et al. (2000). 

 

De este modo, se hace un bi-plot de las radiancias (o reflectancias) log-transformadas, 

para el mismo sustrato en diferentes profundidades. La pendiente de la recta obtenida 

representa el coeficiente de atenuación de cada banda. Las pendientes obtenidas sobre 

diferentes tipos de fondo serán iguales, ya que la relación entre los coeficientes de 

atenuación (ki/kj) depende exclusivamente de la longitud de onda y de la transparencia 

del agua (Figura 2.6) (Green et al., 2000). 

 

La implementación del cálculo se hace por medio de muestreo en la imagen sobre 

sustratos homogéneos a diferentes profundidades. Los muestreos se realizan sobre las 

imágenes en áreas donde había penetración de luz en las tres bandas, corroborándose 

mediante inmersiones in situ, el tipo de sustrato. 
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Fig. 2.6: Bi-plot entre dos bandas espectrales. Los dii equivalen a los puntos de intersección con 
el eje de las ordenadas de las rectas relativas a cada tipo de sustrato homogéneo. Fuente: Green 

et al. (2000). 

 

El cálculo de la pendiente entre los coeficientes de atenuación entre bandas se hace 

empleando las Ecuaciones 2.7, 2.8 y 2.9. 
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i 12 ++=    Ecuación 2.7 
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Donde σi es la varianza del muestreo en la banda i; σj es la varianza del muestreo en la 

banda j; y σij es la covarianza de los muestreos entre las bandas i y j. 

 

El índice de profundidad invariante (depth invariant index – dii), se refiere a los valores 

de la intersección de la recta con el eje y (Fig. 2.7), y se calcula a través de un polinomio 

de primer orden (Ecuación 2.9). 
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Donde Li y Lj son valores digitales de radiancia o reflectancia corregidos 

atmosféricamente para las bandas i y j respectivamente. 
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Para el caso de fotografías o videos aéreos, o cuando no se dispone del algoritmo para la 

corrección atmosférica, se puede emplear un método denominado corrección por píxeles 

oscuros (Ecuación 2.10). Éste método corrige a groso modo el efecto causado por la 

atmósfera y por la superficie marina, mediante substracción del valor de brillo debido a 

la dispersión y la reflexión de la luz por la superficie marina y la atmósfera (Eastman, 

1999). 

 

 ∞∞ −= idsisi LLL )(2   Ecuación 2.10 

 

Donde Lsi es el brillo (reflectancia o radiancia) resultante de la interacción de la luz con 

la atmósfera y la superficie marina; ∞iL  es el brillo medio en aguas profundas; y  

es la desviación estándar del brillo en aguas profundas. 

∞idsL )(

 

2.3.7. Ajuste del contraste 

El estiramiento del histograma (Van Hengel y Spitzer, 1991) es el último paso para el 

realce visual de las imágenes (Ecuación 2.11). Su aplicación origina un mejor contraste 

resultante de la optimización del  histograma (Fig.2.7), por medio de la asignación de 

nuevos máximos y mínimos para la distribución de valores de brillo o reflectancia. 

 

 







−
−

=
minmax

min255
bb

bxy   Ecuación 2.11 

 

Donde x es el valor original del píxel; y el nuevo valor del píxel; y bmin y bmax son los 

valores en la escala original que restringen el nuevo histograma. 
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Fig. 2.7: Aplicación del realce a través del estiramiento del histograma (derecha) en la banda 4 
de la imagen Landsat de 1998. 

 

2.3.8. Corrección geométrica por transformación polinómica 

Después de la corrección radiométrica, suavización del ruido y realce, las imágenes se 

deben registrar en un sistema geográfico de referencia para que las medidas de área o de 

distancia tomadas sobre las imágenes se acerquen lo máximo posible a realidad. El 

método más sencillo es la corrección geométrica por puntos conocidos, también 

denominada transformación polinómica. Para aplicarlo, inicialmente se deben conocer 

las coordenadas geográficas de puntos fácilmente reconocibles en la imagen (puntos de 

control). Esta información se obtiene por GPS, dGPS o bien desde una carta náutica o 

topográfica. A continuación, se aplica el método de mínimos cuadrados para ajustar un 

plano a los puntos de control geo-codificados (Eastman, 1999; Green et al., 2000), por 

medio de un sistema de ecuaciones polinómicas (Ecuación 2.12).  

 

( ) ( ) ( 32
ccccccr GyFxEyDxCyBxAx ++++++= )  Ecuación 2.12 
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Donde xr es la coordenada de referencia; A, B y C son coeficientes calculados en la 

regresión por mínimos cuadrados; y xc y yc son las coordenadas de los puntos de control 

en la imagen original. Una expresión similar se usa para calcular la coordenada yr 

(Green et al., 2000).  

 

En general, los polinomios son de primer, segundo o tercer orden. Cuanto más elevado 

es el orden del polinomio, más compleja es la trasformación. Así, por ejemplo, 

polinomios de primer orden son capaces de efectuar ajustes lineales, como rotaciones y 

cambios de escala; los polinomios de segundo orden realizan transformaciones no 

lineares (Green et al., 2000), más aptas para el ajuste de imágenes en zonas de relieve 

accidentado. Por otro lado, cuanto más elevado es el orden del polinomio, mayor debe 

ser la cantidad de puntos de control utilizados. En caso contrario, el error será 

demasiado alto (Eastman, 1999).  

 

Los errores del proceso de corrección geométrica se calculan por RMS (root square 

mean), según la Ecuación 2.13. 

 

 ryrx
n

RMS i

n

i
i

2

1

21
+= ∑

=

  Ecuación 2.13 

 

Donde n es lo numero de puntos de control; y xr y yr son los residuales ( ) 

del punto de control i.  

cr xxxr −=

 

2.3.9. Fotogrametría digital 

Cuando se intenta montar un collage con algunas fotografías aéreas, éstas nunca encajan 

perfectamente unas con las otras, a pesar de la gran superposición que suele existir entre 

fotos contiguas. Eso se debe a la fuerte distorsión a que son sometidas las fotos.  

 

Las lentes biconvexas utilizadas en las cámaras fotográficas para generar el aumento 

necesario originan una distorsión óptica que se incrementa desde el nadir hacía la 

periferia de la foto, lo que hace que la escala de la foto sea válida solamente en su zona 
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central. La topografía también provoca distorsiones en las fotos, cuya intensidad es 

proporcional a la variabilidad del relieve. Además las fotografías digitalizadas por 

escáner de mesa presentan un error adicional producido por el sistema óptico del 

aparato (Agouris y Schenk, 1996). 

 

Las técnicas convencionales de corrección geométrica, como la transformación 

polinómica, se basan en funciones generales desvinculadas de las causas físicas de la 

distorsión. La transformación por polinomios se aplica con éxito cuando las imágenes 

son de baja resolución y de campo visual estrecho, como las imágenes orbitales 

obtenidas por Landsat y SPOT. Las funciones generales tienen la ventaja de la 

simplicidad y pueden proporcionar una alternativa razonable de modelado geométrico 

cuando se conoce la naturaleza geométrica de la imagen (Yang, 1997).  

 

Las fotografías aéreas e imágenes orbitales de  alta resolución, como las del IKONOS, 

necesitan una técnica más sofisticada para que se garantice el éxito del proceso de 

corrección geométrica. La fotogrametría digital suple esta necesidad mediante la 

aplicación de modelos basados en ecuaciones colineares que consideran las distorsiones 

causadas por la topografía, además del error sistemático asociado a las características 

geométricas de la cámara y el escáner (Erdas, 1999). 

 

Otras ventajas de la fotogrametría digital son: (1) la posibilidad de rectificar 

conjuntamente un grupo de imágenes contiguas (Fig. 4.12); (2) la utilización de la 

relación interna existente entre imágenes adyacentes para minimizar los errores y 

distribuirlos igualitariamente entre todo el mosaico, disminuyendo así la desalineación 

entre objetos ubicados en la zona de superposición entre fotos adyacentes; y (3) la 

reducción de la cantidad necesaria de puntos de control en comparación con la 

transformación polinómica (Yang, 1997; Erdas, 1999 

 

2.3.10. Fusión de imágenes 

En el estudio de caso sobre la evaluación del paisaje costero en la costa nordeste 

brasileña (Sección 3.5) se empleó una técnica basada en el análisis de componentes 

principales (Principal Component Analysis – PCA). Las bandas de 1 a 4 de la imagen 
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Landsat TM se transforman en sus componentes principales. El resultado es un conjunto 

de cuatro imágenes análogas a los ejes de un diagrama de ordenación PCA. La primera 

componente (PC1) explica la máxima cantidad de variación en las imágenes originales 

y se asemeja mucho a una foto aérea pancromática. Las otras componentes (PC2, PC3 y 

PC4) pierden gradualmente capacidad de explicar la variación en las imágenes 

originales y no están correlacionadas unas con otras. En general, la información 

contenida en estas componentes está más relacionada con la variabilidad espectral que 

con la espacial. La fusión se realiza reemplazando PC1 por la fotografía aérea y 

reconstituyendo las bandas de las imágenes orbitales originales (Pohl y van Genderen, 

1997). La reconstitución se hace aplicando la Ecuación 2.14. 

 

PCNcPCcPCcPancF Niiiii ...32 321 +++=  Ecuación 2.14 

 

Donde Fi es el brillo de la banda i reconstituida; Pan es la fotografía aérea 

pancromática; c1i, c2i, c3i, ..., cNi son los coeficientes de ordenación de cada componente 

principal para la banda i; y N es el número de componentes principales inicialmente 

extraídas.  

 

2.3.11. Vectorización 

Tras el realce y la corrección geométrica, se introducen las imágenes en un SIG. 

También se debe introducir en el SIG, siempre que sea posible, la información auxiliar 

sobre batimetría y tipos de fondo obtenida en cartas náuticas, además de descripciones 

preliminares e imágenes submarinas tomadas in situ. 

 

Una vez reunida y organizada toda la información disponible en el SIG, se digitalizan 

sobre la pantalla del ordenador (Hagan et al., 2000) los polígonos que delimitan 

manchas relativamente homogéneas (Fig. 4.12). Éstas se interpretan a priori como 

hábitats, en función del color, la textura, la posición, la profundidad y el contexto 

(Sheppard et al., 1995). Los polígonos se usan en el diseño del muestreo estratificado 

(Kingsford, 1998b), destinado al reconocimiento y clasificación de los hábitats 

digitalizados. 
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2.4. Verificación in situ 
El reconocimiento basado exclusivamente en buceo autónomo es el método pionero de 

cartografía de hábitats marinos. A pesar de ser laborioso y estar limitado por el tiempo, 

la profundidad y la turbidez, este método provee gran exactitud y alta resolución 

(Luckhurst y Luckhurst, 1978; Werdell y Roesler, 2003). Asimismo, el muestreo hecho 

durante inmersiones se emplea para la identificación, clasificación y verificación de la 

exactitud de mapas de hábitats realizados mediante teledetección e hidroacústica. 

 

La toma de datos sobre la cobertura bentónica se suele efectuar por cuadrados o a lo 

largo de transectos repartidos al azar en diferentes elementos de paisaje (Fig. 2.8). Con 

ambos métodos, se recomienda el uso del muestreo estratificado, en el cual cada 

muestra se compone de un conjunto de submuestras ubicadas dentro de un mismo 

hábitat (Kingsford, 1998b; Murray, 2001). El uso de transectos permite el empleo de la 

técnica conocida como interceptación lineal (line intercept), en la cual los porcentajes 

relativos de la cobertura del fondo se estiman midiendo la longitud de cada mancha 

(organismo, colonia o tipo de sustrato) justo bajo la línea del transecto (Edingera et al., 

1998; Madsen, 1999).  

 

Se puede filmar o fotografiar tanto los cuadrados como los transectos. Las mediciones 

en las imágenes verticales pueden ser tomadas siempre que la resolución de la imagen 

sea conocida. La resolución se calcula con un objeto de tamaño conocido tomado como 

referencia (Ecuación 2.15). 

 

 
N
LR =   Ecuación 2.15 

 

Donde R es la resolución de la imagen; L es la longitud del objeto de tamaño conocido; 

N es el número de píxeles cuadrados que abarcan el objeto. El área de una mancha 

cualquiera en la imagen será el número de células de la mancha multiplicada por la 

resolución. 
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Fig. 2.8: Transecto usado para censo de ictiofauna y de Diadema antillarum en Fuerteventura. 
L, de la Ecuación 2.15, se obtiene directamente del transecto (izquierda). 

 

Las características físicas del ambiente también se toman en los puntos de muestreo. La 

profundidad, el relieve, la rugosidad, la pendiente, los tipos y el porcentaje de cobertura 

de los sustratos, la visibilidad horizontal, la turbulencia, la temperatura y las 

características químicas del agua del mar son ejemplos de variables ambientales que 

suelen ser muestreadas según el objetivo de la investigación (Bortone et al., 1991, 1992; 

Kingsford y Battershill, 1998; Steneck et al., 2000).  

 

La información sobre las comunidades ícticas, como talla y número de individuos por 

especie, también se suele tomar en buceo autónomo, mediante técnicas de censos 

visuales y vídeo. Para que los datos puedan ser comparables entre dos o más puntos de 

muestreo, las superficies muestreadas deben ser conocidas. Por eso, los censos de 

icitiofauna también se hacen a lo largo de transectos (belt transect) o en puntos 

estacionarios. En el primer caso, se cuentan únicamente los individuos que están dentro 

de una franja de uno o dos metros desde la línea central del transecto (Kingsford, 1998a; 

Steneck et al., 2000). En los censos estacionarios, el buzo debe contar los peces dentro 

de un cilindro de radio conocido (Bortone et al., 1991, 1992) 

 

2.5. Geoestadística 
Para que las rutinas de interpolación disponibles en geoestadística se puedan aplicar es 

necesario que un modelo matemático continuo se ajuste al semivariograma obtenido por 

muestreo (Hedger et al., 2001; Pebesma, 2001; Eastman, 1999). Por esta razón, se han 

desarrollado una serie de modelos teóricos que se ajustan a una amplia gama de 

patrones de distribución espacial.  
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2.5.1. Simulación de la semivarianza 

Los modelos para simulación de la continuidad espacial se clasifican en tres tipos 

(Journel y Hujibregts, 1978): (1) modelos de transición o con sill; (2) modelos sin sill; y 

(3) el modelo representando apenas variaciones independientes del espacio (100% 

nugget). En el caso de patrones más complejos, se ajusta una combinación de dos o más 

modelos al semivariograma (Burrough, 1995; Webster y Oliver, 2001). 

 

Uno de los modelos que más se utiliza es el esférico (Ecuación 2.16), que se ajusta a 

distribuciones agrupadas o discretas con límites abruptos e irregulares. Los modelos 

exponenciales (Ecuación 2.17) se suelen aplicar a distribuciones con variaciones todavía 

más abruptas y límites todavía más irregulares. La detección de cardúmenes pelágicos 

mediante técnicas hidroacústicas puede generar distribuciones de datos con estas 

características. Los datos que presentan variaciones suaves, como por ejemplo la 

batimetría de fondos arenosos, generan a menudo semivariogramas con una inflexión y 

que se ajustan mejor a modelos gaussianos (Ecuación 2.18) (McBratney y Webster, 

1986; Burrough, 1995). 
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Donde γ(h) es la semivarianza simulada para un lag h; c0 es el nugget; c0 + c1 es el sill; 

y a es el range (McBratney y Webster, 1986). 

 

Los modelos sin sill se aplican cuando la varianza no es estable. Entre éstos, el lineal 

(Ecuación 2.19) es el más sencillo. Los logarítmicos (Ecuación 2.20) presentan una 

forma convexa, mientras los potenciales (Ecuación 2.21) pueden adquirir tanto una 

forma convexa como cóncava (Burrough, 1995; Eastman, 1999).  
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bhch += 0)(γ   Ecuación 2.19 

 

)(ln)( 10 hcch +=γ   Ecuación 2.20 

 

( )whch αγ 0)( =  para 0 < w < 2 Ecuación 2.21 

 

Donde b es la pendiente en la función lineal. En la función potencial, w representa la 

intensidad de la variación y (α) la curvatura. Para (α > 1) la concavidad estará hacia 

arriba (McBratney y Webster, 1986). 

 

Cuando los datos presentan periodicidad en su distribución espacial, los 

semivariogramas resultantes suelen exhibir un aumento de la semivarianza, que tras 

llegar a un máximo baja nuevamente formando una concavidad y luego vuelve a subir, 

estableciendo así un patrón ondulatorio o cíclico. En el caso de haber una tendencia 

unimodal en los datos, los semivariogramas no llegan a formar una onda completa y se 

denominan seudocíclicos (Burrough, 1995). En ambos casos, se emplean modelos 

cíclicos, en los cuales se controla la periodicidad y la amplitud de la ondulación. 

 

Cuando no hay ninguna estructura observable en la escala del muestreo, la semivarianza 

se reduce al efecto nugget (Ecuación 2.22) (Burrough, 1995; Eastman, 1999; Webster y 

Oliver, 2001). 

 

   Ecuación 2.22 0)( ch =γ

 

2.5.2. Interpolación optimizada 

El interpolador optimizado más común es el krigin ordinario, cuyos valores estimados 

en cada posición corresponden a la media ponderada de las observaciones (Ecuación 

2.23). (Burrough, 1995; Webster y Oliver, 2001). El krigin es un interpolador exacto; es 

decir, las medias ponderadas calculadas en puntos donde hubo muestreo coinciden con 

los valores observados (Burrough, 1995).  
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 )   Ecuación 2.23 ()(ˆ
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Donde (xẑ 0) es el valor estimado para un punto no visitado durante el muestreo; n es el 

número arbitrario de puntos vecinos conocidos; y wi es el peso atribuido al valor 

observado z(xi) a partir del semivariograma. 

 

Los pesos se calculan a partir de las distancias estadísticas entre puntos de muestreo 

vecinos y el valor estimado (Ecuación 2.24). 

 

   Ecuación 2.24 ∑
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Donde γ(xi, xj) es la semivarianza calculada para observaciones vecinas a partir del 

semivariograma modelado; γ(xi, x0) es la semivarianza entre el punto de muestreo xi y el 

valor estimado x0; y ψ es el parámetro de Lagrange que obliga a que el resultado de la 

suma de los pesos sea igual a uno (Burrough, 1995; Eastman, 1999; Webster y Oliver, 

2001). 

 

Según Eastman (1999), una apreciación del ajuste de los resultados de la interpolación 

con relación a los puntos observados en las cercanías de un valor estimado, se produce a 

través de las semivarianzas calculadas para la definición de los pesos (Ecuación 2.25).  

 

   Ecuación 2.25 )],([)],([ 0
22 xxwxxv ii ji γγ −=

 

Donde vi
2 representa la variancia entre los valores estimados obtenidos mediante la 

aplicación del semivariograma modelado y los valores observados en el muestreo.  

 

Las medidas de error resultantes de la Ecuación 2.25 son capas de información raster 

similares, producidas simultáneamente con la interpolación, cuya utilidad es la 

verificación de la consistencia de sus resultados. Se recomienda que el proceso de 

simulación de los semivariogramas y la subsiguiente interpolación se repita hasta que no 

sea posible disminuir más las medidas de error (Eastman, 1999). 
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2.6. Análisis multivariante de comunidades ecológicas 
El modo como la biodiversidad se distribuye en el tiempo y en el espacio y su conexión 

con procesos sinecológicos capaces de controlar estos patrones de distribución son 

objetos de estudio de la ecología de comunidades. Las matrices de datos resultantes del 

muestreo en una comunidad biológica y las mediciones ambientales asociadas se 

caracterizan por presentar un elevado número de dimensiones y grandes cantidades de 

ruido, lo que dificulta sobremanera su interpretación. El análisis multivariante está 

constituido por un conjunto de técnicas estadísticas destinadas a reducir la 

dimensionalidad y separar variaciones sistemáticas del ruido (Gauch, 1982a,b; ter Braak 

y Verdonschot, 1995). Éstas técnicas se pueden dividir en tres grupos: análisis directo 

de gradiente o regresión; clasificación aglomerativa; y análisis indirecto de gradiente u 

ordenación (Jongman et al., 1995). 

 

Las técnicas de regresión se utilizan para evaluar la respuesta de una determinada 

especie en función de una o más variables explicativas. Una de sus limitaciones es la 

imposibilidad de analizar la respuesta de más de una especie por vez (ter Braak y 

Looman, 1995). La clasificación se usa para agrupar los datos bióticos o abióticos, 

según el grado de similitud existente entre los puntos de muestreo (Eviritt, 1980; van 

Togeren, 1995). En ordenación, las especies o puntos de muestreo son ordenados a lo 

largo de gradientes sintéticos (ejes de ordenación). La mayor deficiencia de ambas 

técnicas es que los datos bióticos y abióticos se analizan separadamente (Prentice, 1977; 

ter Braak y Prentice, 1988; ter Braak, 1995). 

 

La ordenación canónica (o restringida) busca eliminar deficiencias inherentes a cada 

enfoque, combinando en el mismo algoritmo técnicas de ordenación y regresión 

múltiple (ter Braak, 1986; ter Braak y Prentice, 1988; Palmer, 1993; ter Braak, 1995; 

Jonson y Gage, 1997). Los ejes de ordenación de especies o puntos de muestreo son 

restringidos por regresión múltiple a un conjunto de variables explicativas, de modo que 

la correlación entre ejes y variables queda maximizada (Austin, 2002). Se trata, por lo 

tanto, de una técnica de análisis multivariante de gradiente directo. 
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Las técnicas de ordenación canónica se encuentran entre las herramientas más útiles 

para investigar procesos ambientales capaces de controlar la distribución de la 

biodiversidad a lo largo del espacio y el tiempo, a pesar de que los procesos 

investigados en este contexto son inferidos por correlación, pues las relaciones de causa 

y efecto no pueden ser detectadas (Austin, 2002). Además, procesos biológicos como 

competición o predación pocas veces son considerados. 

 

2.6.1. Características de los datos ecológicos 

Los métodos relacionados con el análisis multivariante se conforman esencialmente en 

operaciones sobre matrices de datos constituidas por valores de abundancia de especies 

(densidad, biomasa, porcentaje de cobertura, presencia-ausencia, etc.) por puntos de 

muestreo. Los datos ambientales (características físicas, químicas, geológicas, etc.) se 

recogen simultáneamente en el proceso de muestreo, con el objeto de investigar cómo 

un grupo de variables ambientales influencia en los patrones de distribución de las 

especies muestreadas (Clarke y Ainsworth, 1993). En otros términos, ¿hasta qué punto 

las variables ambientales consideradas participan de la formación de los nichos de las 

especies investigadas?. 

 

Antes de intentar dar respuesta a esta cuestión, es importante considerar que el número 

de factores capaces de influenciar la composición de especies es potencialmente alto, 

pero el número de factores que ejercen influencia de manera significativa es casi 

siempre pequeño. Hay mucho ruido asociado a la información sobre composición de 

especies, en función de eventos estocásticos y errores de observación. Gran parte de la 

información es redundante, debido a la correlación espacial entre los factores 

ambientales y a asociaciones ecológicas entre especies (Gauch, 1982a). 

 

2.6.1.1. Datos bióticos 

La complejidad de la distribución de las especies impone ciertas características comunes 

a las matrices referentes a comunidades biológicas. Se tratan de matrices dispersas, 

constituidas por una elevada proporción de ceros y con un número de variables 

(especies) generalmente más grande que el número de puntos de muestreo. Además, la 

 71 



 

Material y métodos 

mayoría de las especies son poco frecuentes y contribuyen poco a la abundancia total 

(Palmer, 1993). Gran número de veces, estas características hacen inviable la aplicación 

de métodos estadísticos multivariantes clásicos, cuya fiabilidad de los resultados 

depende de la distribución normal de los datos y de un número de variables (especies) 

inferior al número de puntos de muestreo. Aunque la transformación de datos 

ecológicos sea ampliamente aplicada para estabilizar la variancia y aproximar la 

distribución de los datos a la normalidad, no siempre es posible (Clarke y Warwick, 

1994). 

 

Las matrices de datos bióticos pueden estar constituidas tanto por valores absolutos 

como por valores relativos. En el caso de valores relativos, se divide cada dato de la 

matriz por la abundancia total del punto. Clarke y Warwick (1994) consideran esencial 

este tipo de estandarización cuando el área o volumen muestreado difiere entre los 

puntos de muestreo o son desconocidos. Este es el caso de los censos visuales de 

ictiofauna. Aunque la superficie de muestreo puede ser controlada, es difícil estimar el 

volumen del muestreo con precisión, principalmente en zonas de relieve accidentado 

(Steneck et al., 2000). 

 

Algunas especies con distribución agrupada pueden presentar valores muy elevados en 

ciertos puntos, como es el caso de grandes cardúmenes. Estas especies tendrán una 

importancia preponderante en los resultados de los análisis. Cuando este efecto no se 

desea, se disminuye la importancia de las especies más abundantes a través de una 

transformación logarítmica, raíz cuarta o cuadrada de la matriz, cuyo efecto es 

comprimir la parte superior de la escala de medida (Digby y Kempton, 1997). Con eso, 

especies menos abundantes y también raras pasan a desempeñar un papel más 

determinante en los análisis. Este hecho debe ser considerado cuando el objetivo de la 

investigación está relacionado con la conservación, o con la creación y seguimiento de 

reservas marinas, en las cuales las especies raras se constituyen en el principal objetivo 

del análisis. Entretanto, conviene tener presente que la incapacidad de la estrategia de 

muestreo para cuantificar adecuadamente las especies raras se traduce en una tendencia 

de éstas a distribuirse al azar a lo largo de los puntos de muestreo (Clarke y Warwick, 

1994). 
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2.6.1.2. Datos abióticos 

Las matrices de datos abióticos poseen características distintas de las de datos bióticos. 

No hay predominancia de ceros. Los valores son usualmente más continuos. La cantidad 

de variables es menor. Las distribuciones suelen ser sesgadas, pero a menudo se pueden 

transformar de modo que se aproximen a la normalidad, mediante la transformación en 

logaritmo o raíz cuadrada (Clarke y Warwick, 1994). Sin embargo, cualquier 

transformación de los datos puede modificar la curva de respuesta de las especies con 

relación al gradiente ambiental investigado (Austin, 2002). 

 

Usualmente, las variables ambientales se miden con diferentes unidades, de modo que 

necesitan ser estandarizadas. Una manera de hacer esto es reducir los valores a 

porcentajes, o bien a un rango que varíe entre cero y uno. Otra manera, quizás más 

interesante, consiste en restar a cada valor la media de los datos y dividir el resultado 

por la desviación estándar. Se conoce a este procedimiento como centralización, pues 

los datos transformados se quedan con media igual a cero y varianza igual a uno (ter 

Braak, 1995). 

 

Austin (2002) clasifica los gradientes ambientales en proximal y distal, según su 

posición en la cadena de procesos que los conectan al organismo. Gradientes proximales 

son los que causan influencia directa sobre la fisiología de los organismos. Con relación 

a los organismos marinos costeros, se podrían citar: la temperatura, los nutrientes, el 

oxígeno disuelto, los sólidos en suspensión, la turbulencia, la luz, la presión 

hidrostática, la dureza y el relieve del sustrato, etc. La pesca, capaz de causar la 

supresión total de los procesos fisiológicos de un pez, debe formar parte de esta 

categoría. Gradientes distales son los que causan influencia indirecta sobre los 

organismos, como: por ejemplo, la latitud, la profundidad, la temperatura superficial del 

agua del mar, la proximidad y la orientación de la costa, la pendiente y el aspecto del 

sustrato, etc. En el caso de que exista correlación lineal entre los dos gradientes, una 

variable distal, puede sustituir eficazmente a una combinación de variables proximales 

(Guisan y Zimmermann, 2000),. 

 

Los modelos estadísticos basados en gradientes proximales tienden a ser más robustos. 

Por otro lado, estas variables suelen ser más difíciles de obtenerse que las distales, 
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considerando la actual tecnología relacionada con SIG (Goodchild, 2003). Es 

relativamente sencillo obtener capas de información como por ejemplo pendiente y 

aspecto o posición de la costa, a partir de un modelo digital de elevación (MDE). 

Además, las variables que causan alteraciones en las propiedades ópticas de la 

superficie marina son detectadas por detectores orbitales como SeaWiFS y AVHRR, 

cuyas imágenes se obtienen diariamente, bajo ciertas restricciones (contaminación por 

parte de la costa y el fondo, nubosidad, resolución de 1 Km). 

 

2.6.2. Ordenando la diversidad 

Si, por una parte, la redundancia inherente a los datos ecológicos multivariados amplía 

la posibilidad de identificación de patrones estructurales en las comunidades, por otra, la 

imposibilidad de visualización de múltiples dimensiones simultáneamente representa un 

serio obstáculo a la consecución de este propósito. La función primaria de la ordenación 

es representar las relaciones entre especies y puntos de muestreo lo más fielmente 

posible, en un espacio con pocas dimensiones. Reduciéndose el número de dimensiones 

del hiperespacio analizado, se reduce también el ruido. Idealmente, tras un proceso de 

ordenación efectuado con éxito, los gradientes ambientales importantes permanecen 

representados y se pueden interpretar mejor (Gauch, 1982a,b).  

 

Desde que Whittaker (1967) utilizó técnicas informales de ordenación en la 

investigación de comunidades vegetales, se han propuesto y empleados diversos 

métodos de ordenación, siendo que nuevas técnicas siguen se proponiendo (De'ath, 

1999). En la actualidad, dos de los métodos más populares son el escalonamiento 

multidimensional no métrico (Nonmetrical MultiDimensional Scaling − NMDS2) y el 

análisis de correspondencia canónica (Canonical Correspondence Analysis − CCA). 

NMDS es un método de análisis indirecto de gradiente y se basa en el orden de valores 

en una matriz de (di)similitud ecológica. CCA es un método de análisis de gradiente 

directo, que reúne en el mismo algoritmo análisis de correspondencia (Correspondence 

Analysis −  CA) y regresión múltiple (ter Braak, 1995).  

 

                                                 
2 Se mantienen las abreviaturas de las análisis matemáticas en inglés para facilitar el contraste con la 
literatura científica. 
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Esos dos métodos de ordenación han sido empleados para investigar la correlación entre 

especies y factores ambientales en la comunidad íctica del islote de Lobos (Secciones 

4.6.2 y 4.6.3). En las próximas secciones, se pretende justificar la elección de los 

métodos aplicados en el estudio de caso y dar argumentos para la comprensión de los 

resultados obtenidos, sin la pretensión de agotar el tema. Algunas de las muchas 

revisiones sobre este asunto están publicadas por Fasham (1977), Prentice (1977), 

Gauch (1982b), Clarke y Warwick, (1984), ter Braak y Prentice (1988), Jongman et al. 

(1995), ter Braak y Verdonschot (1995), Jonson y Gage (1997), ter Braak y Šmilauer 

(1998). 

 

2.6.2.1. Disimilitud o distancia ecológica 

El punto de partida de muchas formas de ordenación y clasificación, se basa en 

concepto de disimilitud (o de su complementario similitud) entre la composición biótica 

de dos o más puntos de muestreo. Como se ha señalado anteriormente, el grado de 

disimilitud entre la composición biótica de los puntos de muestreo es una medida de la 

β-biodiversidad (Palmer y White, 1994). La (di)similitud entre especies también suele 

ser calculada. Especies con alto grado de similitud son las que están asociadas con 

mayor frecuencia.  

 

Los coeficientes de disimilitud δ pueden ser fácilmente transformados en su 

complementario, el coeficiente de similitud S, aplicándose la Ecuación 2.26. 

 

   Ecuación 2.26 δ−= 1S

 

Hay muchas maneras de definir (di)similitud ecológica. Cada una atribuye diferentes 

pesos a diferentes aspectos de la comunidad (Clarke y Warwick, 1994). Todas coinciden 

en la forma: cálculo de coeficientes de disimilitud y su organización en matrices 

triangulares de diagonal igual a cero (o uno si el índice es de similitud). Las matrices de 

(di)similitud son la base de muchos métodos multivariantes, tanto de clasificación como 

de ordenación. 
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La noción más sencilla de distancia entre dos puntos en el espacio viene de la geometría 

euclidiana y se expresa por el teorema de Pitágoras. Considerando la especie k con 

abundancia y en dos puntos de muestreo i y j, como yki y ykj respectivamente, se define 

algébricamente el coeficiente de distancia euclidiana δ entre estos puntos por la 

Ecuación 2.27 para una matriz con m especies (Pielou, 1984; Digby y Kempton, 1987; 

Clarke y Warwick, 1994; ter Braak, 1995). 

 

 ( )∑
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kjkiij yy
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2δ   Ecuación 2.27 

 

El coeficiente de Bray-Curtis (Ecuación 2.28) se aplica con frecuencia en ecología 

debido a algunas propiedades convenientes: cuando no hay especies en común entre dos 

puntos, δ = 1; cambios en la escala de medida no originan cambios de δ; y especies 

ausentes en todos los puntos de muestreo tampoco originan cambios en δ, lo que 

permite amplia libertad para la ejecución de análisis parciales (Digby y Kempton, 1987; 

Clarke y Warwick, 1994). 
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Ambos coeficientes son sensibles a valores demasiados altos (Digby y Kempton, 1987), 

lo que puede ser compensado por la transformación logarítmica de la matriz de datos. 

De acuerdo con Clarke y Warwick (1994), después de efectuar las transformaciones 

adecuadas a los datos, el coeficiente de Bray-Curtis, a menudo, resulta satisfactorio 

cuando es aplicado sobre datos bióticos. Por otro lado, el coeficiente de distancia 

euclidiana suele dar mejores resultados cuando se aplica a los datos ambientales 

normalizados. 

 

Otro coeficiente de disimilitud importante en ecología es el chi-cuadrado (Ecuación 

2.29). Este coeficiente se asemeja a la distancia euclidiana y fundamenta la CA, además 

de sus formas derivadas DECORANA y CCA. Mientras la distancia euclidiana se basa 
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en diferencias absolutas de abundancias entre puntos de muestreo, el chi-cuadrado 

considera las distancias como proporciones entre abundancias (ter Braak, 1995). 
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Donde y++ es la abundancia total considerando todos los puntos de muestreo; y+i es la 

abundancia total en el punto i; y+j es la abundancia total en el punto j; y(yk+ es la 

abundancia total de la especie k considerando todos los puntos de muestreo. 

 

La correlación entre dos matrices de (di)similitud mediante el coeficiente de Spearman 

(ρ), o mediante su forma modificada, el coeficiente harmónico de Spearman (ρw), 

aplicados sobre el orden de los valores de δ organizados en una nueva matriz 

denominada rank dissimilarities matrix (Ecuación 2.30). Una de las aplicaciones de este 

índice es estudiar la correlación entre variables bióticas y abióticas (Clarke y Ainsworth, 

1993). Ambas formas varían entre (1 y –1). Los valores próximos a cero corresponden a 

la ausencia de correlación. En la práctica, para encontrar la mejor combinación de 

variables abióticas es necesario probar todas las combinaciones posibles, lo que 

equivale a un valor igual a (2v – 1) para una matriz con v variables abióticas (Clarke y 

Ainsworth, 1993; Clarke y Warwick, 1994). 
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61ρ   Ecuación 2.30 

 

Donde N = n(n – 1)/2 y n es el número de puntos de muestreo; ri y si equivalen al orden 

(rank) de los valores de δ en las matrices de datos bióticos y abióticos, respectivamente. 

 

Otras medidas de (di)similitud usadas en ecología son descritas por Digby y Kempton, 

(1997). 
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2.6.2.2. Escalonamiento multidimensional no métrico (NMDS) 

Quizás la característica más relevante del NMDS, es que no se basa en ningún modelo 

de distribución de las variables en función de uno o más gradientes. Esto se debe a que 

el método fue inicialmente desarrollado para aplicaciones en el campo de la sicología 

por Shepard y Kruskal en el comienzo de los años 60 (Kenkel y Orloci, 1986; ter Braak, 

1995). Se trata de un método que emplea un algoritmo complejo, pero su 

conceptualización es relativamente sencilla.  

 

El NMDS parte de una matriz de (di)similitud. Para construirla, el investigador tiene 

total libertad de elegir el índice de similitud, así como las transformaciones y 

estandarizaciones aplicadas a los datos, considerando que mantenga relevancia 

biológica con la cuestión investigada. A semejanza del coeficiente de Spearman, el 

orden de los valores de δ es la única información utilizada por el algoritmo. Debido a 

eso, la interpretación del diagrama es bastante sencilla: cuanto más próximos entre sí 

están dos puntos en el diagrama, mayor es la similitud entre ellos (Clarke, 1993). 

 

En líneas generales se puede decir que el algoritmo empieza por una configuración de 

puntos aleatorios de las distancias (d) entre los puntos de muestreo en un diagrama 

NMDS con dos o tres dimensiones. Enseguida, se trazan las distancias frente a las 

disimilitudes en un diagrama de dispersión conocido como diagrama de Shepard, se 

efectúa una regresión no-paramétrica entre ambos valores, y se estima el ajuste de la 

regresión mediante la función stress (Ecuación 2.31). El algoritmo busca reducir el 

stress reposicionando los valores de d por medio de la optimización numérica. Se repite 

el proceso hasta que el stress queda estabilizado (Digby y Kempton, 1987; Clarke, 

1993; Clarke y Ainsworth, 1993; Clarke y Warwick, 1994). 
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Donde N = n(n – 1)/2 y n es el número de puntos de muestreo; dij representa las 

distancias entre los puntos i y j en el diagrama; y  la distancia estimada por la 

regresión, correspondiente a la disimilitud δ

ijd̂

ij. 

 

Evidencias empíricas y experimentos de simulación indican cómo interpretar la calidad 

de la ordenación a partir del stress (Clarke, 1993; Clarke y Ainsworth, 1993). El stress 

tiende a aumentar con la reducción de la dimensionalidad de la ordenación y con el 

incremento del número de variables. Valores de stress < 0,05 corresponden a una 

excelente ordenación. Stress < 0,1 corresponde a una buena ordenación; los resultados 

con más dimensiones probablemente no agregarán información adicional. Stress < 0,2 

resulta en un diagrama potencialmente útil, pero cualquier conclusión debe considerar el 

contraste con otra técnica multivariante. Stress < 0,3 debe ser visto con gran 

escepticismo, especialmente cuando (n < 50). Stress > 0,3 indica que los puntos están 

dispuestos de manera casi aleatoria. De hecho, los puntos aleatorios generados como 

configuración inicial suelen dar valores de stress alrededor de 0,35 − 0,45 (Clarke, 

1993; Clarke y Warwick, 1994). 

 

Uno de los problemas de la técnica es que no hay garantías de que el algoritmo converja 

al mínimo global de la función stress y sí a un mínimo local, causando inconsistencia en 

el resultado de la ordenación. Valores altos de stress tienen más probabilidades de estar 

asociados a soluciones no óptimas. Eso se puede evitar repitiendo el análisis hasta que 

un mismo valor de stress reaparezca varias veces (Clarke, 1993; Clarke y Ainsworth, 

1993; Clarke y Warwick, 1994; ter Braak, 1995). 

 

En aplicaciones ecológicas, se deben tomar en cuenta otras características del NMDS. 

Toda información sobre la identidad de las especies queda oculta una vez que se crea la 

matriz de disimilitudes, de modo que los puntos de muestreo y las especies no pueden 

ser presentados en el mismo diagrama. Los ejes de ordenación no guardan un orden de 

importancia y tampoco pueden ser interpretados como gradientes ambientales, lo que 

hace que el NMDS se considere más adecuado cuando la distribución de especies está 

más condicionada por factores discretos que por gradientes (De’ath, 1999). 

 

 79 



 

Material y métodos 

2.6.3. Análisis de correspondencia canónica (CCA) 

Se trata de una técnica de análisis multivariante diseñada para extraer gradientes 

ambientales sintéticos de las matrices de datos ecológicos (ter Braak y Verdonschot, 

1995). Al contrario de NMDS, el CCA se aproxima a la teoría ecológica (Palmer, 1993), 

pues se fundamenta en la idea de la respuesta unimodal y simétrica de las especies en 

función de un gradiente ambiental (ter Braak, 1995), comentada en la Sección 1.2.1. 

Asimismo, las simulaciones y trabajos empíricos indican que el método sigue siendo 

robusto a pesar de la relajación de estos presupuestos (Palmer, 1993; ter Braak y 

Juggins, 1993; ter Braak, 1995; ter Braak y Verdonschot, 1995). De este modo, se 

considera el CCA una alternativa más adecuada que otras técnicas multivariantes, 

aunque los nichos reales de las especies investigadas presentan curvas de respuesta 

asimétricas (Austin, 2002). 

 

El CCA ha sido empleado ampliamente en ciencias acuáticas como la limnología, la 

biología marina y la paleolimnología (Birks et al., 1994). Las aplicaciones más comunes 

se relacionan con la identificación de gradientes ambientales importantes en la 

composición de comunidades (Jones et al., 1993; Malmqvist y Maki, 1994; Godoy et 

al., 2002) y la evaluación de sus variaciones estacionales o espaciales (Bakker et al., 

1990; Anderson et al., 1994). Las aplicaciones en  paleolimnología se orientan a la 

reconstrucción de paleoambientes (Birks et al., 1994; Charles y Smol, 1994). 

Asimismo, el método ha sido empleado también en evaluaciones de impacto ambiental 

(Gower et al., 1994), comprobación de hipótesis relacionadas con los ejes de ordenación 

(Kingston et al., 1992) mediante permutación de Monte Carlo (Mainly, 1981), 

incluyendo aplicaciones del protocolo before-after-control-impact (Underwood, 1992; 

Verdonschot y ter Braak, 1994). Recientemente, tras el desarrollo de las tecnologías 

relacionadas con los sistemas de información geográficos, el CCA ha sido utilizado en 

modelos espaciales estadísticos de distribución de especies (Jonson y Gage, 1997; 

Harvey, 1996; Guisan et al., 1999; Guisan y Zimmermann, 2000; Austin, 2002);  

 

2.6.3.1. Promedio recíproco 

El CCA tiene sus orígenes en un método introducido en la década de 1930 para el 

cálculo del óptimo (centroid) (u) en la curva de respuesta de una especie con relación a 
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un determinado gradiente ambiental. Se basa en la media de las abundancias de la 

especie ponderada con los valores de la variable ambiental en cada punto de muestreo 

(Ecuación 2.32) (Gauch, 1982b; Digby y Kempton, 1987).  
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Donde uk es el centroid de la especie k, con respecto a variable ambiental x y a lo largo 

de n puntos de muestr eo; y ik es la abundancia de la especie k en el punto de muestreo i; y 

xi es el valor de la variable ambiental x en el punto de muestreo i. 

 

Análogamente, se pueden calcular las medias ponderadas de las variables ambientales 

mediante la Ecuación 2.33. 

 

 
∑

∑

=

== m

k
ki

k

m

k
ki

i

y

uy
x

1

1   Ecuación 2.33 

 

Cuando los resultados de una ecuación se utilizan como entrada en otra y se repite la 

operación una serie de veces, ui y xi convergen en un conjunto de resultados estables, 

los cuales no se alteran tras interacciones subsecuentes e independientemente de los 

valores que se han introducidos inicialmente, dada una determinada composición de 

especies (ter Braak, 1995). Tal proceso de promedio recíproco fue introducido por Hill 

(1973) y se denomina análisis de correspondencia (Correspondence Analysis - CA). En 

este caso, se considera xi el centroid del punto de muestreo i en un gradiente sintético, 

cuyos valores iniciales son aleatorios y están estandarizados. A medida que se 

estabilizan los centroides tras cada interacción, su dispersión aumenta. Al final del 

proceso, los valores de ui y xi presentan la dispersión máxima y constituyen el primer 

eje de CA (Hill, 1973; Pielou, 1984; Digby y Kempton, 1987; ter Braak, 1995).  

 

El segundo eje se extrae con el mismo proceso interactivo, pero con un paso más: los 

centroides del segundo eje son forzados a no estar correlacionados con los centroides 
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del primer eje. Para eso, se añade un procedimiento de ortogonalización a cada 

interacción del algoritmo, como es descrito por ter Braak (1995). Los ejes posteriores 

(tercero, cuarto,...) también se calculan guardando ortogonalidad a los ejes anteriores. 

Como resultado, los ejes de ordenación presentan importancia decreciente, con relación 

a la dispersión de los datos (Pielou, 1984; Digby y Kempton, 1987). 

 

A los ejes de ordenación se les denomina autovectores (eigenvectors). Cada autovector 

se describe por su correspondiente autovalor (eigenvalue − λ), que varía entre cero y 

uno para el caso de CA. Los autovalores equivalen a la dispersión maximizada de los 

centroides sobre los ejes de ordenación, de manera que representan una medida de la 

importancia del eje (Pielou, 1984; Digby y Kempton, 1987; ter Braak, 1995). 

 

2.6.3.2. Efecto arco 

La restricción impuesta por la ortogonalidad no es suficiente para garantizar la total 

independencia entre los ejes de ordenación (Digby y Kempton, 1987). El procedimiento 

de ortogonalización evita la correlación lineal entre ejes. Con todo, hay una tendencia 

común a todos los métodos de ordenación denominada efecto arco, que se caracteriza 

por la creación artificial de una correlación no-lineal entre los centroides de dos ejes 

subsecuentes durante el proceso de ordenación (Pielou, 1984; Digby y Kempton, 1987; 

Clarke y Warwick, 1994; ter Braak, 1995). El efecto arco es más intenso cuanto 

mayores son los índices de β-biodiversidad en los puntos muestreados y afecta menos a 

métodos no métricos de ordenación como el NMDS. Este efecto hace inevitable cuando 

los puntos de muestreo en las extremidades de un gradiente presentan valores de 

similitud próximos a cero (Clarke y Warwick, 1994). Cuando el efecto arco actúa de 

manera severa, el segundo eje no aporta información (ter Braak, 1995). 

 

Para evitar este problema, Hill y Gauch (1980) propusieron una modificación heurística 

del CA (ter Braak, 1995), denominada análisis de correspondencia corregido 

(DEtrended COrrespondece ANAlysis –DECORANA). Se trata de un método 

considerado poco elegante por algunos investigadores, pues causa una alteración 

excesiva de los datos, asentada en un proceso de “corta y pega” en los ejes de 

ordenación (Clarke y Warwick, 1994). La corrección se aplica dividiendo el primer eje 

en un número arbitrario de segmentos; enseguida los centroides del segundo eje son 
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ajustados substrayéndose de cada uno la media tomada dentro del segmento. Este 

procedimiento sustituye la ortogonalización en el modo normal del CA (Hill y Gauch, 

1980; ter Braak, 1995). Los ejes subsecuentes son extraídos de manera similar. 

 

2.6.3.3. Regresión múltiple incorporada al análisis de 
correspondencia 

El CCA, similarmente al CA, construye gradientes sintéticos no correlacionados, según 

los cuales los centroides de especies y puntos de muestreo presentan máxima 

dispersión. La diferencia es que en, el CCA, los centroides de los puntos de muestreo xi 

son forzados a formar una combinación lineal de las variables ambientales (Ecuación 

2.34) (ter Braak, 1995). La dispersión de los centroides en el diagrama de ordenación se 

denomina inercia. 

 

qiqiii zczczccx ++++= ...22110   Ecuación 2.34 

 

Donde zji representa la variable ambiental j en el punto i y cj es el coeficiente canónico 

que ajusta linealmente la variable ambiental zj al centroid xi. 

 

A cada interacción del algoritmo de promedio recíproco se efectúa una regresión 

múltiple entre centroides y variables ambientales estandarizadas antes del 

procedimiento de ortogonalización. Como resultado, se obtiene una combinación de 

variables ambientales que maximiza la separación de los nichos3 (ter Braak y 

Verdonschot, 1995). Por otro lado, los eigenvalues obtenidos por CCA son usualmente 

menores que los obtenidos por CA, debido a la restricción impuesta por la regresión (ter 

Braak, 1995; ter Braak y Šmilauer 1998). 

 

La anchura del nicho se expresa por la desviación estándar ponderada de los centroides 

de las especies sobre el gradiente sintético (Ecuación 2.35) no obstante, la tolerancia 

real queda subestimada por este enfoque. Los centroides de las especies, por su turno, 

                                                 
3 Nicho, en este contexto, se refiere al nicho realizado. Pero la idea que ter Braak y Verdonschot (1995) 
tenían sobre este concepto no coincide con la Sección 1.2.2. Para ellos, el nicho real tiene la misma forma 
gaussiana del nicho fundamental. 
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son estimaciones de sus respectivos óptimos cuando las curvas de respuestas son 

simétricas (ter Braak y Verdonschot, 1995).  
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Donde tk es la dispersión de la especie k en torno del centroid uk; yki es la abundancia de 

la especie k en el punto de muestreo i; yk+ es la abundancia total de la especie k 

considerando todos los puntos de muestreo; y xi es el centroid del punto de muestreo i 

sobre el gradiente sintético x a lo largo de n puntos de muestreo. 

 

Una de las ventajas del CCA, con relación a otros métodos de ordenación, es que la 

restricción impuesta por la regresión múltiple a los centroides reduce sobremanera el 

efecto arco (Palmer, 1993; ter Braak, 1995). Tal restricción es menos estricta a medida 

que aumenta la cantidad de variables ambientales (q) introducidas en el análisis con 

relación al número de puntos de muestreo (n). Cuando (q ≥ n – 1) la restricción deja de 

actuar y el efecto arco vuelve a deformar el diagrama de ordenación de manera 

significativa (Palmer, 1993; ter Braak, 1995; ter Braak y Verdonschot, 1995). En este 

caso, la forma corregida del CA (DECORANA) puede ser aplicada al CCA, pero es más 

elegante combatir el efecto arco excluyendo las variables superfluas (ter Braak, 1995). 

 

2.6.3.4. Reducción del número de variables ambientales 

Además de ser menos sensible al efecto arco, un diagrama de ordenación con pocas 

variables importantes es más fácil de interpretar que uno con un sinnúmero de variables, 

muchas de ellas redundantes. Por otro lado, es imposible reducir el número de variables 

sin una cierta pérdida de información ecológica relevante. Por eso, al eliminarse 

variables, el investigador debe estas seguro que quede retenida la mayor cantidad de 

información posible. Cuando una variable eliminada acarrea una disminución 

importante del autovalor (λi), hay una pérdida de la capacidad del eje para explicar la 

variabilidad de los datos, la cual debe ser considerada. Al mismo tiempo, criterios 

externos condicionados por el objetivo de la investigación, biología de las especies, o 
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comparaciones con otros estudios, pueden restringir la utilización de determinadas 

variables ambientales. 

 

La correlación entre variables es un criterio que debe ser aplicado para definir el 

conjunto de variables introducidas en el análisis canónico (Palmer, 1993). Cuando una 

variable está fuertemente correlacionada con otra, no se puede separar el efecto de cada 

una sobre la composición de las especies y, consecuentemente, los coeficientes 

canónicos quedan inestables (ter Braak, 1995). Este problema se denomina 

multicolinearidad en el contexto de la regresión múltiple (ter Braak y Looman, 1995). 

En el diagrama de ordenación, las variables correlacionadas se representan por flechas 

muy parecidas, en cuanto al ángulo y la longitud. Otro criterio útil en la elección de las 

variables es la interpretabilidad. En general, se pueden excluir variables representadas 

en el diagrama por flechas muy cortas, pero la experiencia del investigador es 

fundamental en este caso (Palmer, 1993).  

 

Asimismo, en CCA se dispone de recursos empleados en la regresión múltiple para la 

selección de variables explicativas. El conjunto de las variables ambientales más 

significativas con relación a los datos bióticos analizados se puede elegir mediante la 

técnica de selección previa (forward selection), basada en permutación de Monte Carlo 

(ter Braak y Verdonschot, 1995; Legendre y Legendre, 1998; ter Braak y Šmilauer, 

1998). La permutación de Monte Carlo se puede aplicar sin necesidad de asumir la 

normalidad en la distribución de los datos. Se trata de un test de significancia 

estadística, basado en el contraste de una hipótesis nula frente a una gran cantidad de 

permutaciones aleatorias (Mainly, 1981). 

 

La técnica consta de dos etapas (Tab. 4.10). Inicialmente, se evalúa el efecto marginal, 

definido como el autovalor de cada variable analizada separadamente (λ1), a 

continuación, se evalúa el efecto condicional, que es el autovalor adicional relacionado 

a una variable (λa), con respecto a un conjunto de variables de mayor importancia ya 

seleccionadas. Además, se estima la significancia estadística (P) del efecto condicional 

de cada variable (ter Braak y Verdonschot, 1995; ter Braak y Šmilauer, 1998). 
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2.6.3.5. Análisis de correspondencia canónica parcial (pCCA) y 

repartición de la inercia 

Otro recurso del CCA es la posibilidad de no incluir en el análisis variables cuya 

influencia no interesa para los objetivos del estudio. Dichas variables son denominadas 

covariables y son tratadas como gradientes extras ya extraídos del diagrama de 

ordenación (ter Braak y Verdonschot, 1995). Tal procedimiento se conoce como análisis 

de correspondencia canónica parcial (partial Canonical Correspondence Analysis – 

pCCA) y se emplea, por ejemplo, para aislar variaciones causadas por diferentes 

observadores, variaciones estacionales o gradientes que no tienen relevancia para el 

objeto de estudio (Bocard et al., 1992). Otro uso importante es el aislamiento de la 

dependencia espacial, mediante la introducción de coordenadas geográficas como 

covariables (Legendre y Fortin, 1989; Økland y Eilertsen, 1994; Harvey, 1996). 

 

Otra aplicación del pCCA es la evaluación de la contribución individual de cada 

variable (o grupo de variables) en la explicación de la dispersión (inercia) de los 

centroides en el diagrama de ordenación. Tal procedimiento se denomina repartición de 

la inercia y se ejecuta analizando por separado las variables que se desean evaluar 

mientras se remueve la influencia de las restantes. La contribución de las variables se 

obtiene a través de la suma de todos los autovalores canónicos. El residual (inercia no 

explicada) se obtiene substrayendo la inercia total de la suma de todos los autovalores 

canónicos (Økland y Eilertsen, 1994). 

 

2.6.3.6. Interpretación del diagrama de ordenación 

El resultado más interesante del CCA es la posibilidad de sintetizar una gran cantidad de 

información relevante sobre la ecología de la comunidad investigada, mediante el 

diagrama de ordenación (Fig. 4.31). El resultado de la aplicación del promedio 

recíproco se representa geométricamente en un plano por medio del diagrama de 

ordenación (ter Braak y Verdonschot, 1995). 

 

En el origen (0,0) del diagrama está la media ponderada de los dos ejes de ordenación 

más importantes (λi más elevados). La varianza se representa por la anchura del eje que 

es igual a una unidad. Las especies son representadas por el centro de sus respectivos 
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nichos (centroides), definidos por la media ponderada de las abundancias en los puntos 

de muestreo. Los centroides de las especies representan el centro de un nicho 

bidimensional en el diagrama de ordenación. La anchura del nicho se describe por la 

desviación estándar ponderada relativa a cada gradiente sintético (Ecuación 2.35) y se 

representa por un par de barras paralelas a los ejes partiendo del respectivo centroid (ter 

Braak, 1995; ter Braak y Verdonschot, 1995). 

 

Los puntos de muestreo aparecen dispersos alrededor de los centroides de las especies 

que forman parte de su composición biótica. De hecho, la distancia que separa los 

puntos de muestreo del centroid de una determinada especie es proporcional a la 

abundancia de la especie en dicho punto de muestreo. Asimismo, la distancia que separa 

dos puntos de muestreo es proporcional a la disimilitud chi-cuadrada entre ambos. Lo 

mismo se extiende a las especies. Se espera que especies próximas unas a otras en el 

diagrama, tengan distribución similar a lo largo de los puntos de muestreo (ter Braak, 

1995). 

 

Las variables ambientales se representan por flechas que parten del origen del diagrama 

hacía la coordenada que indica la correlación entre variable y eje, lo que hace que 

adquieran algunas características útiles para el análisis: (1) las flechas apuntan hacia la 

dirección de la máxima variación de la variable asociada; (2) la longitud de las flechas 

es proporcional a esta variación; (3) la variable permanece constante en la dirección 

perpendicular a las flechas; (4) flechas cortas indican variables que varían poco con 

relación a las demás; (5) la importancia relativa de la variable con relación al eje de 

ordenación es proporcional a la proyección de su flecha sobre el eje (ter Braak, 1995; ter 

Braak y Verdonschot, 1995). 

 

La relación entre variables ambientales, especies y puntos de muestreo en el diagrama 

de ordenación se puede interpretar basándose en las reglas bi-plot para geometría plana 

de diagramas de ordenación (Gabriel, 1982). Las proyecciones de los centroides de las 

especies sobre las flechas indican los óptimos de las especies con relación a cada 

variable ambiental. Del mismo modo, la proyección de los puntos de muestreo sobre las 

flechas indica las cantidades relativas de las variables en cada punto. Asimismo, la 

intensidad de la correlación entre dos variables ambientales viene dada por la 

proyección de la extremidad de una flecha sobre la otra. Del ángulo entre las flechas se 

 87 



 

Material y métodos 

puede inferir una interpretación alternativa de la correlación entre dos variables: ángulos 

agudos representan correlación positiva; ángulos obtusos, correlación negativa (ter 

Braak y Verdonschot, 1995). 

 

El principio bi-plot también es válido para inferir la relación entre especies y entre 

especies y puntos de muestreo. Por ejemplo, la abundancia relativa de una especie en 

cada punto de muestreo es dada por la proyección de los puntos de una recta trazada 

entre el origen del diagrama y el centroid de la especie. Lo mismo se verifica para la 

composición biótica de un punto de muestreo y para la asociación (similitud) entre 

especies (ter Braak, 1995; ter Braak y Verdonschot, 1995). 
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ddeeggrraaddaacciióónn  ddee  aarrrreecciiffeess  ddee  ccoorraall..  

 



 

3.1. Introducción 

A A
 lo largo de cerca de 2500 Km de la costa nordeste brasileña, entre los estados 

de Bahia y Maranhão, se distribuyen los únicos arrecifes de coral de todo el 

Atlántico Sur. Aislados en la escala de tiempo geológico de los corales caribeños por 

las descargas de sedimento y agua dulce de los ríos Amazonas y Orinoco, se trata de 

la fauna de corales con mayor proporción de endemismos en el mundo. Diez de las 

dieciocho especies conocidas son endémicas y algunas tienen características arcaicas 

(Garzón-Ferreira et al., 2000). Tres especies del género Mussismilia, endémicas de 

aguas brasileñas, se encuentran actualmente apenas como fósiles en el Mediterráneo y 

Florida (Laborel, 1967). Especies endémicas como Favia leptophyla, Mussismila 

brasiliensis, M. harti y M. hispida, que se encuentran entre las principales 

constructoras de arrecifes en Brasil, son remanentes de la fauna terciaria preservadas 

en refugios proporcionados por montes submarinos en el Banco de Abrolhos (costa 

sur de Bahía) durante la última glaciación (Leão, 1993). 

 

 

En el margen brasileño del Atlántico tropical, los corales se encuentran tanto en zonas 

oceánicas como en zonas costeras. Las zonas oceánicas colonizadas son las 

plataformas de islas, como Fernando de Noronha, Atol das Rocas, Archipiélago de 

Abrolhos y cadenas de montañas submarinas, como el Banco de Abrolhos. En la 

costa, los corales crecen sobre arrecifes de arenita cimentados por carbonato cálcico 

(beach-rocks) (Laborel, 1967) que corren paralelos a prácticamente todo el litoral 

nordeste brasileño. Los arrecifes de arenita se formaron a lo largo de antiguas líneas 

de costa separadas por las fluctuaciones del nivel medio del mar durante el Holoceno 

(Testa y Bosence, 1999). 

 

Los arrecifes coralinos se encuentran únicamente en aguas tropicales, oligotróficas y 

transparentes donde exista substrato disponible para la fijación de las larvas. Estas 

condiciones ambientales tan restringidas se deben a la relación simbiótica entre 

corales y zooxantelas (microalgas del grupo de los dinoflagelados). Las zooxantelas 

reciclan los compuestos excretados por los pólipos y les proveen oxígeno y alimento, 

de modo que las tasas de concreción de los corales simbiontes son muchas veces 

superiores a las de los no simbiontes (Cortés, 1991). El ambiente es adverso y los 

corales viven bajo condiciones estresantes en Brasil. La estrecha plataforma 
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continental recibe una considerable descarga pluvial, volviéndose eutrofizada y turbia. 

Con eso, la transparencia del agua actúa limitando la diversidad de los corales 

brasileños. Sólo las especies más resistentes son capaces de formar arrecifes (Leão, 

1986). 

 

Los organismos responsables de la construcción de los arrecifes en el litoral brasileño, 

en orden decreciente de importancia, son: algas calcáreas (Melobesiae), Vermetidae, 

Millepora alcicornis, Mussismilia hatii, Siderastrea sp., Montastrea cavernosa y 

Porites astraeoides. Las algas del género Halimeda representan la principal fuente de 

sedimentos biodetríticos (Laborel, 1967). Estos organismos ocupan totalmente los 

substratos de arenita en muchos puntos de la costa. Los vermetos y las algas calcáreas 

tienden a crecer lateralmente en la zona intermareal, formando crestas que llegan a 

aglutinar las partes superiores de varios arrecifes, dejando espacios vacíos debajo 

(Laborel y Kempf, 1967). Estas formaciones acompañaron la última trasgresión 

marina hace 5000 años, la cual llegó a cerca de cinco metros por encima del nivel 

actual (Domingues et al., 1990). Debido a eso, la parte superior de los arrecifes se 

encuentra erosionada y aflora en la bajamar (Fig. 3.1) (Laborel, 1967). 

 

 

Fig. 3.1: Topo erosionado de un arrecife coralino costero aflorando en bajamar. Fuente: 
Rebouças (1962). 

 

Los arrecifes abrigan una significativa biodiversidad de peces y crustáceos decápodos 

(Maida y Ferreira, 1997; Coelho-Santos y Coelho, 1994; Moura, 1992). En un 

levantamiento visual, Ferreira y Maida (1996) encontraron 96 especies de peces 
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pertenecientes a familias comunes en el Caribe. Algunas especies, como las langostas 

Panulirus laevicauda y P. argus, y gran parte de la ictiofauna de hábito demersal, 

habita los arrecifes costeros y manglares adyacentes durante sus fases iniciales e 

intermedias de desarrollo, mientras los stocks adultos suelen vivir en los arrecifes 

presentes en las zonas más profundas de la plataforma.  

 

Además de la rareza y aislamiento de los corales brasileños, sus reducidas tasas de 

crecimiento contribuyen a la reducción de sus probabilidades de recolonización 

después de episodios de extinción localizados. Eso los convierte en especies altamente 

vulnerables frente a presiones humanas y perturbaciones del medio. Los arrecifes 

costeros, debido a su proximidad a la costa y facilidad de acceso, son más susceptibles 

a estos impactos que los arrecifes oceánicos.  

 

Las principales amenazas para la biodiversidad de los ecosistemas coralinos en aguas 

brasileñas son: (1) contaminación agrícola, eutrofización e incremento del aporte de 

sedimentos producidos por la creciente erosión costera a causa de un extenso 

monocultivo de caña de azúcar, además de la expansión urbana, deforestación e 

invasión de manglares (Maida y Ferreira, 1995, 1997; Leão, 1994; Laborel y Kempf, 

1967); (2) extracción intensiva de corales antes de la década de los 70 (Fig. 3.2), para 

el uso del carbonato como materia prima para la construcción y blanqueamiento del 

azúcar en los ingenios de caña (Maida y Ferreira, 1997; Rebouças, 1962); (3) 

contaminación urbana (Maida y Ferreira, 1997; Leão, 1994) agravada por la 

expansión de las ciudades-balneario sin infraestructura de tratamiento de efluentes 

domésticos; (4) sobreexplotación de recursos pesqueros, mediante técnicas agresivas, 

como la utilización de explosivos (Maida y Ferreira, 1997; Leão, 1994); (5) la 

extracción de corales y otros invertebrados para venta de recuerdos; (6) el turismo 

desordenado (Maida y Ferreira, 1997; Leão, 1994) que causan el deterioro físico de 

los corales, a través de actividades como el fondeo, el vertido de basura, el buceo, la 

pesca deportiva y el pisoteo de la fauna sésil. 
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Fig. 3.2: Fragmentos de corales retirados vivos de los arrecifes para la industria de la cal y del 
azúcar. Fuente: Rebouças (1962). 

 

Los arrecifes de coral son ecosistemas de gran importancia socio-económica para las 

poblaciones tradicionales de la costa nordeste brasileña, en función de la pesca 

artesanal y el turismo, además de la protección que ofrecen a la costa y a la 

biodiversidad que abrigan. Por otro lado, la actual tendencia de desarrollo urbano y 

turístico de esta zona ha originado un fuerte incremento de la presión sobre los 

ecosistemas costeros. Además, es muy tenue el conocimiento sobre el status de los 

arrecifes coralinos y de los procesos ecológicos que controlan la biodiversidad en este 

singular ecosistema. La industria del turismo representa una amenaza y también una 

oportunidad. Bien gestionado, el turismo puede ser una fuente adicional de renta para 

que las comunidades de pescadores artesanales puedan utilizar los arrecifes de manera 

sostenible, además de servir como una herramienta de sensibilización y educación 

ambiental. 

 

En el año de 1996, se creó la Área de Protección Ambiental Costa dos Corais 

(APACC), con la intención de catalizar la implementación de una política local de 

gestión de recursos costeros en el Nordeste brasileño. Se trata de un área de 

protección marina de usos múltiples con 130 Km de costa a lo largo de 10 municipios 

de los estados de Alagoas y Pernambuco. La APACC engloba manglares, playas y la 

plataforma continental hasta el comienzo del talud, a unas 18 millas náuticas mar a 

dentro (Fig. 3.3). Entre las preocupaciones relacionadas a su implementación están la 

falta de conocimientos sobre la distribución de los hábitats, sus funciones ecológicas y 
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las actividades humanas sustentadas por sus recursos naturales, capaces de apoyar la 

toma de decisión sobre la delimitación de zonas de uso (Reuss-Strenzel, 1997).  

 

En 1998, el Departamento de Oceanografía de la Universidade Federal do 

Pernambuco (UFPE), el CEntro de PEsquisa e Gestão de Recursos Pesqueiros do 

NordEste (CEPENE) y el Centro Peixe-Boi Marinho (ambos vinculados al Instituto 

Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis − IBAMA) se 

unieron para la implementación del Projeto Recifes Costeiros, cuya finalidad es 

promover la planificación y la ejecución de acciones integradas de manejo en la 

APACC. Entre las acciones de gestión adoptadas están la creación y el mantenimiento 

de áreas de exclusión de pesca y turismo, la sensibilización de las comunidades 

locales, el seguimiento de las actividades pesqueras y la ordenación del turismo. De 

las tres áreas de exclusión inicialmente planificadas, apenas una se implementó con 

éxito. Esa zona se localiza en la bahía de Tamandaré, en el extremo norte de la 

APACC (Fig. 3.3).  

 

Con el objetivo de aportar información útil para la gestión de la APACC y contribuir 

al conocimiento de los ecosistemas coralinos en la costa nordeste brasileña, se 

propuso un método experimental de cartografiado de los arrecifes de coral en zonas 

someras con aguas de turbidez variable, mediante la fusión de imágenes orbitales y 

aéreas. Adicionalmente, se investigó la evolución reciente del paisaje costero, a través 

de la comparación de datos batimétricos obtenidos con un intervalo de 40 años. Los 

resultados revelan importantes deterioros por soterramiento tanto de los arrecifes de 

coral como de las praderas de fanerógamas marinas en la bahía de Tamandaré. 

 

3.2. Localización y caracterización ambiental 
Una serie de líneas intermitentes de arrecifes acompañan gran parte del litoral sur de 

Pernambuco. La difracción de las ondas incidentes tiende a causar la acumulación de 

arena en la parte posterior de los arrecifes y formar pequeñas ensenadas cuando esas 

líneas se interrumpen (Silvester, 1974). El clima es tropical, con las lluvias 

concentradas en el invierno (Fig. 3.4). 
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Fig. 3.4: Climatología de la ciudad de Recife P
Estudos Climáticos (CPTEC), Instituto Nac

www.cptec.inpe.br/clima/mo

 

La elevada tasa de precipitación anual (en

amplitud de marea (hasta 2,5 m) y la plani

metros) (Mabesoone y Coutinho, 1970) f

 

Fig. 3.3: Mapa de localización del Área de
Protección Ambiental Costa dos Corais, 

Bahía de Tamandaré y Zona de Exclusión.
 

 

E. Fuente: Centro de Previsão de Tempo e 
ional de Pesquisas Espaciais (INPE). 

nit/monitor_brasil.shtml  

tre 1500 y 2000 mm), la significativa 

cie costera (con altitudes inferiores a 3 

avorecen el desarrollo de manglares. 
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Asimismo, el paisaje costero puede ser interpretado como una serie de franjas 

paralelas a la línea de costa. La primera está formada por playas, casi siempre 

protegidas por arrecifes, alternándose con pequeñas ensenadas. La segunda está franja 

formada por unos pocos remanentes de vegetación de restinga en medio de una matriz 

de plantaciones de cocoteros, alternados con manglares y marismas. Y la tercera 

banda está formada por escasos remanentes de bosques naturales (floresta secundaria) 

en medio de una vasta matriz de plantaciones de caña de azúcar. 

 

Una de las ensenadas que forman parte de este paisaje es la bahía de Tamandaré, 

situada en el extremo norte de la APACC, en el estado de Pernambuco, 110 Km al sur 

de Recife, a aproximadamente 8°46’ de latitud sur y 35°06’ de longitud oeste, en el 

municipio de Tamandaré (Fig. 3.3). La bahía, con una profundidad media de 7 m y 

máxima próxima a 10 m, está limitada al nordeste y sudeste por arrecifes y al sur por 

la desembocadura del río Mamucaba. 

 

De acuerdo con Rebouças (1962), la bahía de Tamandaré es bien conocida desde el 

punto de vista náutico. Los mapas batimétricos ya estaban disponibles desde el siglo 

XVIII, época en que la bahía era considerada el mejor puerto de la región. El río 

Mamucaba era usado para el embarque de azúcar, pero la infraestructura nunca fue 

instalada y el puerto perdió importancia frente al de la capital, Recife. 

 

La pesca ha sido una de las actividades económicas más importantes en Tamandaré, 

aunque actualmente la construcción, el mercado inmobiliario, la hostelería y la 

alimentación se han incrementado fuertemente por el creciente turismo. En los años 

ochenta, cerca de 90 toneladas de pescado eran desembarcadas anualmente, de las 

cuales 50 eran de peces y 40 de camarones (Gomes, 1990). 

 

La mayor parte de la producción pesquera viene de fuera de la bahía. Los camarones 

(Penaeus schmitti, P. subtilis y Xiphopenaeus kroyeri) se pescan con redes de arrastre 

en fondos de fango situados a una milla de la costa. Los peces de arrecifes, como 

serránidos, lutjánidos, escómbridos y carángidos entre otros, son los de mayor valor 

comercial y se pescan con anzuelos y cordeles sobre los arrecifes en zonas más 

profundas. Estos arrecifes están ubicados sobre la plataforma, entre los 2 y 70 metros, 

pero su localización exacta no es del todo conocida y los pescadores artesanales 
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suelen encontrarlos empíricamente. Los recursos pelágicos, como peces-aguja, se 

pescan con redes de cerco también sobre la plataforma continental (Gomes, 1990). 

 

Los arrecifes que rodean la bahía de Tamandaré son zonas de pesca submarina, con 

cordel y anzuelo, redes de espera y extracción de invertebrados. Se explotan moluscos 

(Octopus sp.), crustáceos y peces como scarideos, haemulideos y mugilideos. En los 

manglares hay extracción de cangrejos y pesca con redes de espera de peces juveniles 

que habitan en la plataforma en su fase adulta. 

 

El turismo está asociado al balneario, la pesca deportiva y los deportes náuticos. Estas 

actividades se realizan frecuentemente cerca o directamente sobre los arrecifes. Los 

corales sufren los impactos causado por el fondeo de anclas  y por el pisoteo sobre los 

arrecifes. 

 

Debido a sus características estructurales y dinámicas, además de sus formas de uso, 

la bahía de Tamandaré puede ser considerada como un ecosistema representativo de la 

costa abarcada por la APACC. 

 

3.3. Evaluación de la precisión del GPS 
La resolución de la cartografía generada y la posibilidad de ejecutar la corrección 

geométrica de la imagen Landsat TM depende de la precisión de los posicionamientos 

tomados en campo. Esto motivó la ejecución de un ensayo para evaluar el error medio 

del GPS usado para el cartografiado de la zona de estudio. 

 

Se instaló una antena de GPS en el tejado de una de las edificaciones del CEPENE, 

ubicado enfrente a la bahía de Tamandaré, de modo que quedara libre de obstáculos. 

El receptor testado fue el mismo utilizado para la realización de la batimetría en la 

bahía. Se trata del aparato de uso recreativo GPSMAP 185 Sounder (Garmin) (Fig. 

3.5), que incorpora una ecosonda de 200 KHz a un receptor GPS de 12 canales con 

resolución de 1 m (Garmin, 1999). Las posiciones calculadas por el GPS a intervalos 

de 2 segundos, fueron grabadas en un ordenador portátil durante un período de 24 

horas, totalizando 44327 registros,.  
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Fig. 3.5: GPSMAP 185 Sounder (Garmin) usado para tomar los puntos batimétricos (izquierda). 
Se trata de un aparato de uso doméstico que incorpora una ecosonda con transductor de 200 KHz 

(centro) a un receptor GPS de 12 canales con resolución de 1 m y antena externa (derecha) 

 

La posición exacta de la antena no era conocida. Sus coordenadas fueron consideradas 

como la media de las coordenadas UTM obtenidas durante las 24 horas de registro. Se 

calcularon las distancias Euclidianas desde el punto medio hasta cada una de las 

posiciones registradas. Se generó una distribución de frecuencias con los resultados. 

Los percentiles se representaron como círculos alrededor del punto medio, 

delimitando las probabilidades de incidencia de los posicionamientos tomados en la 

zona del ensayo. El radio del percentil de 95%, cuya medida fue igual a 8,2 m, 

representa la precisión del GPS durante el 95% del tiempo (Fig. 3.6), mientras el error 

RMS (Ecuación 2.13) fue igual a 7,9 m. 

 

Hubert y French (2001) llegaron a un error medio de 5 m en Escocia, mientras Bonde 

(2001) encontró un error de 6,5 m durante un 95% del tiempo, después de la 

desactivación del SA (Sección 1.1.5). Bonde (2001) verificó que la media de los 

puntos, obtenida después de 79 días de registro con el receptor Garmin XL12, estaba 

desplazada de la posición real 1,38 m en dirección norte y 0,47 m en dirección este. 

Se espera, por tanto, que la precisión del sistema esté sobreestimada, ya que el desvío 

entre la posición verdadera y el punto medio no ha sido considerado. 

 

No obstante, el error observado permite que la corrección geométrica de las imágenes 

Landsat TM se efectúe con precisión sub-píxel, a partir de puntos de control 

posicionados por GPS. La resolución usada en la interpolación de la batimetría fue 16 

m, que corresponde aproximadamente al diámetro del círculo que engloba el 95% de 

los puntos en las 24 horas de registro. Para evitar errores superiores a este umbral, la 

toma de datos era realizada sólo cuando el error horizontal calculado durante el 

muestreo por el propio GPS (EPE – Estimated Posistion Error), basándose en la 
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geometría de los satélites y la calidad de la señal (Garmin, 1999), era igual o inferior a 

5 m. 
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Fig. 3.6: Distribución de los puntos registrados por GPS. Encima, los círculos marcan 
distancias desde el punto medio, cuyos radios demarcan los percentiles de 50% (2,9 m), 75% 
(4 m), 90% (6,3 m), 95% (8,2 m) y 99% (10,6 m). La distribución de frecuencias se presenta 

en el canto superior izquierdo. 

 

3.4. Batimetría 
La batimetría de la bahía de Tamandaré se planificó sobre la Carta Náutica 905: Baía 

de Tamandaré (DHN, 1962), en escala 1:10000 y datum horizontal WGS72 (Fig. 3.7). 

La carta náutica se digitalizó por escáner. La corrección geométrica se hizo según su 

datum original, usando las intersecciones de la parrilla como puntos de control. Sobre 

ella se vectorizaron en pantalla (Hagan et al., 2000) una serie de transectos 

perpendiculares a la orientación general de la costa, alejados 50 m uno del otro. Las 

coordenadas de los vértices se exportaron para el GPS y fueron utilizadas durante la 

navegación como waypoints.  
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Fig. 3.7: Planificación de la batimetría (líneas) realizada sobre la Carta Náutica 905 y puntos 
batimétricos obtenidos. 

 

Mientras se ejecutaban los transectos, la variación de la altura de marea era 

acompañada en intervalos regulares de 15 minutos, por mediciones hechas en una 

regla de marea fijada y ajustada a la bajamar mínima por medio de tablas de marea, 

producidas por la Armada Brasileña para el puerto de Suape, Pernambuco (DHN, 

2001). Las lecturas de la regla de marea se ajustaron a funciones cuadráticas con 

valores de R² medio igual a 0,96 (Fig. 3.8). Las funciones resultantes se usaron para 

calcular la profundidad del punto en condiciones de bajamar mínima. 

 

Los valores de las coordenadas y los atributos de los puntos batimétricos se 

transfirieron desde la ecosonda a un ordenador portátil, donde se corrigieron los 

valores de profundidad por medio de la aplicación de las funciones cuadráticas, 
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obtenidas en el seguimiento de la marea. Enseguida, los puntos batimétricos 

corregidos se superpusieron en la carta náutica digitalizada para verificar la 

compatibilidad entre las dos medidas.  
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Fig. 3.8: Ejemplo del seguimiento de la variación de la altura del mar causada por la marea. 
Las funciones cuadráticas obtenidas por regresión se emplearon en el cálculo de las 

profundidades en condiciones de bajamar mínima. 

 

 

Fig. 3.9: Puntos de la batimetría realizada en 2001 superpuestos sobre la carta náutica (1961) 
en zonas de arrecife (marcadas con líneas interrumpidas en la carta náutica) para evaluar la 

compatibilidad entre los datums verticales de ambas medidas. Las elipses indican ejemplos de 
puntos similares sobre arrecifes, a pesar de la elevada rugosidad de estos ambientes. 

 

La verificación de la compatibilidad entre el datum vertical de la carta náutica y de la 

batimetría se efectuó sobre zonas de arrecife cuya profundidad no ha sufrido cambios 

en los últimos 40 años y donde había puntos batimétricos en ambos sondeos. Este 
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procedimiento puso de manifiesto que las profundidades obtenidas en la batimetría 

son similares a los puntos batimétricos de la carta náutica sobre un mismo arrecife, a 

pesar de la elevada rugosidad de estos elementos del paisaje (Fig. 3.9). Así, se asumió 

que los sondeos se podrían usar para la comparación de alteraciones de la profundidad 

en la bahía debidas a procesos sedimentarios. 

 

3.4.1. Modelado digital del relieve sumergido en dos épocas 

Los puntos batimétricos de la carta náutica se vectorizaron en pantalla (Hagan et al., 

2000) y se usaron para la creación de un Modelo Digital de Elevación (MDE), 

representando el fondo de la bahía en 1961. Otra representación semejante se generó a 

partir de la batimetría obtenida en el sondeo de 2001. Ambos modelos fueron 

producidos a través de la aplicación de técnicas de geoestadística (Sección 2.5). Antes 

de la interpolación se eliminaron los puntos batimétricos ubicados sobre arrecifes en 

ambos sondeos, pues la continuidad espacial entre arrecifes y fondos sedimentarios 

era muy diferente. 

 

La continuidad espacial de los datos batimétricos de 1961 y 2001 se analizó mediante 

el cálculo de semivariancias y su representación en semivariogramas. Los 

semivariogramas de superficie ayudaron en la búsqueda de patrones de anisotropía a 

lo largo de un espacio multidireccional (Fig. 3.10-A y Fig. 3.10-C). Los 

semivariogramas direccionales, perfiles hacia las direcciones de máxima y mínima 

dependencia espacial, ajustados para abarcar 12° de amplitud. (Fig. 3.10-B y Fig. 

3.10-D), se emplearon como base para el ajuste de los modelos matemáticos 

necesarios para la interpolación de las superficies (Burrough, 1995; Burrough y 

McDonnell, 1998; Eastman, 1999). Los semivariogramas de superficie demuestran 

una mayor dependencia espacial, representada por un menor incremento de la 

semivariancia, hacia los 19° para los datos de 1961 (Fig. 3.10-A) y hacia los 162° para 

los datos de 2001 (Fig. 3.10-C). Tal tendencia quedó confirmada en los 

semivariogramas direccionales. La marcada diferencia en la anisotropía entre los 

conjuntos de datos posiblemente se deba a discrepancias entre las distribuciones 

geográficas de los puntos batimétricos en cada sondeo (Fig. 3.7).  
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A 
B 

C 
D 

Fig. 3.10: Representaciones de la dependencia espacial de los datos batimétricos de 1961 (A y 
B) y de 2001 (C y D). Los semivariogramas de superficie (izquierda) revelan patrones 

generales de anisotropía. Los semivariogramas direccionales (derecha) representan perfiles 
con 12° de amplitud hacía las direcciones de máxima y mínima semivariancia.  

 

La diferencia entre los sills de los semivariogramas en las direcciones de máxima y 

mínima variabilidad son demasiado marcadas para los datos de 1961, de mayor 

extensión geográfica (Fig. 3.10-A y B). Este patrón se denomina anisotropía zonal 

(Eastman, 1999) y se produce por que la continuidad espacial es mucho mayor en la 

dirección paralela a la orientación general de la línea de costa. Los datos del sondeo 

de 2001, restringidos al interior de la bahía, presentaron una anisotropía de tipo 

geométrico (Eastman, 1999), en la cual las diferencias entre sill son menores (Fig. 

3.10-C y D), probablemente debido a variaciones en la dirección de la continuidad 

espacial originadas por la concavidad de la bahía.  

 

Para la elaboración de los semivariogramas modelados se consideraron tanto los 

descriptores de dependencia espacial como los tipos de anisotropía obtenidos para 

cada conjuntos de datos (Fig. 3.11). El formato de los semivariogramas empíricos 
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(obtenidos por muestreo) se simularon por la combinación de modelos estándares 

(Eastman, 1999; Webster y Oliver, 2001). 
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incremento en el sill (Fig. 3.11 D, Tab. 3.1) de la función hacia la dirección de 

mínima continuidad (72°). 

 

Los dos conjuntos de datos batimétricos se interpolaron, por separado, en capas de 

información en formato raster con resolución espacial de 16 m. La técnica de 

interpolación usada fue el krigin ordinario (Sección 2.5.2). La resolución se eligió en 

función del error medio estimado para el GPS. 

 

Tab. 3.1: Parámetros usados para el ajuste manual de los modelos a los semivariogramas 
empíricos.  

   c0 c1 a Tasa de 
Año Dirección Modelo Nugget Sill Range Anisotropía 

109°/19° Gaussiano 2,5 0,3 3500 0,1 

19° Gaussiano 2,5 7,7 1200 1 
1961 

19° Esférico 2,5 2,2 264 1 

2001 162°/72° Gaussiano 0,5 8,1 1228 0,7 
 

3.4.2. Comparación entre las superficies modeladas 

La superficie generada a partir de los datos batimétricos de 2001 se substrajo de la 

superficie generada para 1961. El resultado fue una nueva superficie que representa 

las alteraciones batimétricas en la bahía pasados cuarenta años (Mouat et al. 1993), 

observándose zonas de erosión, deposición y estabilidad (Ecuación 3.1). 

 

 10 ˆˆ zzdi −=   Ecuación 3.1 

 

Donde di es la diferencia batimétrica en el punto i;  es la profundidad estimada para 

1961; y  es la profundidad estimada para 2001 en el mismo punto. 

0ẑ

1̂z

 

Las fuentes de error inherentes al muestreo relacionadas con el posicionamiento, la 

medición de las profundidades, el oleaje y el ajuste del datum vertical entre ambas 

batimetrías causan incertidumbre con relación a di. Entre esas fuentes de error, las dos 
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últimas se consideraron como las más importantes. La discrepancia entre el datum 

vertical de la carta náutica y la línea de base establecida por la regla de marea se 

evaluó como se indicó anteriormente (Fig. 3.9), no pudiéndose tomar una medida 

objetiva de esta fuente de error con el equipamiento disponible. El oleaje en el interior 

de la bahía se estimó visualmente, su amplitud nunca superó los 0,3 m durante la toma 

de datos batimétricos. Para acomodar estas fuentes de error, se consideró una franja de 

0,5 m (entre -0,25 m y 0,25 m) de los resultados del cálculo de di como inherente a la 

variabilidad del muestreo. Así, los valores de di se agruparan en cuatro clases: (1) 

zonas de erosión (di < -0,25 m); (2) tendencia de erosión (-0,25 m < di < 0 m); (3) 

tendencia de deposición (0 m < di < 0,25 m); (4) zonas de deposición (di > 0,25 m).  

 

El volumen de sedimento depositado o erosionado se calculó mediante la Ecuación 

3.2. 

 

   Ecuación 3.2 ∑
=

=
n

i
ij rdV

1

2

 

Donde V  es el volumen depositado (V ) o erosionado (V ) en la clase j; n es el 

número de puntos en la clase j; y r es la resolución de las superficies interpoladas. 

j 0>j 0<j

 

3.4.3. Evolución del relieve submarino en la bahía de 

Tamandaré entre 1961 y 2001 

La comparación efectuada a través de la substracción entre las superficies generadas 

para 1961 y 2001 demostró una clara tendencia de soterramiento en gran parte de la 

bahía (Tab. 3.2; Fig. 3.12). 

 

Los resultados demuestran que el volumen de sedimento depositado es unas 31 veces 

mayor que el volumen erosionado y que el área de deposición ocupa el 51% de la 

zona estudiada.  

 

La zona de deposición está localizada en la porción más somera de la bahía (Fig. 

3.12). El proceso de sedimentación es más intenso en una franja de casi 200 m a lo 
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largo de la costa, con excepción del sector sur (Perfil C), donde esta zona se prolonga 

hasta unos 400 m. Esto se debe al delta del río Mamucaba, que se encontraba en esta 

posición en las décadas de los ochenta y los noventa (Fig. 3.13). 
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Fig. 3.12: Resultado de la substracción entre las superficies interpoladas para 1961 y 2001. 
Los valores negativos indican zonas de erosión, mientras los valores positivos indican zonas 

de deposición. Los perfiles se trazaron sobre las superficies originales y señalan las 
variaciones en los sectores norte, central y sur de la bahía (WGS84; UTM, Huso 25). 

 

Las zonas erosionadas, posiblemente asociadas a canales de marea, aparecen en zonas 

profundas de la porción más exterior de la bahía, donde las corrientes de marea se 
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aceleran debido al efecto Venturi provocado por los arrecifes. Uno de estos canales 

drena la zona dominada por arrecifes al norte (Perfil A). De manera general, los 

perfiles trazados presentaron una mayor pendiente en 2001, sugiriendo un proceso de 

sedimentación actuante, que aleja la bahía de un perfil estable.  

 

Tab. 3.2: Resultados de los cálculos del área y volumen de sedimentación para las clases de 
erosión (clase 1), deposición (clase 4) y variabilidad inherente al muestreo (clases 2 y 3). Valores 

negativos representan erosión.  

 Erosión Variabilidad inherente al muestreo Deposición  

 Clase 1 Clase 2  Clase 3  Clase 4  

 (d < -0,25 m) (-0,25 m < d < 0 m) (0 m < d < 0,25 m) (d > 0,25 m) Total 

Área (ha) 12,0 48,9 78,6 141,4 281,0 

Volumen (m3) -44 207,9 -51 066,2 93 315,6 1 371 436,7 1 369 478,2 

Tasa de 
sedimentación  
(m3 m-2 año-1) 

-0,009 -0,003 0,003 0,024 0,012 

Número de píxeles 545 2 045 3 497 6 276 12 363 

 

3.5. Cartografiado de los arrecifes 
En la bahía de Tamandaré, hasta aproximadamente 6 m de profundidad, los arrecifes 

de coral se cartografiaron por vectorización en pantalla (Hagan et al., 2000), sobre la 

fusión entre una imagen aérea y una imagen Landsat TM. Ambas imágenes recibieron 

el tratamiento digital para realce de las estructuras sumergidas y se corrigieron 

geométricamente por transformación polinómica (Sección 2.3.8). La vectorización de 

los arrecifes se basó también en informaciones auxiliares recogidas en una serie de 

inmersiones libres y autónomas posicionadas por GPS, en los cuales se apuntaba la 

profundidad y el tipo de fondo.  

 

Además de la fotografía aérea tomada en 1970, se dispuso de dos imágenes Landsat 

TM (1989 y 1998) para realización del cartografiado (Tab. 3.3). La imagen de 1998 

había sido obtenida durante la bajamar, de modo que los arrecifes han quedado más 

evidenciados tras el proceso de realce que en la imagen de 1989, la cual se descartó. 

De la fusión de la imagen aérea y orbital resultó una tercera imagen, con la 

información espacial de la fotografía aérea y la información espectral de la imagen 
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TM (Genderen y Pohl, 1994), lo que permitió mejorar considerablemente la 

visualización de los arrecifes. 

 

Tab. 3.3: Imágenes usadas para el cartografiado de los arrecifes y la línea de costa. 

Imagen Fecha Estación Hora local Marea* (m) 
Resolución 
espacial (m) 

Resolución 
espectral 

Foto 
aérea 05/12/1970 Verano 13:52 +0,5 2 Pancromática 
Landsat 
TM 07/05/1989 Otoño 08:58 +0,9 30 Bandas 1 a 4 
Landsat 
TM 21/09/1998 Primavera 09:08 +0,2 30 Bandas 1 a 4 
*Fuente: (DHN, 2001). 
 

El tratamiento de las imágenes Landsat TM se realizó a través de una serie de etapas 

detalladas en la Sección 2.3: (1) cálculo de la radiancia y reflectancia aparente; (2) 

corrección atmosférica; (3) elaboración y aplicación de una máscara sobre el 

continente, (4) suavización del ruido y efecto de oscilaciones en los detectores por 

transformación de Fourier; (5) lineariazación de la absorción de la luz en el agua de 

mar, por transformación logarítmica de la reflectancia; (7) ajuste del contraste por 

estiramiento del histograma; y (8) corrección geométrica por puntos conocidos. La 

aplicación del algoritmo de profundidad invariante (Lyzenga, 1978, 1981), no mejoró 

la visualización del fondo debido a la turbidez variable de la imagen Landsat TM, de 

modo que no se utilizó en el proceso de realce visual. La fotografía aérea pasó 

solamente por las tres últimas etapas del método, además de la aplicación de una 

máscara vectorizada en pantalla. 

 

Las imágenes Landsat TM se corrigieron geométricamente por trasformación 

polinómica. Los puntos de control se obtuvieran por GPS, pues los resultados de la 

evaluación del error del GPS (Sección 3.3) demostraron que este método es fiable 

para la recogida de las coordenadas de los puntos de control con precisión sub-píxel. 

Los puntos de control para la corrección geométrica de la fotografía aérea se 

obtuvieron sobre la imagen TM previamente corregida, para que las estructuras 

visibles en ambas imágenes coincidieran perfectamente. Los errores de los procesos 

de corrección geométrica (Tab. 3.4) se estimaron por RMS (Ecuación 2.13). 
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Tab. 3.4: Error residual de la corrección geométrica de las imágenes orbitales y aéreas. 

 Landsat 1998 Landsat 1989 Fotografía aérea 

RMS (m) 2,3 1,1 7,4 

El proceso de fusión empleado se aplicó conforme se detalla en la Sección 2.3.10: (1) 

transformación de las 4 bandas espectrales de la imagen TM en sus componentes 

principales; (2) sustitución de (PC1) por la fotografía aérea; y (3) reconstitución de las 

bandas originales (Genderen y Pohl, 1994).  

3.5.1. Interpretación visual y vectorización 

El resultado del realce y fusión de las imágenes mejoró considerablemente la 

visualización de las estructuras no detectadas en la imagen TM original, lo que 

permitió el cartografiado de los arrecifes por vectorización en pantalla, basada en la 

interpretación visual (Sheppard et al., 1995) de la imagen fusionada y en los datos 

auxiliares sobre el tipo de fondo obtenidos en las inmersiones (Fig. 3.13). 

 

 

Fig. 3.13: A izquierda una composición en color (bandas 1, 2 y 3) de la imagen Landsat TM 
(1998) procesada. En el centro una composición en color (bandas 1,2 y 3) de la imagen 
Landsat TM (1998) fusionada con la fotografía aérea. Los círculos amarillos marcan los 

puntos de buceo realizados como verificación de campo. A derecha los arrecifes vectorizados 
por interpretación visual sobre la imagen fusionada e informaciones levantadas en las 

inmersiones. La migración del delta del río Mamucaba queda evidenciada en el resultado de la 
fusión (WGS84; UTM, Huso 25). 
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La cartografía de los arrecifes de coral costeros y hábitats asociados es un 

conocimiento de base no disponible en el Área de Proteção Ambiental de la Costa dos 

Corais, lo que dificulta excesivamente la delimitación de las zonas de gestión y la 

toma de decisiones en el área protegida. El método propuesto representa una solución 

viable para este problema, posibilitando el cartografiado de ambientes de arrecife en 

aguas someras con turbidez variable, donde la aplicación de técnicas de detección 

hidroacústica no es posible, debido al bajo calado y al embate de las olas (Fig. 3.14). 

 

 

Fig. 3.14: Cartografía de la bahía de Tamandaré, reuniendo la interpolación de la batimetría y 
vectorización de los arrecifes, línea de costa y río Mamucaba (WGS84; UTM, Huso 25). 
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En la imagen fusionada, la evolución de la línea de costa y del delta del río Mamucaba 

se hace evidente mediante manchas rojas. El delta se desplazó 834 m hacía el norte 

entre 1971 y 1998, aunque actualmente ha regresado hasta 104 m al norte de la 

posición en que estaba inicialmente.  

 

La misma variabilidad observada en el fondo de la bahía y en el delta del Mamucaba 

no se detectó en la línea de costa. Ésta presentó nada más que una ligera transgresión 

durante el período considerado, la cual puede estar más relacionada con la variación 

de la marea entre las imágenes (Tab. 3.3) y con los desajustes en la corrección 

geométrica (Tab. 3.4) que con una fluctuación relativa del nivel medio del mar. 

 

3.6. Discusión 
La intensa deposición en la porción sur de la bahía de Tamandaré se puede explicar 

por las migraciones del delta del Mamucaba; sin embargo la elevada tasa de 

sedimentación en otros sectores de la bahía no se explica por un eventual proceso 

erosivo de la línea de costa. No obstante, la evolución del uso del suelo en las cuencas 

de drenaje vecinas en los últimos cuarenta años puede proveer indicios sobre las 

causas de este fenómeno. Eichenberg (1999), tras evaluar la evolución del uso del 

suelo en la zona, observó que entre 1989 y 1998 hubo un incremento del orden de un 

75% en el área urbana de la villa de Tamandaré y de un 47% en las plantaciones de 

caña de azúcar, al tiempo que los bosques sufrieron una disminución de un 26% y las 

áreas de manglar se redujeron en un 25%. Estas alteraciones tienden a provocar el 

incremento de la carga sedimentaria en los ríos de la región, en función del aumento 

de la superficie expuesta del suelo y de la disminución de la capacidad de los bosques 

y manglares para retener fangos y limos. Además de eso, los depósitos de fangos 

retenidos en los manglares tienden a ser transferidos a la plataforma continental 

interna a medida que éstos son degradados, juntamente con la carga sedimentaria 

transportada por los ríos. 

 

El aumento del flujo de sedimentos resultante de la ocupación humana probablemente 

empezó con la colonización portuguesa en el siglo XVI, en virtud del corte de la 

Floresta Atlántica para la explotación de madera y la plantación de caña de azúcar 

(Leão, 1994). Sin embargo, el monocultivo de caña de azúcar recibió un importante 
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aporte de recursos a partir de 1975 con la creación del Programa Brasileño del 

Alcohol (Proálcool). El Proálcool, impulsado por la crisis del petróleo de los años 80, 

tenía por objetivo la producción de alcohol para su utilización como combustible en 

automóviles, mezclado con gasolina o no. Las subvenciones llegaban hasta el 80% de 

los costes de instalación de las plantas industriales y el 100% de los costes agrícolas. 

Como resultado, la producción de alcohol pasó de 580 millones de litros en 1975 a 

11.700 millones en 1986 y 14.000 millones en 1999 (Green Times, 2000; Coelho et 

al. 1999), lo que produjo un considerable aumento del área cultivada. Los estados de 

Pernambuco y Alagoas contribuyen con una parte importante de la producción de 

caña de azúcar en Brasil, representando más del 10% de la producción nacional. El 

área cultivada es de aproximadamente un millón y quinientos mil hectáreas de la zona 

costera de ambos estados, la cual había estado ocupada por remanentes de Floresta 

Atlántica (IBGE, 1997). 

 

Aunque la producción de energía a partir de la biomasa de la caña de azúcar se 

considere como una estrategia para reducir la emisión de carbono en la atmósfera (a 

pesar del balance energético negativo), en la costa nordeste brasileña se han 

observado serios impactos ambientales resultantes de las plantaciones de caña de 

azúcar. Por cada litro de alcohol producido se generan de 14 a 16 litros de residuos 

líquidos cargados de compuestos orgánicos (vinhoto) (Lutzemberger, 1980). 

Actualmente, el vinhoto se usa para fertilizar los cultivos de caña, pero en el inicio del 

Proálcool se vertía directamente en los ríos, originando su eutrofización y 

obstrucción. Además, la exposición del suelo debida a la plantación de caña causa su 

empobrecimiento y erosión, contribuyendo al incremento de sedimentación y turbidez 

en ríos, manglares y en la plataforma continental interna. Los pesticidas agrícolas 

causan la contaminación de los recursos hídricos y la combustión de la caña, 

practicada para facilitar su cosecha, causa contaminación atmosférica y 

empobrecimiento del suelo.  

 

La expansión urbana y las infraestructuras destinadas al turismo también contribuyen 

al incremento de la carga sedimentaria en las cuencas hidrográficas de la zona costera 

de la región nordeste brasileña. Eichenberg (1999) observó un aumento de cerca de un 

49% de terrenos baldíos en áreas urbanas. Algunas de las ciudades costeras de la costa 

Sur de Pernambuco, que en los años setenta no pasaban de ser pueblos de pescadores, 
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sufrieron un incremento medio en área de un 53% entre 1989 y 1998 (Eichenberg, 

1999). Asimismo, durante el verano gran parte de las ciudades costeras pueden 

incrementar sus poblaciones hasta cincuenta veces debido al turismo (Maida y 

Ferreira, 1997). Considerando que ninguna de estas ciudades tiene sistema de 

tratamiento de efluentes domésticos es de esperar que, durante la época estival, la 

contaminación por vertidos líquidos y sólidos de origen doméstico contribuya al 

aumento de la turbidez, a la contaminación orgánica y a la eutrofización y la 

sedimentación en los ríos, los manglares y la plataforma interna. 

 

Los mayores índices de precipitación se observan durante el invierno, cuando los 

impactos en los arrecifes de coral se deben a los elevados índices de eutrofización, 

turbidez y sedimentación resultantes, en gran parte, del monocultivo de caña de 

azúcar y deforestación asociada, además de la degradación de manglares. Por otra 

parte, durante los meses de verano el impacto principal proviene de la contaminación 

doméstica. Asimismo, a lo largo de todo año, la resuspensión de sedimentos en la 

plataforma interna, controlada por vientos, oleaje y corrientes de marea, es otro 

proceso importante, responsable del incremento de la turbidez del agua del mar.  

 

Las fuentes de sedimentos en la bahía de Tamandaré se asocian a los ríos que drenan 

la región (Fig. 3.15). El río Mamucaba, de pequeño porte, nace a 15 Km de la costa en 

el interior de la Reserva Biológica del Saltinho, el último remanente de Floresta 

Atlántica en la región al sur de Pernambuco, y desagua directamente en la bahía 

después de pasar por una zona de manglares relativamente bien conservados. El Río 

Carro Quebrado, también de pequeño porte, nace al Sur de Tamandaré y corre 

paralelamente a la costa, atravesando una zona bien conservada de manglares, 

bosques de restinga y plantaciones de cocoteros (Moura, 1992). El río Formoso, que 

desagua a unos 8 Km al norte de la bahía de Tamandaré, está formado por una serie 

de tributarios que se unen en medio de una extensa zona de manglares protegidos por 

el Área de Protección Ambiental de Guadalupe. Aunque los ríos Mamucaba y Carro 

Quebrado son responsables del aporte de sedimentos arenosos al interior de la bahía 

de Tamandaré, la imagen Landsat de mayo de 1989 sugiere que estos ríos no 

aportaban grandes cantidades de sedimentos en suspensión. El río Una, por otro lado, 

parece ser la principal fuente de sedimentos finos en suspensión en la plataforma 

continental interna en el extremo sur de Pernambuco. El Una es un río de porte medio 
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que atraviesa una vasta región de monocultivo de caña de azúcar y algunas ciudades 

de pequeño y medio porte. A pesar de haber pasado más de una década desde la toma 

de la imagen, es probable que el patrón sedimentario observado se mantenga hasta 

hoy, aunque exista una tendencia generalizada de degradación de la calidad de las 

cuencas de drenaje, conforme señala Eichenberg (1999). 
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línea de costa e invierten su dirección en 180° cada 6 horas (Open University, 1999). 

En el momento en que se tomó la imagen TM que aparece en la Fig. 3.15, la cual 

sugiere un trasporte de sedimento hacia el sureste, se observa que la marea estaba 

bajando (DHN, 2001). Durante la subida de la marea se observó un transporte en 

dirección norte y, en ciertas ocasiones, una tendencia de la pluma sedimentaria a 

quedar atrapada junto a la costa.  

 

El aporte de sedimentos finos trae consecuencias nefastas para la fauna coralina. Los 

corales pueden resistir pequeñas cantidades de sedimentos en suspensión, pero cuando 

la carga sedimentar es demasiado alta empiezan a sufrir por la falta de luz, por el 

gasto energético para remover el sedimento y por la pérdida en la capacidad de 

alimentarse heterotróficamente. La persistencia de este problema puede llevar a los 

corales a la muerte (Cortés y Risk, 1985; Rogers, 1990; Cortés, 1991, 1990; 

Richmond, 1994).  

 

En las zonas más profundas de la bahía de Tamandaré, durante las inmersiones, se 

observó una capa de fango sobre los arrecifes. De cuerdo con Rebouças (1962), en la 

época del sondeo realizado para confección de la Carta Náutica 905, los sedimentos 

en la bahía eran predominantemente arenosos, con una pequeña zona de arena fina en 

su porción central. La situación actual es muy distinta. Ahora, los sedimentos finos 

dominan la mayor parte de la bahía y se encuentran mezclados inclusive en los 

depósitos de arena biodetrítica próximos a los arrecifes. 

 

Los primeros impactos causados por cargas sedimentarias excesivas sobre los 

organismos constructores de arrecifes en las costas del nordeste de Brasil se 

observaron por Laborel y Kempf (1967). Según ellos, hasta cerca de 1650 años antes 

del presente, los gasterópodos vermetideos, con dominancia de Petaloconchus, eran 

los mayores responsables de la construcción de los arrecifes brasileños. Actualmente, 

estos organismos siguen creciendo en islas oceánicas, pero han desaparecido de la 

costa, sustituidos por algas coralinas (melobesias). Este fenómeno se pudo agravar por 

el aumento considerable de la turbidez de las aguas costeras, vinculadas a 

deforestación del interior desde el comienzo de la colonización. Posteriormente, otros 

investigadores alertaron sobre los impactos causados por la sedimentación sobre los 

arrecifes costeros en la costa nordeste brasileña (Maida y Ferreira, 1995, 1997; Leão, 
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1994). La degradación y la pérdida de biodiversidad en algunos arrecifes de se han 

relacionado también con cargas sedimentarias excesivas originadas por usos 

inadecuados del suelo en el Caribe (Rogers, 1985; Cortés, 1990, 1991, 1994; 

MacIntire et al., 1994) y en Filipinas (Hodgson, 1994). Cook et al. (1994) registraron 

eventos de mortalidad masiva de corales en Bermudas, originados por naufragios y 

aumentos de turbidez relacionados con operaciones de dragado. Richmond (1994) 

observó pérdidas en el éxito reproductivo de corales del Indo-Pacífico, en virtud de la 

sedimentación y descargas fluviales. Bastidas et al. (1999) relacionaran la 

disminución de la riqueza de corales en Venezuela con tasas elevadas de 

sedimentación, además de la contaminación de los sedimentos en suspensión por 

sustancias tóxicas, como pesticidas, altas concentraciones de metales y efluentes 

domésticos. La sedimentación parece ser el factor estresante más perjudicial 

observado en todas las áreas costeras en la América tropical por el Global Coral Reef 

Monitoring Network (Garzón-Ferreira et al., 2000).  

 

Consecuencias directas de los patrones de sedimentación verificados en la bahía de 

Tamandaré también se observaron durante las inmersiones. Los hábitats situados en 

las zonas más someras, como arrecifes en el segmento norte de la bahía y praderas de 

fanerógamas y arrecifes en el segmento sur, perfectamente observables en la 

fotografía aérea de 1970, se encontraban soterrados en 2001 por arena fina y, en 

algunos sitios, por fango (Fig. 3.16).  

 

De acuerdo con Laborel (2002)4, la abundancia de la fauna coralina se ha reducido 

hasta el 10% de la que había en la década de los sesenta en los arrecifes costeros del 

sur de Pernambuco, debido principalmente al exceso de sedimentos finos en 

suspensión en las aguas litorales y al fango depositado sobre los arrecifes. Asimismo, 

la retirada de corales para la construcción y la industria de la caña de azúcar hasta los 

años setenta (Maida y Ferreira, 1997), y posteriormente aunque en menor escala para 

venta de recuerdos, también deben considerarse como factores importantes en la 

pérdida de riqueza y biomasa de los corales en los arrecifes costeros.  

 

                                                 
4 Laborel, J., Universite de Mareselle (Comunicación Personal, 2002). 
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Fig. 3.16: Las flechas apuntan hábitats existentes en 1970 y soterrados en 2001. Arrecifes en 
el sector norte de la bahía (izquierda) y fanerógamas y arrecifes la región sur (derecha) 

(WGS84; UTM, Huso 25). 

 

La actual reducción en la abundancia de la fauna coralina comprobada por Laborel en 

2002 y las perspectivas de continuidad de las amenazas para la supervivencia de los 

corales, principalmente derivadas de la sedimentación excesiva, pueden ser 

responsables de las extinciones localizadas de especies de coral en determinados 

sectores de la costa brasileña. Gran parte de estas pérdidas podrán ser irreversibles, 

considerando la vulnerabilidad de la fauna brasileña de corales, debido al aislamiento, 

singularidad y reducidas tasas de concreción en comparación con los corales del 

Caribe o del Indo-Pacífico (Leão, 1994; Laborel, 1967). 
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CCaannaarriiaass))::  sapoyo aa  llaa  ccrreeaacciióónn  

ddee  uunnaa  rreesseerrvvaa  mmaarriinnaa..  

 



 

4.1. Introducción 

L as Islas Canarias se elevan abruptamente del fondo oceánico desde la planicie 

abisal, formando plataformas insulares de pequeña extensión y acentuada 

pendiente. Según la teoría sobre biogeografía de islas, la biodiversidad existente en 

manchas aisladas está controlada principalmente por el tamaño de las manchas y las 

distancias que las separan (MacArthur, 1972). Así, la reducida extensión de las 

plataformas de las islas, añadido a las condiciones oligotróficas que predominan en las 

aguas que bañan el archipiélago (Davemport et al., 2002), suponen una elevada 

vulnerabilidad de los recursos demersales existentes en las aguas interiores de Canarias 

(Bortone et al., 1991; Falcón et al., 1996; Uibleim et al., 1996; Uibleim et al., 1998). 

L 

 

El estrecho de La Bocayna, comprendido entre las islas de Fuerteventura y Lanzarote, 

es un paisaje sumergido singular, situado dentro de la capa eufótica, que se contrapone a 

las reducidas superficies de las plataformas insulares en el resto del archipiélago. Se 

trata de un segmento amplio de plataforma insular que conecta las dos islas, donde 

muchas especies vulnerables de peces demersales de interés pesquero, como 

Mycteroperca fusca (abade) o Epinephelus marginatus (mero) encuentran la 

heterogeneidad espacial necesaria para su supervivencia en las fases iniciales de sus 

ciclos de vida (Herrera, 2003)5. 

 

Desde la década de los ochenta, existe una preocupación por la sobreexplotación de las 

comunidades ícticas de la plataforma interna, en virtud del incremento de la demanda de 

los recursos pesqueros, asociado al aumento del turismo en el archipiélago (Bacallado, 

1989; Bortone et al., 1991) y las limitaciones impuestas al sector pesquero en la 

explotación de los caladeros del afloramiento Sahariano (Bas et al., 1995). Este proceso, 

combinado con las alteraciones en los ambientes inter- e infralitorales, debido a la 

contaminación y la construcción de estructuras como muelles, puertos, playas 

artificiales, etc. son los principales responsables de una preocupante disminución de los 

recursos demersales de la plataforma de Canarias. 

 

                                                 
5 Herrera, R. Gesplan, Gobierno de Canarias (comunicación personal). 
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Con el objetivo de frenar esta situación, a finales de los años ochenta, el Gobierno de 

Canarias comienza a planificar la declaración de espacios litorales como reservas 

marinas de interés pesquero destinadas a gestión y conservación de los recursos 

litorales. Bacallado et al. (1989) recomendaron la creación de reservas marinas en varias 

zonas del archipiélago. Una de ellas está ubicada en el extremo sureste de La Bocayna, 

junto al islote de Lobos.  

 

Algunos años después, por iniciativa de la Unión Europea, se realizó una lista de 

criterios de conservación para la Macaronesia a fin de establecer una red de espacios 

protegidos denominados Lugares de Interés Comunitario (LICs), cuyo conjunto 

constituye la Red Natura 2000. En la zona del islote de Lobos y costa nordeste de 

Fuerteventura (Corralejo) se declaró el LIC marino denominado Sebadales de Corralejo 

(ES7010022), con 1628 ha destinadas a la protección de praderas de la fanerógama 

marina Cymodocea nodosa y zonas de alimentación y reposo de la tortuga Caretta 

caretta y del delfín Tursiops truncatus (Viceconsejería de Medio Ambiente del 

Gobierno de Canarias, 1997). Estos antecedentes motivaron a la Viceconsejería de 

Pesca del Gobierno de Canarias a plantear la creación de una reserva marina de interés 

pesquero en la costa nordeste de la isla de Fuerteventura. 

 

Con el objetivo de apoyar la toma de decisión referente a la delimitación de un área 

protegida marina de interés pesquero, se propone una evaluación rápida (Rapid 

Assessment Protocol – RAP) (Chutter, 1994; Ginsburg et al., 1996; Steneck et al., 2000; 

Costa Jr. et al., 2001) del paisaje sumergido en el litoral de Corralejo y Lobos. Las 

técnicas de evaluación rápida propuestas se basan en: (1) cartografía de hábitats 

sumergidos, por encima de los 20 m de profundidad, por medio de fotografía aéreas e 

imágenes submarinas organizadas en un SIG; (2) prospección hidroacústica, en la zona 

este de La Bocayna, con el objeto de evaluar patrones de variabilidad en la distribución 

espacial de recursos biológicos por medio de técnicas de geoestadística; y (3) 

evaluación de la comunidad íctica de los arrecifes (blanquizales) por medio de censos 

visuales y análisis multivariante, con el objeto de evidenciar los principales factores que 

controlan la distribución de las comunidades ícticas en los arrecifes. 
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4.2. Localización 
El estrecho de La Bocayna, como se ha señalado anteriormente, constituye una 

extensión de plataforma insular que une las islas de Lanzarote y Fuerteventura (Figs. 4.1 

y 4.3), situada entre las coordenadas geográficas 13º 54’ y 13º 45’ oeste y 28º 36’ y 28º 

52’ Norte. Las profundidades varían entre los 10 y 50 m y el fondo está formado por 

una matriz sedimentaria de origen predominantemente terrígena, interrumpida por 

afloramientos de roca basáltica y bancos de algas calcáreas. En los lados este y oeste de 

ambas islas y de La Bocayna, la plataforma insular cae abruptamente hasta la isóbata de 

1000 m. La elevada variabilidad fisiográfica y la gran extensión de la plataforma, hacen 

esta zona un enclave singular en todo el archipiélago canario y potencialmente rico 

desde el punto de vista biológico. 
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Fig. 4.1: Mapa de localización de La Bocayna y la zona de Corralejo e islote de Lobos (nordeste 
de Fuerteventura) donde se pretende crear una reserva marina de interés pesquero. 
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4.3. Modelado digital del relieve submarino 
Se elaboró un modelo digital de elevación de La Bocayna mediante la aplicación de 

técnicas de geoestadística, a partir de los puntos batimétricos vectorizados desde las 

cartas náuticas 503a y 504 (Instituto Hidrográfico de la Marina, 1969 a,b). 

 

Tab. 4.1: Parámetros usados para simular los semivariogramas usados en la interpolación del 
MDE para La Bocayna.  

  c0 c1 a 
Dirección Modelo Nugget Sill Range 

Tasa de 
anisotropía 

170° Gaussiano 10 42600 8750 

125° Gaussiano 10 63000 7000 

0,67 

 

Los semivariogramas experimentales demostraron una anisotropía geométrica, cuya 

dirección de máxima continuidad es 170º y de mínima 125º (Tab. 4.1, Fig. 4.2). Se 

empleó un modelo gaussiano para simular las semivarianzas en ambas direcciones 

(Ecuación 2.18). El método de interpolación empleado fue el ordinary krigin.  
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Fig. 4.2: Combinación de semivariogramas modela
Bocayna. 

 

El MDE elaborado se usó para generar un model

(Fig. 4.3 y 4.19). En este modelo se observa q

submarinos, exhibe una pendiente en dirección 
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Fig. 4.3: Modelo tridimensional de La Bocayna con amplificación vertical de 50x. 

 

4.4. Hidroacústica 
A fin de identificar patrones eventuales de distribución espacial de los recursos 

pesqueros en la parte este de La Bocayna, se estudió la actividad biológica en la 

columna de agua de esta zona utilizando técnicas de hidroacústica combinadas con 

geoestadística. 

 

El Instituto Canario de Ciencias Marinas (ICCM) realizó dos campañas hidroacústicas 

en la zona, una en invierno y otra en verano, concretamente en marzo y septiembre de 

2003. En ambas se tomaron datos hasta la isóbata de 50 m, a lo largo de transectos 

posicionados por GPS. Se emplearan dos ecosondas splitbeam SIMRAD EK60, 

trabajando en las frecuencias de 38 y 120 KHz (Fig. 4.4 a). Los datos hidroacústicos se 

adquirieron, almacenaron y post-procesaron con el sistema integrador de eco BI500, el 

cual incluye módulos para la eliminación de ruido, además de la clasificación y 

separación de la señal referente a distintos recursos vivos (Korneliussen y Ona, 2002). 
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La integración de la información batimétrica, geográfica y maregráfica se hizo en 

tiempo real con el programa Olex (Fig. 4.4 b). 

 

 a b

Fig. 4.4: (a) Transductor de la ecosonda EK60 acoplado al costado de la embarcación usada 
para la prospección hidroacústica. (b) Aplicativos BI500 (izquierda) y Olex (derecha) usados 

para la adquisición, almacenamiento e integración de los datos. 

 

Los datos hidroacústicos están formados por valores de densidad de eco (sound volume 

backscattering strength - SA) medidos en decibelios, los cuales son proporcionales a la 

abundancia de los recursos pesqueros y el zooplancton (Knudsen, 1990). Las 

variaciones de SA en función de la profundidad se representan por ecogramas, los cuales 

se utilizaron para la interpretación visual y clasificación del SA (Fig. 4.5). 

 

 

Fig. 4.5: Ecograma registrado por el ecosonda SIMRAD EK60 de 120 KHz mostrando una 
tendencia del Zooplancton (manchas azules) de acumularse sobre al fondo en la derecha de la 

imagen, al paso que intentan huir de los peces demersales (manchas rojas) a la izquierda. 

 

Las densidades de eco entre -80 dB y -70 dB se clasificaron como zooplancton. Valores 

superiores a esta cifra (entre -60 dB y -20 dB) se clasificaron como recursos pesqueros, 
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de los cuales los detectados a menos de dos metros del fondo se consideraron como 

demersales y los restantes como pelágicos. La separación de las contribuciones del SA 

asignadas como recursos demersales, pelágicos y zooplancton, además de la eliminación 

del ruido, también se hicieron con el BI500 (Simrad, 1992). Este post-procesamiento 

resultó en un mapa de puntos de integración del SA, situados a lo largo de los transectos 

en intervalos de 0,1 millas náuticas (Fig. 4.6). Los puntos de integración se usaron para 

la elaboración de modelos de la variabilidad de espacial de las densidades de eco 

referentes a ambas campañas.  

 

La interpretación visual de los ecogramas reveló que los recursos demersales podrían 

estar depredando el zooplancton en ciertas zonas donde existen elevadas densidades de 

eco relacionadas con estos organismos (Fig. 4.5). Estas zonas se caracterizaban por una 

tendencia del zooplancton a acumularse sobre el fondo, excepto donde había 

cardúmenes de peces demersales de los cuales el zooplancton tendía a alejarse. Tal 

fenómeno fue observado solamente en los ecogramas de la campaña de invierno. Con la 

intención de corroborar la veracidad de esta observación, se calcularon los coeficientes 

no-paramétricos de Spearman entre el zooplancton y los recursos pesqueros en invierno 

y verano (Tab. 4.2). 

 

Tab. 4.2: Coeficientes no-paramétricos de Spearman calculados para evaluar las correlaciones 
entre los valores de SA referentes a zooplancton y recursos pelágicos y demersales.  

 Invierno  Verano 
 (n = 513; p = 0,01)  (n = 285; p = 0,01) 

 
SA 
Zooplancton 

SA 
Pelágicos  

SA 
Zooplancton 

SA 
Pelágicos 

SA  
Pelágicos 0,556   0,206  
SA  
Demersales 0,661 0,826  0,275 0,921 
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Fig. 4.6: Puntos de integración generados por el programa de post-procesado BI-500 y usados 
para la interpolación de los mapas de recursos demersales, pelágicos y zooplancton. 

 

4.4.1. Modelado espacial de los datos hidroacústicos 

Los valores de SA de los puntos de integración se transformaron en escala logarítmica 

para que las distribuciones se aproximasen a la normalidad y se estudió la continuidad 

espacial de los datos transformados por medio de semivariogramas (Sección 2.5.1). Los 

semivariogramas perpendiculares a la orientación de los transectos son poco 

informativos dada la reducida extensión de su eje transversal y la larga distancia que los 

separa. Además, el movimiento de los cardúmenes y de las corrientes, unido al tiempo 

que el barco tarda en volver a las proximidades de un determinado punto, impone un 

cierto grado de incertidumbre sobre la continuidad espacial inherente a dos transectos 

subsecuentes. Por ello, se optó por trazar los semivariogramas orientados según la 

dirección predominante de los transectos (23º), según la cual se asume que queda mejor 

representada la variabilidad espacial que se pretende modelar y se atribuyó a h el valor 
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de 530 m. Las tasas de anisotropía no se consideraron y los modelos se aplicaron de 

modo omnidireccional en las interpolaciones. 

 

Cada variable presentó diferentes patrones de continuidad espacial, de modo que se 

ajustó un modelo específico a cada semivariograma experimental. Los datos referentes a 

los recursos pesqueros, caracterizados por variaciones bruscas e irregulares se ajustaron 

a modelos con sill (Tab. 4.3, Figs. 4.7, 4.8 y 4.9). Los datos referentes al zooplancton, 

presentaron variaciones más suaves y semivarianza inestable a lo largo de los 

transectos, de modo que se ajustaron a modelos potenciales (Tab. 4.4, Fig. 4.10).  

 

Tab. 4.3: Parámetros usados en el ajuste de los modelos exponencial, gaussiano y esférico a los 
semivariogramas experimentales referentes a los recursos pesqueros. 

   c0 c1 a 
Campaña Recursos Modelo nugget sill range 

Demersales Exponencial 0,2 3,5 4400 

Gaussiano 3,6 5556 Invierno 
Pelágicos 

Esférico 
0,1 

2,8 2900 

Demersales Esférico 0 4 2983 
Verano 

Pelágicos Esférico -0,7 9.25 3216 

 

 

 

Fig. 4.7: Semivariograma referente a los recursos demersales en invierno.  
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Fig. 4.8: Semivariogra
recursos pelágicos e

 

Fig. 4.9: Semivari

 

Los semivariogramas

patrón seudocíclico (

de los datos. Esto era

los peces pelágicos a

seudocíclico quedó b

demersales (Fig. 4.9)

 

Tab. 4.4: Parámetro

  
Campaña Re

Invierno Zoo

Verano Zoo

 

 

gaussiano
esféric
 

ma presentando los modelos gaussiano y esférico usados para simular los 
n invierno trazados independientemente (izquierda) y combinadamente 

(derecha). 

 

ogramas referentes a los recursos demersales (izquierda) y pelágicos 
(derecha) en verano. 

 que representan los recursos pelágicos en invierno presentaron un 

Burrough, 1995) (Fig. 4.8), evidenciando la distribución agrupada 

 lo esperado, debido a la tendencia observada en los ecogramas de 

 agruparse en cardúmenes. En la campaña de verano, este patrón 

astante más marcado para ambos recursos pelágicos como para los 

, probablemente debido a la irregularidad de los transectos.  

s usados en el ajuste de los modelos potenciales a los semivariogramas 
transformados relativos al zooplancton. 

c0 w α 
cursos Modelo nugget intensidad curvatura 

plancton Potencial 0,125 4,2 1,45 

plancton Potencial 0,1 7,85 1,4 
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Fig. 4.10: Semivariogramas referentes al zooplancton en la campaña de invierno (izquierda) y 
de verano (derecha). 

 

Los semivariogramas se utilizaron como base para las interpolaciones efectuadas por 

ordinary krigin (Sección 2.5.2), cuyos resultados fueron modelos espaciales en el 

formato raster, con resolución espacial de 10 metros. Las medidas de error resultantes 

de la Ecuación 2.24, obtenidas simultáneamente a la interpolación, se usaron para 

optimizar el ajuste de los resultados a los datos obtenidos en el muestreo. El proceso de 

simulación de los semivariogramas e interpolación se repitió hasta que no fue posible 

disminuir más los errores. Una vez obtenido un resultado satisfactorio, las matrices de 

datos se transformaron en sus respectivos antilogaritmos. 

 

4.4.2. Consideraciones sobre la distribución de los datos 

hidroacústicos 

Los modelos espaciales elaborados para representar la variabilidad inherente a los datos 

hidroacústicos se presentan en la Fig. 4.11. En general, las densidades de eco detectadas 

durante el verano fueron superiores a las del invierno para las tres clases de recursos. 

Los valores de SA referentes a los recursos pelágicos presentaron niveles bastante 

superiores a los de los demersales en ambas campañas, posiblemente debido a la fuerte 

agregación de los cardúmenes de pelágicos.  

 

En la campaña de invierno se observó una tendencia del zooplancton a acumularse en 

una franja situada a 4 Km al Norte Fuerteventura, donde se sitúan los veriles que 

acompañan toda la costa norte de la isla, cuyo desnivel topográfico llega a alcanzar los 

15 m. En verano, el zooplancton se acumuló en una franja próxima a la zona central de 

La Bocayna, más alejada de los sustratos rocosos. 
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Los recursos demersales y pelágicos se acumularon cerca de los afloramientos rocosos 

marcados en la carta náutica en ambas campañas. Durante la campaña de invierno, los 

demersales presentaron una marcada correlación con el zooplancton; lo mismo ocurrió 

con los pelágicos, pero en menor grado. En verano, por otro lado, no hubo correlación 

entre recursos pesqueros y zooplancton. Sin embargo, los recursos pelágicos y 

demersales presentaron una correlación todavía más marcada en ambas campañas (Tab. 

4.2).  

 

Cantidades de zooplancton similares a las detectadas en La Bocayna, solamente se han 

registrado en las aguas oligotróficas de Canarias (Davemport et al., 2002), solamente 

por debajo de los 800 metros de profundidad (Bordes et al., 1999). Se trata de una 

agrupación de organismos heterotróficos que realizan diariamente migraciones 

verticales tróficas. Durante el día permanecen en la capa batipelágica, protegidos de los 

rayos solares; por la noche migran hacía la superficie para alimentarse de fitoplancton, 

volviendo nuevamente a la oscuridad del fondo por la mañana. Eventualmente, las 

corrientes superficiales pueden llevarlos hasta alguna zona de plataforma insular, 

impidiéndoles completar su ciclo diario de migración vertical (Bordes, 2003)6. 

 

Este proceso puede ocurrir con cierta frecuencia en La Bocayna, debido a su gran 

extensión y a las intensas corrientes de marea que la atraviesan. Tal fenómeno se 

observa en el ecograma presentado en la Fig. 4.5. El zooplancton tiende a acumularse 

junto al fondo de La Bocayna en un intento de completar su ciclo migratorio diario, pero 

en zonas pobladas por peces demersales el zooplancton se aleja del fondo en un intento 

de huir de la depredación.  

 

Debido a su proximidad con el sustrato marino, los peces de hábitos bentónicos son de 

difícil detección mediante técnicas hidroacústicas (Kingsford y Battershill, 1998; Falcón 

et al., 1993a, 1993b). La presencia del zooplancton descendiendo sobre los 

afloramientos rocosos habitados por peces demersales, los atrae lejos de sus abrigos 

entre las rocas, facilitando así su detección por la ecosonda. Esto explica la elevada 

correlación entre los niveles de SA para zooplancton y recursos demersales en la 

                                                 
6 Bordes, F. Instituto Canario de Ciencias del Mar (comunicación personal). 
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campaña de invierno. Sin embargo, en verano se detectaron cantidades de zooplancton 

bastantes superiores a las del invierno (Fig. 4.11), pero el proceso descrito antes no se 

pudo observar en los ecogramas, lo que se corroboró por la ausencia de correlación. 

Uno de los motivos para que esto ocurra puede ser el hecho de que las mayores 

densidades de eco asociadas al zooplancton estén en la zona central de La Bocayna, 

donde el fondo es predominantemente arenoso y los peces demersales son menos 

abundantes. Asimismo, el aporte de zooplancton desde zonas profundas puede ser una 

importante fuente de energía para el mantenimiento de la biodiversidad íctica en zonas 

de plataforma insular como La Bocayna. 

 

A través de los ecogramas se observó que el plancton no huía de los cardúmenes de 

pelágicos en el horario en que se hicieron los transectos. Posiblemente, los peces 

pelágicos se aprovechan de las migraciones verticales del zooplancton para alimentarse 

por la noche fuera de la plataforma.  

 

La correlación entre el zooplancton y los recursos pelágicos en invierno se explica 

porque la correlación entre los recursos pelágicos y los demersales fue mucho más 

elevada de lo esperado. Esto se debe a la separación arbitraria del SA efectuada sobre los 

ecogramas. La manera correcta de asignar los tipos de recursos pesqueros a los valores 

de densidad de eco es mediante prospección pesquera simultánea a la prospección 

hidroacústica (Knudsen, 1990; Bordes et al., 1999). Sin embargo, este procedimiento no 

fue posible debido a falta de recursos financieros. La observación directa de hábitos y 

cantidades de peces mediante buceo o video submarino suministra informaciones 

valiosas para una definición más adecuada del tipo de recurso detectado durante el post-

proceso. La aplicabilidad de procedimientos como ésos se debe considerar en trabajo 

futuros. 
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Fig. 4.11: Resultados de las interpolaciones de densidades medias de eco (SA) resultantes de las 
prospecciones hidroacústicas de invierno (izquierda) y verano (derecha) para zooplancton 

(arriba), recursos demersales (centro) y recursos pelágicos (abajo). 
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4.5. Cartografía bionómica 
Para caracterizar el paisaje sumergido en la zona de Corralejo y Lobos se elaboró una 

cartografía bionómica cualitativa de la plataforma insular hasta, aproximadamente, los 

20 m de profundidad, mediante la creación de un SIG. En éste se incluyeron como capas 

de información: fotografías aéreas digitalizadas obtenidas a escala 1:5000 en enero de 

2000, fotografías submarinas obtenidas in situ, y datos auxiliares vectorizados a partir 

de las cartas náuticas 503a y 504 (Instituto Hidrográfico de la Marina, 1969a, 1969b) a 

escalas 1:25000 y 1: 55000, respectivamente. 

 

Los elementos del paisaje submarino relativamente homogéneas y reconocibles a partir 

de las fotografías aéreas se consideraron como hábitats submarinos (Sheppard et al., 

1995; Mumby y Harborne, 1999; Green et al., 2000). Los hábitats son distintos entre sí 

debido a variaciones estructurales (substrato, biocenosis, etc.) controladas hasta cierto 

grado por agentes dinámicos (oleaje, corrientes, etc.) que varían a lo largo del espacio. 

Debido a estas características, se parte de la base que los hábitats se pueden considerar 

como unidades funcionales de los ecosistemas que forman parte del paisaje submarino 

de la zona (Forman y Godron, 1986).  

 

4.5.1. Elaboración de un SIG 

El cartografiado se obtuvo sobreponiendo en un SIG las informaciones obtenidas por los 

siguientes procedimientos: (1) realce de las estructuras sumergidas en las fotos aéreas; 

(2) rectificación y vectorización de las cartas náuticas; (3) rectificación de las 

fotografías aéreas por fotogrametría digital; (4) vectorización de los hábitats; (5) 

obtención in situ de imágenes submarinas y descripciones del fondo en puntos 

posicionados por GPS; (6) clasificación de los hábitats; y (7) calificación de los 

polígonos vectorizados.  

 

Una secuencia de siete fotografías aéreas en color (RGB) se digitalizaron utilizando un 

escáner con una resolución de 900 dpi. El realce (Sección 2.3) se basó únicamente en el 

estiramiento del histograma y transformación de los valores de brillo en logaritmos 

naturales, ambos aplicados separadamente a cada banda. 
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El índice de profundidad invariante (Sección 2.3.6) (Lyzenga, 1978, 1981) no fue 

efectivo para el realce visual de las fotografías aéreas, debido a su elevado ruido. Para 

que este algoritmo permita una mejor visualización del fondo, es necesario realizar un 

drástico proceso de filtración de las fotos, lo cual disminuye su resolución y, por lo 

tanto, la capacidad de discriminación de estructuras, principalmente en zonas profundas. 

Por eso, se optó por no aplicar el algoritmo de profundidad invariante. 

 

 

Fig. 4.12: Collage de ortofotos obtenidas por fotogrametría, sobrepuesta a las isóbatas 
vectorizadas a partir de las cartas náuticas (encima). En la aproximación (abajo) se presenta una 

muestra de los polígonos que delimitan los hábitats vectorizados sobre las ortofotos. Las 
banderas señalan los puntos visitados durante la verificación de campo. 

 

Las fotos se corrigieron geométricamente a través de la aplicación de un modelo 

fotogramétrico (Sección 2.3.9), implementado con el módulo IMAGINE OrthoBASE™ 

del software ERDAS IMAGINE 8.4. El resultado fue un mosaico de ortofotos 

rectificadas a una resolución espacial de 0,81 m (Fig. 4.12), en el cual los objetos en el 

suelo presentan su tamaño, forma y coordenadas verdaderas (ERDAS, 1999). Las cartas 
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náuticas también se digitalizaron mediante escáner. Su corrección geométrica se hizo 

por transformación polinómica (Sección 2.3.8), cuyas coordenadas de referencia se 

tomaron en las intersecciones de las cuadrículas originales.  

 

Tras la referenciación geométrica, se transformaron las diversas fuentes cartográficas en 

un sistema de referencia común (WGS84, UTM Huso 28) y se vectorizó en pantalla la 

información sobre la batimetría y los tipos de fondo presentes en las cartas náuticas. 

Una vez reunida toda la información disponible, se organizó en diferentes capas del SIG 

y se inició el proceso de vectorización de los hábitats observables en las fotografías 

aéreas (Sección 2.3.11), cuyo resultado alcanzó los 452 polígonos delimitados.  

 

4.5.2. Clasificación de los hábitats marinos 

De los 452 polígonos delimitados, 137 (30%) se visitaron en, por lo menos, un punto 

posicionado por GPS, donde se recogieron informaciones cualitativas sobre las 

características del  fondo. Estas informaciones son de carácter visual y se obtuvieron en 

inmersiones, observación desde la superficie con visor de fondo de cristal y bajando una 

cámara submarina de video desde una embarcación. Las imágenes y descripciones 

obtenidas en cada punto se introdujeron en el SIG. A partir de esa nueva capa de 

información se clasificaron los polígonos y, siempre que fue necesario, se les ajustaron 

los límites. Los polígonos no visitados se clasificaron por semejanza de color, textura, 

posición y profundidad a los polígonos visitados. 

 

A partir de las informaciones de campo se propuso un sistema de clasificación 

cualitativo de los hábitats, con base en la unión (∪) entre los criterios geomorfológicos 

y los ecológicos (p.e.: Infralitoral ∪ Roca ∪ Pradera de Macroalgas ∪ Denso = Pradera 

de macroalgas densa sobre roca). Los criterios geomorfológicos se dividieron en dos 

niveles, el primero relacionado con la posición relativa del nivel medio del mar y el 

segundo con el tipo de substrato. Los criterios ecológicos son las comunidades 

bentónicas existentes en la zona y sus densidades relativas (Tab. 4.5). Se descartaron las 

clases resultantes con muy poca o ninguna representatividad (p.e.: blanquizal sobre 

arena). No se pudo diferenciar el blanquizal denso del disperso a partir de las fotos, de 

modo que tales clases tampoco se consideraron.  
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Tab. 4.5: Criterios de clasificación de los hábitats sumergidos, con base en características 
geomorfológicas y ecológicas.  

Criterios de clasificación Clases 
   
Geomorfológicos - Intermareal sobre roca 
  - Charco sobre arena 
- Interlitoral  - Arena - Charco sobre roca 
- Charco*  - Arena y cascajo - Arena 
- Infralitoral  - Cascajo - Arena y cascajo 
  - Roca (Arrecife) - Pradera de macroalgas densa sobre roca 
  - Pradera de macroalgas densa sobre cascajo 
  - Pradera de macroalgas dispersa sobre roca 
Ecológicos - Pradera de macroalgas dispersa sobre cascajo 
  - Pradera de fanerógamas densa 
- Pradera de macroalgas  - Denso  - Pradera de fanerógamas dispersa 
- Pradera de fanerógamas  - Disperso - Blanquizal sobre cascajo 
- Blanquizal  - Blanquizal sobre roca 
   
* Zonas muy someras sobre la costa que permanecen inundadas en bajamar. 
 

4.5.3. Cartografía de los hábitats marinos 

Por medio del SIG se elaboró un mapa temático representando los hábitats de una 

superficie de 27023 ha de la franja inter- e infralitoral en la zona de Corralejo y Lobos 

hasta los 20 m de profundidad (Fig. 4.13). 

 

La zona cartografiada puede ser subdividida en cuatro sectores: (1) la costa norte de 

Corralejo, conocida como Bristol; (2) las costas nordeste y noroeste del islote de Lobos; 

(3) la zona ubicada en el estrecho formado entre Fuerteventura y Lobos, conocido como 

El Río; y (4) la costa oeste de Corralejo, conocida como Hoteles. 

 

La plataforma insular interna a lo largo de la costa norte de Fuerteventura está formada 

por una serie de escalones de basalto dispuestos en varios niveles batimétricos. La zona 

intermareal es expuesta, ancha y recortada por calas y extensos charcos. La franja más 

somera de arrecifes está recubierta por praderas de algas, que son gradualmente 

sustituidas por blanquizales a medida que aumenta la profundidad. Próximos a la 

isóbata de 15 m, los arrecifes se interrumpen y forman un veril que cae hasta alcanzar el 

fondo arenoso de La Bocayna, por debajo de los 20 m. En la parte inferior del veril hay 

 137 



 

El paisaje submarino de Lobos 

una gran cantidad de cuevas y bloques de roca basáltica. El fondo arenoso de La 

Bocayna está cubierto por manchas de rodolitos de algas calcáreas, que suelen estar 

marcadas como cascajo en las cartas náuticas. La costa del islote de Lobos presenta un 

patrón similar, aunque hacia el norte el veril alcanza los 30 m y está colonizado por las 

gorgonias amarillas Lophogorgia viminalis.  

 

 

Fig. 4.13: Cartografía bionómica de la zona de Corralejo y Lobos. 

 

Los vientos transportan arena hasta El Río, donde son retrabajadas por fuertes corrientes 

de marea en el eje este-oeste y se acumulan a lo largo de la costa de ambas islas. Este 

patrón de sedimentación induce a la formación de un canal de marea caracterizado por 

una depresión recubierta de cascajo en la zona central de El Río. Por otro lado, en las 

franjas costeras de las islas aparecen depósitos de arena donde están ubicadas las 

praderas de fanerógamas marinas (sebadales). En la franja costera comprendida entre 

 138 



 

El paisaje submarino de Lobos 

Hoteles y el puerto de Corralejo no existe veril, pues los arrecifes costeros están 

recubiertos por arena y grava, de ahí que fueran clasificados funcionalmente como 

cascajo. 

 

Tab. 4.6: Superficies en hectareas de los hábitats y respectivos porcentajes con relación al área 
total cartografiada. 

  Arena 
Arena y 
cascajo Cascajo Roca Total 

Intermareal       46 (1.7%) 46 (1.7%) 
Charco 10 (0.4%)   1 (0.03%) 10 (0.43%) 
Arena 523 (19.3%)    523 (19.3%) 
Arena y cascajo  193 (7.1%)   193 (7.1%) 
Blanquizal   54 (2.0%) 658 (24.3%) 712 (26.3%) 
Pradera de algas densa    104 (3.8%) 420 (15.5%) 523 (19.4%) 
Pradera de algas dispersa   232 (8.6%) 388 (14.3%) 620 (22.9%) 
Sebadal denso 4 (0.2%)    4 (0.2%) 
Sebadal disperso 71 (2.6%)       71 (2.6%) 
 

Hacía el Sur, en la zona de Hoteles, la plataforma insular se hace cada vez más estrecha. 

Los sebadales están presentes, pegados a la costa, hasta la altura de Montaña Roja, 

donde el veril, colonizado por gorgonias y corales, se hace bastante más abrupto y cae 

rápidamente por debajo de los 300 m. Esta zona es visitada por delfines que aprovechan 

las aguas profundas al amparo de Fuerteventura como área de alimentación y reposo. 

 

La zona cartografiada está compuesta por un mosaico complejo, que aparece solamente 

cerca del litoral de las islas. Los substratos rocosos ocupan un 56% del área 

cartografiada, los fondos arenosos, incluyendo las mezclas con cascajo, se constituyen 

en el 29,6%, mientras los fondos de cascajo representan el 14,4%. Los charcos son los 

ambientes de menor superficie relativa, representando apenas el 0,43% de la zona. Entre 

las comunidades bentónicas distinguidas en las ortofotos se observa que el 15,5% son 

praderas de macroalgas del tipo denso sobre roca, el 14,3% son dispersas sobre roca, el 

8,6% son dispersas sobre cascajo y apenas el 3,8% son densas sobre cascajo. Los 

blanquizales sobre substrato rocoso constituyen el 24% del fondo cartografiado, 

mientras los blanquizales en zonas de cascajo no pasan del 2%. Las praderas de 

fanerógamas marinas son los hábitats menos frecuentes, ocupando solamente un 2,8 % 

de la superficie cartografiada, entre las cuales apenas un 0,2% son densas (Tab. 4.6; Fig. 

4.14). 
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Fig. 4.14: Comparación entre las superficies de los hábitats cartografiados. 

 

A pesar de que la superficie de substrato rocoso es muy superior a la de cascajo, se 

observa que, proporcionalmente, las de pradera de algas están más representadas en las 

zonas de cascajo, mientras los blanquizales son más comunes en las rocas. El substrato 

rocoso está cubierto por 45% de blanquizales, 29% de praderas densas y 26% de 

praderas dispersas de macroalgas. Por otro lado, un 59% de las zonas de cascajo está 

colonizado por praderas dispersas de macroalgas, 27% por praderas densas y solamente 

14% por blanquizales (Fig. 4.15). Esto se debe a que las zonas de cascajo son someras y 

están sometidas a gran turbulencia y aporte de sedimentos, lo que inhibe el desarrollo de 

Diadema antillarum sobre este tipo de fondo.  
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Fig. 4.15: Comparación entre las superficies relativas de las comunidades bentónicas sobre 
fondos duros hasta cerca de 20 metros de profundidad, indicando que los blanquizales están más 

asociados al substrato rocoso, mientras las praderas de macroalgas dominan las zonas de 
cascajo. 

 

 

Fig. 4.16: Mapa de hábitats sobrepuesto al modelo tridimensional de La Bocayna con 
exageración de 50x. 

 

La superposición del mapa de hábitats al modelo tridimensional no es perfecta, debido a 

la diferencia de escala entre las ortofotos y las cartas náuticas y por distorsiones 

causadas por la elevada exageración vertical (50x), necesaria para la visualización del 

relieve. Aún así, queda evidenciada la relación que los hábitats guardan con la 

profundidad (Fig. 4.16). Uno de los rasgos más importantes es la distribución de las 
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praderas de fanerógamas. En el fondo del canal de El Río predominan los sedimentos 

gruesos orientados por las fuertes corrientes de marea en dirección sudeste (observadas 

in situ) y en la zona periférica del canal se forman extensas dunas sumergidas. Las 

praderas de fanerógamas crecen sobre estas dunas en zonas parcialmente protegidas por 

arrecifes (substrato rocoso) de la acción de las corrientes de marea.  

 

A continuación, se presenta una descripción empírica de los hábitats cartografiados, en 

función de su estructura fisiográfica, especies dominantes y usos. 

 

4.5.3.1. Intermareal 

La zona intermareal es predominantemente rocosa, aunque puede estar recubierta por 

arena, sobre todo en las zonas cercanas a las dunas de Corralejo. Las playas formadas 

así son muy frecuentadas por turistas para la práctica de deportes acuáticos como el surf 

y el windsurf, mientras las zonas rocosas son preferidas para la pesca deportiva. (Fig. 

4.17).  

 

 

Fig. 4.17: Actividades de ocio realizadas desde la zona intermareal frecuentemente observadas 
en la zona de Corralejo e isla de Lobos: surf, windsurf y pesca deportiva. 

 

4.5.3.2. Charcos  

Los charcos suelen estar presentes en zonas intermareales relativamente extensas y 

pueden estar formados por fondos arenosos o rocosos. Son ambientes frágiles y 

extremadamente importantes desde el punto de vista ecológico, pues muchas especies 

ícticas los utilizan como áreas de refugio y alimentación durantes sus fases iniciales de 

vida. En la parte sur de la isla de Lobos aparecen una serie de charcos con fondo de 

arena y calas, entre los cuales destacan la playa de La Concha y el Puertito (Fig. 4.18). 
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Los charcos se diferencian de las calas por presentar una barra que los separa del mar 

durante la bajamar.  

 

 

Fig. 4.18: Charco con fondo de arena en la costa sudeste del islote de Lobos. 

 

Los charcos con fondo rocosos, o charcos sobre arrecife, son más frecuentes en la costa 

de Bristol, al norte de Corralejo, y en la costa sureste de la isla de Lobos. Se trata de 

zonas importantes para el marisqueo y la captura de carnada usada principalmente para 

la pesquería de la vieja (Sparisoma cretense) (Fig. 4.19).  

 

 

Fig. 4.19: Charcos con fondo rocoso usados como zona de marisqueo y captura de carnada al 
norte de Corralejo. 

4.5.3.3. Arena y cascajo 

De acuerdo con las cartas náuticas 503a y 504, el fondo de La Bocayna está formado 

por una matriz arenosa, situada entre los 30 y 50 metros, con manchas de cascajo y 

afloramientos de roca basáltica. A estas profundidades, muchas de las manchas 

señaladas como cascajo en las cartas náuticas son bancos de rodolitos de algas calcáreas 

(Fig. 4.20). Observaciones in situ indican que los rodolitos pueden estar colonizados por 

macroalgas y sirven de substrato para el asentamiento de las larvas de peces demersales 
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e invertebrados. A pesar de su relevancia ecológica, las zonas donde las algas calcáreas 

se distribuyen no se cartografiaron debido a limitaciones de la técnica empleada. 

 

 

Fig. 4.20: Banco de algas calcáreas en el fondo de La Bocayna, a 25 m de profundidad. 

 

Los fondos de arena y cascajo cartografiados hasta de los 20 m de profundidad, están 

asociados a El Río. Los procesos de deposición inducen a la acumulación de arena hacía 

su periferia, mientras en el canla existe un clima erosivo, que tiende a retirar la arena, 

dejando afloramientos de cascajo y grava expuestos por selección (Fig. 4.21). 

 

 

Fig. 4.21: Depósitos de arena cerca de la isla de Lobos, en El Río (izquierda), y de arena con 
cascajo en el canal (derecha). 

 

4.5.3.4. Sebadales 

Son pocos los organismos marinos adaptados a consumir directamente las fanerógamas 

marinas, de modo que éstas suelen entrar en la trama trófica por la vía detrítica, bajo 
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descomposición bacteriana. Sin embargo, las praderas promueven el intercambio de 

nutrientes entre el substrato y el agua, estructuran el sedimento y funcionan como 

substrato para el asentamiento de larvas de peces e invertebrados (Margalef, 1993). 

 

Las praderas de fanerógamas marinas (sebadales) de la zona de Corralejo e isla de 

Lobos están dominadas por Cymodocea nodosa. En estadios ulteriores de sucesión 

ecológica, esta especie puede aparecer asociada a las clorofíceas Caulerpa prolifera y 

C. racemosa.  

 

 

Fig. 4.22: Pradera de fanerógamas densa situada al norte del canal de El Río (arriba) y pradera 
de fanerógamas dispersa observada en la zona de los Hoteles (abajo). 

 

Los sebadales se sitúan sobre los depósitos de arena existentes a lo largo del canal del 

Río (Fig. 4.16). Los lugares donde se encuentran más desarrollados están cerca de la 

costa de la isla de Lobos, donde se observaron las praderas con mayor biomasa (Figs. 

4.4 y 4.22), y hacia la costa nordeste de Fuerteventura. 

 

4.5.3.5. Praderas de Algas 

Los afloramientos rocosos son arrecifes de roca basáltica con una topografía que, casi 

siempre, se destaca de los fondos sedimentarios. Los arrecifes presentan una zonación 

característica y común a otros ecosistemas submarinos del archipiélago canario. Las 

zonas más someras suelen estar recubiertas por una densa pradera de algas, dominadas 
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por Cystoceira spp., Dyctiota dicotoma, Padina pavonica, Caulerpa racemosa, 

Lobophora variegata y la esponja amarilla Verongia aerophoba (Fig. 4.23). A medida 

que aumenta la profundidad, se observa una disminución de la biomasa en las praderas 

de algas, debida a la acción del erizo Diadema antillarum, y empiezan a aparecer 

manchas dominadas por la clorofícea filamentosa Cladophora sp. En zonas más 

profundas, las praderas de algas son completamente sustituidas por blanquizales.  

Observaciones efectuadas durante las inmersiones sugieren que la distribución de 

Diadema antillarum está condicionada por la energía hidrodinámica incidente. Los 

erizos se desestabilizan por la acción del oleaje. Así, cuando están en aguas turbulentas 

buscan refugio en las grietas, donde suelen salir para pastar durante periodos de calma, 

generalmente por la noche (Tuya et al., 2004b). Como consecuencia, las praderas de 

algas suelen presentar pérdidas de biomasa a medida que aumenta la profundidad, hasta 

que quedan reemplazadas por los blanquizales. 

 

 

Fig. 4.23: Praderas densas de algas en las zonas más someras de sustrato rocoso (izquierda) y 
praderas de algas dispersas, expuestas a la acción de Diadema antillarum, en zonas más 

profundas (centro y derecha). 

 

Entre las zonas de Corralejo y Hoteles, los substratos rocosos están parcialmente 

soterrados por arena, arena biodetrítica y grava. Así, el substrato de esta zona se 

clasificó como cascajo, aunque geológicamente su origen sea el mismo de otros tramos 

rocosos de la costa norte de Fuerteventura e isla de Lobos. Se trata de un área con poca 

profundidad, bastante turbulenta, que está expuesta a los alisios y al mar de fondo y que 

recibe un amplio aporte de arena. En las zonas mas protegidas y profundas de las 

cercanías de Corralejo, las praderas son relativamente más densas. A medida que nos 

acercamos a Hoteles, la plataforma es bastante somera y recibe un intenso aporte de 

arena, donde las praderas de algas son relativamente poco densas (dispersas) (Fig. 4.24). 
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Fig. 4.24: Pradera de algas sobre cascajo densa (izquierda) y dispersa (derecha). 

 

La función ecológica principal de las praderas de algas es servir de abrigo y hábitat de 

cría y alimentación a una gran cantidad de peces e invertebrados. Uno de los recursos 

pesqueros más importantes de las aguas del norte de Fuerteventura es la vieja 

(Sparisoma cretense), pez que se pesca en las praderas de algas situadas a menos de 15 

m de profundidad. Es uno de los pescados más apreciados por la cofradía de Corralejo y 

alcanza los índices más altos de captura. Además de eso, las praderas de algas donde se 

pesca la vieja, están cerca del puerto de Corralejo, a baja profundidad y la pesquería 

emplea un aparejo de pesca muy simple y económico como es la caña. De este modo, 

los pescadores artesanales tienen en la vieja su principal fuente de ingresos. 

 

4.5.3.6. Blanquizales 

Los blanquizales se distribuyen en los afloramientos de roca y cascajo, por debajo de los 

15 m y presentan densidades de Diadema antillarum que varían entre 4 y 11 individuos 

por metro cuadrado (Tab. 4.8). Se supone que la disminución de la biodiversidad íctica 

en las aguas someras del archipiélago, forzada por la sobrepesca, es responsable del 

crecimiento poblacional de D. antillarum (Tuya et al., 2004a). Durante las inmersiones 

se observaron algunos grupos de especies asociadas a los erizos, como las esponjas 

Batzella inops e Ircinia sp., y esqueletos de algas calcáreas incrustantes Lithotammium y 

Lithophylum (Fig. 4.25). Estas algas suelen crecer a la sombra de las praderas de 

macroalgas y presentan una coloración rosada cuando están vivas. Al morir, debido la 

acción de los erizos, su coloración se vuelve blanca. Este proceso da nombre a los 

blanquizales.  
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Fig. 4.25: Blanquizal sobre roca (izquierda) y la esponja Batzella sp asociada al blanquizal 
(derecha). 

 

La mayoría de los peces de arrecife que tienen interés pesquero, como por ejemplo los 

serránidos, encuentran en los blanquizales su hábitat durante la fase adulta. Así, gran 

parte de la pesquería a cordel en el área de Corralejo y de la isla de Lobos tiene lugar 

sobre este tipo de fondo. El turismo submarino es otra actividad humana realizada en 

zonas de blanquizal, cuya intensidad se ha incrementado sobremanera en los últimos 20 

años. Según informaciones obtenidas de los centros de buceo de Corralejo, en los 

últimos tres años pudo haber unas 5000 inmersiones anuales en el litoral de Corralejo y 

Lobos.  

 

4.5.4. Indicadores de heterogeneidad del paisaje sumergido 

La evaluación de la complejidad espacial o heterogeneidad estructural del ambiente y su 

relación con la biodiversidad y la estabilidad de los ecosistemas son temas centrales en 

la ecología del paisaje (Pielou, 1975; Forman y Godron, 1986; Wiman, 1991). La forma, 

la calidad, la variabilidad y los patrones de distribución de las manchas que componen 

un paisaje controlan los flujos de energía y materia que mantiene la biodiversidad a lo 

largo del tiempo y del espacio (Forman y Godron, 1986). El grado de fragmentación de 

los hábitats y la conectividad entre sus fragmentos regulan las tasas de extinción y 

colonización de las metapoblaciones en los ambientes terrestres (With y King, 1999) y 

marinos (Hovel, 2003).  

 

En las últimas décadas, se han propuestos diversos índices de los patrones de 

complejidad de los paisajes (Turner, 1989). Muchos de estos índices se han empleado 

experimentalmente para la evaluación estructural de las comunidades bentónicas 

(Garrabou et al., 1998); sin embargo, la mayoría de ellos enfocan aspectos redundantes 

 148 



 

El paisaje submarino de Lobos 

del paisaje. O’Neill et al. (1999) evaluaron, por análisis factorial, el desempeño de cerca 

de 50 índices comúnmente empleados y concluyeron que éstos se aplican, como 

máximo, a media docena de aspectos independientes del paisaje. 

 

Lo que se pretende aquí es aplicar indicadores sencillos de complejidad espacial, 

obtenidos a partir de la cartografía de hábitats, para evaluar su importancia en la 

distribución de las comunidades ícticas en la zona de Corralejo y Lobos, en conjunto 

con otras variables ambientales, por medio del análisis directo de gradiente (Sección 

4.6.3).  

 

 

Fig. 4.26: Mapa del número de clases diferentes en una vecindad de 335 m de lado calculada 
como indicador de la diversidad del paisaje sumergido 

 

Uno de los indicadores empleados, denominado heterogeneidad espacial, representa la 

diversidad del paisaje (Murphy, 1985) y se calcula sustituyendo el píxel central de una 

ventana flotante (kernel) por el número de clases diferentes presentes en la ventana. Los 

resultados son proporcionales al número de fronteras existente en el kernel, cuyo 

tamaño es ajustable y depende de la escala del análisis y de las características de la 
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cartografía. En el caso de Corralejo y Lobos, la vecindad se definió por un kernel de 335 

m de lado (50 x 50 píxeles con resolución de 6,7 metros). El mapa resultante revela una 

mayor heterogeneidad estructural en ambas zonas marginales de El Río, principalmente 

al sur de Lobos, y también a nordeste del islote (Fig. 4.26). 

 

 

Fig. 4.27: Mapa de la proximidad con relación a las fronteras entre hábitats (exterioridad). 

 

Se propone otro indicador de heterogeneidad del paisaje, el cual se denominará 

exterioridad. Se trata de una medida de la proximidad hasta las fronteras entre hábitats, 

escalonada entre 0 y 100 (Ecuación 4.1). De acuerdo con Forman y Godron (1986), con 

el incremento de la fragmentación del espacio hay una tendencia a la disminución de la 

abundancia de especies adaptadas al núcleo de determinados hábitats y un incremento 

de especies que dependen de dos o más hábitats para su supervivencia. En 

consecuencia, se podrían verificar cambios en la composición biótica entre los puntos 

de muestreo, según su posición relativa a los bordes de las unidades de paisaje. El mapa 

resultante indica que las zonas donde las especies están más sometidas a influencias de 

más de un hábitat están en El Río y en la costa sur y sudeste de Lobos (Fig. 4.27). 
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=   Ecuación 4.1 

 

Donde E es el indicador de exterioridad; dmax es la distancia máxima desde la frontera 

de un hábitat y; d es la distancia en cada punto. 

 

4.6. Comunidad íctica 
La comunidad íctica que habita los blanquizales de la zona durante el día se estudió por 

medio de censos visuales, efectuados a través de buceos autónomos entre los 14 y 35 m 

de profundidad, en dos campañas realizadas en febrero y en mayo de 2003. El objeto del 

estudio era identificar los patrones de heterogeneidad espacial capaces de controlar la 

distribución espacial de la ictiofauna asociada a los blanquizales de la zona de Corralejo 

y Lobos. 

 

4.6.1. Censos de ictiofauna 

La estrategia de muestreo se basó en censos visuales, realizados por buceo autónomo en 

nueve puntos posicionados al azar sobre las zonas de blanquizal identificadas en la 

cartografía bionómica, y a través de la interpretación visual de los ecogramas obtenidos 

por hidroacústica (Fig. 4.28). Se efectuaron cuatro réplicas por punto de muestreo, cada 

una constituida por un transecto de 25 m de longitud y 4 m de ancho (belt transects). A 

lo largo de los transectos, se computaron el número de individuos y las tallas (longitud 

total) de las especies ícticas observadas (Brock, 1982; Lincoln-Smith, 1989; Watson y 

Quinn, 1997; Kingsford, 1998a; Steneck et al., 2000; De Girolamo y Mazzoldi, 2001). 

Los cómputos de las especies se realizaron en dos etapas: en la primera, se contaron las 

especies de hábito bentónico y bentopelágico; en la segunda, se contaron especies de 

hábito críptico entre las grietas y cuevas situadas en el interior del área de muestreo.  
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Fig. 4.28: Localización de los puntos de muestreo de ictiofauna. 

 

Las especies se clasificaron según los grupos funcionales (herbívoros, 

planctívoros/comedores de invertebrados, carnívoros) propuestos por Halpern (2003). 

Las estimaciones de longitud total de los peces realizadas en los censos visuales se 

convirtieron en biomasa por medio de la relación entre la talla y el-peso (Ecuación 4.2). 

Los valores de biomasa se transformaron en biomasa relativa y en logaritmos naturales 

para evitar variaciones entre los volúmenes de muestreo en cada punto, disminuir las 

influencias de las especies demasiado abundantes en determinados puntos y aproximar 

los datos a una distribución normal (Tab. 4.7) (Sección 2.6.1.1). 

 

   Ecuación 4.2 baLW =

 

Donde W es el peso en gramos, L es la talla en centímetros y los parámetros a y b son 

constantes obtenidas desde la base de datos FishBase (www.fishbase.org). En los casos 

en que a y b no estaban disponibles para una determinada especie, se utilizaron los 

valores dados para una especie congénere con proporciones corporales similares 

(Frielander et al., 2003).  
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Tab. 4.7: Biomasas relativas transformadas en logaritmos naturales. 

Puntos de Muestreo 
Especies Abrev. 

Grupos 
funcion.* 1 2 3 4 5 6 7 8 9 

Abudefduf luridus AbudLuri   2 1,92 2,80 1,04 3,98 2,32 1,47 1,67 1,62 3,05 
Balistes carolinensis BaliCaro   2 0 0 0 0 0 0 2,13 0 0 
Bodianus scrofa BodiScrof   3 2,91 0 0 0 0 0 0 0 3,67 
Boops boops BoopBoop   2 0 0 3,38 0 3,91 3,82 0 0 0 
Canthigaster rostrata CantRost   2 0 0 0 0 0,36 0 0 0 0 
Centrolabrus trutta CentTruta   2 0 0,04 0,01 0 0 0 0 0 0 
Chromis limbatus ChroLimb   2 1,98 4,39 4,25 0,79 2,93 2,65 1,03 2,10 1,30 
Coris julis CoriJuli   2 0,11 0 0 0 0 0,09 0 0,60 1,45 
Diplodus cervinius cervinius DiplCerv   3 0,87 0 0 0 0 1,30 3,51 3,53 0 
Diplodus sargus cadenati DiplSarg   3 1,47 0 0,12 0 0 0,13 1,52 2,65 0 
Diplodus vulgaris DiplVulg   3 0,66 1,14 0 0 0 0,57 3,63 3,45 0 
Epinephelus marginatus EpinMarg   3 0 0 0 0 2,83 0 0 0 0 
Lithognatus mormyrus LithMorm   3 0 0 0 0 0 2,53 0 0 0 
Mycteroperca fusca MyctFusc   3 2,49 0 0 0 0 1,57 0 0 0 
Oblada melanura OblaMela   3 1,40 0 0 0 0 2,68 0 0 0 
Parablennius parvicornis ParaParv   1 0 0 0 0 0 0 0 0,15 0 
Pagrus auriga PagrAuri   3 2,64 0 0 0 0 0 0 0 0 
Sciaena umbra SciaUmbr   3 1,80 0 0 0 0 0 0 0 0 
Scorpaena canariensis ScorCana   3 0 0 0 0 0 0 0,40 0 0 
Scorpaena porcus ScorPorc   3 0 0 0,02 0 0,59 0 0 0 0 
Seriola fasciata SeriFasc   3 0 0 0,06 0 0 0 0 0 0 
Serranus atricauda SerrAtri   3 1,56 0,74 0,01 0 0 0,20 1,68 1,88 2,19 
Serranus cabrilla SerrCabr   3 0,22 0 0 0 0 0 0,74 0 0 
Serranus scriba SerrScri   3 0 0 0 0 0 0 1,10 0 0 
Sparisoma cretense SparCret   1 3,11 0 0,02 0 0 1,95 0,80 0 3,03 
Sphoeroides spengleri SphoSpen   2 0 0 0 0 0,12 0 0 0 0 
Stephanolepis hispidus StepHisp   2 0,74 0,05 0 2,72 0 0 0 1,41 0 
Thalassoma pavo ThalPavo   2 1,95 0,78 0,45 3,50 2,07 0,18 1,71 1,17 2,20 
Tripterygion delaisi delaisi TripDela   2 0 0 0 0 0 0,01 0 0 0 

* Grupos funcionales: (1) herbívoros; (2) planctívoros/comedores de invertebrados; (3) Carnívoros. 
 

Las variables ambientales usadas en el análisis multivariante se tomaron durante las 

inmersiones y desde el SIG (Tab. 4.8). Las informaciones sobre visibilidad horizontal, 

rugosidad del fondo y densidad de Diadema antillarum (ind. m-2) a lo largo de los 

transectos se tomaran in situ. La rugosidad se estimó en la escala de los transectos 

adaptando el método propuesto por García-Charton y Pérez-Ruzafa (1998) y Alves et 

al. (2001). El número de bloques y oquedades interceptados por los transectos se 

contaron y se clasificaron según su tamaño (clase-1 < 1 m; 1 m < clase-2 < 2 m; clase-3 

> 2 m). La variable rugosidad se obtuvo por la media ponderada de las clases; de modo 

que para la clase-1 se aplicó un peso igual a 1, para la clase-2 un peso igual a 2 y para la 

clase-3 un peso igual a 3. Se optó por este procedimiento porque las estructuras de 
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mayor tamaño presentan menor número, pero son potencialmente más aptas para servir 

de abrigo.  

 

La densidad de Diadema antillarum se estimó mediante video submarino. Se gravaron 

verticalmente los transectos y se capturaron en ordenador imágenes independientes unas 

de las otras (Fig. 2.8), cuyo conjunto incluía por lo menos un 70% de la longitud de 

cada transecto (11,4 m² en media). La resolución de las imágenes se calculó a través de 

la Ecuación 2.15, tomándose como referencia el propio transecto. El área tomada en 

cada imagen se calculó multiplicando la resolución por el número total de píxeles. Tal 

procedimiento se efectuó con el software de uso público Imagej. 

 

Las informaciones sobre la heterogeneidad espacial se obtuvieron por medio del SIG. A 

partir del mapa de hábitats, se calculó la riqueza de hábitats y las distancias desde las 

fronteras entre hábitats y desde la costa (Sección 4.5.4). A partir del MDE elaborado 

para La Bocayna, se calcularon las profundidades, las pendientes y el aspecto (rumbo de 

la pendiente) para cada punto de muestreo. Los valores de aspecto se transformaron en 

sus cosenos de modo que se convirtieron en escalas continuas, antes de utilizarse en el 

análisis multivariante. 

 

Tab. 4.8: Variables ambientales utilizadas en el análisis multivariante. 

Puntos de muestreo 

   j 
Variables 
ambientales 1 2 3 4 5 6 7 8 9 

 1 Campaña 0 0 0 0 1 1 0 1 1 
 2 

In 
situ Diadema (ind. m-2) 4,33 3 6,1 9,8 6,4 6,3 4,08 11,5 10,2 

 3 Rugosidad 8,8 1,7 2,0 4,8 10,7 6,3 5,5 12,3 5,8 
 4 Visibilidad (m) 14 16 13 12 16 15 13 10 15 
 SIG 5 Profundidad (m) 22,1 16,3 15,5 19,3 12 9,8 19,5 19,8 32,1 
 6 Pendiente (grados) 3,38 2,7 1,9 2 2,46 0,37 1,11 3,25 2 
 7 Heterogeneidad 2 3 1 5 8 4 2 3 3 
 8 Cos Aspecto 0,91 0,86 0,88 0,71 0,67 0,97 -0,29 0,99 -0,22 
 9 Exterioridad 93 100 54 96 99 100 95 98 95 
10 Dist. Costa (m) 568 301 463 517 474 1046 489 848 1824 

 

4.6.2. Análisis indirecto de gradiente  

El análisis multivariante de gradiente indirecto realizado se basó en una matriz de 

similitudes de Bray-Curtis, construida a partir de los datos de biomasa relativa 
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transformados en logaritmos naturales (Tab. 4.9). Se empleó NMDS para evaluar las 

similitudes entre las composiciones bióticas de cada punto de muestreo y apreciar sus 

conexiones con las variables abióticas. Los resultados de la ordenación se representaron 

en diagramas bidimensionales, cuyo valor de stress fue igual a 0,09, indicando un 

resultado fiable, que no sería significativamente mejor si el diagrama fuera construido 

con tres dimensiones (Clarke y Warwick, 1984) (Sección. 2.6.2.2). 

 

Tab. 4.9: Similitudes de Bray-Curtis calculadas a partir de la transformación logarítmica de la 
biomasa relativa entre los puntos de muestreo (Tab. 4.7). 

Similitudes de Bray-Curtis 
 1 2 3 4 5 6 7 8 9 
1 1         
2 0,34 1        
3 0,21 0,60 1       
4 0,29 0,42 0,22 1      
5 0,29 0,48 0,64 0,40 1     
6 0,46 0,35 0,52 0,16 0,47 1    
7 0,44 0,36 0,18 0,27 0,25 0,29 1   
8 0,46 0,45 0,27 0,34 0,29 0,32 0,73 1  
9 0,60 0,42 0,22 0,43 0,36 0,29 0,37 0,37 1 

 

Las influencias ejercidas por los patrones de α-diversidad y la composición biótica 

sobre la distribución de los puntos de muestreo en el diagrama de ordenación se 

evaluaron superponiendo a cada punto círculos de diámetro proporcional a los índices 

de biodiversidad y a los valores de biomasa relativa (Fig. 4.29). 

 

El número de especies (S) y la biodiversidad según el índice de Shannon (H’) 

(Magurran, 1989) (Ecuación 4.3), presentaron un gradiente con índices más elevados 

hacia la derecha del diagrama de ordenación, donde Abudefduf luridus fue menos 

abundante. Thalassoma pavo también presentó una tendencia, aunque menos definida, 

de mayores abundancias relativas en puntos con menor diversidad. El agrupamiento de 

los puntos 3, 5 y 6 está claramente influenciado por la presencia de cardúmenes de 

Boops boops. La elevada similitud entre los puntos 7 y 8 se debe sobretodo al género 

Diplodus (representado por D. vulgaris) y la proximidad entre éstos y los puntos 1 y 9 

están influenciados por el género Serranus (representado por S. atricauda). Otras 

especies como Sparisoma cretense no presentaron un patrón de distribución coherente 

con la configuración del diagrama de ordenación. La biomasa relativa total obtenida en 
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cada punto también se sobrepuso al diagrama de ordenación, pero no se presentó porque 

los patrones revelados fueron idénticos a los de la biodiversidad.  

 

 )   Ecuación 4.3 (ln' ii ppH ∑−=
 

Donde pi es la proporción de individuos de la especie i (Clarke y Warwick, 1984; 

Magurran, 1989). 

 

Las conexiones entre las variables bióticas y abióticas se evaluaron calculando las 

correlaciones armónicas de Spearman entre la matriz de similitudes bióticas y las 

distancias euclidianas normalizadas de una o más variables ambientales (Sección 

2.6.2.1). Tal procedimiento se realizó con el módulo BIOENV del software PRIMER 5 

(Plymouth Routines In Multivariate Ecological Research). Las variables ambientales 

que presentaran mejor correlación con los datos bióticos fueron profundidad (ρw = 

0,218) y la combinación entre la profundidad, la heterogeneidad espacial y la 

exterioridad (ρw = 0,128).  

 

La superposición de las variables ambientales evidencia un gradiente de profundidad 

hacia la parte inferior del diagrama de ordenación (Fig. 4.30). Se percibe también una 

tendencia menos clara a medida que los puntos con mayores valores de heterogeneidad 

espacial se sitúan a la derecha del diagrama, con excepción del punto 3, que presenta un 

valor de exterioridad inferior en comparación a los otros. Las densidades de Diadema 

antillarum no presentaron correlación con la matriz biótica de similitudes, de acuerdo 

con los coeficientes de Spearman. Con todo, la superposición de los datos referentes a 

D. antillarum al diagrama de ordenación revela una tendencia de los puntos de muestreo 

con las mayores densidades a agruparse en la parte inferior del diagrama y de los puntos 

con densidades intermedias en la parte superior.  
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Fig. 4.29: Diagramas de ordenación NMDS elaborados a partir de la matriz de similitudes 
bióticas de Bray-Curtis (Tab. 4.9). Los círculos son proporcionales a los índices de 

biodiversidad y a las biomasas relativas de algunas de las especies que más influenciaron la 
distribución de los puntos de muestreo en el diagrama. 

 

Los patrones revelados por la superposición de las variables abióticas en el diagrama de 

ordenación no coinciden claramente con los patrones revelados por las variables 

bióticas, como se evidencia por los coeficientes armónicos de Spearman. Aún así, es 

posible observar que Boops boops está presente solamente en los puntos de muestreo de 
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menor profundidad (6, 3 y 5), mientras que las abundancias relativas del género 

Serranus coinciden con los puntos más profundos y, al mismo tiempo, de menor 

heterogeneidad espacial (1, 7, 8 y 9). 

 

 

Fig. 4.30: Diagrama NMDS con círculos proporcionales a las variables ambientales que 
presentaron mayor correlación con la matriz de similitudes bióticas. Diadema antillarum no 

presentó correlación. 

 

4.6.3. Análisis directo de gradiente  

Las influencias ejercidas por las variables ambientales sobre la composición biológica 

de los puntos de muestreo también se estudiaron por pCCA (Sección 2.6.3.5), cuyo 

resultado se presenta en la Fig. 4.31. El análisis se hizo con las mismas matrices de 

datos empleadas en el análisis indirecto de gradiente (Tab. 4.7 y Tab. 4.8).  

 

Las variaciones en los resultados del análisis causadas por la época del año en que se 

efectuaron las campañas (febrero y mayo) y por las diferencias de visibilidad entre cada 

censo visual se eliminaron introduciendo las variables campaña y visibilidad horizontal 

como covariables en el proceso de ordenación parcial. Las variables ambientales 

restantes se sometieron al proceso de selección previa (Sección 2.6.3.4), por lo cual se 
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escogieron las 5 variables que mejor explican la variabilidad espacial en la comunidad 

íctica (Tab. 4.10) (ter Braak y Verdonschot, 1995; ter Braak y Šmilauer, 1998). 

 

Ninguna de las variables seleccionadas presentó significancia estadística, lo que 

coincide con los reducidos coeficientes de Spearman obtenidos en el análisis indirecto 

de gradiente. La mayor discrepancia entre ambos enfoques fue la densidad de Diadema, 

la cual no presentó correlación de Spearman pero exhibió un λa con prácticamente la 

misma magnitud que la profundidad. A pesar de estos problemas, se optó por efectuar el 

pCCA empleándose la profundidad, la densidad de Diadema, la distancia desde la costa, 

la pendiente y  la heterogeneidad espacial, como variables ambientales, y la campaña y 

la visibilidad como covariables.  
 

Tab. 4.10: Orden de importancia de las variables ambientales (Tab. 4.8) según sus efectos 
marginales y efectos condicionales, obtenido por la técnica de selección previa. λ1 es el 

autovalor de la variable j tomada separadamente; λa es el incremento del autovalor producido 
por la inclusión de la variable j al conjunto previo de las variables más importantes; cum(λa) es 

el total acumulativo de λa; P es el nivel de significancia del efecto condicional, obtenido por 
permutación de Monte Carlo, contrastándose un modelo nulo con 1999 permutaciones 

aleatorias. Las variables campaña y visibilidad horizontal se introdujeron como covariables. 

Efectos marginales   Efectos condicionales    

  j Variable λ1    j variable λa P cum(λa) 
  5 Profundidad 0,34         
  8 Dist. Costa 0,31    5 Profundidad 0,34 0,13 0,34 
  2 Diadema  0,29    2 Diadema  0,31 0,19 0,65 
  10 Heterogeneidad 0,29    8 Dist. Costa 0,24 0,37 0,89 
  7 Cos Aspecto 0,25    6 Pendiente 0,25 0,29 1,14 
  6 Pendiente 0,2    10 Heterogeneidad 0,19 0,36 1,33 
  9 Exterioridad 0,17    3 Rugosidad 0,14 1,00 1,47 
  3 Rugosidad 0,17             
 

Aplicando el procedimiento de repartición de la inercia propuesto por Økland y 

Eilertsen (1994) (Sección 2.6.3.5) se verifica que el conjunto de variables ambientales 

consideradas en el análisis explica un 54% de la variabilidad (inercia) observada en la 

comunidad íctica. Cada variable explica un 11% en media. Las covariables representan 

un 22% de la variabilidad. La variabilidad restante (24%) permaneció inexplicada 

(residual) o depende de la influencia simultanea de más de una variable ambiental. Este 

resultado, no obstante, debe ser tomado con cuidado, pues cualquier cambio en el 

conjunto de variables introducidas cambiaría también el resultado de la ordenación. Así 

una determinada variable, como por ejemplo la profundidad, puede adquirir diferentes 
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grados de importancia para un conjunto de datos biológicos, según qué otras variables 

ambientales se introduzcan (Palmer, 1993).  

 

Aunque las variables ambientales introducidas en el análisis no exhibieron un efecto 

estadísticamente significativo, el diagrama de ordenación evidencia con claridad la 

existencia de gradientes en los datos ecológicos. Los puntos de muestreo se organizaron 

a lo largo del primer eje de ordenación según su biodiversidad. Los puntos con mayor 

biodiversidad se ubica en el lado izquierdo del diagrama y a medida que se aproximan 

del lado derecho hay una disminución del índice de biodiversidad. Las variables 

ambientales más asociadas al primer eje son la profundidad, la distancia a la costa y la 

heterogeneidad, cuyos coeficientes canónicos (Ecuación 2.34) equivalen a -0,67 -0,75 y 

0,64, respectivamente. Eso significa que, según los resultados de la ordenación, la 

biodiversidad es mayor en las zonas de muestreo más profundas, más distantes de la 

costa y con menor heterogeneidad espacial. Este patrón también quedó reflejado en el 

NMDS. 

 

Otro gradiente evidenciado por el pCCA corresponde a los grupos funcionales, los 

cuales se organizaron a lo largo del segundo eje de ordenación. Las especies carnívoras 

exhibieron una tendencia a situarse en la zona inferior derecha del diagrama, mientras 

las especies planctívoras/comedoras de invertebrados aparecieron en la zona superior y 

las dos especies herbívoras en el centro.  

 

Las variables ambientales asociadas al segundo eje son la densidad de Diadema y la 

pendiente, con coeficientes canónicos iguales a 0,89 y 0,52. Este resultado refleja la 

tendencia de las especies carnívoras a preferir las zonas con menores densidades de 

Diadema, mientras las especies planctívoras/comedoras de invertebrados están más 

asociadas a blanquizales con poblaciones densas de Diadema. Las pocas especies 

carnívoras ubicadas en la parte superior del diagrama de ordenación (Bodianus scrofa, 

Pagrus auriga y Sciaena umbra) se asocian a puntos de muestreo con índices de 

biodiversidad elevados. 
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Fig. 4.31: Diagrama de ordenación representando especies, puntos de muestreo y variables 
ambientales (tri-plot) obtenido por análisis de correspondencia canónica parcial (pCCA), 

realizado con datos ecológicos referentes a la comunidad íctica de la zona de Corralejo e islote de 
Lobos. El diagrama está construido con el primer y segundo ejes de ordenación, los cuales 

representan el 50,5% de la variabilidad observada en las especies. Los autovalores (λi) del primer 
y segundo ejes equivalen a 0,418 y 0,325 respectivamente; los autovalores del tercer y cuarto ejes 

(no representados) equivalen a 0,293 y 0,158, respectivamente. La significancia estadística del 
conjunto de los ejes obtenida por Monte Carlo, tras 1999 permutaciones aleatorias, es P = 0,075. 
Los gradientes ambientales están representados por flechas, cuyos ángulos y longitudes reflejan 

su importancia con relación a los ejes de ordenación. Las especies están identificadas por sus 
abreviaturas y símbolos que indican los grupos funcionales a que pertenecen (Tab. 4.7). Los 

triángulos hacia arriba representan las especies herbívoras; los triángulos hacia abajo representan 
las especies planctívoras/comedoras de invertebrados; y los cuadrados representan las especies 

carnívoras. La tolerancia de cada especie con relación a los ejes de ordenación (Ecuación 2.35) se 
representa por barras punteadas partiendo desde su respectivo centroid. Las especies raras están 
situadas en el centro de los puntos de muestreo donde se observaron. Los círculos alrededor de 

los puntos de muestreo son proporcionales al índice de diversidad de Shannon. 
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La profundidad presentó una esperada correlación con la distancia a la costa y ambas 

presentaron una correlación inversa con la heterogeneidad, la cual puede ser resultado 

de una disminución de la resolución del cartografiado con el incremento de la 

profundidad. La asociación entre la pendiente y la densidad de D. antillarum se debe a 

que los puntos de menor pendiente están ubicados en la zona de El Río y al noroeste del 

islote de Lobos. Estas zonas se caracterizan por una elevada hidrodinámica, debido a las 

corrientes de marea y al mar de fondo, que actúa inhibiendo la expansión territorial de 

los erizos. Tuya et al. (2004b) investigaron las relaciones entre D. antillarum y la 

comunidad íctica en todo archipiélago canario, observaron una acentuada disminución 

de las abundancias de especies piscívoras y comedoras de macroinvertebrados en zonas 

densamente pobladas por D. antillarum. Además, también observaron una tenue 

correlación negativa entre las densidades del erizo y los índices de biodiversidad de la 

comunidad íctica, la cual no quedó clara en los diagramas de ordenación obtenidos para 

la zona de Corralejo y Lobos. 

 

4.6.4. Consideraciones sobre la distribución de la comunidad íctica 

La distribución de las especies carnívoras en el diagrama de ordenación canónico, 

indica que éstas prefieren ambientes con mayor biodiversidad y menor densidad de 

Diadema antillarum. Comparando los diagramas de ordenación obtenidos por NMDS y 

por pCCA, se observa una coincidencia en los gradientes relacionados con la 

profundidad, la heterogeneidad y la biodiversidad. La exterioridad no se empleó en el 

pCCA, pero sus patrones se ajustan a los de la heterogeneidad. Como se ha señalado 

anteriormente, la mayor discrepancia entre los dos enfoques reside en la densidad de D. 

antillarum, pues en el diagrama NMDS no hay un gradiente definido relacionado con 

esta variable. La razón para que esto ocurra puede residir en el hecho de que la densidad 

de D. antillarum parece no afectar los niveles de biodiversidad y sí los grupos 

funcionales de las especies ícticas. La posibilidad de sobreponer las biomasas de las 

especies en el diagrama de ordenación NMDS es útil para la evaluación de la 

contribución individual de cada una en el agrupamiento de los puntos de muestreo, pero 

sería mucho más laboriosa que el pCCA en la identificación de patrones de distribución 

de los grupos funcionales. 
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De modo general, los gradientes asociados al primer eje de ordenación canónica se 

relacionan con los niveles de energía hidrodinámica incidentes en las zonas donde están 

ubicados los puntos de muestreo. Las zonas más profundas y más alejadas de la costa, 

en teoría, están sometidas a un clima hidrodinámico menos turbulento. Por otro lado, 

una mayor heterogeneidad espacial podría estar asociada a una mayor energía incidente, 

lo cual estaría necesariamente alternado con períodos de calma. Esta tendencia, caso de 

ser confirmada, estaría de acuerdo con la idea mencionada en la Sección 1, según la cual 

los ecosistemas sometidos a mayores fluctuaciones de la energía incidente presentan, a 

menudo, menores índices de biodiversidad (Lugo y Morris, 1982; Odum, 1971; 

Margalef, 1993).  

 

Las débiles correlaciones de Spearman entre las matrices de similitudes bióticas y 

abióticas, obtenidas en el análisis indirecto de gradiente, y la ausencia de significancia 

en las variables ambientales empleadas en el análisis directo de gradiente indican que 

las variables medidas no son las más importantes en el control de la variabilidad 

espacial de la comunidad íctica en la zona de Corralejo y Lobos. Además, el reducido 

espacio en el cual se hicieron los muestreos, sugiere que los gradientes investigados 

podrían no ser suficientemente amplios para evidenciar la segregación de las especies.  

 

En el punto de muestreo número cinco se tiene una indicación sobre cuales son los 

gradientes ambientales que ejercen mayor influencia en la distribución de las especies 

de peces en la zona. Observando este punto detalladamente en el diagrama de 

ordenación canónico, se percibe que representa una excepción con relación a la 

distribución de la biodiversidad y de los grupos funcionales, como se ha señalado 

anteriormente. Se trata del único punto situado en la mitad superior del diagrama, donde 

se observó la presencia de especies carnívoras y poco abundantes como Scorpaena 

porcus y Epinephelus marginatus. Además, es el único punto situado a izquierda del 

diagrama con biodiversidad relativamente elevada. Las variables ambientales 

consideradas en los análisis no indican la naturaleza de esta discrepancia, no obstante se 

observó durante los trabajos de campo que esta zona está sometida a una intensa 

actividad turística, en la cual se practica la alimentación artificial de los peces para 

posibilitar su visualización desde barcos con fondo de cristal. Según Clark (1996), esta 

práctica causa alteraciones en la trama trófica de la zona impactada. En el caso de 
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Lobos, la alimentación artificial puede estar atrayendo directamente especies 

planctívoras/comedoras de invertebrados e, indirectamente, especies carnívoras. 

 

Los puntos de muestreo alejados de la zona de alimentación artificial están sometidos a 

una fuerte presión pesquera, la cual está inhibida por la actividad turística en las 

cercanías del punto cinco. Según información de los pescadores artesanales de 

Corralejo, la pesca no es demasiado intensa en las proximidades del punto uno, debido a 

fuertes corrientes de marea. Otras actividades comunes en la zona son el tráfico de 

embarcaciones entre las islas y el turismo submarino realizado en los puntos de 

inmersión, bastante conocidos e intensamente frecuentados, dispersos en toda la zona 

hasta una profundidad de 25 m. Los impactos causados por estas actividades, sumados a 

la ocupación de los hábitats más someros (charcos y calas) y a la contaminación urbana 

originada en la recientemente desarrollada Corralejo, que es vertida sin tratamiento en el 

mar, son capaces de causar alteraciones en la composición de la comunidad íctica, como 

se observó en paisajes costeros similares (Riedl, 1980; Stachowitsch, 1992; Dayton et 

al., 1995; Sheppard, 1995; Jackson et al., 2001). 

 

De acuerdo con Stachowitsch (2003), uno de lo mayores desafíos de la actual 

investigación marina es distinguir los procesos naturales de los inducidos por la 

actividad humana. Una de las alternativas para enfrentarse a este problema sería 

considerar como variables explicativas la variabilidad espacio-temporal inherente a las 

intensidades de las actividades humanas (pesca artesanal, deportiva y submarina; 

turismo, incluyendo el tráfico de embarcaciones y el buceo; contaminación y 

alteraciones de hábitats someros) e introducirlas conjuntamente con las variables 

ambientales en análisis multivariantes de las comunidades íctica y bentónica. Reuss-

Strenzel (1997) propone un método asequible y sencillo de seguimiento y evaluación 

espacial de las intensidades de usos humanos en áreas protegidas marinas, basado en 

observaciones in situ introducidas y organizadas en un SIG, lo cual podría ser aplicado 

en situaciones como ésta. Sin embargo, estas técnicas producen mejores resultados 

cuando los usuarios y actores involucrados en la implementación del área protegida 

colaboran en acciones relacionadas con su planificación y gestión (Frielander et al., 

2003;). 
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55..  CCoonncclluussiioonneess  

 



 

Conclusiones 

1. El método de cartografía de los arrecifes de aplicado en la bahía de Tamandaré, 

basado en la fusión de imágenes orbitales y aéreas, se mostró eficiente y puede ser 

aplicado para el cartografiado de manera cualitativa de los arrecifes costeros en 

aguas someras de turbidez variable, clasificados en función de sus características 

geomorfológicas, con la finalidad de generar subsidios para la gestión del litoral. 

 

2. El método empleado en la batimetría de la bahía de Tamandaré, por medio de 

una ecosonda de uso doméstico y técnicas de geoestadística, y su posibilidad de 

comparación con cartas náuticas disponibles, se mostró efectivo en la evaluación de 

los procesos sedimentarios ocurridos durante largos periodos de tiempo. 

 

3. El proceso de sedimentación observado en la bahía de Tamandaré, resultante del 

uso inadecuado del suelo en las cuencas de drenaje regionales, representa una de las 

mayores amenazas para la fauna de corales en la región donde está ubicada el 

APACC. Otras amenazas son la contaminación agrícola y doméstica, la sobrepesca, 

la retirada de corales e invertebrados y el turismo desordenado. Para invertir esta 

situación, se recomienda promover la conservación y recuperación de manglares y 

bosques ribereños, además de promover programas de educación ambiental 

apoyando estas acciones. 

 

4. La aplicación del índice de profundidad invariante, propuesto por Lyzenga, 

(1978, 1981), no mejoró la visualización del fondo marino en los dos estudios de 

caso. La turbidez variable del agua en Tamandaré y el elevado ruido inherente a las 

fotografías aéreas en Corralejo y Lobos provocaron una disminución de las 

distancias de separación entre los diferentes tipos de fondo en los resultados del 

algoritmo. 

 

5. Las técnicas de evaluación rápidas propuestas para en el caso de Corralejo y 

Lobos, basado en técnicas visuales de evaluación del paisaje sumergido y de la 

comunidad íctica, se mostraron eficaces en la obtención de informaciones 

preliminares sobre la estructura y procesos en ambientes costeros con aguas 

transparentes y pueden apoyar la toma de decisiones con relación a su conservación. 

Sin embargo, se requieren investigaciones adicionales para validar tales 

informaciones y caracterizar completamente los hábitats y la biodiversidad. 
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6. La hipótesis relativa al aporte de biomasa zooplanctónica desde aguas profundas 

por medio de migraciones verticales asociado al transporte horizontal ejercido por 

las corrientes de marea, observado en La Bocayna durante la prospección 

hidroacústica, merece ser mejor investigada, pues podría representar una importante 

contribución para el mantenimiento de la biodiversidad íctica sobre las plataformas 

insulares de Canarias. 

 

7. Las principales variables ambientales que influyen en la distribución espacial de 

la comunidad íctica en las aguas someras de la zona de Corralejo e islote de Lobos 

son la profundidad, la densidad de Diadema antillarum, la distancia a la costa, la 

pendiente y la heterogeneidad espacial. No obstante, la zona está sometida a una 

fuerte presión antrópica, que puede influir aún más que las variables ambientales en 

el control de estructura de la comunidad íctica. Esta hipótesis podrá ser contrastada, 

en el caso de que se implante una reserva marina en la zona. 

 

8. Con relación a las recomendaciones en cuanto a la ubicación de una reserva de 

interés pesquero en la zona de Corralejo y Lobos sería importante promover la 

protección integral de zonas con las siguientes características: (1) hábitats formados 

por sustrato rocoso (arrecifes) ubicados en las zonas profundas (entre 20 y 500 m), 

como por ejemplo el veril situado a Este del islote de Lobos, para la protección de 

los stocks adultos de especies (carnívoras) de interés pesquero; (2) zonas de arrecifes 

en profundidades intermedias y someras, como por ejemplo la costa norte y oeste 

del islote de Lobos y norte de Corralejo, para la protección de hábitats dominados 

por macroalgas destinados a la protección de áreas de crecimiento de especies 

carnívoras y alimentación de herbívoras como Sparisoma cretense, que se 

constituye en uno de los recursos pesqueros más explotados por los pescadores 

artesanales de Corralejo; (3) zonas de praderas de fanerógamas marinas en El Río; 

(4) zonas en La Bocayna que incluyan manchas de rodolitos de algas calcáreas para 

garantizar el asentamiento y el crecimiento de especies ícticas; y (5) charcos y calas 

también destinados al asentamiento y crecimiento de especies ícticas. La elección de 

las dos últimas zonas debería estar condicionada a investigaciones capaces de 

evaluar aportes relativos de larvas de especies ícticas entre los diversos sitios 

(Botsford et al., 2001; Lindholm et al., 2001). 
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