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SPEARFISHING IN THE CANARY ISLANDS: 
IS THE DEVIL AS BLACK AS IT SEEMS TO BE?

Pablo Martín-Sosa*
Spanish Institute of Oceanography

Abstract

Spearfishing is traditionally recognized as catching spawners of species with a top trophic 
position that are slow-growing and highly vulnerable. This study is the first empirical 
research in The Canary Islands quantifying this activity’s pressure and impact with real 
catch information. The mean fishing effort by fisher is 6 days per annum at sea, with a 
mean yield of 390 g/fisher*hour. These figures outcome an estimate of 39 700 total days 
per annum at sea and a total annual catch (41.7 t) being 0.28% of professional sector 
landings. Average trophic level and Intrinsic Vulnerability Index in the catch are 3.24 and 
45.72 respectively. Sparisoma cretense, a fast growing fish, with a mid trophic level and 
not such a vulnerable species, is at the top of spearfishing catches. The sector is described 
socioeconomically by questionnaires (n=179). Results represent a baseline and foundation 
for the sector management. No evidence has been found to justify the current spatially 
restricted access of spearfishing to resources.
Keywords: Recreational fisheries, fisheries management, infralittoral ecosystems, intrinsic 
vulnerability, trophic level, Sparisoma cretense.

Pesca submarina en las Islas Canarias: 
¿Es el león tan fiero como lo pintan?

Resumen

La pesca submarina es conocida por capturar grandes reproductores, con una alta posición 
trófica, de lento crecimiento y altamente vulnerables. Este estudio es la primera investiga-
ción empírica en las islas Canarias que trata de cuantificar las presiones e impactos de esta 
actividad utilizando información de capturas reales. La media de esfuerzo pesquero por 
pescador es de 6 días al año en el mar, con una media de captura de 390 g/pescador *hora. 
Esto resulta en una estima de 39 700 días de pesca al año en el mar y una captura anual total 
de 41.7 t, siendo 0.28% de las descargas del sector profesional. El nivel trófico medio y el 
índice de vulnerabilidad intrínseca es de 3,24 y 45,72 respectivamente. Sparisoma cretense, 
un pez de crecimiento rápido, con un nivel trófico medio y poco vulnerable, es la especie más 
capturada por la pesca submarina. El sector es descrito socioeconómicamente mediante la 
utilización de cuestionarios (n=179). Los resultados representan un estudio base que puede 
ayudar a la gestión del sector. No se encontraron evidencias científicas para justificar las 
restricciones espaciales actuales a los recursos de la pesca submarina. 
Palabras clave: Pesca recreativa, gestión pesquera, ecosistema infralitoral, vulnerabilidad 
intrínseca, nivel trófico, Sparisoma cretense.

https://doi.org/10.25145/j.SI.2018.01.01
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INTRODUCTION

The different modalities of fishing all around the world, including 
recreational activities, have been identified as a major anthropogenic cause of 
marine habitat deterioration (Lewin et al. 2006; McPheeet al. 2002), impact on 
the equilibrium of the ecosystems (Agardy 2000; Coleman et al.2004; Lewin et 
al. 2006), and the overexploitation of resources (Coleman et al. 2004; Cooke and 
Cowx 2004). Recreational fishing is one of the most common leisure activities in 
coastal areas world-wide, involving several methods (e.g. boat-fishing, shore-fishing 
and spearfishing), large numbers of people and high levels of fishing effort (Lloret 
et al. 2008; Cowx 2002; Pitcher and Hollingworth 2002; Westera et al.2003). In 
particular, spearfishing has been repeatedly reported as a main cause of impact to the 
benthic fish communities that inhabit shallow rocky bottoms and coral reefs (Pita 
and Freire 2014, 2016; Lloret et al. 2008), thus lowering abundance and biomass of 
higher trophic level vulnerable species (Diogo and Pereira 2014; McPhee et al. 2002; 
Coleman et al. 2004; Lewin et al. 2006; Pita and Freire 2014). Very few studies, on 
the other hand, argue that spearfishing is ecologically sustainable because a diver 
is restricted to shallow water, is very selective and can target the species and size 
without the negative impacts of other fishing methods such as bycatch, bait, loss of 
gear and damage to habitat (Smith and Nakaya 2002).

Spearfishing is practiced in the Canary Islands by more than 6,500 people 
(0.3% of total population, 7% of total recreational fishing licences), and is spatially 
restricted by law to about 20% of the coastline. As many other islands across the 
world, the coastline of this archipelago is highly overcrowded and dependent on 
touristic and maritime leisure activities (Riera et al. 2016; Pascual Fernández et al. 
2012), spearfishing being one among many of them. However, there is a total absence 
of empirical studies tackling the impact of spearfishing on infralittoral communities 
off The Canary Islands, apart from a technical report to Canary Islands Fishery 
Office (Castro-Hernández et al.2018) based on spearfishers opinions out of in situ 
interviews. There is also a study evaluating the spearfishing contests catches with 
information about species and their sizes in the catch (Martín-Sosa et al. 2018).

This is the first time that a study based on analysis of real catches from routine 
activity evaluates the impact of spearfishing on shallow infralittoral communities 
in The Canary Islands. The results constitute an important breakthrough in 
understanding the spearfishing effort levels in this archipelago, together with the 
amount of annual catches (biomass), catch-per-unit-effort and sizes in the catch. In 
addition, the present work analyses the trophic level and vulnerability of spearfishing 
target species. This may gives us clues about how the activity affects the ecosystem 
of shallow infralittoral communities. Finally, through a questionnaire, we draw a 

*  Spanish Institute of Oceanography, Canary Islands Oceanographic Centre, C/ Farola del
Mar, 22, Dársena Pesquera, 38180 Santa Cruz de Tenerife, Spain. Corresponding author’s e-mail: 
pablo.martin-sosa@ieo.es.

mailto:pablo.martin-sosa%40ieo.es?subject=
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socioeconomical picture of the spearfishing practitioners in the Canary Islands. The 
differences of the outcomes compared to previous studies are discussed, as well as 
the current spatial restriction of the activity as a management measure.

MATERIAL AND METHODS

Study area

The Canary Islands (Figure 1) are located in the Northeast Atlantic, between 
27º-29º N and 14º-18º W (Hernández et al. 2013). The total coastline length of the 
archipelago is 1,501 km. Due to the volcanic nature of the islands, their edifices 
have a significant slope, thus the island platforms (shallow bottoms of gentle slope 
located between 0 and 100 m depth) are limited in area compared to the land surface 
(Mitchel et al. 2002). The waters of the archipelago are situated on the eastern limit 
of the North Atlantic subtropical gyre, occupying an intermediate position between 
the rich cold upwelling waters of the northwest African coast and the warm and 
oligotrophic waters of the open ocean (Barton and Arístegui 2004). Limited island 
shelf and oligotrophic waters make the islands quite unfertile. This fact brings about 
fragile marine populations. On the other hand, the lengthy coastline, along with 
the rich and diverse coastal morphology, allows the occurrence and development of 
numerous different habitats and ecosystems (Hernández et al. 2013). 

Spearfishing is permitted, without depth restriction (other than fishers apnea 
capacity, 90% of them cannot fish under 25 m of depth –results from this work 
questionnaires–), in around 20% of total coastline, divided in several open access 
zones by island (Figure 1). Both rocky and sandy bottoms are represented. Some 
of the areas have a difficult access from land and/or are far away from main coastal 
population spots. Zones at the north of the islands are also naturally restricted during 
great part of the year by exposure to adverse sea conditions (Yanes et al. 2006). The 
productive conditions and state of fish populations of the areas are heterogeneous, 
although in general stocks of interest in the Canary Islands are overfished (Castro 
et al. 2015).

Data collection
Catch and effort data

The Asociación Canaria de Pescadores Submarinos Responsables (ACPESUR, 
Canarian Association for Responsible Spearfishers, translated to English) is the 
main spearfishers association in the Canary Islands, with just above 850 members, 
representing 13% of the total number of spearfishing licenses. ACPESUR designed 
a web app for their members to report their catches, and these results are used in 
the present study.

The members reporting information used belongs to fishing days performed 
during 2017 and 2018. A total of 958 reported catch entries were analyzed, taken 
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from 623 fishing days, made by 104 spearfishers. 90% of the fishers taking part 
in the catch reporting have made between 5 and 25 entries. Most of the rest have 
made less than 5 entries. Fuerteventura, Gran Canaria and Tenerife Islands are 
better represented in the catch reporting, although there are catch reporting entries 
from every Canary Island. Information reported consisted of date, island, zone, 
fishing effort (in hours), the cause of zero catch, species caught and the size (total 
length for fishes and dorsal mantle length in the case of cephalopods) of each of 
the individuals (including a photograph with a metric reference). Entries from these 
two sample years without a photograph to check species identification and size were 
excluded from the analysis.

The biomass of the catch was calculated using weight-length relationships 
available in the literature or from the results of the sampling carried out at 
spearfishing contests made by Spanish Institute of Oceanography (SIO) (Martín-
Sosa, unpublished data). Parameters a and b from these relationships are shown in 
Table 1. Finally, the mean catch per unit of effort (CPUE), expressed as weight of 
catch per spearfisher and hour of fishing, was calculated.

Intrinsic vulnerability and trophic level data

The intrinsic vulnerability of each fish species (Table 1) was obtained from 
Cheung et al. (2007). In the case of cephalopods, the work of Meissa and Gascuel 
(2015) was used. When the species information was not available, the intrinsic genus 
or family vulnerability was used. In some cases, the index of an ecologically very 
similar species of the same genus was considered the most appropriate to be used. 
Cheung et al. (2005) categorized fishes by their intrinsic vulnerability value in very 
high (mode=80), high (mode=60), moderate (mode=40) and low (mode=20). The 
average intrinsic vulnerability value of the catch is brought about by calculating the 
arithmetic mean of intrinsic vulnerability index of each species weighted by their 
catch volume.

Available information on trophic levels from the literature of the taxa in the 
catch was used to assign a trophic level to each of the species fished by spearfishers 
(Table 1). Some of the trophic levels were available through FishBase (Froese and 
Pauly 2003). The trophic level expresses a position of an organism within the food 
web of the local marine ecosystem (Pauly and Christensen 2000). To estimate 
average trophic level in the catch we proceeded in the same manner than with 
intrinsic vulnerability index, calculating the mean arithmetic value for each taxa, 
weighted by its catch volume.
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Size data

ACPESUR members catch reporting also includes the size of each individual 
with an attached photograph including a metric reference. Minimum catch size 
was gathered for those regulated species (Table 1, MLL: Minimum Legal Length 
in cm of total length in the case of fishes, or dorsal mantle length for cephalopods).

González et al. (2012) attempted to gather all the available information 
about the biology and fishery of the main target species in the Canary Islands. This 
effort resulted in a scientific proposal for the conservation of a hundred species, 
thus establishing a minimum catch size based on biological knowledge (MSAL: 
Minimum Scientific Advised Length). These sizes have also been listed at Table 1, 
and used to check the percentage of immature individuals within the Canary Islands 
spearfishing catch.

Socieconomic data

ACPESUR, with the advice and collaboration of SIO, designed a questionnaire 
for their members to complete on the association web site, and these data were used 
in the present study. A total amount of 179 valid questionnaires were gathered. The 
answering period was 8 months, from July of 2018 to February of 2019. The main goal 
of the questionnaire was to know who practice spearfishing in the Canary Islands, how 
much effort is applied, when, where, how, and even why they fish. They were asked 
about the species they normally catch and the questionnaire finishes with a section 
of questions with the aim of describing what spearfishers think about their activity. 
Their opinion of these other matters is also requested: the fisheries management 
measures, other recreational modalities, the professional fishing sector, the state of 
fishery resources, surveillance, poaching, and especially, what they think about the 
Canary Islands spatially restricted access to resources for spearfishing.

RESULTS

Fishing effort and yield data

A total of 45 species have been reported to be fished by spearfishers (Table 1), 
belonging to 24 families, the majority being fishes, but also including two species 
of cephalopods (Loligo vulgaris and Sepia officinalis). Sparidae is the best represented 
family with 14 species. Only 2 species are pelagic, while 15 are benthopelagic, 13 
demersal and 14 reef-associated. One diadromic fish (Chelon labrosus) was caught.

Sparisoma cretense is the top target species, both in terms of abundance 
and biomass (Figure 2, 35% and 20% of total catch respectively). The second most 
abundant species is Diplodus cervinus, although in terms of biomass, Seriola dumerili 
is actually the second due to its larger size, leaving D. cervinus in third place.
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Mean fishing effort is depicted in Figure 3. Spearfishers spend a mean 2.57 
fishing hours per day, 1.48 mean days per month and 1.82 mean months per year. 
The effort is fairly consistent throughout the year, although the catch varies, being 
higher in summer months and November.

Over the 2 year period, the total reported catch is 654 kg, 691 specimens, 
fished during 623 fishing journeys, almost half of which failed to have any catch. In 
annual terms, 52 fishers reported 311 fishing journeys with a total of 345 specimens 
fished and a total weight of 327 kg. This means that the present study states 6.6 
individuals and 6.3 kg per fisher and per year, a mean catch of just over 1 kg and 
1 specimen per fisher per fishing day. If we make an extrapolation of this study’s 
effort and catch results to the total number of spearfishing licenses in the Canary 
Islands, the total estimated spearfishing annual effort and catch is 39,700 days at 
sea and 42 tons respectively.

In terms of yield, 390 grams per fishing hour is the mean. If we look at the 
yield in the different islands, we can see ostensible differences, with a range from 
the 480 g/h of Fuerteventura to the 212 g/h of La Gomera Island (Figure 4).

Impact on infralittoral assemblages

Spearfishing in the Canary Islands targets a wide range of sizes of the taxa 
present in the catch (Figure 5). There are specimens of Seriola dumerili, Muraena 
augusti, Dentex dentex, Pseudocaranx dentex, Sepia officinalis, Diplodus cervinus and 
Sparisoma cretense that have sizes closer to the Maximum Length (Lmax, Froese and 
Pauly 2003). With regard to small sizes, 1% of the catch is under the Minimum Legal 
Length (MLL, Table 1) and 10% are under the Minimum Scientifically Advised 
Length (MSAL, Table 1, González et al. 2012), thus, expected to be immature. 
Epinephelus marginatus and Pagrus auriga deserve a special mention, since the 
totality of the specimens in the catch are under MSAL. 90% of Mycteroperca fusca 
individuals in the catch are also under MSAL. Other species with more than half 
of the individuals in the catch under MSAL are Phycis phycis, Sarpa salpa, D. dentex 
and D. cervinus. 

Although Balistes capriscus, Bodianus scrofa, D. dentex, E. marginatus, M. 
fusca and Pomatomus saltatrix are listed as vulnerable in the IUCN Red List, among 
the catch, none of the species are listed in the regional and national protected species 
catalogues. Moreover, vulnerability of the taxa in the catch is not uniform. In 
general, demersal coastal fish species of the Canary Islands are overfished to some 
extent (González 2008). Overfishing does not affect all species equally; it depends on 
their biological characteristics. Intrinsic Vulnerability Index (IVI) and trophic level 
(TL) were represented together (Figure 6) to show the range of these two variables 
within the catch, paying special attention to those species better represented in terms 
of abundance and biomass (highlighted black border circles). Trophic level in the 
catches ranges from just above 2 (Sarpa salpa, the only herbivorous species) to 4.5. 
Moreover, IVI is wide ranging, from less vulnerable (as the squid Loligo vulgaris) 
to highly vulnerable species (fishes as Tylosurus acus or Spondyliosoma cantharus). 
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Species better represented in the catches in terms of abundance and biomass, 
though, have a wide TL range, but 90% of them are within a narrow IVI variation, 
from 30 to 50 (Figure 6). In fact, average TL and IVI in the catches, calculated by 
the mean arithmetic value for each taxa, weighted by its catch volume, is 3.24 and 
45.72 respectively.

Socioeconomics

Fishermen age and experience distribution in the questionnaires are both 
bimodal (age = 26-30 and 41-45 years old, time of experience = 5-10 and >20 years, 
Figure 7) which suggests that spearfishers in the Canary Islands begin spearfishing 
at an approximate age of 20. Half of them practice another recreational modality; 
75% spearfishes are accompanied; 66% enter the sea from land, the rest by boat.

The majority fish between 10 and 70 times annually, mostly between 20 and 
30 times annually. 60% fish all around the year, and 30% only in the summer. Only 
10% of the spearfishers are capable of fishing below a depth of 20 m. The 4 most 
important aspects influencing whether they fish or not, in this order, are: favourable 
climate conditions, work timetable, family commitments and desire to eat fish. 
95% has a clear conviction that spearfishing is important for household economy.

With respect to effort, the perception of 40% of fishers is they catch between 
2 and 3 kilos per fishing day, while 25% think they fish 3-4 kg a day and 17% 
between 1 and 2 kg. One third declares that they do not fish anything 20% of the 
fishing journeys, another third say that they don’t catch anything up to 40% of the 
fishing days. Almost 3 quarters of the sector spend 3-4 hours fishing each fishing 
day, 20% usually fishing for a longer time, and an 8% making shorter journeys. In 
economic terms, almost 75% invest less than a thousand euro a year, 20-30€ per 
fishing day is the range of costs for the majority.

Concerning spearfishers thoughts and social behaviour, 48% of them admit 
not to reporting catches to the ACPESUR web platform although 99% think the 
Association is advantageous. Almost 90% have never been sanctioned, 97% see 
with good eyes a minimum size catch regulation, 72% don’t know any spearfisher 
selling the catch. More than 75% consider themselves well informed about fishing 
regulations, by The Association, internet and friends, being the three main sources 
of information. 49% think that reporting catches is good for society to know about 
the activity, 35% think is good to collaborate with science. 70% think surveillance 
is insufficient, while half of them believe that in the Canary Islands sea resources are 
overfished. 70% clearly believe that the number of licenses for spearfishing is not the 
only factor responsible for a potential uploaded ecosystem charge capacity, but also 
the rest of the extractive sector. Relationship with other sectors can be summarized 
like this: recreational (land or boat), 63% good or very good; professional fishers, 
60% think is good or very good, the rest bad or very bad; the great majority have a 
good or very good relationship with swimmers (97%) and divers (89%).

In terms of fishing restrictions, most of them think Total Allowable Catch 
systems are good or very good fishing measures. Three quarters think temporal 
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closures are beneficial, but only half of them think the same about spatial closures. 
To be more specific, 75% are against marine reserves of fishing interest, but 80% 
are in favour of no take zones. The great majority would like to be able to fish closer 
to their residence, 45% have the closest permitted area 10-25 km away from home, 
and 25% at a distance between 25 and 50 km from home.

When it comes to saying what they catch, information is quite reliable, since 
it’s very similar to the real catch reported. There are fishermen declaring that they 
catch up to 15 different species. Although most than a half of the fishers think they 
still are catching the same species than years ago, several people think they are not 
getting the more desirable mid-high trophic level vulnerable species as Mycteroperca 
fusca, Epinephelus marginatus, Seriola dumerili or Pseudocaranx dentex anymore.

Regarding the spatial distribution of effort (Figure 1), in every island some 
zones are more visited than the others, having to do with proximity to residence, 
quality of the sea bottoms (too sandy and/or too deep) and sea conditions (wind and 
current exposure) most of the year, according to the fishermen themselves.

DISCUSSION

Fishing as a major worldwide cause of impact on habitats, ecosystems and 
species is unquestionable after results of so many scientific works (Lewin et al. 
2006; McPhee et al. 2002; Agardy 2000; Coleman et al. 2004; Cooke and Cowx 
2004). The impact of recreational fishing activities in coastal zones around the 
world, contributing to this reported detrimental effect, is also beyond doubt (Lloret 
et al. 2008; Cowx 2002; Pitcher and Hollingworth 2002; Westera et al. 2003). 
Although there are some works concluding the high and pernicious effect specifically 
of spearfishing on several coastal areas (Pita and Freire 2014, 2016; Lloret et al. 
2008; Diogo and Pereira 2014; McPhee et al. 2002; Coleman et al.2004; Lewin et 
al. 2006), there are very few studies using real catch data from routine activity to 
assess this impact, being totally absent in the Canary Islands. This study is the first 
empirical research to assess the impact of spearfishing in the Canary Islands with 
more reliable data. 

It is very difficult to monitor recreational fishing of any kind (Pascual 
Fernández et al. 2012), due to the lack of obligation of fishers to register their catches 
and of an official web of controlled landing spots, as professional fishers of the 
Canary Islands have. Most of the studies assessing impacts of recreational fishing 
in general and spearfishing in particular use polls as the only available method to 
obtain reliable information about the topic (Castro-Hernández et al. 2018; Lloret 
et al. 2008; Lloret and Font 2013) or real catches from contests, where rules bias 
results (Martín-Sosa et al. 2018; Darmanin and Vella 2018; Boada et al. 2017).

Collaboration with Asociación Canaria de Pescadores Submarinos Responsables 
(ACPESUR) has allowed us access to more reliable information concerning routine 
activity. This fact does not preclude the work from different constraints and sources 
of error or bias which confer a certain degree of uncertainty to the results. The way 
data has been collected, including a picture of every single catch integrated in the 
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analysis, avoids uncertainty about species identification and sizes. Nevertheless, 
we have to take into account that the 13% of associated spearfishers must be the 
most responsible part of the sector. Moreover, those reporting catches are evidently 
the most aware of sustainability. It is true that any time an activity is the subject 
of assessment, it is impossible to monitor poaching when methods depend on 
willingness and collaboration.

Another source of bias when it comes to quantify the activity’s pressure is the 
lack of knowledge about what percentage of the fishing journeys is being registered 
by those spearfishers reporting their catch. This could be a probable source of under 
estimation. We assume the results as an average of the real picture that takes place 
in real terms. To end with those questions which need to be taken into account to 
interpret these results, we have to understand that the activity is putting pressure on 
an already overfished environment, with unbalanced ecosystems, disturbed habitats 
and modified natural food webs, so the catch profile is influenced by this fact.

Results tell us spearfishing in the Canary Islands is not an activity specially 
focused on just a few high trophic level vulnerable species. The list of target species 
is quite long and diverse, with species from different families and habitats. One 
single species, Sparisoma cretense, the parrotfish, features prominently in a great part 
of the activity. Fishing effort figures found are lower than those detected in other 
places (data from surveys, 3.7 hours per fishing day, Lloret et al. 2008) or in the 
Canary Islands (data from surveys, 3.3 hours per fishing day, Castro-Hernández et 
al. 2018). The Eastern islands (shaded in grey in Figure 4), that are more influenced 
by the African coastal upwelling (Valdés and González-Déniz 2015), are more 
productive. Tenerife and La Palma Islands, although being less fruitful, are two 
western islands with more experienced spearfishers (according to the results of 
this study questionnaires), therefore having higher yields than expected. Catch 
and yield results comparisons between this study and that of Castro-Hernández 
et al. (2018) follow the same trend. This study’s outputs are 1.1 kg per fishing day 
(3.3 at the previous study) and 390 g per hour (654 at Castro-Hernández et al. 
(2018), 542 at Pascual Fernández et al. (2012)). Both studies cited are based on 
polls. Data from questionnaires used in this study tell us, comparing to reporting 
catch data by the same fishers, that when they are asked about their catches, they 
tend to overestimate them. This is, therefore, the most plausible explanation for 
the disparities. Differences in the average yield among islands (from 480 g/h in 
Fuerteventura to 210 in La Gomera) highlight the importance of using information 
from the whole archipelago when it comes to assess the activity’s pressure and impact 
in general at Canary Islands. As an example, Pascual-Fernández et al. (2012) is a 
study focused in Tenerife, and cannot be used to assess the activity in the whole 
archipelago. In fact, authors are about to implement the poll all over the 8 islands 
(Pascual-Fernández, pers. comm.). The total estimated spearfishing annual catch of 
42 tons, making an extrapolation of this study’s catch results to the total number 
of spearfishing licenses in the Canary Islands, is clearly below the around 800 tons 
estimated by Castro-Hernández et al. (2018). This catch estimate means not even 
0.3% of annual landings of artisanal fishing sector (official Canary Islands Fishery 
Office data from landing spots registering system). The importance of spearfishing 
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in extracted biomass terms, compared to that of the total fishing sector extraction, 
is certainly limited. These results are totally different to those of previous research, 
not only in the Canary Islands (Castro-Hernández et al. 2018) but also in other 
parts of the world (Passley et al. 2010). Again, the reason can be the usual tendency 
of fishermen to exaggerate when asked about the amount of their catches in polls, 
surveys or interviews (as it can be checked with the comparison between the real 
catch reported and the fishers opinion on their catches in the questionnaires of 
this study). Average yield found in this study is very similar to that carried out 
by recreational land-fishers in the El Hierro Marine Reserve in Martín-Sosa et al. 
2008, with a methodology of real catch sampling as it has been performed for this 
study. Taking a look to the species composition, the direct competence between 
spearfishing and professional artisanal fisheries in the Canary Islands is clear, akin 
to other places in Spain (Lloret and Font 2013). The same happens with the rest 
of modalities of recreational fisheries (Pascual Fernández et al. 2012). However, in 
the case of spearfishing, the estimated total biomass extraction is not significant 
compared to that of professional artisanal fisheries. This is not the case in other 
studies around the world (Rocklin et al. 2011). Recreational fisheries still aim the 
same resources as professional artisanal fishers, competing directly with this sector. 
It is a sector technically better equipped, developed with no kind of monitoring, and 
with a total number of 90,000 licences (Canary Islands Government data, http://
www.gobiernodecanarias.org/agricultura/pesca/temas/pesca_recreativa/licencias.
html, 45 recreational licences per 1,000 people), more than a hundred times the 
volume (in number of units) of professional artisanal fisheries.

The effect of spearfishing on the size of specimens is remarkable. It is referred 
as one focusing on large individuals of certain species (Lloret et al. 2008; Sluka and 
Sullivan 1998; Assis et al. 2017; Mann et al. 1997; Harper et al. 2000). This effect 
can be seen in our results, but only for isolated catches. The same happens with 
catches at contests in the Canary Islands (Martín-Sosa et al. 2018), even though 
participants are specifically trained at a higher level of expertise. We are unable to 
conclude that spearfishing in the Canary Islands nowadays is focusing on large 
spawners of any species. Since spearfishers find large specimens attractive, but these 
are not abundant in the catches, there could be two reasons: because of overfishing, 
but also as a consequence of the difficulties for spearfishers to catch large specimens. 
This is due to their great mobility and capacity to recognize speafishers and spearguns 
and escape to greater depths, as Sbragaglia et al. (2018) have proved. These large 
fish are caught by other fishing modalities where there is no fisher recognition. It 
has been noted that spearfishers in the Canary Islands are aware of the harm of 
fishing small size individuals, but are totally unaware of the danger of focusing on 
large highly fecund specimens. 

Regarding small sizes, the results of this study are worrying, not in general 
to the catch, but in the case of some important species from an ecological perspective 
such as Epinephelus marginatus, Pagrus auriga or Mycteroperca fusca. In the case of 
Diplodus cervinus, more than half of the individuals in the catch are under Minimum 
Scientifically Advised Length (MSAL, cm of Total Length or Dorsal Mantle Length). 
Although it is true that illegal sizes in the catch are rare, both in the contests (Martín-

http://www.gobiernodecanarias.org/agricultura/pesca/temas/pesca_recreativa/licencias.html
http://www.gobiernodecanarias.org/agricultura/pesca/temas/pesca_recreativa/licencias.html
http://www.gobiernodecanarias.org/agricultura/pesca/temas/pesca_recreativa/licencias.html
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Sosa et al. 2018) and during routine activity, as this study concludes, it is remarkable 
that in the case of some target species, Minimum legal length (MLL, cm of Total 
Length or Dorsal Mantle Length) is set not relying on scientific information on 
the species and should be changed to a closer size to MSAL (González et al. 2012), 
if not MSAL itself. The MSAL is large for species like Epinephelus marginatus, 
Pagrus auriga or Mycteroperca fusca because of their sequential hermaphroditism 
bringing about highly imbalanced sex ratios as a consequence of fishing. The other 
gross legal limitation referring to MLL is the noticeable scarce number of regulated 
species. These two facts make legal the majority of spearfishing catches although the 
presence of immature specimens in the catch is worrying for certain species. During 
the process of this study, the Canary Islands Fishery Office has taken steps towards 
a new MLL regulation which includes many more species and in most of the cases 
with MLL much closer to MSAL, following the advice given by the author of this 
work based on the findings of Gonzalez et al. (2012).

Referring to the biological characteristics of spearfishing catch, taking into 
account the results of other studies in the Mediterranean (Lloret et al. 2008) (previous 
studies on the matter do not exist in the Canary Islands), a greater average trophic 
level (TL) and Intrinsic Vulnerability Index (IVI) was expected. An average TL and 
IVI of 3.24 and 45.72 respectively are not describing a catch mainly consisting in 
slow growing vulnerable apex predators. On the other hand, the averages belong 
to a moderately vulnerable carnivorous species placed not very high in the trophic 
pyramid. Moreover, parrotfish, a fast growing mid trophic level not so vulnerable fish, 
typical from the Canary Islands rocky coastal habitats, is at the top of spearfishing 
catches with a clearly greater abundance and biomass than the rest of target species. 
Nevertheless, in the Canary Islands there is a total lack of recurring scientific 
program to assess fisheries. The existing efforts are isolated and inconsistent. The 
scattered, disperse and partial information these few studies provide, together with 
the expert knowledge of the majority of fishery experts in the Canary Islands were 
used in 2008 to certify a severe and generalized over fishing status of the Canary 
Islands fishery resources (González 2008). Some studies have been performed to 
prove that overfishing results in affected marine food webs. This results in lowered 
trophic levels, with the predominant subsistence of less vulnerable species. The 
highest trophic levels and most vulnerable species mainly undergo the effects of 
overfishing. This process is known as “fishing down the marine food webs” (Pauly 
and Palomares 2005; De Lope Arias et al.2016; Stergiou 2005; Meissa and Gascuel 
2015; Pauly and Watson 2005). This current situation, normal in overfished fishing 
grounds, is swaying the trophic and vulnerability profile of today’s artisanal and 
recreational fisheries catches all over the world; the Canary Islands are no exception.

Spearfishers as a sector in the Canary Islands meet a theoretical image of a 
recreational sector. Levels of effort and catch are those appropriate to a leisure activity, 
although fishing as a food source is a more than expected important incentive. 
Spearfishers are young and generally belong to the lower middle class who do not have 
high expenditure during their routine activity. In socioeconomic terms spearfishing 
in the Canary Islands is a sector fairly concerned about marine sustainability, with 
growing levels of partnership thanks to the existence of ACPESUR, a responsible 
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spearfishers association, built around a main goal: achieving 100% of non protected 
open access coastline. The barriers to access the resources totally predetermine 
the activity. These are remoteness, difficult access and bad quality of the zones: a 
nightmare for spearfishers. Regarding the spatial distribution of effort (Figure 1), 
from the 2 zones of El Hierro Island, H2 is the most visited (H1 is very exposed to 
NE dominant winds). More than half of Fuerteventura spearfishers visit zone F2 
more frequently, since is the only one protected from wind exposure among the 4 
zones of the island. In Gran Canaria and Lanzarote Islands there is an equitable 
distribution of spearfishing visits among all the zones. The high degree of exposure 
of G1 spearfishing zone in La Gomera marks zone G2 as almost the only one visited. 
In La Palma, the most unexposed zone is far away from the capital and most of it is 
also closed half of the year. Of among the other 3 zones, the most visited (60%) is 
the closest to the capital, P3. Finally, Tenerife, with 9 fishing zones, is a mixture of 
exposed, little productive and remote zones. The ones with better conditions taking 
into account these three factors are the most visited (T9, T2 and T5, in this order). 
As in other coastal activities, poaching exists to some extent, with fishing journeys 
that are over quota, fishing at closed access coast, and especially, illegal direct sell 
of catch to restaurants. As a consequence, spearfishing has gained the image of a 
black devil affecting the relationship with professional artisanal fishers, a body that, 
in the opinion of spearfishers, should not have favourable access to all public fishing 
resources in the Canary Islands. With the results of this study in hand it seems too 
daring to blame spearfishing for the artisanal fisheries decline and to attribute the 
overexploitation of some rocky coastal demersal resources solely to spearfishing. 

We understand existence of ACPESUR is beneficial, and the partnership with 
scientists gives the leading edge to the future of the sector. It is a way to monitor and 
assess the activity, to educate about some yet unacquired responsible fishing habits, 
and to modify contests minimum weight for some species with a big divergence 
between MLL and MSAL. Deconstructing the process of fishing from the fishers’ 
perspective can help fisheries researchers understand social-ecological interactions 
and identify leverage points for management (Pavlowich and Kapuscinski 2017). 
In Lloret et al. (2016), it is concluded that it is necessary to integrate different 
assessment approaches (biological, social and economic), with active participation 
from stakeholders, governments and relevant research institutions, to better evaluate 
and manage coastal fisheries. This study should be useful for this purpose and the 
Canary Islands and Spanish governments, who share the management of fisheries 
in the Canary Islands, must take note. Managers must assess the consequences 
of maintaining the current spearfishing access system or putting in practice an 
alternative open access. The latter would bring about an increased but more disperse 
spearfishing effort. The first option doesn’t seem to be justified by any scientific 
evidence. We don’t find a scientific reason for spearfishing being the only fishing 
activity in the Canary Islands with restricted access zones to available resources, 
when it is already an activity limited by 5 kg per person and fishing day. Castro-
Hernández et al. (2018), the only study in the Canary Islands trying to assess the 
impact of the activity with visual censuses, show significant higher species richness 
in zones of the Canary Islands where spearfishing is allowed and no significant size 
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differences between these zones and control ones. These conclusions support our 
results, as other studies in the rest of Spain, like Pita and Freire (2016) in Galicia 
or Boada et al. (2017) in Catalonia, both based on contest information, which 
conclude limited or nil impact of spearfishing on fish populations and community 
composition. Research should be carried out on the potential increase of spearfishing 
biomass extraction in a scenario whereby total open access would be set up in the 
Canary Islands. It is vital, finally, to stress the importance of having scientific reliable 
information to manage fisheries. The scarcer the information is, the more crucial 
the application of the precautionary principle becomes.
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FIGURES

Figure 1. Map of the study area. Spearfishing open access zones for each island are light shaded 
when the management is Regional Government, dark shaded when is Central Government.
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Figure 2. Species abundance (A, in number) and biomass (B, in kg) in spearfishing catches.
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Figure 3. Reported spearfishing effort in the Canary Islands: A) Number of fishing hours per day, 
B) Number of fishing days per month and C) Number of fishing months per year.
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Figure 5. Mean length (marker, Total Length in cm for fishes, Dorsal Mantle Length in cm for 
cephalopods) of the different species in the catch. Size range is represented by the black bar.

Figure 4. Mean yield (g/h) of spearfishing by island. Standard deviation 
is represented. N=number of catch reporting.
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Figure 7. Number of fishers in the questionnaire by age (A, years) 
and by time of experience (B, years).

Figure 6. Intrinsic Vulnerability Index (IVI) and Trophic Level (TL) of species in the catches. 
Species better represented, in terms of abundance and biomass, are highlighted with black 

border circles. White, light grey and dark grey fillings represent herbivorous, 
omnivorous and carnivorous species respectively.
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POPULATION PARAMETERS ON RISSO’S DOLPHIN 
(GRAMPUS GRISEUS) IN FUERTEVENTURA, 

CANARY ISLANDS

Alberto Sarabia-Hierro & María Rodríguez-González*
Asociación para la investigación y conservación del calderón gris en Fuerteventura**

Abstract

Risso’s dolphin (Grampus griseus, Odontoceti) observations in the Canary Islands are com-
mon throughout the year. Information about the abundance and ecology of this species 
at the archipelago is scarce, although there are indications of a resident population at the 
eastern islands. Here we present data on the presence of this species at the north of Fuer-
teventura, gathered from an opportunistic platform, the whale watching vessel ICENAi, 
during six months (august 2016 to february 2017). The study area includes the Special Area 
of Conservation (SAC) Sebadales de Corralejo. Photo-identification was carried out to create 
a catalog of 130 individuals identified within the study area. A preliminary capture-recap-
ture analysis provides a best estimate of 155 individuals (CI 95% 115 to 361) in the study 
area North of Fuerteventura; these are the first preliminary results on population density 
of Risso’s dolphin in a local area of the Canary islands.
Keywords: odontoceti, abundance estimation, Grampus griseus, photo-ID.

PARÁMETROS POBLACIONALES DEL CALDERÓN GRIS (GRAMPUS GRISEUS) 
EN FUERTEVENTURA, ISLAS CANARIAS

Resumen

Las observaciones del calderón gris (Grampus griseus, Odontoceto) en las islas Canarias 
son comunes a lo largo del año. La información sobre su abundancia y ecología es escasa, 
sin embargo hay indicaciones de que existe una población residente en las islas del Este. 
Aquí presentamos datos sobre la presencia de esta especie en el norte de Fuerteventura, 
recogidos desde un punto de observación facilitado por el barco de observación de cetáceos 
ICENAi, durante seis meses (agosto de 2016 a febrero de 2017). El área de estudio incluye 
el Área de Especial Conservación, Sebadales de Corralejo. La fotoidentificación fue llevada 
a cabo para crear un catálogo de 130 individuos identificados dentro del area de estudio. 
Un análisis preliminar de captura recaptura generó unas buenas estimas de 155 individuos 
(CI 95% 115 de 361) en el área de estudio al norte de Fuerteventura; estos son los primeros 
resultados preliminares sobre la densidad poblacional de calderones grises en una zona de 
las islas Canarias.
Palabras clave: odontocetos, estimación de abundancia, Grampus griseus, foto identifi-
cación.

https://doi.org/10.25145/j.SI.2019.02.02
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INTRODUCTION

Risso’s dolphin (Grampus griseus) is an odontoceti (Fam. Delphinidae) 
recognized by its white scars and pronounced melon, although it does not exceed the 
vertical of the mouth anterior part. Size can reach between 3.2 and 4.3 meters and 
weigh up to 680 kilograms. Pectoral fins are long, falciform dorsal fin and narrow 
caudal peduncle. White scars are the result of combination of intraspecific battles, 
caused by other dolphins (Frantzis et al. 2002), by predators, such as some shark 
species, prey, such as cephalopods, and parasites (Kruse et al. 1998.).

They’ are found in continental-shelf waters and nearby areas. In coastal areas 
with short continental shelf or in the European Atlantic it seems to be associated 
with coastal waters and oceanic islands with abrupt seabed (Kruse et al. 1998). 
Feed is exclusively on cephalopods, especially mesopelagic squids (Fernández et al. 
2009). Seasonal movements are unclear; however, some groups make north-south 
trips, both in the Atlantic and on the west coast of America (Leatherwood et al. 
1980). Other places show Risso’s dolphin high-fidelity groups like some Atlantic 
archipelagos such as the Azores (Hartman et al. 2008).

A few research campaigns in the Canary island eastern province waters 
confirms large number of recaptures on this species between the islands of 
Fuerteventura, and especially, Gran Canaria and Lanzarote (Ruiz et al. 2011), 
although a resident population have never been described.

There are cetaceans monitoring programs in Canary islands on resident 
species such as the beaked whale population on El Hierro island, composed of an 
adult population of 69 Blainville beaked whales (Mesoplodon densirostris) and 66 
Cuvier beaked whales (Ziphius cavirostris) in a long-term study by the University of La 
Laguna (Reyes 2018). These programs have been successful due to large information 
amounts obtained from species with less knowledge.

On the other hand, there are short-period studies with a lot of information 
collected, such as in short finned pilot whale (Globicephala macrorhynchus) 
populations on the southwest and north of Tenerife. Researchers used photo-
identification techniques and capture-recapture methods determining 391 animals 
(95% CI = 325-470) with a standard error of 26.03 on the southwest of Tenerife 
(Marrero et al. 2016).

Due to the above, this study presents the following general objectives: I.- 
Elaboration of standard monitoring program on Grampus griseus population on 
Fuerteventura island through an opportunistic platform (Whale-Watching). II.- 
Create a photo-ID catalog of Risso’s dolphin. III.- Data analysis using capture-
recapture techniques for abundance estimation of Risso’s dolphin in the north of 
Fuerteventura.

*  Corresponding autor: calderonesgrisesfue@gmail.com.
**  Calle América, n.o 24 Puerto del Rosario. CP: 35600. Las Palmas de Gran Canaria.

mailto:calderonesgrisesfue%40gmail.com?subject=
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MATERIAL AND METHODS

2.1. Study area and experimental design

Data collection was done from august 2016 until February 2017 as part of 
a research grant program of the insular government Fuerteventura Cabildo, on one 
opportunistic platform (Whale-watching), in the northern waters of Fuerteventura. 
The platform, called ICENAi allow the data collection through an agreement. The 
following information was collected every journey: I.- Effort data. II.- Environmental 
parameters. III.- Groups information: Start and end time, GPS position, species, 
number of individuals, offspring presence, and surface behavior (standardized). IV.- 
Photo-ID: Nikon D5100; 55-200 mm., and Canon EOS 5D Mark III; 70-300 mm. 
were used in this study.

Photo-identification in cetaceans is used to obtain information on population 
parameters such as population size and how it varies seasonally, rate of residence 
and social structure analysis (Hammond et al. 1990). For capture-recapture method 
a encounters matrix was developed with values ​​0 (not observed) and 1, indicating 
if the animal was observed or not in the study period. As a short study period (6 
months), the matrix has been prepared using the different sightings (time scale per 
day) instead of a longer time scale, as applied in a short-term study about short 
finned pilot whale population in Tenerife (Marrero et al. 2016).

Photographs of Grampus griseus were selected according to standard criteria Q 
(scale 1-4) and M (scale 1-4), where Q1 / M1 indicates low quality or few recognizable 
marks respectively, and Q4 / M4, high quality and numerous marks. Identification was 
made by hand with the supervision of two researchers, according to the marks, scars and 
notches of the dorsal fin, being easy to differentiate each individual due to permanent 
scars. (Hammond et al. 1990). Sightings were discarded from analysis in which there 
was no capacity to take high quality photographs, but to confirm the species.

Pictures in Q1 or Q2 category of marked animals (M3 or M4) were included. 
A code was established for each animal under criteria: INITIALS_AREA_SIDE_
NUMBER following short-finned pilot whale (Globicephala macrorhynchus) catalog 
on Tenerife island (Marrero et al. 2016).

2.2. Statistical analysis

Homogeneity and photography coverage was calculated from the number of 
individuals included in the catalog in relation to the total group (recognized individuals 
plus unidentified individuals). The capture-recapture method often provides more 
precise population size estimations than those obtained in linear transects, excepting 
when assumptions are violated, for example due to: I.- Heterogeneity in the probability 
of capturing individuals. II.- Loss of marks, due to the indiscriminate use of non-
permanent marks or inappropriate periods between sampling (Hammond 1990).

The software used to analyze the photo-ID database and for density estimate 
calculation by capture-recapture techniques was Program Mark (White 1999). A 
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closed-populations model was selected. Correction factor (1 / Photographic coverage) 
was applied to include non recognized animals. An abundance estimation was 
calculated for the recaptures obtained from fins on the right side, on the left side, 
and for the total number of individuals.

A comparative analysis of the closed population models (M0, Mt, Mh, 
Mb, Mth, Mtb, Mbh and Mtbh) was performed with Program Mark: Capture tool. 
Goodness of Fit test (GOF) was applied to determine (scale 0 to 1) the model with 
better statistical fit to the data (closets to 1). An estimate was calculated for the north 
of Fuerteventura, confidence interval (95% CI) and standard deviation.

RESULTS

A total of 103 trips were performed between august 2016 and february 2017 
(Table 1), summing 141 cetacean sightings of which Risso’s dolphin (Figure 1) was 
the third most sighted species (Table 2).

Out of 31 Grampus griseus sightings, 27 were included in the analysis 
(Table 1). Most of it were found between 300 and 700 meters deep. The average 
group size was 7 individuals (min 2, max 14).

Grampus griseus groups have been found either in navigation or in a determined 
point. Surface behaviour have been recorded (feeding, socializing or resting), also 
during feeding events some cephalopod pieces (Octopus sp.) have been recorded on 
the sea surface.

A total of 2648 images were analyzed. Marked individuals and included in 
the photoID catalog are higher than unidentified individuals (Figure 2). A digital 
catalog with 130 individuals was made, including 98 right-side (R) and 63 left-side 
(L) dorsal fins.

Recaptured individuals proportion increases over time surpassing the newly 
registered animals in the catalog (Figure 2). Cumulative curve (Figure 2) shows 
there is not stability and just an increase tendency due to newly recorded animals.

Photography coverage (Figure 3) shows there are not enough number of 
photographs on unidentified animals. Photography coverage (Figure 3) determine 
heterogeneity on the number of photographs by individual following a closed 
population model.

Abundance estimation obtained from fins on the right side is 155 individuals 
[CI 95% 115 - 361] standard deviation 50.15 in the north of Fuerteventura. 
Abundance estimation obtained from left side fins is 132 individuals [CI95% 105-
180] standard deviation 18.64.

DISCUSSION

This study shows most sightings of Grampus griseus between 300 and 700 meters 
deep. This result coincides, as explained by Kruse et al. (1998) in the species description, 
with habitat between 400 and 1000 meters deep. The bathymetric zone corresponding 
to the end of the insular platform seems an interesting area for this species ecology.
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Sightings have not been standardized due to this study was made in an 
opportunistic platform, during real censuses sightings can be related to environmental 
variables, which are independent of the particular moment (Buckland et al. 2001). 
However, through opportunistic platforms there are windward areas on the island have 
not been frequented enough allowing this study to make new effort on those places 
from the north. It is also a useful tool in data collection due to constancy and gives very 
accurate abundance estimation by capture-recapture techniques (Marrero et al. 2016).

Results of photographic effort analysis and the cumulative photo-ID curve 
shows there’is no tendency to stability in the number of recaptured animals due to 
the appearance of newly registered individuals. This study has been carried out for 
6 months, a very short time to register all the individuals in the population. Studies 
with a longer period, and combination of both methodologies (linear transects and 
opportunistic platforms data) are necessary.

Results of photographic effort analysis shows some of the animals could not 
be identified due to few number of photographs. A first hypothesis raises during 
foraging animals are very segregated with a successive dive pattern, which makes 
difficult to take photographs, unlike other moments of navigation or surface resting. 
This behaviour has been observed in other areas, where animals feed in solitary 
(Cockroft 1993), breaking during those moments groups well structured by classes, 
as it has been studied in other places like azores (Hartman et al. 2018). It suggests 
a foraging strategy about a bigger use of the area, however, further studies on social 
structure and ecology are necessary.

On the other hand, this study allowed to begin the monitoring of Grampus 
griseus on this island continuously, also the creation of a photo-ID catalog with fins of 130 
animals, and the first abundance estimation on waters from the north of Fuerteventura.
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tables & figures

TABLE 1: SUMMARY OF RESULTS DURING DATA COLLECTION PERIOD

Number 
of trips

Average 
duration 
(hours)

Total 
hours

Average 
effort per trip 

(nautical miles)

Number 
of sightings 

(mean per trip/ total)

Grampus 
griseus 

sightings

Grampus griseus 
sightings included 
in mark recapture 

analysis

103 3:36 ± 0:47 363:36 24,2 ± 7 Mean per trip: 141 31 27

TABLE 2: GROUPS NUMBER FOUNDED

Species Sightings number

Balaenoptera sp. 5

Balaenoptera edeni 34

Grampus griseus 31

Stenella coeruleoalba 7

Stenella frontalis 53

Tursiops truncatus 3

Physeter macrocephalus 2

Feresa attenuata 1

Ziphiidae 2

Steno bredanensis 1

Delphinus delphis 2

Figure 1: Morphology of Grampus griseus in photographs taken during the study 
and general aspect of the unpigmented scars presence.
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Figure 2: Cumulative new animals (black) versus cumulative 
total animals (new plus recaptured) (grey).

Figure 3: Pictures per animal (black) versus unidentified animals (grey).
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EFECTO DEL ÁREA MARINA PROTEGIDA DE LAS ISLAS 
DE VENTOTENE Y SANTO STEFANO SOBRE 

LA COMUNIDAD DE PECES

Enrique Ogallas*
Universidad de La Laguna

Resumen

El presente estudio pretende examinar el efecto de la reserva marina protegida de las islas 
de Ventotene y Santo Stefano, mediante el estudio de la biomasa de la comunidad de peces 
en las diferentes zonas de protección, Para ello se realizaron muestreos de abundancia y 
talla de peces en dos periodos de tiempo y en distintas localidades, dentro de la reserva. 
Las especies de peces encontradas se analizaron en diversos grupos con el objetivo de deter-
minar el posible efecto de la reserva sobre estos grupos por separado. Por otro lado, y dado 
su importante papel socioeconómico, el mero fue analizado aparte. Los resultados indican 
que existen diferencias significativas en la biomasa de peces para las distintas zonas de la 
reserva estudiadas. La zona A de reserva integral presentó un mayor número y biomasa de 
especies comerciales bentónicas y el mero como unidad individual. Sin embargo, en las 
especies pelágicas, su biomasa vino determinada por la variabilidad estacional. El presente 
trabajo pone de manifiesto la utilidad del Área Marina Protegida de las islas de Ventotene 
y Santo Stefano para aumentar la biomasa de peces de interés comercial.
Palabras clave: Área Marina Protegida, biomasa de peces, comunidad de peces, efecto reserva.

EFFECT OF THE MARINE PROTECTED AREA OF THE VENTOTENE 
AND SANTO STEFANO ISLANDS ON THE FISH ASSEMBLAGES

Abstract

The present study aims to examine the effect of the protected marine reserve of the islands 
of Ventotene and Santo Stefano, by studying the biomass of the fish community in the 
different protection zones. To do this, we had to sample the abundance and measure the 
fish. This was done in two periods of time and in different locations, within the reserve. 
The fish species found were analyzed in various groups in order to determine the possible 
effect of the reserve on these groups separately. On the other hand, and given its important 
socioeconomic role, the mere, was analyzed separately. The results indicate that there are 
significant differences in fish biomass for the different areas of the reserve that we studied. 
Zone A of integral reserve presented a greater number and biomass of benthic commercial 
species and the grouper as an individual unit. However, in pelagic species, their biomass was 
determined by seasonal variability. The present work shows the usefulness of the Marine 
Protected Area of the islands of Ventotene and Santo Stefano to increase the biomass of the 
fish with commercial interest.
Keywords: Community of fish, fish biomass, marine protected area, reserve effect.

https://doi.org/10.25145/j.SI.2019.02.03
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INTRODUCCIÓN

Generalidades de las Áreas Marinas Protegidas

Las Áreas Marinas Protegidas (AMPs) han tenido, a escala global, un desarro-
llo fundamental en las últimas décadas puesto que son consideradas como un instru-
mento eficiente para la protección de la biodiversidad, la conservación del ambiente 
marino y como modelo para el estudio de las poblaciones marinas en ausencia de la 
pesca (Massaro, 2009). El éxito de éstas se mide en relación al cumplimiento de lo 
planificado en los objetivos de gestión, teniendo en cuenta que este cumplimiento 
dependerá de las especies protegidas o del tiempo con respecto al establecimiento 
del AMP (Mosqueira et al., 2000; Claudet et al., 2006). Los efectos positivos de las 
AMPs se ven claramente en el aumento de la abundancia y biomasa de la comu-
nidad de especies marinas, aumento de la proporción de individuos más grandes y 
longevos (Côté et al., 2001) e incluso en el aumento de los rendimientos de pesca 
local en zonas adyacentes (García-Charton et al., 2008). 

En el Mediterráneo, el número de AMPs ha aumentado desde el primer 
parque nacional marino de Port-Cros en 1963 (Francour et al., 2001; Fraschetti et 
al., 2005). En general, el tipo de AMP más extendidas son aquellas donde las acti-
vidades humanas están reguladas, a fin de conciliar las necesidades de conserva-
ción con las del desarrollo sostenible (Badalamenti et al., 2000). Las AMPs en las 
cuales cualquier forma de actividad antrópica está prohibida, son bastante raras en 
el Mediterráneo y suelen ser de pequeño tamaño. En el caso de Italia, la legislación 
nacional prevé la puesta en funcionamiento de AMPs con objetivos tanto natura-
listas como socioeconómicos y, por lo tanto, se suelen sectorizar en niveles de pro-
tección diferentes: Zona «reserva integral» A, Zona reserva «general» B y Zona de 
reserva «parcial» C (Di Donato, 2008).

Desde un punto de vista ecológico, la alteración de los ecosistemas marinos 
litorales por la sobrepesca de los depredadores de mayor tamaño, genera un efecto cas-
cada sobre las cadenas tróficas (Tegner & Dayton, 2000; Shears & Babcock, 2002), 
desequilibrando el ecosistema marino y generando sistemas empobrecidos con poca 
capacidad para generar beneficios económicos. En este sentido, varios estudios han 
explorado el efecto del cese de la pesca dentro de las reservas marinas y han descu-
bierto que, en general, la abundancia y biomasa de las poblaciones de peces explo-
tadas son mayores dentro de las áreas protegidas comparado con las áreas cercanas 
a la reserva, tanto en el Mediterráneo (Bell, 1983; García-Rubies & Zabala, 1990; 
Francour, 1994; Harmelin et al., 1995) como en otras zonas del Atlántico (Gar-
cía-Charton et al., 2008).

*  Ecología de Comunidades Marinas y Cambio Climático. Departamento de Biología 
Animal, Edafología y Geología (U.D. Ciencias Marinas), Facultad de Ciencias (Biología). Corres-
ponding author: ogallas.moliz@gmail.com.

mailto:ogallas.moliz%40gmail.com?subject=


R
e

vi
s

ta
 S

c
ie

n
ti

a
 In

s
u

la
r

u
m

, 2
; 2

01
9,

 p
p.

 4
5-

70
4
7

AMP de las islas de Ventotene y Santo Stefano

El Área Marina Protegida de Ventotene y Santo Stefano (AMP de VSS) com-
prende las aguas entre ambas islas, con una extensión de unas 2800 ha de superfi-
cie marina y 10 km de costa. Éstas junto con Ponza, Zannone y Palmarola consti-
tuyen el archipiélago Pontino, caracterizado por presentar una geografía de origen 
volcánico. Ventotene y Santo Stefano son las islas más recientes del archipiélago, 
formándose hace 800 000 años.

Este AMP fue declarada el 12 de diciembre de 1997 por el Ministerio de 
Ambiente, quedando reflejada en la ley de áreas marinas protegidas n. 394/91. Dos 
años más tarde, el 11 de mayo de 1999 fue proclamada por el decreto del ministe-
rio como Reserva Natural Terrestre.

Estas dos islas se caracterizan por presentar unos fondos marinos muy hete-
rogéneos, lo que favorece el asentamiento de una gran diversidad de poblaciones 
bentónicas. La presencia de numerosos veriles, cavidades y pequeñas cuevas permi-
ten la existencia de organismos esciáfilos a pocos metros de profundidad. Las pra-
deras de la fanerógama marina Posidonia oceanica son también de gran importancia 
(figura 1), ya que alcanzan profundidades de más de 40 metros gracias a la trans-
parencia del agua. Los numerosos deslizamientos de tierra, típicos de los riscos vol-
cánicos, son lugares importantes para el reclutamiento de especies de peces. Otro 
aspecto importante a destacar es el paso estacional de las grandes especies pelági-
cas, como Trachinotus ovatus, Sphyraena viridensis o Seriola dumerili (figura 2), así 
como grupos de cetáceos (Ministerio de Marina Mercantil, 1990; Di Stefano, 2004).

Figura 1. Fondo rocoso recubierto por Posidonia oceanica observado durante los muestreos en la 
zona B situada en la isla de Santo Stefano, que desciende hasta los 40 metros de profundidad.
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1.1. Objetivo del trabajo: Funcionalidad del AMP a través del «efecto reserva» en las 
distintas zonas de protección.

La necesidad de creación de un AMP surgió por la creciente evidencia de 
que la explotación excesiva de los recursos pesqueros tiene un impacto claro sobre 
las especies de interés comercial y una desestructuración de las comunidades y eco-
sistemas marinos (Jackson et al., 2001), con efectos perjudiciales sobre éstos (Worm 
et al., 2006; Cattaeo-Vietti et al., 2011).

La evaluación del llamado «efecto de reserva» consiste en el estudio del 
aumento potencial en densidad y tamaño y / o biomasa (entendido como ‘peso 
fresco’ por unidad de área de muestra) de las especies objetivo de la pesca dentro 
de un AMP en comparación con las áreas de control abiertas a la pesca, de acuerdo 
con unos planes de muestreo apropiados (Guidetti, 2002) (figura 3).

En el presente estudio, nos centraremos en comprobar si se cumple el efecto 
reserva, comparando la abundancia y biomasa de peces de las distintas zonas de pro-
tección, haciendo un especial hincapié en especies de interés comercial.

MATERIAL Y MÉTODOS

Características de la reserva marina

De acuerdo con el decreto institucional, los objetivos de las AMPs son:

– La protección ambiental del área marina interesada.
– La valoración de los recursos biológicos y geomorfológicos de la zona.

Figura 2. Las zonas abiertas son zonas de paso utilizadas comúnmente por especies de 
peces pelágicos, como medregales o barracudas. Sitio de muestreo La Molara, Zona A.
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–  La divulgación y difusión del conocimiento de la ecología y de la biología de los 
ambientes marinos y costeros del área natural protegida y de las caracterís-
ticas ambientales y geomorfológicas de la zona.

–  La realización de programas de carácter educativo para la mejora de la cultura 
general de la ecología y de la biología marina.

–  La realización de programas de estudio y de búsqueda científica en los sectores de 
la ecología, de la biología marina y para la protección del medio ambiente.

–  La promoción de un desarrollo socio-económico compatible con la relevancia 
natural y paisajística del área, con la inclusión de actividades tradicionales 
locales presentes (Marino, 2011).

La superficie del AMP está dividida en zonas caracterizadas por el tipo de 
protección que presentan. El AMP de VSS está sectorizada en tres áreas: La Zona A 
o reserva integral, la Zona B o reserva general y la Zona C o reserva parcial (Tunesi 
& Diviacco, 1993) (figura 4).

La zona A es el corazón de la reserva, en ella está prohibido todo tipo de 
actividad que pueda causar daño o perturbación en el medio marino, salvo aquellas 
relacionadas con su gestión y la investigación. Presenta un área de 410 ha.

La zona B es una zona donde se permite una serie de actividades con un 
impacto muy reducido, como por ejemplo buceo, baño, visitas guiadas, amarre y 
fondeo en zonas específicas o la navegación a baja velocidad. Presenta un área de 
1600 ha.

Por último, la zona C es un área de amortiguamiento entre las zonas de 
mayor importancia naturalista y los sectores fuera del AMP. En ella están permi-

Figura 3. Ejemplo de ‘efecto de reserva’ (ER). Densidad media (± SE, número de individuos 
125 m2) de Diplodus sargus, en sitios protegidos (P) del Área Marina Protegida de Miramare 
(Trieste) y desprotegido (F1, F2), en relación con el tamaño del pez (S: pequeño = pequeño; 

M: medio = mediano; L: grande = grande). Guidetti et al., 2005).
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tidas actividades con un impacto moderado, como la navegación de embarcacio-
nes a motor, amarre, fondeo o incluso la pesca deportiva (Di Donato, 2008). Pre-
senta un área de 789 ha.

El objetivo de la Zona B y de la Zona C es combinar las necesidades de con-
servación con el uso sostenible de los recursos marinos.

A modo de resumen, ver la tabla 1, donde se especifican los usos permiti-
dos en cada uno de los sectores del AMP.

TABLA 1. REGLAMENTO DE LAS ACTIVIDADES REGULADAS DENTRO DEL AMP DE VSS. 
L: ACTIVIDAD SUJETA A LIMITACIONES. A: ACTIVIDAD CONSENTIDA CON 

AUTORIZACIÓN. S: ACTIVIDAD CONSENTIDA. N: ACTIVIDAD NO CONSENTIDA

Navegación Amarre Baño Pesca 
profesional

Pesca 
deportiva

Visitas 
guiadas

Buceo con 
equipo pesado

ZONA A L/A N S N N N L/A

ZONA B L/A L S L/A L/A A A

ZONA C S L S L/A L/A A S

Para el estudio de las poblaciones de peces, la distribución de tamaños y 
los efectos de la protección, se realizaron un total de 77 muestreos en el interior del 
AMP de VSS durante el verano de 2017 (junio-septiembre), repartidos en las dife-
rentes zonas del AMP. Como se observa en la figura 4, los puntos de muestreo ele-
gidos fueron: en la zona C las localidades «Cala Nave» y «Fontanella»; en la zona B 
«Punta Pascone», «Shecchitella», «Sconciglie», «Parata Grande», «Punta dell’Arco», 
«Molo iv», «Punta Falcone» y «Madonnina»; mientras que en la zona A se eligieron 
las localidades «Punta Cannucce» y «Molara».

Figura 4. Zonación de las tres zonas del AMP-VSS (A, B y C) y localidades de muestreo.
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Cada una de las localidades fue muestreada en dos tiempos diferentes para 
tener en cuenta la posible variabilidad temporal dentro de la misma época del año.

Organismos y comunidades presentes en los fondos del AMP-VSS

La isla de Ventotene y sobre todo la de Santo Stefano se caracterizan por 
presentar ambientes con fondos rocosos que alcanzan profundidades de cincuenta 
metros a una corta distancia de la costa. Estas rocas superpuestas forman cavida-
des donde especies sedentarias encuentran en ellas refugio. Éste es el caso del mero, 
Epinephelus marginatus. Esta especie es uno de los depredadores top más grandes 
que habitan en estos fondos ricos en refugios rocosos (figura 5). E. marginatus tiene 
una importancia considerable para la pesca deportiva y las pesquerías comerciales 
locales, si bien es muy vulnerable a la sobreexplotación. Es de destacar que actual-
mente, algunas subpoblaciones son custodiadas en áreas marinas protegidas, donde 
esta especie ha mostrado aumentos significativos en la densidad y el tamaño medio 
después del cese de la pesca (Sánchez-Lizaso et al., 2000; Reñones et al., 2005).

También es característico ver grandes praderas de Posidonia oceanica en casi 
todos los fondos. En las partes más superficiales del submareal encontramos estas 
praderas intercaladas con extensiones de arena y sustrato rocoso en forma de aflora-
mientos o cantos rodados (figura 6) junto con la presencia de biocenosis de algas fotó-
filas, como Halimeda tuna y Udotea petiolata, y especies de algas pardas dominantes 
como Cystoseira stricta o Padina pavonica y, en las zonas de sombra, es característico 
encontrarse formaciones de Astroides calycularis y Parazoanthus axinellae (figura 7).

En la zona media de los muestreos en el submareal, encontramos fondos 
rocosos como los mencionados anteriormente y arenales rodeados de praderas de 
Posidonia oceanica (figura 8). Presenta una biocenosis de especies esciófilas hasta los 

Figura 5. Dos ejemplares de E. marginatus camuflados sobre las rocas 
del fondo de la localidad de Molo iv, Santo Stefano.
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30-35 metros, a partir de la cual, se encuentra la biocenosis del coralígeno, carac-
terizada por algas pardas y rojas, así como briozoos incrustantes. Algunos organis-
mos a destacar de éstas formaciones son de Myriapora truncata, Pentapora fascialis 
o Sertella septentrionalis. En los fondos de Santo Stefano se pueden encontrar tam-
bién las gorgonias Paramuricea clavata o Eunicella cavolini (figura 9).

Figura 6. Submareal poco profundo con fondo de rocas, arena y Posidonia oceanica.

Figura 7. Pared recubierta por Astroides calycularis.
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Figura 8. Fondos rocosos que descienden hasta una profundidad de 50 metros.

Figura 9. Pared de gorgonias de la especie Paramuricea clavata, a 30 metros 
de profundidad en la localidad de Punta Cannucce, Santo Stefano.
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Metodología de muestreo

La metodología de Underwater Visual Census (UVC), es una técnica visual 
bajo el agua que se introdujo en la década de 1950, pero su gran desarrollo tuvo 
lugar durante la década de 1970 (Harmelin-Vivien et al., 1975) en el campo de 
la investigación de peces en el Parque nacional francés de Port-Cros. Este tipo de 
metodología no destructiva permite observar los organismos «in situ» sin necesidad 
de extracción, lo que reduce el tiempo y los costos necesarios para ciertos tipos de 
estudios, como el presente.

Método UVC de punto fijo

En este trabajo, para producir el menor daño posible a las comunidades ben-
tónicas, se utilizó un método visual ‘in situ’ para el recuento de peces en aguas some-
ras (Bardach, 1959; Mapstone & Ayling, 1998). Esta técnica de recuento subacuático 
es denominada «Punto fijo/Circular» y fue descrita por Bortone et al., (1989) y con-

Figura 10. Método de muestreo UVC de punto fijo utilizado para los muestreos 
en la localidad de Punta Falcone, Santo Stefano. En la fotografía se puede observar 

el transecto utilizado para calibrar el radio de la circunferencia imaginaria.
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siste, mediante un equipo de buceo autónomo, situarse en un punto fijo y observar 
alrededor de un cilindro imaginario de 5,6 metros de radio, que se extiende desde la 
superficie hasta el fondo y que representa una superficie de 100 m2 en total, medida 
muy útil para el muestreo de una gran diversidad de peces con distintos tamaños 
(Bortone et al., 1991) (figura 10). El observador va girando sobre ese punto central 
y se anotan en una pizarra de PVC las especies que entran dentro del cilindro, regis-
trando su abundancia y talla durante 5 minutos (figura 11). También se recogen 
otros datos como la fecha, hora, profundidad, temperatura mínima del agua (pro-
porcionadas por un ordenador de buceo) y tipo de ambiente para cada muestreo. 
El último minuto del muestreo se emplea para la búsqueda de especies crípticas.

En algunas ocasiones, los cardúmenes muy numerosos pueden ser un pro-
blema a la hora del recuento, nosotros seguimos las recomendaciones de Brock 
(1954), es decir, si el banco entra dentro del cilindro se procede a contabilizar una 
porción y se estima el conjunto al completo. Por otro lado también es importante 
tener en cuenta que sólo se realiza el recuento una sola vez de los peces que entran 
repetidas veces durante el tiempo de muestreo.

Para el reconocimiento de especies, primero se hicieron algunos muestreos 
de prueba y, con la ayuda de fishbase (www.fishbase.org) y catálogos especializa-
dos del mediterráneo, se logró identificar a los peces encontrados en los muestreos.

Los tamaños de las especies se registraron utilizando siete clases de talla (<5, 
[5-10], (10-20], (20-30], (30-50], (50-75] y >75) ó (<5, [5-10], [11-20], [21-30], [31-
50], [51-75] y >75), correspondientes a un tercio del tamaño máximo reportado en 
la literatura para las especies registradas (Francour, 1999).

Figura 11. Buceador realizando los muestreos.
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Análisis de los datos

Con los datos recogidos en cada muestreo se procedió a realizar tres aná-
lisis multivariantes por permutaciones, PERMANOVA y uno univariante, PER-
ANOVA (Anderson et al., 2005). Se sometieron a análisis las variables biomasa total 
de peces, biomasa de especies comerciales bentónicas, biomasa de especies comer-
ciales pelágicas y biomasa de Epinephelus marginatus.

Para cada uno de los casos analizados se aplicó el siguiente diseño:

– Zona: factor fijo con tres niveles: Integral, General y Parcial.
– Localidad: factor aleatorio anidado en zona. Cada uno de los puntos de muestreo

(Cala Nave, Fontanella, Secchitella, Molara...).
– T iempo: factor aleatorio. Tiempo 1: junio-julio, tiempo, y tiempo 2: agosto-sep-

tiembre.

Los resultados fueron representados mediante un análisis de ordenación de 
componentes principales (PCO) y gráficas de barras-error.

RESULTADOS

Análisis descriptivo

Se encontraron un total de 23825 individuos repartidos en 21 familias, 38 
géneros y 56 especies (ver tabla 2).

Las especies se clasificaron en cuatro grupos: comunidad total de peces, 
especies de interés comercial bentónicas (indicadas con un * en la tabla 2), especies 
de interés comercial pelágicas (×) y Epinephelus marginatus como especie individual, 
por ser una especie emblemática para la zona.

Atendiendo a los resultados de las abundancias, las especies que obtuvie-
ron un mayor número de individuos fueron, en primer lugar Chromis chromis, con 
un recuento total de 17445 individuos; seguido de Anthias anthias, 982 individuos; 
Thalasoma pavo, 979 individuos; y Coris julis con 798 individuos.
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TABLA 2. CLASIFICACIÓN DE LAS 56 ESPECIES DE PECES PRESENTES EN LOS MUESTREOS 
REALIZADOS, JUNTO CON LA ABUNDANCIA, ABUNDANCIA RELATIVA Y BIOMASA 

PARA CADA UNA DE ELLAS
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Apogonidae Apogon imberbis Linnaeus, 1758 293 1,230 4,224

Atherininae Atherina boyeri Risso, 1810 240 1,007 3,536

Blenniidae Parablennius pili-
cornis Cuvier, 1829 14 0,059 0,202

Blenniidae Parablennius rouxi Cocco, 1833 3 0,013 0,009

Bothidae Bothus podas Delaroche, 1809 1 0,004 0,077

Carangidae Seriola dumerili× Risso, 1810 11 0,046 15,752

Carangidae Trachinotus ovatus Linnaeus, 1758 1 0,004 2,003

Clupeidae Sardina pilchardus Walbaum, 1792 91 0,382 3,534

Gobiidae Gobius cruentatus Gmelin, 1789 1 0,004 0,091

Gobiidae Gobius paganellus Linnaeus, 1758 5 0,021 0,059

Labridae Coris julis Linnaeus, 1758 798 3,349 33,234

Labridae Labrus merula Linnaeus, 1758 1 0,004 0,852

Labridae Labrus viridis Linnaeus, 1758 5 0,021 2,447

Labridae Sparisoma cretense Linnaeus, 1758 5 0,021 0,527

Labridae Symphodus cinereus Bonnaterre, 
1788 7 0,029 0,398

Labridae Symphodus doderleini Jordan, 1890 20 0,084 0,374

Labridae Symphodus 
mediterraneus Linnaeus, 1758 49 0,206 1,824

Labridae Centrolabrus 
melanocercus Risso, 1810 17 0,071 0,290

Labridae Symphodus roissali Risso, 1810 3 0,013 0,112

Labridae Symphodus rostratus Bloch, 1791 4 0,017 0,035

Labridae Symphodus tinca Linnaeus, 1758 214 0,898 11,304

Labridae Thalassoma pavo Linnaeus, 1758 979 4,109 46,125

Mugilidae Chelon labrosus Risso, 1827 10 0,042 1,107

Mugilidae Mugil cepalus Linnaeus, 1758 1 0,004 0,689

Mullidae Mullus barbatus* Linnaeus, 1758 20 0,084 1,536

Mullidae Mullus surmuletus* Linnaeus, 1758 51 0,214 3,436

Muraenidae Muraena helena* Linnaeus, 1758 6 0,025 3,918
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Phycidae  Phycis phycis Linnaeus, 1766 1 0,004 3,040

Pomacentridae Chromis chromis Linnaeus, 1758 17445 73,221 134,627

Sciaenidae Sciaena umbra* Linnaeus, 1758 3 0,013 3,976

Scorpaenidae Scorpaena notata* Rafines-
que, 1810 12 0,050 0,417

Scorpaenidae Scorpaena porcus* Linnaeus, 1758 2 0,008 0,229

Scorpaenidae Scorpaena scrofa Linnaeus, 1758 6 0,025 0,172

Serranidae Anthias anthias Linnaeus, 1758 982 4,122 16,085

Serranidae Epinephelus costae* Steindachner, 
1878 2 0,008 6,971

Serranidae Epinephelus 
marginatus* Lowe, 1834 59 0,248 236,532

Serranidae Mycteroperca rubra* Bloch, 1793 2 0,008 6,985

Serranidae Serranus cabrilla* Linnaeus, 1758 43 0,180 2,900

Serranidae Serranus scriba* Linnaeus, 1758 91 0,382 7,728

Sparidae Boops boops Linnaeus, 1758 84 0,353 5,284

Sparidae Dentex dentex* Linnaeus, 1758 1 0,004 0,802

Sparidae Diplodus annularis* Linnaeus, 1758 33 0,139 3,809

Sparidae Diplodus puntazzo* Walbaum [ex 
Cetti], 1792 9 0,038 2,119

Sparidae Diplodus 
sargus sargus* Linnaeus, 1758) 87 0,365 10,527

Sparidae Diplodus vulgaris*
Geoffroy 
Saint-Hilaire, 
1817

256 1,075 29,840

Sparidae Lithognathus 
mormyrus* Linnaeus, 1758 2 0,008 0,110

Sparidae Oblada melanura Linnaeus, 1758 76 0,319 7,239

Sparidae Pagrus pagrus* Linnaeus, 1758 3 0,013 0,712

Sparidae Sarpa salpa Linnaeus, 1758 433 1,817 54,058

Sparidae Spicara maena Linnaeus, 1758 148 0,621 10,141

Sparidae Spicara smaris Linnaeus, 1758 656 2,753 51,330

Sparidae Spondyliosoma 
cantharus Linnaeus, 1758 74 0,311 7,974

Sphyraenidae Sphyraena 
viridensis× Cuvier, 1829 437 1,834 811,560

Synodontidae Synodus saurus Linnaeus, 1758 2 0,008 0,124

Trachinidae Trachinus draco Linnaeus, 1758 1 0,004 0,056

Tripterygiidae Tripterygion delaisi Cadenat & 
Blache, 1970 25 0,105 0,105

Total fam: 21 Total sp: 56 Total ab: 
23825

Total ab 
rel: 100 Total bio: 1553,145
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Efecto reserva sobre la biomasa de peces

El análisis PERMANOVA para la variable biomasa total de la comunidad 
íctica estudiada mostró cómo varía la comunidad de peces en función de la zona 
de protección, teniendo en cuenta la variabilidad espacial (localidad) y temporal 
(tiempo), de lo que se deduce que existe una variación clara por zonas entre las pobla-
ciones de peces registrados en ellas. Las demás fuentes de variación no mostraron 
diferencias significativas, por lo que nos centraremos en las tres zonas de la reserva. 
En el análisis a posteriori de las comparaciones por pares (Pair-wise) se observaron 
diferencias significativas entre las zonas Integral y General (tabla 3).

Tanto para las especies comerciales bentónicas como para el mero (E. mar-
ginatus), se observó también una variabilidad espacial significativa dependiendo de 
la zona de la reserva. En el análisis a posteriori de las comparaciones por pares (Pair-
wise) se observó con más detalle una clara diferencia entre las zonas Parcial e Inte-
gral en ambos grupos, aunque también mostraron diferencias significativas entre 
las zonas General e Integral (tabla 3).

Por otro lado, en las especies comerciales pelágicas se observó una variabi-
lidad espacial significativa dependiendo del tiempo de muestreo.

TABLA 3. RESULTADOS DEL ANÁLISIS PERMANOVA DE TODA LA COMUNIDAD DE PECES 
Y EL ANÁLISIS POR PARES (A, B); ANÁLISIS PERMANOVA ENTRE LOS DISTINTOS GRUPOS 

DE INTERÉS COMERCIAL Y SU ANÁLISIS POR PARES (C, D, E); Y FINALMENTE EL ANÁLISIS 
PER-ANOVA PARA EL MERO Y SU ANÁLISIS POR PARES (F, G). LOS VALORES EN NEGRITA 

SIMBOLIZAN LOS VALORES SIGNIFICATIVOS (P < 0,05)

A) PERMANOVA: Biomasa de la comunidad íctica

Comunidad íctica df SS MS Pseudo-F P (perm) Perms

Zona 2 26,225 13,113 2,2635 0,0314 4976

Tiempo 1 4,4246 4,4246 1,5838 0,1826 4988

Localidad (zo) 9 34,772 3,8636 1,3915 0,134 4974

Zona x Tiempo 2 6,1566 3,0783 1,1189 0,3499 4984

Loc. (zona) x Tiempo 9 24,989 2,7765 0,68235 0,9336 4975

Residual 53 215,66 4,0691

Total 76 316,64

B) Pair-wise test

Comunidad íctica t P (perm) Unique perms

Parcial, General 1,2437 0,1702 4987

Parcial, Integral 1,778 0,132 3176

General, Integral 1,5019 0,0656 4983
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C) PERMANOVA: Biomasa de especies comerciales bentónicas

Especies comerciales 
bentónicas df SS MS Pseudo-F P (perm) perms

Zona 2 13,571 6,7855 3,2513 0,0288 4989

Tiempo 1 0,7598 0,7598 0,6483 0,5085 4986

Localidad (zo) 9 15,329 1,7032 1,4548 0,2158 4979

Zona x Tiempo 2 1,4085 0,7043 0,6154 0,6341 4988

Loc. (zona) x Tiempo 9 10,536 1,1707 0,9238 0,5383 4981

Residual 53 67,17 1,2674

Total 76 109,06

D) Pair-wise test

Especies comerciales bentónicas t P (perm) Unique perms

Parcial, General 1,541 0,1134 4992

Parcial, Integral 4,0774 0,027 3143

General, Integral 1,6092 0,0768 4988

E) PERMANOVA: Biomasa de especies comerciales pelágicas

Especies comerciales 
pelágicas df SS MS Pseudo-F P (perm) perms

Zona 2 8,7393 4,3696 2,1214 0,1478 4993

Tiempo 1 2,6224 2,6224 4,5801 0,0486 4991

Localidad (zo) 9 7,4192 0,8244 1,4721 0,249 4982

Zona x Tiempo 2 2,9658 1,4829 2,6493 0,1162 4993

Loc (zona) x Tiempo 9 5,0399 0,56 0,3718 0,9546 4978

Residual 53 79,837 1,5064

Total 76 111,77

F) PERANOVA: Biomasa de Epinephelus marginatus

Epinephelus marginatus df SS MS Pseudo-F P (perm) perms

Zona 2 12,575 6,2877 4,0513 0,0338 4982

Tiempo 1 0,551 0,551 0,69 0,4293 4948

Localidad (zo) 9 11,675 1,2953 1,6258 0,235 4992

Zona x Tiempo 2 0,842 0,421 0,5471 0,5901 4987

Loc (zona) x Tiempo 9 7,17 0,7967 0,8473 0,5877 4981

Residual 53 49,831 0,9402

Total 76 82,981
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G) Pair-wise test

Epinephelus marginatus t P (perm) Unique perms

Parcial, General 1,7362 0,1104 4987

Parcial, Integral 5,9607 0,0216 3165

General, Integral 1,7324 0,1162 4989

El PCO para toda la comunidad de peces muestra claramente una distribu-
ción homogénea situada en la parte derecha del gráfico y caracterizada por la pre-
sencia de la gran mayoría de las especies a excepción de E. marginatus, A. anthias, 
S. maena, S. smaris, M. helena, D. dentex y S. viridensis, situadas en las zonas Inte-
gral y General en la parte izquierda del gráfico (figura 12).

El PCO para la biomasa total de la comunidad de especies comerciales ben-
tónicas mostró una distribución homogénea de los muestreos (figura 13).

En el caso de las especies comerciales pelágicas estas mostraron variabilidad 
espacial significativa de las poblaciones de peces comerciales bentónicos dependiendo 
del factor tiempo, que varió entre los meses de junio y julio a agosto y septiembre.

El resultado de hacer el análisis de ordenación de componentes principales 
(PCO) para la biomasa total de la comunidad de especies comerciales pelágicas fue 

Figura 12. Análisis por ordenación de componentes principales (PCO) para la biomasa 
total de la comunidad de peces. Los vectores señalan la distribución de especies registradas 
en los muestreos realizados y el coeficiente de correlación según el tamaño cada ejemplar.
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Figura 13. Análisis por ordenación de componentes principales (PCO) para la biomasa 
de la comunidad de especies comerciales bentónicas. Los vectores señalan la distribución 

de especies registradas en los muestreos realizados y el coeficiente de correlación 
según el tamaño cada ejemplar.

Figura 14. Análisis por ordenación de componentes principales (PCO) para la biomasa 
de la comunidad de especies comerciales pelágicas. Los vectores señalan la distribución 

de especies registradas en los muestreos realizados y el coeficiente de correlación 
según el tamaño cada ejemplar.
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que se corresponde con los meses de junio y julio y hacia la izquierda los muestreos 
del tiempo 2 de agosto y septiembre. Los muestreos del tiempo 1 estuvieron carac-
terizados por la presencia de S. viridensis, mientras que los del tiempo 2 estuvieron 
caracterizados por S. dumerili (figura 14).

Por último, la especie E. marginatus mostró diferencias significativas entre 
zonas. En el análisis a posteriori de las comparaciones por pares (Pair-wise) se observó 
una clara diferencia entre las zonas Parcial e Integral (figura 15).

DISCUSIÓN

Gracias a los resultados obtenidos hemos podido comprobar que existe un 
claro efecto reserva en el Área Marina Protegida de las islas de Ventotene y Santo Ste-
fano. Específicamente, se observó un aumento de la abundancia de especies emble-
máticas y de interés comercial al aumentar el nivel de protección. Por lo tanto, pode-
mos decir que este AMP cumple, en ese aspecto, con la finalidad esperada.

Este es otro ejemplo más de cómo las AMP juegan un papel importante al 
actuar como áreas de refugio y reabastecimiento para las poblaciones objetivo de 
pesca y, por lo tanto, debe ser un objetivo principal de quienes las manejan, desa-
rrollar el máximo potencial en la conservación que ofrecen estas áreas protegidas.

Figura 15. Gráfico de barras de la especie Epinephelus marginatus que indica 
el número medio de ejemplares por muestreo en los distintos niveles 

de protección de la reserva marina de VSS.

Epinephelus marginatus
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Debido a la limitación de las actividades de pesca dentro del AMP, y espe-
cialmente dentro de la zona integral, los efectos beneficiosos esperados incluyen un 
aumento de la biodiversidad, la abundancia y el tamaño de las especies marinas 
(Russ, 2002; Tetreault & Ambrose, 2007). El desarrollo de un AMP para la obten-
ción de un buen «efecto reserva» depende en una gran medida del tamaño (Claudet 
et al., 2008) y, a pesar de que el AMP de éstas Islas no es muy extenso, se ha com-
probado que pequeñas reservas han dado lugar a grandes aumentos en el tamaño de 
los peces, especialmente en especies comerciales sedentarias ya que la mayor parte 
de su área de distribución está pensada para ser incluido dentro de estas áreas (Kra-
mer & Chapman, 1999; (García-Charton et al., 2004; Claudet et al., 2008). Ade-
más, algunas especies como las demersales de libre movimiento muestran respuestas 
positivas con respecto a la densidad cuando están protegidas (Claudet et al., 2010; 
Abecasis et al., 2015).

En nuestro caso, el recuento de la abundancia y biomasa junto con el aná-
lisis estadístico mostró claramente cómo la comunidad de peces varió significati-
vamente dependiendo de la zona de protección en la que se encuentren, siendo la 
zona general y la integral las dos más distintas en cuanto a biomasa de especies. Este 
hecho engloba a todos los tipos de peces encontrados, por lo que podemos generali-
zar que el nivel tan alto de protección en la zona integral sea el factor clave, puesto 
que la zona de reserva general y reserva parcial comparten muchas similitudes a la 
hora de las restricciones del reglamento.

En el caso de las especies comerciales bentónicas, podemos afirmar también 
que a mayor grado de protección de la reserva, hay una mayor abundancia y bio-
masa de estas especies. En los estudios realizados se observa una diferencia significa-
tiva entre las zonas de reserva integral A y reserva parcial C, debida a la navegación 
y el efecto antrópico que conlleva cada una; el fondeo, que provoca la fragmenta-
ción del hábitat, y la prohibición de la pesca. Estas actividades actúan indirecta-
mente con la comunidad de peces, quedando este hecho reflejado en los resultados.

Otro factor importante dentro de la comunidad de peces que incluye esta 
AMP es la amplia biomasa de especies pelágicas de gran interés comercial. Una expli-
cación podrían ser las grandes zonas de no captura que pueden permitir un mayor 
número de peces móviles con amplios rangos de hogar para permanecer protegidos 
dentro de la reserva marina, en comparación con los más pequeños (Chapman & 
Kramer, 2000; Jennings, 2001, Apostolaki et al., 2002; Claudet et al., 2008). En el 
caso de Sphyraena viridensis, observamos como su biomasa fue mayor sobre todo en 
los muestreos realizados en junio y julio. La explicación estaría relacionada con la 
temperatura. Tal y como cuentan Fontes y Afonso (2017), existe una migración de 
esta especie con la estación del año, siendo junio y julio los meses de verano con el 
agua más fría los elegidos por esta especie para aparecer por la zona. Por otro lado, la 
otra especie pelágica de interés que se ha investigado en este estudio, Seriola dume-
rili, presenta una amplia distribución en el tiempo 2, en los meses de agosto a sep-
tiembre, por lo que los cambios de temperatura de 24ºC a 28ºC podrían haber afec-
tado a la migración de estas especies (García-Gómez, 1993; Mazzola et al., 2000).

El análisis de los datos recopilados durante el censo de peces de las islas de 
Ventotene y Santo Stefano permite numerosas observaciones que, sin embargo, deben 
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evaluarse con precaución. La fauna de peces se caracteriza por su propia naturaleza 
y por una alta variabilidad temporal. Para poder extraer indicaciones más sólidas, 
sería necesario continuar las campañas a lo largo de los años para poder evaluar las 
tendencias temporales y la construcción de un diseño de muestreo no limitado por 
los recursos disponibles para su implementación.

Por último, cabe destacar la importancia y protección que tiene el mero 
oscuro (Epinephelus marginatus) como especie emblemática y de interés comer-
cial. Dado que su pesca está prohibida en toda la reserva (http://www.riservaven-
totene.it), esta especie puede crecer libremente y alcanzar longitudes de más de un 
metro, sobre todo en la Zona A, donde hemos observado un aumento considera-
ble de la biomasa media. No es raro observar en la reserva integral muchos ejem-
plares de gran tamaño mientras que se encuentras pocos individuos y de tamaño 
reducido en la Zona C de reserva parcial. Estos resultados también indican que a 
pesar de que su pesca causa el mayor impacto sobre sus poblaciones, otras activi-
dades como las permitidas en otras zonas del AMP pueden estar afectando a sus 
poblaciones, ya que presentan menores biomasas.

La comparación con otros estudios ya publicados de AMPs del Medite-
rráneo nos permite decir que las islas de Ventotene y Santo Stefano presentan una 
gran diversidad íctica. De manera más detallada, Claudet et al., en el 2006 censa-
ron unas 40 especies de peces; Seytre y Francour en el 2008, 46 especies o Tunesi 
et al., en el 2006, con 48. En nuestro caso, las islas de Ventotene y Santo Stefano 
con un total de 56 especies censadas (tabla especies), parecen ser un hot spot de bio-
diversidad en el Mediterráneo. A pesar de que la zona de reserva integral es la más 
pequeña, existe una biodiversidad de peces muy grande, por lo que podemos decir 
que no afecta tanto el tamaño como el nivel de protección o el diseño de la reserva 
(Gurevitch & Hedges, 1999; Claudet et al., 2008). Además, resaltar que durante este 
estudio se han registrado dos especies más que el estudio realizado anteriormente 
en el 2010, en esta misma área marina protegida, por Orio (2010).
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IMPACTO DE LA PESCA RECREATIVA SUBMARINA SOBRE 
LAS POBLACIONES DE SPARISOMA CRETENSE (LINNAEUS, 
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Resumen

Dentro de la pesca recreativa, la pesca submarina en Tenerife supone un colectivo inferior en 
comparación con el resto de modalidades, aunque su rendimiento en términos de biomasa 
extraída por pescador y hora es superior. La realización de este estudio surgió debido a la 
escasez de datos acerca del impacto de la pesca submarina en las costas tinerfeñas. Tomando 
como referencia a la especie Sparisoma cretense por ser el principal objetivo de esta pesca, se 
llevaron a cabo muestreos de talla y abundancia en tres zonas de aguas interiores delimitadas 
para la pesca submarina, situadas tanto en la vertiente norte como en la vertiente sur de 
la isla, y fueron comparadas con zonas en las que no estaba permitida. Los resultados no 
muestran diferencias significativas entre estas zonas. Sin embargo, si se observan diferen-
cias en cuanto a la abundancia de individuos de tallas medianas y grandes en función de 
las distintas localidades, lo que puede estar asociado a distintos factores cuyo análisis sería 
interesante para futuros estudios.
Palabras clave: Sparisoma cretense, pesca submarina, zonas de pesca, Tenerife.

IMPACT OF RECREATIONAL SPEARFISHING ON THE SPARISOMA CRETENSE 
(LINNAEUS, 1758) POPULATIONS IN THE INTERIOR WATERS 

OF TENERIFE ISLAND (CANARY ISLANDS)

Abstract

In recreational fishing, the spearfishing involves a smaller collective than the rest of mo-
dalities, although, its yield, in terms of biomass, extracted by fisherman and hour is higher 
than any other modalities. This study was performed due to the scarcity of data about the 
impact of underwater fishing in the coasts of Tenerife. Due of being it the main objective 
of the spearfishing, Sparisoma cretense sampling for its size and abundance was carried 
out in three interior water areas, situated both in the north and in the south of the island, 
where the spearfishing is allowed, and then compared with another three zones where it 
is forbidden. The results show no significant differences between those zones. However, 
there are significant differences in the abundance between the medium and the big size 
individuals in the different locations, that might be related with a variety of factors whose 
analysis may turn of interest for future studies.
Keywords: Sparisoma cretense, spearfishing, fishing zones, Tenerife.
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INTRODUCCIÓN

La pesca recreativa es una actividad con un gran número de aficionados en 
la isla de Tenerife, registrándose 33128 licencias en marzo de 2010 y estimándose 
el número de pescadores recreativos sin licencia entre un 10 y un 20%, suponiendo 
un 4.2% de la población insular.

La pesca submarina cuenta con un número de pescadores muy inferior com-
parado con otras modalidades, 3111 pescadores submarinos frente a los 33128 pes-
cadores recreativos totales. Aunque no existen estudios que constaten el porcentaje 
de personas dedicadas a esta actividad de manera furtiva (ejercer sin licencia o ejer-
cer con ella pero incumpliendo normativa), debido a lo complicado que es el segui-
miento de una actividad ilegal, la experiencia de campo nos da a entender que la 
existencia de este furtivismo es altamente probable. Además, el estudio de los efec-
tos de la pesca submarina resulta de interés debido a que se extraen 542 g de pescado 
por hora frente a los 341 g/h y 105 g/h extraídos mediante la pesca recreativa con 
caña desde embarcación y orilla respectivamente (Pascual Fernández et al. 2012).

Una de las especies de mayor interés en la pesca recreativa en Tenerife es la 
conocida localmente como la vieja (Sparisoma cretense, Linnaeus, 1758), contribu-
yendo con un 10% a la biomasa total extraída y pudiendo ser este porcentaje mayor 
en el caso de la pesca submarina, ya que la boga (Boops boops, Linnaeus, 1758), la 
lubina (Dicentrarchus labrax, Linnaeus, 1758), la salema (Sarpa salpa, Linnaeus, 
1758) y el sargo (Diplodus sp., Linnaeus, 1758) se pescan casi en su totalidad en 
pesca con caña, contribuyendo en un 28% al total de biomasa extraída por los pes-
cadores recreativos (Pascual Fernández et al. 2012).

S. cretense es una especie demersal de la familia Scaridae, que habita fondos
rocosos desde el Mediterráneo oriental con su límite de distribución sur en Cabo 
Verde (Aquamaps 2016; Reiner 1996). Este pez loro se alimenta fundamentalmente 
de algas y pequeños invertebrados (Quignard y Pras 1986; Abecasis et al. 2005), y 
cuenta con un máximo reproductivo entre los meses de julio y septiembre (Abeca-
sis et al. 2005; González 1990). Machos y hembras de S. cretense alcanzan la madu-
rez sexual con tallas y edades similares (De Mitcheson y Liu 2008), siendo estas de 
15.5 cm o a partir de los dos años (Petrakis y Papaconstantinou 1990). 

Tenerife consta de 9 zonas delimitadas, donde la regulación de la ley per-
mite la pesca submarina recreativa (BOE-A-1988-4622; BOC 2007/222). De estas 9 
zonas, solo 4 están catalogadas como zonas de pesca submarina recreativa de aguas 
interiores, es decir, en estas puede llevarse a cabo esta actividad dentro de 12 millas 
de distancia respecto a la costa (fig. 1). Siendo así, puede practicarse la pesca subma-
rina dentro de estas 4 extensiones: T1 (Santo Domingo-Las Aguas), T2 (Punta del 
Sol-Punta del Viento), T3 (Roques de Antequera – Punta los Órganos) y T4 (Boca 
Cangrejo-Punta del Morro).

* Master en Biología Marina: Biodiversidad y Conservación. Facultad de Ciencias (Biolo-
gía). Autor para correspondencia: goikoaster@gmail.com.
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El objetivo de este estudio es comprobar si existen diferencias causadas por 
la pesca submarina, con salida desde costa, en la abundancia y la talla de la vieja 
(S. cretense) entre las zonas establecidas para este tipo de pesca en aguas interiores y 
las zonas adyacentes en la que esta actividad no está permitida.

MATERIAL Y MÉTODOS

Muestreo y recolección de datos

Para la realización de este estudio se escogieron tres zonas de pesca en aguas 
interiores, T2 en la vertiente norte, T3 y T4 en la vertiente sur. Dentro de cada zona 
se escogió una localidad en la que realizar el muestreo, teniendo en cuenta que el 
ecosistema tenía que presentar un fondo mayoritariamente rocoso debido a la afi-
nidad de S. cretense por este tipo de hábitat. A su vez, se seleccionaron tres zonas 
control para cada punto de muestreo respectivamente en las que la pesca subma-
rina no estuviese permitida, por estar situadas fuera de los límites establecidos, pero 
a pocos kilómetros de las localidades de muestreo seleccionadas; evitando de esta 
forma posibles factores de confusión en los resultados, producidos por variaciones 
en la zona de muestreo.

Los muestreos se llevaron a cabo en las siguientes playas (figs. 2 y 3):

–  Pesca en aguas interiores (T2): Playa del Pris (28°30’47.3”N 16°25’11.7”W)
Zona de pesca prohibida: El Roquillo (28°32’05.0”N 16°23’52.8”W)

–  Pesca en aguas interiores (T3): Igueste de San Andrés (28°31’23.7”N 16°09’05.9”W)
Zona de pesca prohibida: Añaza (28°25’12.8”N 16°17’44.5”W)

–  Pesca en aguas interiores (T4): Boca Cangrejo (28°24’24.0”N 16°18’50.0”W)
Zona de pesca prohibida: Las Caletillas (28°22’07.3”N 16°21’40.0”W)

El método llevado a cabo para el muestreo de la abundancia y el tamaño de 
las poblaciones de S. cretense se basó en una toma de datos por tiempo. Los mues-
treadores por parejas nadaban en direcciones opuestas o divididos entre interior y 
exterior de la bahía, en función de la climatología y topografía de la zona, durante 
25 minutos en paralelo a la línea de costa con una banda de toma de datos de 180°.

Para la recogida de los datos se emplearon tablillas sumergibles, previa-
mente preparadas para clasificar a los individuos observados según sus tallas, esta-
bleciéndose los siguientes intervalos: juveniles (< 2 cm), pequeños (2-10 cm), medi-
anos (10-20 cm) y grandes (> 20 cm). Esta clasificación se basó en el límite de talla 
según la regulación para la pesca de esta especie, establecida en 20 cm (Decreto 
155/1986, de 9 de octubre, por el que se establecen las tallas mínimas de captura 
de peces en aguas interiores del Archipiélago Canario (BOC-1986-1079)). En la 
normativa nacional, la talla mínima para la pesca de esta especie está establecida 
en 22 cm (BOE-A-2015-12897), pero dado que este estudio tiene lugar en las aguas 
interiores canarias, se decidió acotar la talla mínima basándose en la normativa 
autonómica, debido a la dificultad, tanto por parte de los practicantes de pesca 
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submarina como de los muestreadores; para determinar el tamaño de los individ-
uos con precisión en campo.

Los muestreos fueron realizados durante los meses de febrero y junio de 
2019, cubriéndose las estaciones de invierno y primavera respectivamente.

Análisis estadístico

Para el análisis estadístico se utilizó una base de datos con el software Excel 
(Microsoft Office) y análisis con el paquete estadístico PRIMER 6 Versión 6.1.11 
& PERMANOVA + Versión 1.0.1. Se realizaron análisis de la varianza por permu-
taciones (Anderson 2001) en función de la regulación de la pesca submarina y la 
localidad. Por lo tanto, los modelos incorporaron los siguientes factores: (1) ‘Regu-
lación de la pesca’ (factor fijo ortogonal con dos niveles correspondientes a pesca 
submarina permitida y pesca submarina prohibida) y (2) ‘Localidad’ (factor ortogo-
nal anidado con seis niveles: Boca Cangrejo, Las Caletillas, El Roquillo, Playa del 
Pris, Igueste de San Andrés y Añaza). Se analizaron las variables: (1) ‘Pequeños por 
unidad de tiempo’, (2) ‘Medianos por unidad de tiempo’ y (3) ‘Grandes por uni-
dad de tiempo’. La variable ‘Juveniles por unidad de tiempo’ no fue analizada ya 
que durante los muestreos no fueron observados individuos de estas características 
(< 2 cm), de modo que se consideró prescindir de ella por la ausencia de datos que 
pudieran aportar interés al estudio. Los resultados significativos (α = 0.05) se repre-
sentaron gráficamente utilizando el software Excel.

RESULTADOS

En la tabla 1 se presentan los resultados obtenidos tras aplicar un análisis 
por permutaciones a los datos tomados durante los muestreos. Se observa que no 
existen diferencias significativas entre las zonas donde la pesca está permitida y las 
que no están permitidas. Además, en cuanto a los ejemplares con tallas pequeñas 
(2-10 cm) y grandes (> 20cm), tampoco se observaron diferencias significativas en 
relación a la localidad de muestreo. Por otra parte, en tallas medianas (10-20 cm), sí 
se observaron diferencias significativas entre las distintas localidades, destacando El 
Roquillo e Igueste de San Andrés en tallas medianas (fig. 4). Esta última localidad 
se encuentra dentro de la zona T3, presentando restricciones de pesca en cuanto a 
los días semanales permitidos, pudiendo afectar considerablemente sobre la abun-
dancia observada. No se presentan los resultados de juveniles ya que no se encontró 
ninguno durante la realización del muestreo, presumiblemente por realizarse fuera 
del pico reproductivo (González 1990).
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TABLA 1. PERMANOVA COMPARATIVO DE INDIVIDUOS AVISTADOS POR MINUTO 
EN BASE AL TAMAÑO, ANIDADO EN LA LOCALIDAD Y TENIENDO EN CUENTA 

LA PERMISIVIDAD DE LA PESCA

PERMANOVA table of results

Pequeños

Source df SS MS Pseudo-F P(perm) Unique perms P(MC)

Pe 1 547,89 547,89 0,27 0,802 10 0,79

Lo(Pe) 4 8098,3 2024,6 2,05 0,079 9949 0,08

Res 18 17734 985,24

Total 23 26380

Medianos

Source df SS MS Pseudo-F P(perm) Unique perms P(MC)

Pe 1 1593 1593 0,34 0,901 10 0,76

Lo(Pe) 4 18544 4635 4,47 0,001 9928 0,0007

Res 18 18660 1036,7

Total 23 38797

Grandes

Source df SS MS Pseudo-F P(perm) Unique perms P(MC)

Pe 1 2757,5 2757,5 1,18 0,402 10 0,34

Lo(Pe) 4 9323,8 2331 1,31 0,212 9930 0.23

Res 6 0,14 2,42E-02

Total 11 0,74

DISCUSIÓN

En contra de lo esperado con el establecimiento de las regulaciones sobre la 
pesca submarina en la isla de Tenerife, no se han encontrado diferencias significa-
tivas entre las zonas con pesca submarina permitida y aquellas en que se encuentra 
prohibida su práctica (tabla 1), algo que concuerda con las observaciones del cate-
drático José Juan Castro, de la Universidad de Las Palmas de Gran Canaria (Gon-
zález 2019).

Es posible que la pesca submarina no cause un impacto, al menos signifi-
cativo, sobre las tallas de S. cretense, siendo un dato que debería corroborarse con 
un estudio a largo plazo. No obstante, los resultados obtenidos también podrían 
deberse a varios factores: en primer lugar, no se ejerce la vigilancia necesaria para 
el control de la pesca recreativa, lo que podría incentivar el furtivismo y no cum-
plimiento de las regulaciones, declarando entre 43%-57.9% de los pescadores no 
haber sido inspeccionados nunca por ninguna autoridad y siendo aún mayor el por-
centaje para inspecciones consecutivas (Pascual Fernández et al. 2012). Además, las 
bajas sanciones para este tipo de actividad furtiva en aguas interiores, entre 60 y 
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300€ (Ley 17/2003, de 10 de abril, de Pesca de Canarias), sumado a la baja proba-
bilidad de ser inspeccionado, podrían no suponer un impedimento para los pesca-
dores furtivos dado el valor de mercado de las capturas, alrededor de 10€/kg. Por 
otro lado, un sesgo importante en el estudio realizado es obviar los otros tipos de 
pesca recreativa realizados en la Isla, siendo la pesca con caña la principal competi-
dora de la submarina y ejerciéndose esta incluso en las zonas donde no está permi-
tida su práctica, por ejemplo, la playa de Las Caletillas, por lo que es posible que esta 
actividad influyera de forma directa en la abundancia e incluso en la talla de S. cre-
tense durante el muestreo. Por último, los pescadores declaran realizar un mayor 
esfuerzo durante los meses estivales (Pascual Fernández et al. 2012), lo que coin-
cide con la época de desove de S. cretense (González 1990) y podría influir sobre la 
abundancia de esta especie.

Sin embargo, sí se han encontrado diferencias significativas entre locali-
dades, destacando una mayor abundancia de especies medianas en Igueste de San 
Andrés y El Roquillo (fig. 4). Esto podría deberse a que estas zonas presentan un 
hábitat más adecuado para el desarrollo de S. cretense, incluyendo fondos rocosos 
y bosques de macroalgas (Quignard y Pras 1986; Abecasis et al. 2005; González 
1990). Además, El Roquillo, que es la localidad con mayor abundancia en todas 
las tallas, coincide con ser el punto con menor presión antrópica debido a su difí-
cil acceso, por lo que podría existir una correlación entre ambos factores, algo que 
apoyan las zonas ‘no take’ de reservas marinas como en la Reserva marina de la 
Isla Graciosa e Islotes del Norte de Lanzarote (Brito Hernández et al. 2006; Tuya 
et al. 2004). En cuanto a Igueste de San Andrés, es necesario destacar que es una 
localidad incluida en la zona T3, por lo que presenta un esfuerzo pesquero supues-
tamente menor que el resto de localidades debido a las restricciones establecidas 
en esta zona (fig. 1), factor que podría influir en la abundancia de individuos de 
tallas medianas (fig. 4).

Aunque no existan diferencias significativas entre las zonas de pesca y no 
pesca, sería conveniente ampliar los puntos muestreados tanto dentro como fuera de 
las zonas, con el fin de obtener datos más amplios y precisos. Además, convendría 
estudiar la variación temporal y estacional de la especie en los lugares muestreados 
para disminuir el error asociado. A su vez, un estudio poblacional ayudaría a com-
prender mejor la ecología de esta especie en las distintas zonas estudiadas, favore-
ciendo una mejor gestión de las aguas interiores de la Isla de Tenerife con pesca sub-
marina permitida y promoviendo el desarrollo de un sistema de control eficaz para 
esta modalidad de pesca.
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Figuras

Fig. 1. Mapa de la isla de Tenerife dónde se muestran las zonas habilitadas para las distintas 
modalidades de pesca recreativa. Fuente http://asociacioncanariapescadoressubmarinos 

responsables.com/zonas-de-pesca-submarina-en-canarias/.

Fig. 2. Visión de satélite del noroeste de Tenerife con las zonas muestreadas. 
(A: El Pris. B: El Roquillo. C: Igueste. D: Añaza. E: Bocacangrejo. F: Las Caletillas). 

Imágenes obtenidas mediante el visor Grafcan.

http://asociacioncanariapescadoressubmarinosresponsables.com/zonas-de-pesca-submarina-en-canarias/
http://asociacioncanariapescadoressubmarinosresponsables.com/zonas-de-pesca-submarina-en-canarias/
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C: Igueste. D: Añaza. E: Bocacangrejo. F: Las Caletillas). 
Imágenes obtenidas mediante el visor Grafcan.

Fig. 4. Media de los individuos de talla mediana de S. cretense observados 
por tiempo muestreado en los distintos puntos de estudio.
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COMPARACIÓN DE DOS MÉTODOS DE MUESTREO VISUAL 
dE PECES dE arrECiFES CoraLiNoS EN La BaHía dE 

MUrdEira, iSLa dE SaL, CaBo VErdE

isabel Sancibrián*, rui Freitas** y José Carlos Hernández***

resumen

Este estudio pretende comparar la eficacia dos métodos visuales de muestreo subacuático 
en las comunidades de peces tropicales de la Bahía de Murdeira, en la costa suroeste de la 
isla de Sal, Cabo Verde. Se contrastaron dos tipos de métodos, el de transecto y el de punto 
fijo o circular. Los parámetros valorados fueron la riqueza y la abundancia de especies así 
como la diversidad (d’). Los resultados muestran diferencias significativas en la interacción 
entre el método y la localidad, siendo solamente la Localidad 2 aquella que mostró dife-
rencias significativas en las estimas generadas por cada método. El análisis de las especies 
muestreadas realizado para todo el experimento pone de manifiesto que el método circular 
es el más completo, ya que es capaz de registrar mayor número de especies y de individuos 
que el método del transecto. Por último, el análisis de la diversidad revela que la localidad 2 
es la más diversa, coincidiendo con la única localidad donde se encontraron diferencias en 
las estimas según el método de muestreo utilizado. Con este estudio se pretende resaltar 
las ventajas de la utilización de metodologías no destructivas y la importancia de tener en 
cuenta las características de la zona de estudio a la hora de elegir el método de muestreo.
Palabras clave: métodos visuales subacuáticos, peces tropicales, transecto, punto fijo, 
abundancia, diversidad, riqueza, no destructivas.

a CoMPariSoN oF tWo ViSUaL CENSUS MEtHodS oF CoraL rEEF FiSHES 
iN tHE BaHía dE MUrdEira, SaL iSLaNd, CaBo VErdE

abstract

This study aims to compare the efficiency of two underwater visual census methods on 
tropical fish communities of Murdeira bay, off the southwestern coast of Sal island, Cabo 
Verde. two methods were tested: strip belt transect and stationary point count. Parameters 
compared were: species richness, abundance and diversity (d’). The results show that there are 
significant differences due to the interaction between the method and location, being site 2 
the one that showed significant differences in the estimates generated by each method. The 
analysis of species sampled performed for the entire experiment shows that the stationary 
point count method is the most complete, as it is able to record more species and individuals 
than the transect method. Finally, the diversity analysis reveals that site 2 is the most diverse, 
coinciding with the only location where differences in the estimates were found according 
to the sampling method used. This study highlight the advantages of using non-destructive 
methods and the importance of taking into account the characteristics of the study area for 
choosing the sampling method.
Keywords: underwater visual census methods, reef fish, transect, stationary point count, 
abundance, diversity, richness, non-destructive.

doi: https://doi.org/10.25145/j.Si.2019.02.05
revista Scientia insularum, 2; diciembre 2019, pp. 83-119; iSSN: e-2659-6644
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INTRODUCCIÓN

Los métodos de censo visual subacuáticos han sido ampliamente utilizados 
en estudios sobre dinámica de poblaciones y ecología de peces (Barans y Bortone 
1983; Longo y Floeter 2012). Tanto en zonas templadas como en tropicales, estas 
técnicas son fundamentales para realizar un estudio preciso de la ictiofauna de un 
lugar (Harmelin-Vivien et al. 1985). Estos censos permiten estimar correctamente 
la abundancia y tallas de peces litorales. Sin embargo, y a pesar de que existen varios 
estudios que comparan experimentalmente los resultados producidos por algunos 
de los métodos más comunes de censo visual (Harmelin-Vivien et al. 1985; Bor-
tone et al. 1989; Mapstone y Ayling 1998; Samoikys y Carlos 2000; Longo y Floe-
ter 2012), existe una falta de consenso en relación a cuál es la técnica más apropiada 
y no ha sido posible establecer un estándar entre estas metodologías (Greene y Ale-
vizon 1989). Por este motivo es conveniente realizar estas comparaciones metodo-
lógicas antes de comenzar un estudio a largo plazo en una determinada zona. De 
esta forma, nos aseguraremos que estamos trabajando con el método más adecuado.

Una de las principales razones del éxito de este tipo de metodologías visua-
les es el hecho de que permiten realizar estimaciones no destructivas de las comu-
nidades de peces de zonas litorales (Cheal y Thompson 1997). Existen zonas en las 
que, por medidas de conservación, reglamentarias o debido a condiciones ambien-
tales particulares, las técnicas no destructivas se convierten en la opción más acer-
tada. Desde hace ya unas décadas existe un interés especial en la evaluación visual 
de las comunidades de peces en zonas tropicales (Harmelin-Vivien et al. 1985). En 
este contexto, los datos de una comunidad de peces de arrecifes coralinos, obteni-
dos mediante el uso de estas técnicas, tienen la ventaja de eliminar los efectos des-
tructivos de las prácticas tradicionales tales como el dragado, el arrastre o el uso de 
anestésicos (Bardach 1959). Esto es muy importante en lugares donde no es conve-
niente perturbar el ambiente debido a las medidas de conservación del área en cues-
tión (Harmelin-Vivien et al. 1985), como es el caso de la Reserva Natural Marina 
de la Bahía de Murdeira donde se ha llevado a cabo este estudio. Al tratarse de un 
área marina protegida (AMP), ha de ponerse en práctica la metodología menos des-
tructiva para evitar la perturbación de un ecosistema tan singular y, asimismo, dar 
ejemplo de buenas prácticas en un lugar en el que todavía no se ha afianzado la valo-
ración y el respeto por la riqueza natural.

Una creciente preocupación por el equilibrio ecológico y económico entre la 
explotación y la conservación de los recursos naturales ha generado una mayor pre-
sión sobre los gestores ambientales y sus prácticas. Por lo que es común utilizar los 
datos procedentes de censos visuales como base para elaborar estrategias de manejo 

* D epartamento de Biología animal, Edafología y Geología. Universidad de La Laguna.
Tenerife, Islas Canarias. España.

** D epartamento de Engenharias e Ciências do Mar. Universidade de Cabo Verde. Min-
delo, Cabo Verde.

***  Universidad de La Laguna. Corresponding author: jocarher@ull.es.
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y conservación (Buckley y Hueckel 1989). La información derivada de este tipo de 
muestreos es de carácter cuantitativa y está destinada a proporcionar un contexto 
empírico para la toma de decisiones sobre la actuación frente a diversos impactos, 
medidas de protección o cambios en el ambiente (Mapstone y Ayling 1998). Por 
ello, los muestreos de campo han de ser diseñados cuidadosamente (Craik 1981) y 
ofrecer los resultados más precisos posibles, ya que la calidad y la cantidad de infor-
mación derivada de estos métodos es crucial para desarrollar gestiones ambientales 
adecuadas (Hendee et al. 1990). Por esta razón, en los últimos años, ha habido un 
empeño considerable en refinar la metodología de las técnicas de muestreo visuales 
con el objetivo de generar estimaciones lo más fiables posible (Bortone et al. 1989; 
Samoilys y Carlos 2000).

Como hemos nombrado anteriormente, los censos visuales representan la 
técnica más práctica para el seguimiento de poblaciones de peces tropicales de aguas 
someras o poco profundas. Los muestreos visuales realizados en estos ambientes 
ofrecen rápidas estimas de abundancias relativas, tallas y biomasa de peces (Samoi-
lys y Carlos 2000). Sin embargo, una serie de dificultades hacen que el estudio de 
las comunidades ícticas de arrecife, por cualquier método general, sea complicado. 
Éstas derivan de la «complejidad y la gran cantidad de atributos inherentes a los hábi-
tos de vida de las comunidades de peces tropicales» (Bortone et al. 1986). Algunas de 
estas características son la gran riqueza de especies, patrones de comportamiento 
dispares y distribuciones irregulares, entre otras, hechos que hacen complicado el 
determinar un método de muestreo estándar para su estudio (Samoilys y Carlos 
2000). Además de estas dificultades, inherentes a las características de las pobla-
ciones de peces, existen limitaciones logísticas en cada una de las técnicas visuales 
in situ desarrolladas hasta ahora. Las condiciones ambientales no favorables tales 
como la poca visibilidad, fuertes corrientes, sustratos muy irregulares u otros proble-
mas relacionados con la viabilidad añaden dificultad a la implementación de algu-
nos de estos métodos. Estos problemas ponen de manifiesto la necesidad de probar 
técnicas visuales específicas que permitan un estudio eficaz y preciso de las comu-
nidades de peces presentes en ambientes diferentes (Bortone et al. 1989). Por otro 
lado, la precisión de las estimas al utilizar este tipo de técnicas puede estar influen-
ciada por los sesgos introducidos por el propio observador, como la rapidez al nadar, 
la distancia a la cual se realiza el muestreo y la técnica de búsqueda. Si bien, estos 
últimos pueden ser reducidos considerablemente mediante un entrenamiento ade-
cuado (Sale y Sharp 1983).

El método de muestreo visual elegido es determinante y las estimas de peces 
pueden variar con las dimensiones o medidas elegidas en cada método (Cheal y 
Thompson 1997). En la búsqueda del método más adecuado, Bortone et al. (1989) 
compararon el método «al azar» (Random), el de «Transecto» y el de «Punto fijo» 
bajo una amplia variedad de condiciones ambientales. La conclusión de su estudio 
fue que todos los métodos comparados eran equivalentes en cuanto a la capacidad de 
describir una comunidad de peces. En general, los métodos que ofrecían más infor-
mación, puesto que sirven para asociar con mayor precisión los parámetros ambien-
tales con una comunidad particular, eran aquellos que generaban menos varianza. 
Por otro lado, teniendo también en cuenta el hecho de que el buceo científico resulta 
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caro y está limitado por la relación profundidad-tiempo, resulta fundamental desa-
rrollar técnicas in situ que permitan optimizar y resolver este tipo de inconvenien-
tes, siendo más apropiado aquel método que sea capaz de reunir la mayor cantidad 
de información en el menor tiempo posible, sin comprometer la fiabilidad de los 
resultados obtenidos (Bortone et al. 1989).

En términos de coste, sería deseable un tiempo de muestreo corto pero, si 
el número de peces es alto y la topografía compleja, el observador requerirá de un 
tiempo considerable para contabilizar debidamente. Por otro lado, el número de 
réplicas es un componente esencial en el diseño experimental, si las réplicas son 
pocas el poder para detectar diferencias será muy bajo y si el número de réplicas es 
muy alto se traduce en una pérdida de esfuerzo (Bros y Cowell 1987). En definitiva, 
los métodos de muestreo elegidos deberían ser aquellos que ofrezcan datos fiables, 
maximicen el potencial para identificar cambios en las variables de la biota a estu-
diar, sean logísticamente factibles para ser utilizados en un amplio rango de situa-
ciones y sean baratos; de manera que se pueda obtener la máxima flexibilidad en 
el diseño del muestreo dentro del presupuesto (Mapstone y Ayling 1998). Actual-
mente, el método de «Transecto» y el de «Punto fijo» son los métodos más utiliza-
dos por los investigadores que trabajan con comunidades de peces (Bohnsack y Ban-
nerot 1986; Buckley y Hueckel 1989; Bortone et al. 1989,1991; Mapstone y Ayling 
1998; Samoilys y Carlos 2000; Milazzo et al. 2011; Falcón 2015).

En relación a todos los argumentos anteriores, y con el afán de determi-
nar cuál es el método más apropiado para el estudio de las comunidades ícticas en 
ambientes tropicales, este estudio tiene como objetivo principal evaluar y compa-
rar la efectividad de dos métodos de muestreo visual subacuático: el de «Transecto» 
(T) y el de «Punto fijo» o «Circular» (C), en el arrecife coralino de la Reserva Natu-
ral Marina de la Bahía de Murdeira, con el fin de establecer qué método es el más
fiable para llevar a cabo los seguimiento de las comunidades de peces en este espa-
cio protegido.

MATERIAL Y MÉTODOS

Área de estudio

Las islas de Cabo Verde se encuentran situadas en una franja que va desde 
500 a 750 km al Oeste del continente africano, en el margen oriental del Océano 
Atlántico (14°50’-17°20’N; 22°40’-25°30’W). El archipiélago está conformado por 
diez islas y ocho islotes, formados por los acúmulos de roca de las erupciones cau-
sadas por un punto caliente bajo la plataforma submarina (Vinnik et al. 2012).

Anteriormente, según el concepto clásico empleado en biogeografía terres-
tre, el archipiélago de Cabo Verde era integrado, junto a Canarias, Madeira, Salva-
jes y Azores, en la región biogeográfica de la Macaronesia, perteneciente a la pro-
vincia cálido-templada Lusitana, siendo las islas más antiguas de esta ecoregión. La 
validez de esta agrupación como entidad biogeográfrica se encuentra cada vez más 
cuestionada tanto desde el punto de vista terrestre (Fernández-Palacios y Días 2001), 
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como marino (Lloris et al. 1991; Falcón 2015). Desde el punto de vista marino, estu-
dios recientes sobre ictiogeografía han contribuido a esclarecer el hecho de que las 
islas de Cabo Verde no pertenecen a dicha ecoregión marina de la Macaronesia, a 
la que pertenecen el resto de archipiélagos citados anteriormente, sino que forman 
parte de otra provincia, la llamada Atlántico Oriental Tropical (Briggs y Bowen 
2012; Falcón 2015).

En relación a las influencias bajo las que está sometido el archipiélago, con 
respecto a la circulación oceánica, Cabo Verde se encuentra en el límite sur de la 
Corriente de Canarias, la cual sufre una desviación en la costa oriental africana 
hacia el Oeste y, gradualmente, se convierte en la Corriente Ecuatorial del Norte. 
Por otro lado, a latitudes más bajas, se encuentra la Contracorriente Nor-Ecuatorial 
o Corriente Ecuatorial del Sur con flujo en dirección Este (Fernandes et al. 2004).
En este contexto, bajo la influencia de la Corriente de Canarias o su derivación y la
Corriente Nor-Ecuatorial, las islas presentan una estación fría de diciembre a junio
caracterizada por la llegada de aguas frías y ricas en nutrientes y, por otro lado, de
julio a noviembre, las islas se encuentran bajo la influencia de la Contracorriente
Nor-Ecuatorial con presencia de aguas más cálidas (Almeida et al. 2007).

En relación a la comunidad íctica del archipiélago, la ictiofauna de Cabo 
Verde está representada por un número considerable de especies, siendo reconocidas 
315 especies hasta el año 2013 (Wirtz et al. 2013). En comparación con los archi-
piélagos de la Macaronesia (Canarias, Madeira, Salvajes y Azores), la composición 
zoogeográfica de la ictiofauna costera de Cabo Verde es en su mayor parte tropical, 
con una clara dominancia de especies guineanas, seguida de especies anfiatlánticas 
tropicales y subtropicales, aunque también con presencia de especies de amplia dis-
tribución en el Atlántico Oriental cálido-templado, del Mediterráneo y circuntropi-
cales (Brito et al. 1999, 2007, 2011; Falcón 2015). En contraste con los archipiélagos 
macaronésicos, Cabo Verde es el que presenta mayor biodiversidad y endemicidad 
del Atlántico (Brito et al. 2007, 2011; Freitas 2014; Falcón 2015).

Este estudio se llevó a cabo en la Reserva Natural Marina de la Bahía de 
Murdeira situada al suroeste de la isla de Sal (16º43,5’N; 22º55,6’W), Cabo Verde 
(figura 1). Esta bahía fue declarada Reserva Natural Marina en la Ley de Espacios 
Naturales Protegidos de Cabo Verde (Decreto-Lei nº3/2003, de 24 de Fevereiro) 
por su gran riqueza e importancia de los ecosistemas submarinos, presentando una 
elevada proporción de endemismos y singularidades, así como por la presencia de 
recursos pesqueros y costeros (Almeida 2013). El litoral de esta bahía se compone 
principalmente de depósitos sedimentarios del Cuaternario con una anchura de 
cerca de 1 km, a excepción del promontorio basáltico al norte, denominado Monte 
Rabo de Junco (Torres et al. 2002). La bahía mantiene casi todo el año unas con-
diciones de aguas calmadas que permiten una estratificación térmica muy estable 
a lo largo del tiempo, además de fondos rasos que no suelen superar los 10 metros 
de profundidad en la parte interna (Almeida et al. 2007). En la zona más abrigada 
de la región infralitoral, especialmente en Calheta Funda, Jorge Fonseca o próxi-
mas a la punta de Rabo de Junco, se encuentran colonias de corales más o menos 
extensos de las especies: Millepora alcicornis, Porites astreoides, Siderastrea radians, 
Favia fragum y Palythoa caribbaeorum (Lopez-Jurado 1998; Almeida et al. 2007). 
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En general, los corales hermatípicos y los sustratos con S. radians son muy comu-
nes en los fondos rocosos poco profundos de las islas del Archipiélago (Morri et 
al. 2000; Freitas 2014). Debido a la influencia de la Corriente fría de Canarias, la 
temperatura del agua no permite las formaciones coralinas extensas y dominantes, 
por lo que los arrecifes de coral en Cabo Verde también están compuestos en gran 
medida por esponjas y algas, que crecen sobre sustratos duros formados por restos 
de coral muerto, algas calcáreas y otros organismos depositados sobre material vol-
cánico (Van der Land 1993; Almeida et al. 2007; Freitas 2014). Por esta razón, es 
necesario puntualizar que, aunque en este estudio se hace referencia a arrecifes de 
coral, en el caso de Cabo Verde este término está representado por comunidades 
coralinas basadas en un complejo ambiente formado por depósitos de carbonatos y 
corales junto con la biota asociada (Almeida et al. 2007; Freitas 2014).

Para llevar a cabo el estudio se seleccionaron, en el interior de la bahía, 
8 localidades al azar (1= 16º67,9’N 022º96,2’W; 2= 16º66,3’N 022º94,6’W; 3= 
16º66,1’N 022º95,9’W; 4= 16º66,7’N 022º95,16’W; 5= 16º68,0’N 022º95,1’W; 
6= 16º68,7’N 022º97,7’W; 7= 16º69,4’N 022º97,3’W; 8= 16º69,5’N 022º95,3’W) 
(figura 1). Estas localidades estaban repartidas por toda la bahía, para abarcar todos 
los posibles ambientes. Éstas presentaban diferentes estructuras ambientales en rela-
ción a la cobertura de coral, porcentaje de arena, inclinación y complejidad topográ-
fica. Las especies de peces fueron registradas en un rango de profundidad de entre 3 
y 18 m mediante censos visuales con el método de «Transecto» (T) y con el método 
de «Punto fijo o Circular» (C) (figura 2).

Especies

Durante los muestreos se anotaron las abundancias y tallas de todas las 
especies que aparecían en uno y otro método de muestreo. Todas las especies con-
tadas fueron registradas por su nombre científico y agrupadas por familias, desta-
cando además aquellas especies endémicas del Archipiélago, según la información 
recogida en Fishbase (Froese y Pauly 2015) y en trabajos como en el de Smith et al. 
(2007), Fernández-Gil et al. (2013), Wirtz et al. (2013) y Falcón (2015) (tabla 1). 
Además, se elaboró un catálogo fotográfico con todas las especies muestreadas que 
será de gran valor para los futuros seguimientos de la Reserva (Anexo 1).

Métodos de muestreo subacuático

Los métodos visuales in situ han demostrado ser, de todas las técnicas uti-
lizadas, los menos perjudiciales para el recuento de peces litorales en aguas some-
ras (Bardach 1959; Mapstone y Ayling 1998). En este estudio, los muestreos de las 
comunidades de peces se realizaron in situ con la utilización de escafandra autónoma 
por parte de los observadores, haciendo uso de dos métodos de recuento visual suba-
cuático: «Transecto» (T) y «Punto fijo/Circular» (C) (figura 2). Para minimizar los 
errores y posibles sesgos, los procedimientos en la práctica de los censos visuales con 
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ambos métodos se estandarizaron en la medida de lo posible, mediante la división 
de los recuentos entre dos observadores debidamente entrenados (Samoilys y Car-
los 2000). Para eliminar la perturbación debida al fondeo de la embarcación y a la 
entrada de los buceadores en el agua, los dos observadores se alejaron cierta distan-
cia antes de comenzar el recuento. Para intentar solventar los inconvenientes debido 
a las posibles variantes dentro de cada método (velocidad de aleteo, dimensiones del 
transecto y radio del punto fijo), en el presente estudio los recuentos fueron reali-
zados a lo largo del transecto a una velocidad tal que no fuera ni demasiado rápida 
para no subestimar especies ni demasiado lenta para evitar contar más de una vez 
los mismos individuos; y se estableció, en el método circular un radio de 5,6m que 
permitía distinguir y registrar la mayoría de peces de mayor o menor tamaño y de 
más o menos movilidad. Los muestreos se realizaron de mayor a menor profundi-
dad para evitar problemas asociados al buceo.

Durante los muestreos, los datos eran apuntados a lápiz sobre tablillas de 
PVC en papel resistente al agua donde se registraban todas las especies presen-
tes, es decir, en cada muestreo se anotaron todas las especies que aparecieron den-
tro del área de cada método. Aun siendo difícil para el observador el tratar de esti-
mar visualmente un amplio rango de tallas de peces, especialmente peces pequeños 
(Bellwood y Alcala 1988), se tuvieron en cuenta, como se cita anteriormente, todas 
las especies presentes de cualquier tamaño. Además de registrar los datos referentes 
a la comunidad de peces, se anotaron algunas características del entorno en cada 
punto de muestreo, como: fecha, hora, tipo de sustrato, porcentaje de área cubierto 
por arena y profundidad.

Transecto (T)

El método de transecto es una técnica ampliamente utilizada (Krajewski y 
Floeter 2011) que permite el recuento de todos los peces móviles de mayor tamaño 
y mejora el registro de las especies más crípticas, lo cual permite obtener una buena 
estimación de densidad para todas las especies (Ferreira et al. 2001, 2004). En cada 
localidad se llevó a cabo un determinado número de transectos, de 3 a 6 réplicas, 
y la posición de estos fue escogida al azar dentro de la Bahía (Freitas 2012). Se uti-
lizaron transectos de 20x2m (40m2), de manera que el buceador realizaba un reco-
rrido de ida desde un extremo del transecto, registrando todas las especies presen-
tes en un ancho de 1 m desde la línea del transecto hacia la derecha y repitiendo 
este procedimiento en el camino de vuelta (figura 2a).

Punto fijo o Circular (C)

Esta técnica de muestreo, descrita previamente por Bortone et al. (1989) y 
modificada posteriormente por Falcón et al. (1993), se basa en un observador pro-
visto de un equipo de submarinismo, situado en un punto al azar dentro de la loca-
lidad de estudio. Este punto simboliza el punto central de un cilindro imaginario 
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de 5,6 m de radio, que se extiende desde la superficie hasta el fondo, representando 
una superficie de 100 m2 en total, siendo esta medida útil para el muestreo de un 
amplio rango de peces de arrecife incluido las especies de tamaños más pequeños 
(Bortone et al. 1991). El radio de la circunferencia es marcado con una cuerda, en 
cuyo extremo se situaba el observador para comenzar el recuento, tomando como 
referencia el extremo opuesto de la cuerda como límite del área de muestreo (figura 
2b). A continuación, el observador comienza a girar sobre sí mismo, llevando a cabo 
el registro de todas las especies observadas. Con el fin de reducir sesgos debidos a la 
detección diferencial de especies, el muestreo es realizado de forma estratificada, es 
decir, durante los primeros cinco minutos se le da prioridad a aquellas especies más 
móviles que pudieran abandonar rápido la zona de muestreo y posteriormente, se 
procedía al recuento de las especies crípticas. Siguiendo el criterio de Brock (1954), 
todos los peces que entran dentro del área del cilindro imaginario son contadas de 
manera que si parte de un cardumen de peces entra dentro de este área, todos los 
peces del cardumen son registrados. En el caso de recuentos de cardúmenes gran-
des de peces, se contaban los individuos de una porción y, a partir de ahí, se esti-
maba el conjunto completo. Los peces que entraran por segunda vez en el área de 
muestreo no son registrados. 

Análisis de datos

En primer lugar, se llevó a cabo una recopilación, a modo de análisis des-
criptivo, de las familias y las respectivas especies registradas en los muestreos, repre-
sentando el número total de familias y especies así como la abundancia obtenida 
para cada una de ellas (tabla 1). A continuación, con el objetivo de estudiar la posi-
ble influencia del tipo de muestreo utilizado («Transecto» o «Punto fijo») sobre la 
riqueza y la abundancia de especies, se llevó a cabo un análisis multivariante de la 
varianza (PERMANOVA) por permutaciones (Anderson et al. 2001). Para el análisis 
se utilizó un diseño de dos vías considerando, en primer lugar, el factor «Método», 
siendo fijo y con dos niveles (1: «Transecto», 2: «Circular») y, en segundo lugar, 
el factor «Localidad», aleatorio y con ocho niveles (1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8). Por otro 
lado, la influencia de dichos factores se estudió sobre las variables riqueza, referida 
al número de diferentes especies presentes, y abundancia, que hace referencia al 
número de individuos de cada especie.

En el caso de la riqueza íctica, los datos de abundancias fueron transforma-
dos con Presencia/Ausencia. Los datos de abundancias fueron transformados con 
Log (X+1). En ambos casos las matrices triangulares se obtuvieron aplicando la disi-
milaridad de Bray-Curtis, que ha demostrado ser una robusta herramienta en el tra-
tamiento de muestras biológicas (Bray y Curtis 1957). Además de realizar el aná-
lisis PERMANOVA para las dos variables a estudiar, riqueza íctica y abundancia, 
se llevó a cabo el análisis de comparaciones «pairwise» (por pares) a posteriori entre 
el método de muestreo y cada una de las distintas localidades para poner de mani-
fiesto las posibles diferencias en las estimas de riqueza y abundancia íctica entre 
métodos de muestreo y localidades. Para conocer qué especies marcaban la disi-
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milaridad entre localidades y entre los métodos de muestreo para la localidad 2, se 
realizó un análisis SIMPER (Similarity Percentage Analysis) (Clarke 1993; Clarke 
y Warwick 1994). Posteriormente, se seleccionaron aquellas especies que contri-
buían a explicar el 60% de la variación y que marcaron las diferencias entre locali-
dades y entre métodos. 

Además, para visualizar mejor los resultados obtenidos, se realizaron aná-
lisis de ordenación de componentes principales (PCO) para cada una de las varia-
bles, riqueza y abundancia íctica (figuras 3 y 4). En primer lugar se llevó a cabo un 
PCO general incluyendo todos los muestreos y posteriormente se realizó otro PCO 
parcial para la «Localidad 2». Además, para cada variable graficada se superpusie-
ron, mediante ejes vectoriales, los resultados obtenidos en el análisis SIMPER, uti-
lizando únicamente las especies que contribuyeron hasta un 60% a la diferencia-
ción entre localidades y entre métodos en el caso de la localidad 2.

Asimismo, para la variable riqueza íctica, se llevó a cabo otro análisis más 
exhaustivo para conocer qué especies fueron registradas sólo por un método de 
muestreo y no por el otro. Para ello se realizó, en primer lugar, un análisis de la 
Riqueza (S) y por último, se evaluó la Diversidad existente en cada una de las ocho 
localidades, calculada mediante el índice de Margalef [d= (S-1)/lnN]; donde S es el 
número de especies y N el número total de individuos. Con este índice, localidades 
con valores inferiores a 2 son consideradas como zonas de baja biodiversidad mien-
tras que localidades con valores superiores a 5 son indicativos de zonas de alta bio-
diversidad (Margalef 1956). Por último, se representó gráficamente la relación entre 
el nivel de significación, obtenido en el análisis a posteriori de la variable abundan-
cia y el índice de Margalef resultante para cada localidad. Este último análisis pre-
tende comprobar la relación entre la diversidad de una localidad y las diferencias 
obtenidas entre los métodos de muestreo. 

Para realizar todos estos análisis, los datos fueron tratados con el paquete 
estadístico PRIMER 6 & PERMANOVA+ v.1.0.1. En los análisis de varianza rea-
lizados para este estudio se utilizaron 4999 permutaciones, estableciéndose un nivel 
de significación de α = 0,05.

RESULTADOS
Análisis descriptivo

Durante los muestreos realizados en la Bahía se registraron un total de 5018 
individuos repartidos en 24 familias, 41 géneros y 50 especies (tabla 1; Anexo 1). 
La familia con más representantes fue Pomacentridae seguida de Sparidae. Entre 
las especies más abundantes se encuentran, de mayor a menor abundancia: Chromis 
lubbocki, Chromis multilineata, Parapristipoma humile, Gobius tetrophthalmus y Ste-
gastes imbricatus. Por otro lado, entre las menos abundantes, sólo con un individuo 
registrado, encontramos: Similiparma lurida, Chilomycterus reticulatus, Epinephelus 
costae, Labrisomus nuchipinnis y Ophioblennius atlanticus. Entre las especies registra-
das, destacan los siguientes 10 endemismos (Fernández-Gil et al. 2013; Wirtz et al. 
2013; Falcón 2015): Parablennius salensis, Gobius ateriformis, Gobius tetrophthalmus, 
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Parapristipoma humile, Chromis lubbocki, Similiparma hermani, Diplodus fasciatus, 
Diplodus sargus lineatus, Diplodus prayensis y Virididentex acromegalus.

Riqueza de especies

El análisis PERMANOVA en relación con la presencia/ausencia de espe-
cies como medida de riqueza, mostró que no existen diferencias significativas en 
las estimas en relación al «Método». Sin embargo, existen diferencias significati-
vas en la interacción de los factores «MétodoxLocalidad» y en el factor «Localidad» 
pero, en este último caso, al tratarse de un factor aleatorio no tiene un test de hipó-
tesis asociado por lo que en este estudio no analizaremos en detalle los efectos de 
la localidad, sino que se valorará el resultado del análisis con respecto al factor fijo 
«Método» y la interacción de los dos factores «MétodoxLocalidad» (tabla 2a). En el 
análisis a posteriori, la única localidad que presenta diferencias en las estimas, según 
el método de muestreo utilizado, es la Localidad 2, no habiendo diferencias signi-
ficativas en los registros de las siete localidades restantes entre métodos (tabla 2b).

El análisis SIMPER realizado para las ocho localidades mostró que las espe-
cies que más contribuyen a diferenciar dichas localidades entre sí son: Acanthurus 
monroviae, Cephalopholis taeniops, Chromis lubbocki, Chromis multilineata, Gnatho-
lepis thompsoni, Gobius tetrophthalmus, Parablennius salensis, Pseudupeneus prayensis, 
Stegastes imbricatus, Sargocentron hastatum y Thalassoma pavo (tabla 3). Asimismo, 
el análisis SIMPER únicamente para la localidad 2, que mostraba una disimilari-
dad del 63,84% en las estimas según el método de muestreo empleado, determinó 
que las nueve especies que contribuyen a marcar dicha diferencia entre métodos son: 
Abudefduf hoefleri, Balistes punctatus, Canthigaster capistrata, Chromis multilineata, 
Coris atlantica, Thalassoma pavo, Sargocentron hastatum, Scarus hoefleri y Sparisoma 
cretense, es decir, estas especies fueron muestreadas por uno de los dos métodos y 
no por el otro (tabla 4).

En el análisis PCO para la variable riqueza íctica se observa una disper-
sión homogénea de los muestreos sin ninguna separación por métodos de muestreo 
(figura 3a). En el caso de las localidades aparece un cierto grado de agrupamiento en 
alguna de las localidades y se observa separación entre las mismas. Esta separación 
entre localidades, además, parece ser debida a la presencia de especies con distintas 
apetencias de hábitat, hacia la derecha del gráfico aparecen especies características 
de ambientes más arenosos y hacia la izquierda, especies de arrecife coralino (figura 
3b). La ordenación PCO parcial, realizada para la Localidad 2, explica el 62% de 
la variabilidad de los datos y se puede observar claramente qué especies caracteri-
zaron a uno u otro método. Por ejemplo, para el método T éstas fueron Sparisoma 
cretense y Thalassoma pavo mientras que, por otro lado, Abudefduf hoefleri, Balistes 
punctatus, Canthigaster capistrata, Chromis multilineata, Coris atlantica y Sargocen-
tron hastatum fueron registradas por el método circular (figura 3c).

En relación al análisis más exhaustivo, realizado para poner de manifiesto 
aquellas especies que fueron únicamente registradas por uno de los métodos, tomando 
como referencia la riqueza (S), se observa una diferencia de cinco especies entre el 
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método T y el método circular. Las especies registradas por el muestreo de tipo T y 
no por el C fueron Diplodus puntazzo, Gobius ateriformis, Labrisomus nuchipinnis, 
Scorpaena maderensis y Sphoeroides marmoratus. Por otro lado, las especies contabi-
lizadas por el muestreo C y no por el T fueron Caranx crysos, Chilomycterus reticu-
latus, Diodon holocanthus, Epinephelus costae, Ophioblennius atlanticus, Priacanthus 
arenatus, Scorpaena laevis, Similiparma lurida, Synodus synodus y Virididentex acro-
megalus. Además, existe una diferencia en el total de individuos registrados (N), el 
método circular muestreó 12 individuos más que el método de transecto (tabla 5).

Abundancia

El análisis de PERMANOVA para evaluar la variación con respecto a la 
abundancia de especies, encontró los mismos resultados que en el análisis de la riqueza 
íctica. Es decir, que ambos métodos estiman por igual la abundancia de especies 
pero existen diferencias significativas en la interacción de los factores «MétodoxLo-
calidad» (tabla 6a). Para conocer la localidad concreta en la que existen diferencias 
en las estimas de abundancia según el método utilizado se realizaron las compara-
ciones por pares a posteriori indicando. En este caso también, resultó ser la locali-
dad 2 aquella en la que existen diferencias en las abundancias registradas según el 
método de muestreo utilizado (tabla 6b). 

En el análisis SIMPER de las ocho localidades para la variable abundan-
cia se obtuvieron los mismos resultados que para la riqueza íctica (tabla 7). Por otro 
lado, el análisis SIMPER parcial de la Localidad 2, estableció que las ocho espe-
cies que más contribuyen a marcar la diferencia entre métodos son: Aulostomus stri-
gosus, Chromis multilineata, Pseudupeneus prayensis, Scarus hoefleri, Sparisoma cre-
tense, Coris atlantica, Stegastes imbricatus y Thalassoma pavo, con un porcentaje de 
disimilaridad entre métodos del 62,48% (tabla 8).

En relación a la abundancia, la ordenación PCO muestra una dispersión 
homogénea de los muestreos sin separación debidas al método de muestreo (figura 
4a). En el caso de las localidades, aparece cierta segregación entre las mismas. La 
superposición de las especies seleccionadas previo análisis SIMPER aclara que la 
separación entre las localidades se debe principalmente a las características del hábi-
tat muestreado, zonas más arenosas hacia la derecha del gráfico y coralinas hacia la 
izquierda (figura 4b). El análisis de componentes principales parcial realizado para 
la Localidad 2, que explica un 59,4% de la variación de los datos, resalta las diferen-
cias entre los dos métodos de muestreo utilizado, apareciendo nuevamente super-
puestas las especies que, según el análisis SIMPER, marcaron la diferencia entre 
uno y otro método (figura 4c). 
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Análisis de Diversidad

En el análisis de la diversidad utilizando el índice de Margalef como refe-
rencia, se obtuvo que la Localidad 2 resultó ser la más diversa (tabla 9), con un valor 
de 7,145 y la localidad 8 la menos diversa con un valor de 2,682. En la figura 5 se 
correlaciona la diversidad que presenta cada localidad y el p-valor obtenido en las 
comparaciones por pares de la abundancia de especies entre métodos. Es decir, se 
relaciona el grado de diferencia entre métodos de muestreo con la diversidad del 
lugar. Se puede observar que, cuanto más diversa es la localidad menor es el p-va-
lor y, por tanto, más marcada la diferencia en las estimas de cada método de mues-
treo para esa localidad concreta (figura 5).

DISCUSIÓN

Los resultados obtenidos en este estudio, para la riqueza y la abundancia 
íctica, indican de manera similar al estudio llevado a cabo por Samoilys y Carlos 
(2000) en zonas de arrecife, que en general, las dos técnicas de muestreo utilizadas 
resultan igualmente efectivas y, por lo tanto, ambas son válidas a la hora de realizar 
muestreos de peces en Cabo Verde. Sin embargo, la obtención de diferencias signi-
ficativas en la interacción del factor «MétodoxLocalidad» se traduce en que las esti-
mas de riqueza y abundancia de especies difieren con la utilización de un método u 
otro según la localidad. Los resultados del análisis a posteriori revelaron diferencias 
en las estimas de los dos tipos de muestreo únicamente en la localidad 2, que resultó 
ser la localidad con más diversidad de todas. Por lo que hay que tener especial pre-
caución en los muestreos que se llevan a cabo en localidades con mayor diversidad.

A pesar de que, en general, los dos métodos son igual de efectivos a la hora 
de registrar la riqueza y la abundancia de especies, el estudio pormenorizado de las 
especies que aparecen en uno u otro método sugiere que el método circular es capaz 
de registrar mayor número de especies de peces e individuos que el método de tran-
secto. En este sentido, Harmelin-Vivien et al. (1985) señalan que el método circu-
lar es especialmente apropiado en zonas de fondos rocosos muy heterogéneos, como 
es el caso de nuestra Localidad 2, que presenta gran complejidad coralina y diver-
sidad íctica. Por estas razones, y además debido a que el método circular podría ser 
llevado a cabo en el 70% del tiempo utilizado para muestrear sobre un transecto 
(Samoilys y Carlos 2000), resulta lógico considerar que el método circular es el más 
eficiente y el que debería utilizarse en los seguimientos de la Reserva Natural de la 
Bahía de Murdeira.

A pesar de que la Bahía de Murdeira no haya sido muy estudiada y toda-
vía se requieran más investigaciones, la ictiofauna de Cabo Verde sí ha sido estu-
diada desde hace ya algún tiempo y cada vez salen a la luz más aportaciones (Brito 
et al. 1999; Wirtz et al. 2013; Freitas, 2014; Falcón 2015). Basándonos en un estu-
dio descriptivo reciente sobre peces costeros de Cabo Verde, se registró un total de 
315 especies de peces, 88% de las cuales resultaron ser teleósteos (Wirtz et al. 2013; 
Freitas 2014). De las 278 especies de peces teleósteos, un total de 50 especies fue-
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ron registradas durante los muestreos del presente estudio. En el caso de las espe-
cies endémicas, de las 20 especies presentes en el Archipiélago (Fernández-Gil et al. 
2013; Wirtz et al. 2013; Freitas 2014), 10 fueron encontradas durante el desarrollo 
de las campañas de muestreo (tabla 1). Por lo que el presente trabajo resulta funda-
mental dado que la zona de estudio es un área con gran número de endemismos y 
la utilización de métodos de muestreo no destructivos es fundamental en este tipo 
de situaciones.

La variedad de especies que hemos encontrado durante nuestro estudio pone 
de manifiesto también los diferentes ambientes muestreados. En ambientes donde 
predomina la arena, aparecen especies territoriales, más crípticas o sedentarias tales 
como los góbidos o blénidos. Por otro lado, en ambientes rocosos o intersección son 
comunes especies de mayor movilidad y tamaño como por ejemplo las pertenecien-
tes a las familias Scaridae, Sparidae, Mullidae, etc. En ambientes de paredes, veri-
les, grietas o cuevas aparecen especies de hábitos más gregarios, formando grupos, 
como las de las familias Pomacentridae o Apogonidae (Almeida et al. 2007). Basán-
donos en esto, podemos decir que las localidades 1, 3, 5 y 6 están representadas por 
ambientes de tipo arenoso o de transición arena-roca, caracterizados por la presencia 
de especies típicas de este tipo de fondos como Gobius tetrophthalmus, Parablennius 
salensis, Gnatholepis thompsoni, Pseudupeneus prayensis y Cephalopholis taeniops. En el 
caso de las localidades 2, 4, 7 y 8, están caracterizadas por ambientes más comple-
jos de roca y coral, con presencia de oquedades y grietas, marcadas por la presencia 
de especies como Chromis lubbocki, Chromis multilineata, Thalassoma pavo, Acan-
thurus monroviae, Sargocentron hastatum y Stegastes imbricatus (Froese y Pauly 2015).

Es conveniente señalar que la mayoría de los estudios que han empleado 
métodos de muestreo visual para estimar la riqueza y abundancia de peces de un 
lugar, no suelen contar con extensos estudios piloto previos, como el presente tra-
bajo. En esos casos la elección del mejor método normalmente está determinada por 
la experiencia del investigador, sentido común, antecedentes sobre los métodos usa-
dos previamente, etc. (Samoilys y Carlos 2000). Sin embargo, es fundamental rea-
lizar este tipo de comparaciones en zonas que no han sido muy estudiadas o en las 
cuales se pretende llevar a cabo un seguimiento a largo plazo, a fin de determinar el 
método más adecuado y optimizar así el trabajo de campo posterior.

Existen ciertas limitaciones o inconvenientes al utilizar este tipo de métodos 
que pueden influir en los resultados. A pesar de que se ha demostrado el potencial 
de los métodos visuales subacuáticos para estimar la diversidad de peces en gene-
ral (Watson et al. 1995), éstos suelen subestimar los valores de riqueza y abundan-
cia (Brock 1982; García-Charton et al. 2000). En general, se suelen subestimar las 
especies más crípticas y las más abundantes por su dificultad para ser localizadas o 
contadas respectivamente. Otro punto crítico puede ser el uso de dos observadores 
distintos que, a pesar de estar entrenados, pueden interpretar de manera diferente 
el ambiente, obteniendo registros diferentes durante los muestreos. En nuestro caso, 
los muestreadores poseían amplia experiencia y sólo se detectó efecto del método 
en la localidad 2. Para este tipo de métodos la precisión de los resultados obtenidos 
depende en gran medida de la pericia del investigador, así como de su conocimiento 
sobre el comportamiento de las especies durante el censo (Brock 1982). De ahí la 
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importancia de someter a los observadores a re-calibraciones periódicas, cuando son 
varios los que realizarán el seguimiento, para asegurar que los sesgos producidos por 
estos se mantengan constantes (Mapstone y Ayling 1998).

Centrándonos en cada uno de los métodos, la técnica de transecto es un 
método simple al mismo tiempo que permite a los observadores concentrarse en el 
área que tienen delante de ellos, de manera que se reducen las complicaciones como 
resultado de intentar ver los peces que se encuentran en el límite de su alcance visual, 
como ocurriría en el método circular (Bortone et al. 1989). Además, se ha demos-
trado que con la técnica de transecto es más probable la subestimación de indivi-
duos que la sobreestima ya que, según Harmelin-Vivien et al. (1985), los observa-
dores son más propensos a pasar por alto individuos que a contarlos dos veces. En 
relación a la técnica circular, ésta ha sido adaptada recientemente de los estudios de 
fauna terrestre (Bohnsack y Bannerot 1986). Ésta tiene la ventaja de no necesitar la 
colocación previa de la línea de referencia del transecto, lo cual supone un ahorro 
de esfuerzo y en consecuencia de consumo de aire bajo el agua, así como una menor 
perturbación del ambiente y de los peces de la zona antes de comenzar el recuento. 
Si bien, el muestreador necesita cierto entreno previo para estimar correctamente 
las distancias. Por otro lado, aparte de las ventajas y desventajas de los dos métodos 
en general, existen otros factores a tener en cuenta dentro de cada una de las técni-
cas y que pueden influir en las estimas realizadas, como por ejemplo, la velocidad 
de aleteo a lo largo del transecto, sus dimensiones, así como el tamaño del radio en 
el circular (Mapstone y Ayling 1993; Cheal y Thompson 1997). Durante el presente 
estudio todo este tipo de cuestiones intentaron solventarse adoptando una veloci-
dad de aleteo y un radio de muestreo apropiados según la experiencia de los obser-
vadores y los estudios realizados anteriormente, de manera que no se comprome-
tiera la fiabilidad de las estimas realizadas.

Estos métodos son, además, relativamente sencillos de aplicar, no precisan 
de trabajo posterior en el laboratorio, son económicos, permiten la obtención de 
numerosas variables, no alteran las poblaciones estudiadas y pueden utilizarse en 
cualquier tipo de hábitat, incluso en aquellos más delicados dentro de áreas marinas 
protegidas (Forcada 2007). En definitiva, con este trabajo hemos pretendido aportar 
información relevante a la hora de elegir el método a utilizar en futuros estudios de 
seguimiento en el Área Protegida de la Bahía de Murdeira, Cabo Verde.
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TABLA 1. LISTADO DE LAS FAMILIAS Y ESPECIES DE PECES REGISTRADAS DURANTE 
LOS CENSOS SUBACUÁTICOS CON AMBOS MÉTODOS. LAS ESPECIES MÁS ABUNDANTES 

SE RESALTAN EN NEGRITA Y LAS ESPECIES ENDÉMICAS APARECEN 
SEÑALADAS CON UN ASTERISCO

Familia Especie Abundancia Abundancia relativa (%)

Acanthuridae Acanthurus monroviae 65 1,30

Apogonidae Apogon imberbis 92 1,83

Aulostomidae Aulostomus strigosus 17 0,34

Balistidae Balistes punctatus 5 0,10

Blenniidae
Ophioblennius atlanticus 1 0,02

Parablennius salensis * 26 0,52

Carangidae Caranx crysos 22 0,44

Chaetodontidae Chaetodon robustus 4 0,08

Diodontidae
Chilomycterus reticulatus 1 0,02

Diodon holocanthus 3 0,06

Epinephelidae
Cephalopholis taeniops 26 0,52

Epinephelus costae 1 0,02

Gobiidae

Bathygobius casamancus 5 0,10

Gnatholepis thompsoni 57 1,14

Gobius ateriformis * 3 0,06

Gobius tetrophthalmus * 624 12,44

Haemulidae Parapristipoma humile * 680 13,55

Holocentridae
Myripristis jacobus 13 0,26

Sargocentron hastatum 38 0,76

Labridae

Bodianus speciosus 14 0,28

Coris atlantica 69 1,38

Thalassoma pavo 262 5,22

Labrisomidae Labrisomus nuchipinnis 1 0,02

Mullidae Pseudupeneus prayensis 72 1,43

Muraenidae

Gymnothorax miliaris 3 0,06

Gymnothorax vicinus 4 0,08

Muraena melanotis 2 0,04

Pomacanthidae Holacanthus africanus 9 0,18

Pomacentridae

Abudefduf hoefleri 6 0,12

Similiparma lurida 1 0,02

Abudefduf saxatilis 9 0,18

Chromis lubbocki * 1263 25,17

Chromis multilineata 922 18,37

Similiparma hermani * 4 0,08

Stegastes imbricatus 358 7,13

tablas
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Priacanthidae
Heteropriacanthus cruentatus 11 0,22

Priacanthus arenatus 13 0,26

Scaridae

Scarus hoefleri 26 0,52

Sparisoma choati 4 0,08

Sparisoma cretense 174 3,47

Scorpaenidae
Scorpaena laevis 3 0,06

Scorpaena maderensis 1 0,02

Serranidae Rypticus aff.saponaceus 4 0,08

Sparidae

Diplodus fasciatus * 23 0,46

Diplodus sargus lineatus * 24 0,48

Diplodus prayensis * 15 0,30

Diplodus puntazzo 3 0,06

Virididentex acromegalus * 1 0,02

Synodontidae Synodus synodus 2 0,04

Tetraodontidae

Canthigaster capistrata 30 0,60

Sphoeroides marmoratus

2 0,04

Total familias: 24 Total sp: 50 Total ind: 5018 100

TABLA 2. A) RESULTADOS DEL ANÁLISIS PERMANOVA EN EL QUE SE CONTRASTAN 
LAS VARIACIONES EN LA RIQUEZA DE ESPECIES EN FUNCIÓN DEL MÉTODO
UTILIZADO (TRANSECTO, CIRCULAR), LA LOCALIDAD MUESTREADA (1-8) Y 
LA INTERACCIÓN ENTRE AMBOS FACTORES. LOS VALORES SIGNIFICATIVOS 

SE MUESTRAN EN NEGRITA. B) ANÁLISIS A POSTERIORI DE LAS COMPARACIONES 
POR PARES DEL FACTOR «MÉTODO» CON CADA UNA DE LAS LOCALIDADES. 

LOS VALORES SIGNIFICATIVOS (P<0,05) SE MUESTRAN EN NEGRITA

Presencia/ausencia de especies

a) Fuente de variación df SS MS Pseudo- F P (perm)

Método 1 4446,9 4446,9 2,064 0,079

Localidad 7 79284 11326 7,906 0,000

MétodoxLocalidad 7 15104 2157,7 1,506 0,025

Residual 58 83091 1432,6

Total 73 1,9185E5

b) Análisis a posteriori

t P(perm) Unique perms

Método x Localidad 1 1,345 0,159 63

Método x Localidad 2 1,932 0,011 84

Método x Localidad 3 1,235 0,181 84

Método x Localidad 4 1,458 0,053 210
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Método x Localidad 5 1,154 0,356 84

Método x Localidad 6 0,604 0,906 84

Método x Localidad 7 1,576 0,065 63

Método x Localidad 8 0,985 0,473 53

TABLA 3. RESUMEN DEL ANÁLISIS SIMPER PARA LA PRESENCIA/AUSENCIA DE ESPECIES 
EN EL QUE SE MUESTRAN LAS CONTRIBUCIONES (%) DE CADA ESPECIE A 

LA DISIMILITUD ENTRE LOCALIDADES. APARECEN DESTACADAS 
EN NEGRITA LAS ESPECIES QUE SE REPITEN A LO LARGO DE LOS RESULTADOS 

Y PRESENTAN PORCENTAJES DE CONTRIBUCIÓN ALTOS

Especies Contribución (%) entre localidades

1-2 1-3 1-4 1-5 1-6 1-7 1-8 2-3 2-4 2-5 2-6 2-7 2-8 3-4

Chromis lubbocki 8,73 5,15 7,71 9,82 18,78 5,57 8,01 9,29 11,75 5,28

Stegastes imbricatus 8,63 4,51 5,59 7,58 13,44 5,78 3,85 4,23 7,88 4,75

Gobius tetrophthalmus 7,58 4,45 10,89 15,49 7,22 4,92 7,53 7,78 3,91

Thalassoma pavo 6,54 7,88 3,63 8,38 7,36 13,44 4,26 4,73 4,69 5,14 3,85 6,01 4,62

Gnatholepis thompsoni 8,45 7,55 4,88 4,06 4,11 3,91 5,13

Parablennius salensis 7,71 5,37 6,74 10,81 9,74

Pseudupeneus prayensis 3,27 7,20 4,30 6,70 14,30 4,57 4,06 5,46 5,70 5,56 3,90 4,55

Sargocentron hastatum 5,95 4,51 4,19 5,06 4,87 4,46 5,51 5,96 7,39 6,78 4,29

Cephalopholis taeniops 4,89 5,28 4,88 4,62 3,58 4,75 4,52 4,55

Acanthurus monroviae 4,74 4,28 4,37

Chromis multilineata 3,12 5,41 10,89 18,78 3,44 4,56 4,69 3,11 7,10 7,94 4,81

Canthigaster capistrata 3,95 5,17 7,98 3,91 3,82 5,15 4,62 5,10 4,83

Aulostomus strigosus 3,28 2,97 3,40 3,22 3,96 4,27

Sparisoma cretense 6,22 5,97 5,78 7,53 9,86 11,16 4,57 4,07 4,78 4,74 4,26 7,94 4,58

Scarus hoefleri 3,96 4,29 3,81

Coris atlantica 3,11 2,97 4,17

Bodianus speciosus 4,33 3,67 3,54

Diplodus fasciatus 4,87 4,27 4,44

Holacanthus africanus 3,02

Abudefduf hoefleri 3,72

Continuación tabla 3

Especies Contribución (%) entre localidades

3-5 3-6 3-7 3-8 4-5 4-6 4-7 4-8 5-6 5-7 5-8 6-7 6-8 7-8

Chromis lubbocki 6,74 5,18 4,70 4,78 6,95 7,09 8,98 9,84 9,20 10,92 12,33 4,74

Stegastes imbricatus 6,20 4,56 7,95 8,63 4,53 5,25 4,30 4,60 7,86 13,25

Gobius tetrophthalmus 9,61 10,72 5,39 4,14 5,63 5,90 9,43 9,43 11,34 12,40

Thalassoma pavo 5,47 6,90 5,11 6,20 4,45 6,28 5,18 7,11 6,53 8,27 6,87 12,55
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Gnatholepis thompsoni 6,12 7,19 6,35 7,19 5,81 5,81

Parablennius salensis 5,07

Pseudupeneus prayensis 5,65 6,74 5,70 6,14 4,87 5,16 4,89 4,51 6,33 6,56 6,85 7,19 10,07 10,03

Sargocentron hastatum 5,28 4,14 4,54 5,05 4,11 4,41 4,72 5,42 5,34 5,54

Cephalopholis taeniops 5,34 5,72 4,54 4,89 4,95 5,38 5,66 5,88 5,52

Acanthurus monroviae 4,71 4,52 4,80 5,04

Chromis multilineata 7,97 10,43 5,23 4,69 4,78 7,77 8,52 10,77 14,26 4,49

Canthigaster capistrata 5,01 5,87 4,09 6,41 5,62 5,28 5,70

Aulostomus strigosus 5,19

Sparisoma cretense 5,77 6,66 6,33 5,01 4,34 4,71 4,23 6,34 6,55 5,08 8,03 6,69 6,93 21,08

Scarus hoefleri 3,89

Coris atlantica 4,48 4,09

Bodianus speciosus 4,34 4,88

Diplodus fasciatus 4,58 4,63 4,90 5,17

Holacanthus africanus 5,01

TABLA 4. ANÁLISIS SIMPER PARA LA LOCALIDAD 2, EN LA QUE SE MUESTRAN 
LAS NUEVE ESPECIES QUE MÁS CONTRIBUYEN A DIFERENCIAR 

LOS MÉTODOS ENTRE SÍ

Especies Contribución% Acumulado%

Chromis multilineata 8,89 8,89

Thalassoma pavo 8,89 17,78

Balistes punctatus 5,93 23,71

Coris atlantica 5,93 29,64

Abudefduf hoefleri 5,47 35,10

Scarus hoefleri 5,44 40,55

Sparisoma cretense 5,44 45,99

Canthigaster capistrata 5,03 51,02

Sargocentron hastatum 4,82 55,84

TABLA 5. (A) RESULTADOS OBTENIDOS PARA EL ANÁLISIS ESPECÍFICO DONDE SE PONE 
DE MANIFIESTO LA DIFERENCIA ENTRE EL MÉTODO DE TRANSECTO Y EL CIRCULAR, 

EN CUANTO A LA RIQUEZA DE ESPECIES (S), EL NÚMERO (N) Y ÍNDICES DE DIVERSIDAD
DE MARGALEF [D= (S-1)/LNN]. (B) LISTADO DE ESPECIES EXCLUSIVAMENTE REGISTRA-

DAS POR UN MÉTODO Y POR EL OTRO

a) Análisis específico - riqueza

Método S N d

Transecto 40 59 9,56

Circular 45 71 10,31
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b) Especies 

Transecto Circular

Caranx crysos

Chilomycterus reticulatus

Diplodus puntazzo Diodon holocanthus

Gobius ateriformis Epinephelus costae

Labrisomus nuchipinnis Ophioblennius atlanticus

Scorpaena maderensis Priacanthus arenatus

Sphoeroides marmoratus Scorpaena laevis

Similiparma lurida

Synodus synodus

Virididentex acromegalus

TABLA 6. A) RESULTADOS DEL ANÁLISIS PERMANOVA EN EL QUE SE CONTRASTAN 
LAS VARIACIONES EN LA ABUNDANCIA DE ESPECIES SEGÚN EL MÉTODO DE MUESTREO 

(TRANSECTO, CIRCULAR), LA LOCALIDAD (1-8) Y LA INTERACCIÓN ENTRE ESTOS DOS 
FACTORES. B) ANÁLISIS A POSTERIORI DE LAS COMPARACIONES POR PARES DEL 

FACTOR «MÉTODO» CON CADA UNA DE LAS LOCALIDADES. LOS VALORES 
SIGNIFICATIVOS SE MUESTRAN EN NEGRITA. LOS VALORES SIGNIFICATIVOS 

(P<0,05) SE MUESTRAN EN NEGRITA

Abundancia de especies

a) Fuente de variación df SS MS Pseudo- F P (perm)

Método 1 4067,6 4067,6 1,6208 0,139

Localidad 7 83375 11911 8,0394 0,000

Método x Localidad 7 17605 2515,1 1,6976 0,001

Residual 58 85929 1481,5

Total 73 2,0434E5

b) Análisis a posteriori

t P(perm) Unique perms

Método x Localidad 1 1,494 0,061 84

Método x Localidad 2 1,989 0,011 84

Método x Localidad 3 1,412 0,091 84

Método x Localidad 4 1,294 0,113 210

Método x Localidad 5 1,001 0,432 84

Método x Localidad 6 0,966 0,556 84

Método x Localidad 7 1,477 0,048 84

Método x Localidad 8 1,001 0,469 210
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TABLA 7. RESUMEN DEL ANÁLISIS SIMPER PARA LA ABUNDANCIA DE ESPECIES 
EN EL QUE SE MUESTRAN LAS CONTRIBUCIONES (%) DE CADA ESPECIE A 

LA DISIMILITUD ENTRE LOCALIDADES. APARECEN DESTACADAS EN NEGRITA 
LAS ESPECIES QUE SE REPITEN A LO LARGO DE LOS RESULTADOS Y PRESENTAN 

PORCENTAJES DE CONTRIBUCIÓN ALTOS

Especies Contribución entre localidades

1-2 1-3 1-4 1-5 1-6 1-7 1-8 2-3 2-4 2-5 2-6 2-7 2-8 3-4

Chromis lubbocki 15,09 10,42 16,22 18,65 8,74 10,95 7,83 6,88 14,90 16,04 18,79 12,79

Stegastes imbricatus 8,64 6,35 3,76 17,07 21,77 7,78 5,63 6,59 8,46 6,66 8,44 5,11

Gobius tetrophthalmus 14,09 9,82 11,01 10,64 14,95 17,03 19,93 15,13 3,89 11,18 13,79 11,43

Thalassoma pavo 8,45 8,11 4,54 8,04 8,97 9,79 6,84 7,55 8,08 8,21 7,72 8,63 5,50

Gnatholepis thompsoni 8,61 4,65 4,61

Parablennius salensis 4,75 7,26 4,47 5,98 10,01

Pseudupeneus 
prayensis 4,73 4,92 10,75 3,31 3,31 4,64 4,70 4,42

Sargocentron hastatum 3,44

Acanthurus monroviae 5,14 5,19 5,33

Chromis multilineata 5,40 10,33 12,17 25,37 6,42 11,01 7,67 5,50 10,72 16,63 10,16

Sparisoma cretense 6,14 6,40 5,97 8,90 5,46 5,63 7,47 5,33 7,11 6,90 4,89

Scarus hoefleri 3,52

Coris atlantica 4,83 6,82 4,06

Diplodus sargus lineatus 2,98

Continuación tabla 7

3-5 3-6 3-7 3-8 4-5 4-6 4-7 4-8 5-6 5-7 5-8 6-7 6-8 7-8

Chromis lubbocki 14,39 11,76 8,23 7,34 9,16 15,33 15,84 18,24 19,35 15,76 17,03 6,86

Stegases imbricatus 6,48 6,25 12,63 14,18 4,09 3,76 9,06 11,01 11,33 12,36 16,60 18,99 8,15

Gobius tetrophthalmus 9,98 9,05 16,72 17,25 8,09 10,20 4,38 9,84 11,10 10,91 16,29 17,16

Thalassoma pavo 6,89 9,27 6,06 6,28 6,62 6,10 6,54 5,94 9,09 6,11 8,65 11,60

Gnatholepis thompsoni 5,68 7,19

Pseudupeneus 
prayensis 4,74 5,94 4,16 4,13 6,15

Acanthurus monroviae 5,50 5,09 5,11 5,32

Chromis multilineata 6,42 10,38 18,07 11,55 10,49 10,79 12,11 9,26 16,52 12,05 22,67 21,48

Sparisoma cretense 7,56 5,95 6,46 6,25 5,11 5,46 5,96 8,51 7,46 13,80

Coris atlantica 5,06 3,66

Apogon imberbis 7,22

Parapristipoma humile 4,18 6,33
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TABLA 8. SIMPER DE LA LOCALIDAD 2, EN LA QUE SE MUESTRAN LAS OCHO ESPECIES 
QUE MÁS CONTRIBUYEN A DIFERENCIAR LOS MÉTODOS ENTRE SÍ

Especies Contribución% Acumulado%

Chromis multilineata 17,58 17,58

Thalassoma pavo 12,76 30,34

Sparisoma cretense 6,92 37,26

Coris atlantica 4,98 42,24

Stegastes imbricatus 4,27 46,51

Aulostomus strigosus 4,20 50,70

Scarus hoefleri 4,07 54,77

Sargocentron hastatum 3,99 58,76

TABLA 9. NIVELES DE SIGNIFICACIÓN OBTENIDOS PARA CADA UNA DE LAS 8 LOCALIDADES 
EN RELACIÓN A LAS DIFERENCIAS EN LAS ESTIMAS ENTRE MÉTODOS DE MUESTREO Y 
LA DIVERSIDAD, SEGÚN EL ÍNDICE DE MARGALEF [D= (S-1)/LNN], DE CADA LOCALIDAD

Localidad Nivel significación d

1 0,061 2,934

2 0,011 7,145

3 0,091 6,434

4 0,113 6,188

5 0,432 4,69

6 0,556 4,263

7 0,048 3,656

8 0,469 2,682
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figuras

Figura 1. Localización de la Bahía de Murdeira, al suroeste de la isla de Sal, Cabo Verde 
y detalle de la posición de las ocho localidades donde se llevó a cabo el estudio.
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Figura 2. (a). Técnica de muestreo visual por «Transecto», las flechas discontinuas indican 
la anchura del área de muestreo (2 metros en total) y la delimitación de longitud marca 

los 20 m de distancia a muestrear. (b) Técnica de muestreo visual de tipo de «Punto fijo» 
o «Circular», la línea discontínua marca el radio de la circunferencia imaginaria a muestrear.
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Figura 3. Análisis de ordenación PCO para la variable riqueza en el que se representa el factor 
Método (a); el factor Localidad, incluyendo vectores superpuestos que representan a las once 
especies que según el análisis SIMPER contribuyen en mayor medida a las diferencias entre 
localidades (b); y una ordenación parcial de los muestreos de la localidad 2 para representar 

las diferencias encontradas entre ambos métodos en base a las especies muestreadas. 
De la misma forma, los vectores representan las nueve especies que marcaron 

las diferencias entre los métodos (c).
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Figura 4. Análisis de ordenación PCO para la variable abundancia en el que se representa el factor 
Método (a); el factor Localidad, incluyendo vectores superpuestos que representan las once espe-

cies que según el análisis SIMPER contribuyen en mayor medida a las diferencias entre localidades 
(b); y una ordenación parcial de los muestreos de la localidad 2 para representar las diferencias 
encontradas entre ambos métodos en base a las especies muestreadas. De la misma forma, los 

vectores representan las ocho especies que marcaron las diferencias entre los métodos (c).
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Figura 5. Relación entre la diversidad de cada localidad (y) y el p-valor entre métodos 
de muestreo (x). Cuanto mayor es la diversidad de la zona menor es el p-valor, es decir 

cuanto mayor es la diversidad íctica mayores son las diferencias entre métodos. 
La línea roja marca el nivel de significación p=0,05.
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ANEXO 1

Lámina 1. a. Acanthurus monroviae. b. Apogon imberbis. c. Aulostomus strigosus (Foto tomada en 
Canarias). d. Balistes punctatus. e. Ophioblennius atlanticus. f. Parablennius salensis (endémico). 

g. Caranx crysos (Foto J.M. Falcón, tomada en Canarias). h. Chaetodon robustus.
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Lámina 2. a. Chilomycterus reticulatus. b. Diodon holocanthus. c. Bathygobius casamancus. 
d. Gnatholepis thompsoni (Foto tomada en Canarias). e. Gobius ateriformis (endémico, foto

P. Wirtz). f. Gobius tetrophthalmus (endémico). g. Parapristipoma humile (endémico).
h. Myripristis jacobus.
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Lámina 3. a. Sargocentron hastatum. b. Bodianus speciosus. c. Coris atlantica (Foto T. Menut). 
d. Thalassoma pavo (Foto T. Menut). e. Labrisomus nuchipinnis. f. Pseudupeneus prayensis.

g. Gymnothorax miliaris. h. Gymnothorax vicinus.
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Lámina 4. a. Muraena melanotis. b. Holacanthus africanus. c. Abudefduf hoefleri. d. Similiparma 
lurida (Foto tomada en Canarias). e. Abudefduf saxatilis. f. Chromis lubbocki (endémico). 

g. Chromis multilineata. h. Similiparma hermani (endémico).
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Lámina 5. a. Stegastes imbricatus. b. Heteropriacanthus cruentatus. c. Priacanthus arenatus. 
d. Scarus hoefleri macho. e. Scarus hoefleri hembra. f. Sparisoma choati.

g. Sparisoma cretense. h. Scorpaena laevis.
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Lámina 6. a. Scorpaena maderensis (Foto tomada en Canarias). b. Cephalopholis taeniops. 
c. Epinephelus costae (Foto T. Melo). d. Rypticus aff. saponaceus. e. Diplodus fasciatus (endémico).

f. Diplodus sargus lineatus (endémico). g. Diplodus prayensis (endémico).
h. Diplodus puntazzo (Foto tomada en Canarias).
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Lámina 7. a. Virididentex acromegalus (endémico). b. Synodus synodus (Foto tomada 
en Canarias). c. Canthigaster capistrata (Foto tomada en Canarias). 

d. Sphoeroides marmoratus (Foto tomada en Canarias).
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MODELO TRÓFICO DEL ECOSISTEMA ROCOSO LITORAL 
DE LA ISLA DE EL HIERRO, ISLAS CANARIAS

José Carlos Mendoza* y José Carlos Hernández
Universidad de La Laguna

Resumen

Presentamos un modelo de balance de masas realizado mediante el programa Ecopath with 
Ecosim para caracterizar la estructura trófica y los principales flujos de energía del ecosistema 
sublitoral rocoso de la isla de El Hierro. El modelo se compone de 22 grupos funcionales, 
que representan las especies más características de las comunidades bentónicas de las islas 
Canarias. Los indicadores ecológicos y parámetros obtenidos en el modelo de balance de 
masas caracterizaron el ecosistema como un sistema bentónico en desarrollo, alejado de la 
madurez y con un bajo reciclaje de la materia, dominado en términos de biomasa por los 
niveles tróficos bajos e intermedios. Se identificó a los grupos de peces ictiófagos, de nive-
les tróficos altos, como las especies clave del ecosistema. Este modelo puede ser utilizado 
para la exploración de escenarios temporales que analicen el efecto de diferentes tipos de 
perturbaciones sobre los grupos clave que contribuyen a la resiliencia del ecosistema. Por 
lo que se trata de una herramienta de gran valor para los gestores de los recursos marinos 
de El Hierro, quienes pueden prever los posibles efectos ecosistémicos de nuevas medidas 
de gestión pesquera.
Palabras clave: modelo trófico, pesquerías, isla de El Hierro, ecosistemas costeros.

A trophic model of El Hierro shallow rocky 
BottoM ECoSYStEM, CaNarY iSLaNdS

abstract

We provide a mass-balance model which has been constructed using Ecopath with Ecosim 
software to characterize the trophic structure and the main energy flows of the sublittoral 
rocky-bottom ecosystem of El Hierro island. The model is composed by 22 trophic groups, 
that represent the most characteristic species of the benthic communities of the Canary 
islands. The ecological indicators and parameters resulted from the mass balance model 
characterized the ecosystem as an undeveloped system, far from the maturity status, with 
a low recycling index and dominated by mid-low trophic levels in terms of biomass. Mac-
roinvertebrate feeders and piscivorous fish groups were identified as keystone species of the 
ecosystem. This model can be used for exploring different temporal scenarios to analyse the 
effect of different type of perturbations on keystone groups that contribute to ecosystem 
resilience. in this sense, this model is a very valuable tool for the managers of El Hierro 
marine resources who can foresee the possible ecosystem effects of new fisheries policies.
Keywords: trophic model, fisheries, El Hierro island, Coastal Ecosystems.

doi: https://doi.org/10.25145/j.Si.2019.02.06
revista Scientia insularum, 2; diciembre 2019, pp. 121-150; iSSN: e-2659-6644
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1. INTRODUCCION

La isla de El Hierro (27°45’ N, 18°00’ O) es un enclave biológico de carácter 
volcánico y subtropical, situado en el archipiélago de las islas Canarias. Las aguas 
que rodean la isla son de carácter oceánico y oligotrófico (De León y Braun 1973; 
Braun 1980; Hernández 2016), sin embargo, existen unos recursos marinos diversos 
(Bortone et al. 1991) y que presentan un buen estado de conservación, sobre todo 
en la reserva marina localizada en el Mar de Las Calmas y sus alrededores (Her-
nández et al., 2008). En este área, están bien representados los hábitats costeros de 
macroalgas más conspicuos del archipiélago canario, los fondos de Lobophoras (San-
gil et al., 2011). Además, y debido a la abundancia de recursos marinos de interés 
pesquero que presenta la isla de El Hierro, se ha establecido una flota artesanal que 
centra su actividad pesquera en las aguas circundantes (De la Cruz-Modino 2011).

Durante las últimas décadas, el interés por el estudio del impacto de las 
actividades humanas en los hábitats y comunidades marinas está desarrollando la 
aplicación de un enfoque ecosistémico (Cowan et al. 2012). Este enfoque holís-
tico, útil para entender las dinámicas de los ecosistemas marinos y sus poblaciones, 
ha convertido la modelización ecológica en una herramienta fundamental para su 
análisis (Christensen y Walters 2004; Plagányi 2007). En este sentido, los mode-
los tróficos permiten caracterizar la estructura y funcionamiento de los ecosistemas 
marinos, considerando las interacciones multiespecíficas que ocurren dentro de los 
mismos. De esta forma, podemos construir una herramienta ecológica que nos pro-
porciona información estratégica en la gestión y toma de decisiones sobre los eco-
sistemas marinos que nos permita proyectar en el tiempo los resultados obtenidos 
para simular escenarios futuros.

Uno de los enfoques que permite caracterizar los ecosistemas marinos es 
el modelo trófico de equilibrio de masas «Ecopath with Ecosim» (EwE) (Polovina 
1984; Christensen y Pauly 1992). La aplicación de los modelos EwE (en su módulo 
temporal y espacial) también permite realizar modelizaciones ecológicas para eval-
uar tendencias temporales como los efectos de la pesca, la implementación de áreas 
marinas protegidas o simular escenarios de cambio climático (Pauly et al. 2000; 
Christensen y Walters 2004, 2011). En el módulo estacionario (Ecopath), en el que 
se centra este trabajo, los análisis cuantitativos de flujos de materia y energía están 
relacionadas con indicadores ecológicos que nos informan de las propiedades del 
ecosistema como la resiliencia y el estado de madurez del mismo (Odum 1969). El 
análisis de estos indicadores ecológicos puede ser de gran utilidad para contribuir al 
conocimiento de la capacidad de recuperación de los ecosistemas frente al impacto 
de las actividades humanas (Ulanowicz 1986).

En los ecosistemas costeros explotados como es el caso de la isla de El Hie-
rro, los modelos Ecopath pueden contribuir a describir la estructura, complejidad y 

* Ecología de Comunidades Marinas y Cambio Climático. Dpto. Biología Animal, Eda-
fología y Geología (U.D. Ciencias Marinas). Facultad de Ciencias (Biología). Universidad de La 
Laguna, Tenerife, Canary Islands, Spain. Autor para la correspondencia: jcmendoza85@gmail.com.

mailto:jcmendoza85%40gmail.com?subject=
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funcionamiento de las comunidades que lo componen como una herramienta para 
la conservación. Nuestro estudio se ha centrado en el ecosistema marino de la isla 
de El Hierro, para construir un modelo trófico Ecopath. De esta forma pretende-
mos caracterizar los fondos rocosos someros de El Hierro que nos sirva de base para 
establecer predicciones en base a diferentes medidas de conservación o manejos pes-
queros. En las islas Canarias, la aplicación de modelos EwE es todavía muy escasa. 
Hasta el momento, se ha desarrollado un modelo trófico en la laguna de Maspalo-
mas (Moreno y Teresa 1998) y un modelo pesquero (Couce-Montero et al. 2015) 
en la isla de Gran Canaria. Sin embargo, no existe un modelo trófico que ponga 
de manifiesto la caracterización y funcionamiento de los fondos marinos en la isla 
de El Hierro. Para la región del Atlántico-oriental, se han realizado otros mode-
los ecológicos como en la costa atlántica de Marruecos (Stanford et al. 2001), en el 
archipiélago de Azores, Portugal (Guénette y Morato 2001), en el archipiélago de 
Cabo Verde (Stobberup et al. 2004) y el golfo de Cádiz, España (Torres et al. 2013).

Por todo ello, con el fin de obtener un análisis trófico del ecosistema costero 
de El Hierro, se construyó un modelo de equilibrio de masas para: (1) describir la 
estructura trófica y los principales flujos de energía; (2) analizar los indicadores eco-
lógicos del modelo para describir las características del ecosistema desde la perspec-
tiva de la Teoría Ecológica (Lindeman 1942; Odum 1969; Ulanowicz 1986, 1995), 
evaluando la resiliencia y madurez del mismo; y (3) comparar los atributos tróficos e 
indicadores ecológicos con los demás modelos parametrizados de la región Atlánti-
co-oriental, concretamente con los de Torres et al. 2013 y Couce-Montero et al. 2015.

2. MATERIAL Y MÉTODOS

2.1. Área y período de estudio

El área representativa de los ecosistemas marinos someros (hasta los 40 
metros de profundidad) de El Hierro comprende la región del Mar de Las Calmas, 
situada en la vertiente Suroeste de la Isla. Concretamente, el área modelizada (7.46 
km2) queda integrada en los límites de la Reserva Marina de interés pesquero Punta 
Restinga-Mar de Las Calmas (RM-RMC), donde opera principalmente la flota pes-
quera artesanal (figura 1). El área de estudio, de aguas calmadas y pobres en nutrien-
tes, se caracteriza por presentar unos fondos rocosos muy escarpados donde predo-
minan las comunidades de macroalgas y una gran biodiversidad de especies ícticas 
(Brito et al. 2001; Falcón et al. 1996; Falcón 2016; Tuya et al. 2004).

Además, esta región de la Isla cuenta con un plan de seguimiento cientí-
fico y la disponibilidad de datos de abundancias de especies y descargas de pesca, 
desde que se creó la Reserva Marina en 1996, hasta la actualidad. El monitoreo de 
la abundancia de algas, peces e invertebrados marinos, mediante el seguimiento in 
situ de buceo autónomo se lleva a cabo desde 1997. Para la representación del modelo 
estacionario se eligió el período de tiempo del año 2003, por contar con la mejor 
calidad y abundancia de datos locales, tanto en las estimaciones de biomasa como 
en el registro de capturas de pesca por la flota artesanal de La Restinga. Todos los 
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datos incluidos en el modelo se han obtenido de la bibliografía, que ha sido especi-
ficada, en detalle, en el anexo 1.

2.2. Ecopath with Ecosim (EwE)

Para la construcción del modelo de equilibrio de masas de la isla de El Hie-
rro, se utilizó el módulo Ecopath (Polovina 1984; Christensen y Pauly 1992) del 
programa informático EwE (Ecopath with Ecosim), version 6.6 (Christensen y Wal-
ters, 2004; Christensen et al. 2008; Heymans et al. 2016). En términos generales, el 
módulo Ecopath describe de forma cuantitativa las interacciones tróficas y la trans-
ferencia de energía que hay en el modelo, en un estado de equilibrio en sus grupos 
tróficos y para un intervalo de tiempo establecido.

El modelo asume el equilibrio de masas mediante una serie de ecuaciones 
lineales simultáneas, una para cada especie o grupo trófico del sistema. La primera 
ecuación describe la producción en cada grupo funcional (i) de la siguiente manera:

Producción (i) = Depredación sobre (i) + Mortalidad por pesca (i) + Otras causas 
de mortalidad (i) + Biomasa acumulada (i) + Migración neta

En términos matemáticos, la primera ecuación se puede expresar como:

Bi . (P/B)i . EEi - ∑ Bj . (Q/B)j . DCij - Yi – Ei - BAi = 0

donde Bi es la biomasa del grupo funcional (i); (P/B)i es la producción del grupo 
funcional (i) por unidad de biomasa y es equivalente a la mortalidad total (Z) en 
un estado estacionario (Allen 1971); EE es la eficiencia ecotrófica de (i); (Q/B)i es el 
consumo de (i) por unidad de biomasa; DCij es la proporción de (i) en la dieta del 
depredador (j) en unidades de volumen o peso; Yi es el total de capturas de (i) por 
unidad de tiempo y área por la flota pesquera; Ei es la migración neta de (i) (emi-
gración - inmigración); BAi es la biomasa acumulada para (i).

La segunda ecuación describe el consumo en cada grupo funcional (i):

Consumo (i) = Producción (i) + Respiración (i) + Alimento no asimilado (i)

De estas ecuaciones surgen los datos que se requieren para parametrizar 
el modelo Ecopath. Para cada uno de los grupos funcionales, al menos 3 de los 4 
parámetros básicos (B, (P/B), (Q/B) y EE) deben incorporarse en el modelo, ade-
más de los valores de la dieta (DC) y capturas por la flota pesquera (Y). Una vez se 
han incluido los parámetros necesarios, el modelo se equilibra mediante las ecua-
ciones lineales y se estiman los parámetros básicos desconocidos.

Atendiendo a los supuestos básicos de Ecopath, el modelo se consideró equi-
librado cuando los datos de salida del modelo se evaluaron con el análisis de pre-ba-
lance (PREBAL), a través de los criterios de Link (2010) para comprobar si el modelo 
es coherente con los principios y leyes básicas de la ecología de ecosistemas. Ade-
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más, también se utilizó el diagnóstico de las reglas de la ecología y termodinámica 
que se describen en Darwall et al. (2010) para evaluar que se cumplen una serie de 
restricciones en los parámetros básicos del modelo.

2.3. Grupos funcionales

Para la integración de las especies en los diferentes grupos tróficos, inicial-
mente se evaluó la disponibilidad de datos de las especies representativas de los fon-
dos rocosos someros del área de estudio, hasta los 40 metros de profundidad. Este 
enfoque del modelo, excluyó algunos grupos funcionales como aves, tiburones o 
mamíferos marinos debido a la ausencia de estos niveles tróficos en la metodología 
de muestreo del área de estudio o que habitan en mar abierto. Los grupos funcio-
nales del modelo se definieron utilizando criterios de similaridad en sus roles ecoló-
gicos, sus hábitos alimenticios y su importancia en términos de la pesquería artesa-
nal de El Hierro. Finalmente, el modelo Ecopath contó con 22 grupos funcionales, 
que incluyeron 2 productores primarios, 2 grupos zooplanctónicos, 7 grupos de 
invertebrados bentónicos, 10 grupos de peces y un grupo para el detrito (tabla 1). 
La flota de pesca artesanal también se incluyó en el modelo, a partir de los datos 
del promedio de descargas del período 2003-2005. Para cada grupo funcional, ade-
más de la biomasa, se estimaron los promedios de la producción y consumo (P/B y 
Q/B), en base a los valores individuales de cada especie ponderadas por su biomasa 
relativa en el grupo. Por otra parte, se diseñó una matriz de dietas, para represen-
tar las relaciones tróficas entre los grupos funcionales del modelo (tabla 2). Todos 
los parámetros del modelo fueron transformadas a las unidades estandarizadas por 
Ecopath (toneladas . km-2. año-1). La composición de especies de todos los grupos 
funcionales y el origen de los datos para la estimación de los parámetros básicos se 
detallan en el Anexo A1.

2.4. Caracterización trófica del ecosistema

El modelo Ecopath equilibrado, una vez analizado mediante el diagnóstico 
PREBAL y las reglas de Darwall et al. 2010, permite caracterizar la estructura tró-
fica del ecosistema en base al nivel trófico de cada grupo, los flujos de energía tota-
les, índices ecológicos, eficiencias y los impactos de la pesca (Christensen y Walters 
2004; Christensen et al. 2008; Cury et al. 2005).

2.4.1. Índices de la Teoría de Ecosistemas

(1)  El índice de pedigrí fue utilizado para describir el origen de los datos y determinar 
la calidad del modelo (Pauly et al. 2000; Christensen et al. 2008). El rango 
de este índice varía desde 0 hasta 1, siendo 1 un indicador de alta calidad 
del modelo y baja incertidumbre de los datos de entrada.
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(2)  El análisis del impacto trófico mixto (ITM) se utilizó para evaluar el impacto 
trófico en la estructura y funcionamiento del ecosistema. (Ulanowicz y 
Puccia 1990). Este análisis indica los efectos, positivos o negativos, de un 
incremento de biomasa de un grupo funcional sobre los demás grupos del 
ecosistema, incluyendo la flota pesquera.

(3)  El índice de especies clave (EC) fue calculado para identificar los grupos fun-
cionales clave del ecosistema, grupos que tiene un rol importante en la red 
trófica, de acuerdo con la metodología propuesta por Valls et al. (2015).

(4)  El nivel trófico (NT) de los grupos funcionales fue calculado para identificar 
y analizar su posición ecológica en la red trófica (Lindeman 1942). La 
estructura trófica del ecosistema se representó mediante la agregación de 
los niveles tróficos en una cadena de flujos (Diagrama de espina) usando el 
enfoque propuesto por Ulanowicz (1995). Adicionalmente, este diagrama 
permite cuantificar la eficiencia en la transferencia de energía por cada 
sección o nivel trófico.

(5)  Las transferencias de energía dentro del ecosistema fueron cuantificadas a partir 
del consumo, la respiración, la importación y exportación y los flujos al de-
trito. La suma de todos ellos o flujos totales en el ecosistema (FTS) puede ser 
utilizado como un indicador del tamaño del ecosistema (Christensen y Pauly 
1993). En este sentido, un incremento de los FTS indica un incremento de 
la producción o la tasa de renovación, y el crecimiento del sistema.

Algunos indicadores ecológicos, proporcionados por el modelo, están rela-
cionados con la resiliencia y estado de madurez del sistema de acuerdo con la teo-
ría descrita por Odum (1969). Por ello, los siguientes indicadores fueron incluidos 
en el análisis del modelo: la relación entre la producción primaria total y la respi-
ración total del sistema (TPP/TR), la cual se aproxima a 1 en ecosistemas madu-
ros mientras que en ecosistemas en desarrollo el valor es superior; la relación entre 
la producción primaria total y la biomasa total (TPP/TB) con valores bajos en eco-
sistemas maduros y altos en aquellos en vías de desarrollo y, por último, la produc-
ción primaria neta del sistema (PPN), que se aproxima a 0 en ecosistemas maduros.

Adicionalmente, el modelo proporciona otros indicadores ecológicos que nos 
informan sobre la complejidad, madurez y resiliencia de la red trófica. El índice de 
omnívoría del sistema (IOS) se relaciona con la especialización trófica y se calcula 
como la varianza del NT de las presas para cada depredador. El índice de conec-
tancia (IC) muestra la relación entre el número de conexiones existentes entre gru-
pos funcionales y el número de las conexiones posibles (Christensen et al. 2008). La 
ascendencia (A), que es una medida del grado de desarrollo, organización y eficien-
cia del ecosistema (Ulanowicz 1986; Ulanowicz y Norden 1990). El límite superior 
para el tamaño de la A, se conoce como capacidad de desarrollo (C) y, la diferencia 
entre C y A se denomina superávit (O) (overhead; Ulanowicz 1986), que refleja el 
potencial de reserva cuando el sistema se enfrenta a perturbaciones externas (Ula-
nowicz 1986).
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2.4.2. Índices de reciclaje

El índice de reciclaje de Finn (IRF) (Finn 1976), representa la fracción de 
todos los flujos que se reciclan en el sistema. El índice de reciclaje por depredación 
(IRP) (Christensen et al. 2008) es una modificación del IRF que excluye los gru-
pos que reciclan el detrito. La longitud media de las vías (LMV) se define como el 
numero promedio de grupos funcionales que un flujo trófico atraviesa dentro del 
ecosistema (Finn 1976). Valores elevados para IRF, IRP y LMV son indicadores de 
madurez, resiliencia y estabilidad frente a las perturbaciones del sistema (Christen-
sen 1995), y por ello, también se utilizaron para evaluar el modelo Ecopath.

2.4.3. Índices del impacto de la actividad pesquera

Finalmente, se exploraron los indicadores relacionados con el impacto de 
la actividad pesquera, incluyendo las capturas totales y el nivel trófico promedio 
de las capturas.

3. RESULTADOS

El diagnóstico PREBAL, aplicado bajo las reglas de Link et al. 2010, demos-
tró que los resultados del modelo cumplen con los principios ecológicos. Los pará-
metros de entrada evaluados (tabla 3 y figura 2) en general, a excepción de los grupos 
planctónicos, fueron coherentes con los criterios establecidos. Sin embargo, algunos 
valores de entrada para algunos grupos funcionales resultaron no estar balanceados 
respecto a los flujos de energía, ya que inicialmente la EE resultó > 1. Tras balancear 
el modelo (EE < 1), realizando pequeños ajustes en la matriz de dietas, los resulta-
dos del diagnóstico de las reglas de la ecología y termodinámica de Darwall et al. 
(2010) mostraron consistencia en el modelo con algunas excepciones en los rangos 
de P/Q para los grupos planctónicos.

Los grupos funcionales del modelo en equilibrio (tabla 4) se integraron en 
una escala de NTs desde 1 para los productores primarios hasta de 3,89, represen-
tado por el grupo de peces piscívoros y macroinvertívoros. La estructura de la red 
trófica del ecosistema también se representó en un diagrama de flujos (figura 3).

El índice de pedigrí, que califica el modelo en base a la incertidumbre de 
los datos, obtuvo un valor de 0,69 (tabla 5). Las respuestas más destacadas entre las 
interacciones tróficas (figura 4), analizadas con el impacto trófico mixto (ITM), se 
dieron entre Coscinasterias tenuispina frente a Diadema africanum (efecto negativo) 
y las macroalgas bentónicas frente a Diadema africanum (efecto positivo). Los gru-
pos funcional clave, según el índice de especies clave (EC) definido por Valls et al. 
(2015), fue el representado por los grupos funcionales piscívoros y macroinvertívo-
ros (figura 5). En cuanto a los flujos de energía y eficiencias entre niveles tróficos 
representados por el diagrama de espina (Figura 6) se observó que los niveles tró-
ficos (NTs) de nivel 1 (PP y detritus) generan hasta el 72,85% de los flujos totales 
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del sistema (FTS). Los resultados también mostraron que la mayor concentración 
de biomasa se acumula en los primeros NTs y que la mayor eficiencia energética se 
da entre el NT II y NT III. Asimismo, las mayores exportaciones y capturas de eco-
sistema se concentran en el NT II.

Los resultados de los índices ecológicos y los flujos energéticos relacionados 
con la resiliencia y la madurez del ecosistema (tabla 5) mostraron que de los FTS 
(5513,21 t·km−2·a-1) el 35,9% son flujos al detrito, el 27,7% por consumo, el 24,9% 
se exporta o captura y el 11,5% corresponden a flujos por respiración. Los índices 
ecológicos TPP/TR, TPP/TB, y PPN demostraron que el ecosistema presenta valo-
res que lo caracterizan como un sistema inmaduro o en vías de desarrollo. Valores 
bajos en los índices de reciclaje (IRF, IRP) y en la LMV también indicaron una baja 
resiliencia del sistema frente a posibles perturbaciones. La especialización trófica del 
sistema y el número de conexiones entre grupos tróficos, definidos por el IO (0,19) 
y el IC (0,23) mostraron valores bajos, característicos de un sistema con poca com-
plejidad en su red trófica. El índice que mide el grado de desarrollo, organización 
y eficiencia del ecosistema (A) obtuvo un valor bajo (28,76%) en base a su límite 
superior de capacidad de desarrollo, y un valor alto (71,24%) en el superávit (O).

Por último, en los impactos derivados de la actividad pesquera se cuanti-
ficaron un total de 1,486 t·km-2·a-1, con un NT promedio de las capturas de 2,84.

4. DISCUSIÓN

Los resultados de este modelo han demostrado la capacidad de EwE para 
parametrizar una gran cantidad de información biológica, caracterizando la estruc-
tura y funcionamiento del ecosistema modelizado. Los valores de los índices eco-
lógicos estimados por el modelo, han definido el ecosistema de El Hierro desde un 
enfoque holístico como un sistema de baja complejidad, inmaduro y en vías de desa-
rrollo. Además, la modelización de todos estos parámetros y los resultados obtenidos 
han identificado las características tróficas más relevantes y las áreas de conocimiento 
científico que más limitaciones presenta en el ecosistema de la isla de El Hierro.

Este trabajo es el primero que describe en profundidad un modelo trófico 
en la isla de El Hierro. Con la finalidad de entender los procesos que mantienen al 
ecosistema, se sintetizó la información biológica y pesquera del área de estudio, con-
fiando en la fiabilidad de los datos para construir un modelo de buena calidad. Sin 
embargo, la falta de información o presencia de grandes niveles tróficos (mamíferos 
marinos, aves, tiburones), fue un limitante para construir los grupos funcionales en 
los niveles superiores del sistema. Dentro de las limitaciones, el pedigrí del modelo 
presentó unos valores aceptables en cuanto a la calidad de los datos según los índi-
ces de pedigrí recopilados de 150 modelos publicados (Morissette 2007). Los resul-
tados del diagnóstico PREBAL resultaron según lo esperado, las relaciones P/B y 
Q/B disminuyen conforme aumentan los niveles tróficos, con la excepción de los 
grupos planctónicos que, además, se representaron en varios subgrupos para desta-
car la importancia del sistema oligotrófico de las islas Canarias (Hernández, 2016).
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La estructura trófica del ecosistema se pudo determinar a través de nive-
les tróficos continuos, típica de sistemas en desarrollo, en la que se reflejó una con-
centración de biomasa y principales flujos en los niveles tróficos bajos e interme-
dios. Este reparto estructural de biomasa y flujos tróficos es más similar al modelo 
de la isla de Gran Canaria que al modelo del golfo de Cádiz, donde la concentra-
ción de biomasa y flujos principales se reparte también en los niveles tróficos inter-
medios y superiores.

Las interacciones tróficas más importantes según el análisis de ITM, así como 
el análisis de EC, señalaron a los grupos funcionales implicados en la aparición de 
blanquizales en las islas Canarias (Hernández et al. 2008). Estos grupos están repre-
sentados por el equinodermo Diadema africanum, los depredadores especializados 
en controlar sus poblaciones (Clemente et al. 2010) y el principal alimento de esta 
especie de erizo, las macroalgas bentónicas. Por ello, los resultados del modelo nos 
advierten de la vulnerabilidad del equilibrio que existe entre estos grupos tróficos y 
del gran impacto que puede suponer la alteración de los mismos.

La caracterización del modelo en base a los índices ecológicos propuestos 
por Odum (1969), presentó resultados similares respecto a los modelos comparados 
del Atlántico-oriental. Los flujos totales del sistema (FTS), indicadores del tamaño 
del sistema, fueron ligeramente inferiores en el modelo de El Hierro respecto a los 
modelos comparados en el Atlántico-oriental, probablemente por la exclusión de 
los niveles tróficos más altos (aves, tiburones, mamíferos marinos). Fueron varios 
los índices ecológicos los que contribuyeron a caracterizar el ecosistema modeli-
zado como en fase de crecimiento o desarrollo, como TPP/TR, TPP/TB, PPN, IO, 
IC, A y O. Del mismo modo fueron caracterizados los modelos de Gran Canaria 
y golfo de Cádiz. Sin embargo, aunque el grado de complejidad o desarrollo de los 
ecosistemas comparados es similar, existen pequeñas diferencias, por ejemplo en 
los índices de omnivoría (IO) y conectancia (IC) dependiendo de las conexiones 
tróficas y de los hábitos tróficos de las especies que componen el modelo (especia-
listas ó generalistas).

Los índices de reciclaje (IRF, IRP) y la LMV presentados por el modelo fue-
ron relativamente bajos, comparados con los obtenidos en los modelos de Gran Cana-
ria y Golfo de Cádiz, lo que se podría ser debido a la presión pesquera que hay en 
el ecosistema. Las capturas totales de la actividad pesquera artesanal (1,4 t·km−2·a-1) 
en el ecosistema sugiere que hay una explotación moderada de los recursos en rela-
ción a las capturas totales de la actividad pesquera que opera en el modelo de Gran 
Canaria o Golfo de Cádiz (4,5 t·km−2·a-1), donde las flotas pesqueras son de carác-
ter industrial y las capturas son más elevadas. Esta característica también se refleja 
en el nivel trófico promedio de las capturas, siendo 2,83 en la flota artesanal de La 
Restinga, frente a 3,43 y 3,32 en Gran Canaria y Golfo de Cádiz, respectivamente. 
Estos resultados pueden explicarse por la multiespecificidad de las capturas de la 
flota de El Hierro y en el bajo nivel trófico de la especie que cuenta con más descar-
gas en peso, Sparisoma cretense.

Desde el punto de vista de la modelización trófica, este modelo puede servir 
de base para realizar exploraciones temporales o crear escenarios simulados, relacio-
nados con los procesos bióticos o abióticos que fuercen cambios en la estructura y 
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funcionamiento de la red trófica, como pueden ser diferentes estrategias pesqueras 
o catástrofes naturales como el vulcanismo reciente. Por lo que creemos que es una
herramienta de gran utilidad para el manejo y la conservación de los recursos pes-
queros litorales de la isla de El Hierro.

5. AGRADECIMIENTOS

A todos los compañeros que de una forma u otra, nos han acompañado 
durante estos años y han compartido con nosotros campañas, buceos, reuniones, 
vacilones, etc. A las gentes de La Restinga, un lugar único, maravilloso, donde el 
tiempo se detiene para dejarnos ver una naturaleza única, indómita, prístina.

6. CONTRIBUCIÓN DE LOS AUTORES

Conceptualización: JCM
Metodología y trabajo de campo: JCM y JCH
Análisis de datos: JCM 
Preparación del escrito original: JCM
Corrección y edición del escrito definitivo: JCH

Recibido: enero de 2020; aceptado: febrero de 2020



R
e

vi
s

ta
 S

c
ie

n
ti

a
 In

s
u

la
r

u
m

, 2
; 2

01
9,

 p
p.

 1
21

-1
50

1
3
1

REFERENCIAS

Allen, R.R. 1971. Relation between production and biomass. J Fish Res Board Can 28: 1573-1581.

Bortone, S.A., Van Tassell, J., Brito, A., Falcón, J.M. y Bundrick, C.M. 1991. A visual assess-
ment of the inshore fishes and fishery resources off El Hierro, Canary Islands: a baseline 
survey. Sci Mar 55: 529-541.

Braun. J.G. 1980. Estudios de producción en aguas de las islas Canarias I- Hidrografía, nutrientes 
y producción primaria. Bol Inst Esp Oceanogr 5: 147-154.

Brito, A., Falcón, J.M., González, G., Pascual, P., Sancho, A., Dorta, C., Hernández, J.C., 
García, N. 2001e. Valoración de indicadores naturales del efecto reserva en la Reserva 
Marina de La Restinga-Mar de las Calmas. Departamento de Biología Animal (Ciencias 
Marinas), Universidad de La Laguna.

Brito, A., Falcón, J.M. y Herrera, R. 2005. Sobre la tropicalización reciente de la ictiofauna 
litoral de las islas Canarias y su relación con cambios ambientales y actividades antrópi-
cas. Vieraea, 33: 515-525.

Christensen, V. y Pauly, D. 1992. ECOPATH II–a software for balancing steady-state ecosystem 
models and calculating network characteristics. Ecol Modell 61(3-4): 169-185.

Christensen. V. y Pauly. D. 1993. Trophic models of aquatic ecosystems. (Vol. 26). WorldFish.

Christensen, V. 1995. Ecosystem maturity - towards quantification. Ecol Modell 77: 3-32.

Christensen. V. y Walters, C.J. 2004. Ecopath with Ecosim: methods, capabilities and limita-
tions. Ecol Modell 172: 109-139.

Christensen. V., Walters, C.J., Pauly, D. y Forrest, R. 2008. Ecopath with Ecosim version 6. 
User guide. Len Oce Futs Proj 235.

Christensen, V. y Walters, C.J. 2011. Progress in the use of ecosystem models for fisheries man-
agement. Ecosystem approaches to fisheries: a global perspective. Cambridge University 
Press, Cambridge 189-205.

Clemente, S., Hernández, J.C., Rodríguez, A. y Brito, A., 2010. Identifying keystone pred-
ators and the importance of preserving functional diversity in sublittoral rocky-bottom 
areas. Marine Ecology Progress Series 413, 55-67.

Couce-Montero, L., Christensen, V. y Castro, J.J. 2015. Effects of small-scale and recreational 
fisheries on the Gran Canaria ecosystem. Ecol Modell 312:61-76.

Cowan Jr, J.H., Rice, J.C., Walters, C.J., Hilborn, R., Essington, T.E., Day Jr, J.W. y Boswell, 
K.M. 2012. Challenges for implementing an ecosystem approach to fisheries management. 
Mar Coast Fish 4(1): 496-510.

Cury, P., Bakun, A., Crawford, R.J.M., Jarre, A., Quinones, R.A., Shannon, L.J. y Verh-eye, 
H.M. 2000. Small pelagics in upwelling systems: patterns of interaction and structural
changes in «wasp-waist» ecosystems. ICES J Mar Sci 57: 603-618.

Cury, P.M., Mullon, C., Garcia, S.M. y Shannon, L.J. 2005. Viability theory for an ecosystem 
approach to fisheries. ICES J Mar Sci J 62: 577-584.

Darwall, W.R., Allison, E.H., Turner, G.F. y Irvine, K. 2010. Lake of flies, or lake of fish? A 
trophic model of Lake Malawi. Ecol Modell 221(4): 713-727.



R
e

vi
s

ta
 S

c
ie

n
ti

a
 In

s
u

la
r

u
m

, 2
; 2

01
9,

 p
p.

 1
21

-1
50

1
3
2

De La Cruz-Modino, R. 2011. Turismo, pesca y gestión de recursos. Aportaciones desde La Restinga 
y L̀ Estartit. Premio de Investigación Cultural Marqués de Lozoya 2009. Secretaría General 
Técnica. Centro de Publicaciones. Ministerio de Educación, Cultura y Deporte. 225 pp.

De León, A.R. y Braun, J.G. 1973. Ciclo anual de la producción primaria y su relación con los 
nutrientes en aguas canarias. Bol Inst Esp Oceanogr 167, 1-24.

Falcón, J.M., Bortone, S.A, Brito, A. Bundrick, C.M. 1996. Structure of and relationships 
within and between the littoral, rock-substrate fish communities off four islands in the 
Canarian Archipelago. Mar. Biol. 125(2), 215-231.

Falcón, J.M. 2016. Ictiofauna de las islas canarias. Análisis biogeográfico. 2016. Doctoral thesis. 
Universidad de La Laguna. Tenerife, islas Canarias, 310 pp.

Finn, J.T. 1976. Measures of ecosystem structure and function derived from analysis of flows. J Theor 
Biol 56:363-380.

Guénette, S. y Morato, T., 2001. The Azores Archipelago, 1997. Fish Cent Res Rep, 9(4), 241-270.

Hernández, C.A. 2016. Sistema de carbono y productividad primaria en zonas costeras de Canar-
ias en un contexto de Cambio Global. Doctoral thesis. Universidad de La Laguna, Tener-
ife, islas Canarias, 210 pp.

Heymans, J.J., Coll, M., Link, J.S., Mackinson, S., Steenbeek, J., Walters, C. y Christen-
sen, V. 2016. Best practice in Ecopath with Ecosim food-web models for ecosystem-based 
management. Ecol Modell 331: 173-184.

Lindeman, R.L. 1942. The trophic-dynamic aspect of ecology. Ecol 23: 399-417.

Link, J.S. 2010. Adding rigor to ecological network models by evaluating a set of pre-balance diag-
nostics: a plea for PREBAL. Ecol Modell 221: 1580-1591.

Odum, E.P. 1969. The strategy of ecosystem development. Science 164: 262-270.

Pauly, D., Christensen, V. y Walters, C. 2000. Ecopath, Ecosim, and Ecospace as tools for eva-
luating ecosystem impact of fisheries. ICES J Mar Sci: J Conseil 57: 697-706.

Polovina, J.J. 1984. Model of a coral reef ecosystem. Coral reefs 3: 1-11.

Sangil, C., Sanson, M. y Afonso, J. 2011. La vegetación sublitoral de sustratos rocosos en El Hie-
rro (islas Canarias): relación entre variables ambientales y estructura de las comunidades 
de macroalgas. Vieraea, 39, 167-182.

Stanford, R., Lunn, K. y Guénette, S., 2001. A preliminary ecosystem model for the Atlantic 
coast of Morocco in the mid-1980 s. Fish Cent Res Rep, 9 (4), 314-344.

Stobberup, K.A., Ramos, V.D.M. y Coelho, M.L. 2004. Ecopath model of the Cape Verde coas-
tal ecosystem. In West Afr Mar Ecos, MLD Palomares and D. Pauly.

Torres, M.A., Coll, M., Heymans, J.J., Christensen, V. y Sobrino, I. 2013. Food-web struc-
ture of and fishing impacts on the Gulf of Cadiz ecosystem (South-western Spain). Ecol 
Modell 265: 26-44.

Tuya, F., Boyra, A., Sanchez-Jerez, P., Barbera, C., Haroun, R.J. 2004. Relationships between 
rockyreef fish assemblages, the sea urchin Diadema antillarum and macroalgae through-
out the Canarian Archipelago. Mar Ecol Prog Ser, 278, 157-169.

Ulanowicz, R.E. 1986. Growth and Development: Ecosystems Phenomenology. Springer 203 pp.

Ulanowicz, R.E. 1995. Utricularia’s secret: the advantage of positive feedback in oligotrophic envi-
ronments. Ecol Modell 79 (1-3): 49-57.



R
e

vi
s

ta
 S

c
ie

n
ti

a
 In

s
u

la
r

u
m

, 2
; 2

01
9,

 p
p.

 1
21

-1
50

1
3
3

Ulanowicz, R.E. y Puccia, C.J. 1990. Mixed trophic impacts in ecosystems. Coenoses 5: 7-16.

Ulanowicz, R.E. y Norden, J.S. 1990. Symmetrical overhead in flow networks. Int J Syst Sci 21: 
429-437.

Valls, A., Coll, M. y Christensen, V. 2015. Keystone species: toward an operational concept for 
marine biodiversity conservation. Ecol Monogr, 85(1), 29-47.

TABLAS

TABLA 1. PARÁMETROS DE ENTRADA DEL MODELO DE LA ISLA DE EL HIERRO
(ISLAS CANARIAS), PARA EL AÑO 2003. P/B: PRODUCCIÓN/BIOMASA; 

Q/B: CONSUMO/BIOMASA; P/Q: PRODUCCIÓN/CONSUMO. UNIDADES DE BIOMASA 
(TONELADAS . KM−2. AÑO-1); COCIENTES: (AÑO-1). DESCARGAS (TONELADAS .

KM−2 . AÑO-1). *: VALORES ESTIMADOS POR ECOPATH

Grupo funcional Biomasa P/B Q/B P/Q Descargas

1 Fitoplancton 7,40 187,78

2 Macroalgas bentónicas 72,26 10,16

3 Bacterioplancton 9,60 27,93 69,82* 0.40

4 Mesozooplancton 1,280 38,10* 95,25 0.40

5 Meiofauna bentónica 15,35 6,55 18,15

6 Macroinvertebrados detritívoros 33,46 0,945 7,49

7 Diadema africanum 2,060 1,38 8,15

8 Coscinasterias tenuispina 1,250 1,24 6,05

9 Macrocrustáceos 7,65 1,18 11,59

10 Moluscos 6,35 1,97 8,56

11 Cefalópodos 0,85 1,47 5,25

12 Sarpa salpa 0,10 2,40 19,80 0,10

13 Espárdios 0,59 0,57 5,51

14 Sparisoma cretense 0,29 5,06 13,50 0,77

15 Peces planctívoros 0,95 0,68 6,89

16 Peces microinvertívoros 0,37 0,75 7,49

17 Peces piscívoros y microinvertívoros 1,47 0,94 5,87 0,12

18 Peces macroinvertívoros 0,14 1,35 4,87 0,05

19 Pequeños piscívoros y macroinvertívoros 0,39 0,59 4,53 0,13

20 Piscívoros y macroinvertívoros 0,27 1,01 2,97 0,22

21 Morenas 0,07 1,43 3,74 0,07

22 Detritus 21,18
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TABLA 3. DIAGNÓSTICOS UTILIZADOS PARA BALANCEAR EL MODELO DE LA ISLA 
DE EL HIERRO (ISLAS CANARIAS) EN BASE A LAS REGLAS DE LINK (2010) Y DARWALL

ET AL. 2010. LA LISTA DE VERIFICACIÓN PRESENTA LAS REGLAS Y EL ESTADO DE 
LAS MISMAS EN EL MODELO.* LAS POSIBLES OBSERVACIONES PARA CADA UNA DE 

LAS REGLAS APARECEN EN LOS COMENTARIOS. B: BIOMASA, Q: CONSUMO, 
P: PRODUCCIÓN, PP: PRODUCCIÓN PRIMARIA, R: RESPIRACIÓN, NT: NIVEL TRÓFICO, 

EE: EFICIENCIA ECOTRÓFICA

Clase de 
diagnóstico Reglas Estado Observaciones

1- PREBAL

B a través de gru-
pos y NTs

Abarca un rango de 5-7 órdenes de mag-
nitud OK

L pendiente disminuye un 5-10% a lo largo 
que incrementan los NTs OK

Pocos grupos por encima o por debajo de la 
pendiente de la línea OK Excepto Sarpa salpa y Sparisoma

cretense

Relación de B

B del depredador menor que la de su presa OK Excepto grupos planctónicos
(sistema oligotrófico)

Distribución equitativa de B en NTs 
comparables en la principales vías de flujo 
trófico

OK

Tasas vitales a 
través de grupos 
y NTs

Q/B y P/B conforme aumenta NTs OK

Pocos grupos notablemente por encima o 
por debajo de la pendiente de la línea OK Excepto macroinvertebrados de-

tritívoros y Diadema africanum

Tasas vitales

Relación de tasas vitales de depredador 
menor que la de sus presas OK

P/B a través de grupos menor que la PP OK

P/Q menor a 1 para cada grupo OK

P/R menor a 1 para cada grupo OK Excepto bacterio y mesozoo-
plancton 

2- Reglas ecológicas y termodinámicas

A partir de 
Darwall et al., 
2010:

EE estimada < 1 para todos los grupos 
funcionales OK

Valores de P/Q (relación producción/con-
sumo o eficiencia bruta de conversión de 
alimento (GE) está entre 0,1 y 0,3 con la 
excepción de algunos grupos de crecimien-
to rápido)

OK Excepto grupos planctónicos
(sistema oligotrófico)

R/A (respiración/asimilación alimento) < 1 OK

R/B (respiración/biomasa) está entre 1 y 10 
para peces y valores mayores para pequeños 
organismos

OK Excepto Sarpa salpa

EN (eficiencia neta conversión de alimento) 
< GE OK

P/R (producción/respiración) < 1 OK
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TABLE 5. RESUMEN DE LOS FLUJOS BÁSICOS E ÍNDICES ECOLÓGICOS DEL MODELO 
DE LA ISLA DE EL HIERRO (ISLAS CANARIAS)

Indicadores ecológicos Valores Unidades

Ecopath índice pedigrí  0,690

Flujos totales (FTS) 5513,1 t·km−2·a-1

Sum de todos los consumos 1524,48 t·km−2·a-1

Sum de todas las exportaciones 1376,38 t·km−2·a-1

Sum de todos los flujos respiración 637,52 t·km−2·a-1

Sum de todos los flujos al detrito 1974,82 t·km−2·a-1

Producción primaria total/Respirción total (TPP/TR) 3,15 t·km−2·a-1

Producción primaria neta (PPN) 2013,65 t·km−2·a-1

Producción primaria total /Biomasa total (TPP/TB) 7,88 t·km−2·a-1

Biomasa total/Flujos totales (TB/FTS) 0,027 y-1

Índice de reciclaje de Finn (IRF) 6,26 %

Índice de reciclaje por depredación (IRP) 2,16 %

Longitud media de las vías (LMV) 2,73

Ascendencia (A) 28,76 %

Capacidad de desarrollo (C) 21982 flowbits

Superávit (O) 71,24 %

Índice de omnivoría del sistema (IOS) 0,191

Índice de conectancia (IC) 0,230

Eficiencia total de todos los flujos (TTE) 10,10 %

Capturas totales 1,486 t·km−2·a-1

Nivel trófico promedio de las capturas 2,839
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FIGURAS

Figura 1. Mapa de las Islas Canarias, mostrando la localización de la Reserva de 
Punta Restinga –Mar de Las Calmas–. En gris, el área modelizada con Ecopath.
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Figura 2. Relaciones vitales (en escala logarítmica) a través de los grupos y niveles tróficos 
del modelo de la isla de El Hierro (Islas Canarias), para el año 2003. Los niveles tróficos (NTs) 

aumentan de izquierda a derecha y se presentan las líneas de tendencia. Los números hacen 
referencia a cada grupo funcional descrito en la tabla 1. B: biomasa, Q: consumo, P: producción

Figura 3. Diagrama de flujo y niveles tróficos de los 22 grupos funcionales incluidos en el modelo 
de la isla de El Hierro (Islas Canarias), para el año 2003. Los círculos son proporcionales a la bio-

masa de cada grupo funcional y las líneas representan las conexiones tróficas entre grupos. 
El grosor de las líneas de conexión es proporcional a la magnitud de los flujos tróficos. 

Los números hacen referencia a cada grupo funcional descrito en la tabla 1.
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Figura 4. Impactos tróficos mixtos entre los grupos funcionales del modelo de la isla de El Hierro 
(Islas Canarias), para el año 2003. Las tonalidades azules indican un impacto relativo neto 

positivo y las tonalidades rojas un impacto relativo neto negativo. Los números hacen 
referencia a cada grupo funcional descrito en la tabla 1.

Figura 5. Índice de especies clave (EC) sensu Valls et al. 2015 para los grupos funcionales incluidos 
en el modelo de la isla de El Hierro (Islas Canarias), para el año 2003. El tamaño de los círculos 

es proporcional a la biomasa de cada grupo funcional. Los números hacen referencia 
a cada grupo funcional descrito en la tabla 1.
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Figura 6. Diagrama de espina de los flujos y eficiencias entre los niveles tróficos del modelo 
de la isla de El Hierro (Islas Canarias), para el año 2003. Las unidades de los flujos están 

en toneladas . km−2. año-1 P: productores, D: detrito, NT: nivel trófico.
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Apéndice A

Tabla A1. Descripción de los parámetros de entrada y las referencias 
por grupos funcionales del modelo de la isla de El Hierro. 

Los porcentajes representan la composición de especies
en términos de peso para cada grupo funcional

Grupo funcional Parámetro Referencias y origen de los datos

1. Fitoplancton B

P/B

– A rístegui et al. (2001)
Factor de conversión utilizado para transformar
unidades de carbono a unidades de materia orgáni-
ca (Dalsgaard y Pauly 1997)

– A rístegui et al. (2001)

2. Macroalgas bentónicas

100% Lobophora variegata B

P/B

Hábitat del área en el modelo: 84.5%

– Muestreos mediante buceo autónomo (2003)
(método de transecto 50x50 cm -0,25cm2) en
localidades del área de estudio para obtener
porcentajes de cobertura y el peso húmedo por área
(Tuya y Haroun 2006). 10 réplicas que abarcan
el rango batimétrico del modelo (0-40m) en cada
localidad de estudio.

– Hernández (2016)

3. Bacterioplancton B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

– Estimada a partir de la relación BOC/POC (Bacte-
rial organic carbon / Phytoplankton organic carbon) 
en las Islas Canarias (Arístegui et al. 2001).
Factor de conversión utilizado para transformar
unidades de carbono a unidades de materia orgáni-
ca (Sherr y Sherr 1984).

– Bode et al. (2001)
– Estimado a partir de P/Q= 0,4
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– A rístegui et al. (2001)

4. Mesozooplancton

82,5-87%	 Copépodos
12%	 Apendiculariáceos
8%	 Ostrácodos
≤ 1%	 Cladóceros, pterópodos 

y larvas de eufausáceos

B
P/B
Q/B
U/Q
Dieta

– A rístegui et al. (2001)
– Huggett et al. (2009)
– Hernández-León et al. (2001)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– A rístegui et al. (2001)

5. Meiofauna bentónica 

56,50%	 Poliquetos
24,08%	 Decápodos 
19,42%	 Equinoideos

B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

– Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio

– Brey (2001)
– Estimado a partir de Moens y Vincx (1996)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Estimado a partir de Moens y Vincx (1996)

6. Macroinvertebrados detritívoros

98,95%	 Holoturia sanctori
  1,05%	 Hermodice carunculata

B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

– Estimada a partir de las densidades de Ortega
et al. (2009) en la Isla de El Hierro; Navarro et al.
(2013) (peso promedio de la especie en la isla de
Gran Canaria); Conand (1993) (relación talla-peso 
para Holoturia atra)

– Brey (2001)
– Pauly et al. (1993); Opitz (1996)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– A sunción:  se alimenta exclusivamente del detrito
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7. Diadema africanum B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

– Muestreos mediante buceo autónomo (transecto
lineal) en el área de estudio (densidades) y relación
talla-peso de la especie (Hernández et al. 2005).
10 réplicas que abarcan el rango batimétrico del
modelo (0-40m) en cada localidad de estudio.

– Ebert (1985)
– T uya et al. (2001)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– A sunción:  Se alimenta exclusivamente de macro-

algas

8. Coscinasterias tenuispina B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

–  Muestreos mediante buceo autónomo (transecto
lineal) en el área de estudio (densidades) y relación
talla-peso muestreada en un área similar (isla de 
Tenerife– Islas Canarias).

–  Brey (2001)
–  Brey (2001)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
–  Estimado a partir de Ortega et al. (2011)

9. Macrocrustáceos

22,38%    Percnon gibbesi 
77,62%    Stenorhynchus lanceolatus

B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

–  Estimada a partir de las densidades de Ortega et 
al. (2009) en la Isla de El Hierro; Robinson et al.
(2010) (relación talla-peso); Sciberras et al. (2008)
(peso corporal promedio por especie).

–  Brey (2001)
– Pauly et al. (1993); Opitz (1996)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Sciberras et al. (2008)

10. Moluscos

83,16% Pagurus prideaux
11,25%  Stramonita haemastoma
  5,59%  Dardanus sp.

B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

–  Estimada a partir de las densidades de Ortega et al. 
(2009) en la Isla de El Hierro 

– D e otro modelo (Couce-Montero et al. 2015)
– D e otro modelo (Couce-Montero et al. 2015)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
– R amsay et al. (1996)

11. Cefalópodos

50% Octopus vulgaris 
50% Sepia officinalis

B

P/B
Q/B
U/Q
Dieta

–  Estimada a partir de las densidades de Ortega 
et al. (2009) en la Isla de El Hierro; López (2000)
(relación talla-peso y peso medio corporal en la isla
de Gran Canaria) 

– D e otro modelo (Couce-Montero et al. 2015)
– D e otro modelo (Couce-Montero et al. 2015)
– A sunción (Christensen et al. 2008)
–  Castro y Guerra (1990); López (2000)

12. Sarpa salpa B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta
Descargas

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir
de la ecuación empírica de Pauly (1980).  L∞ y K
de Villamil et al. (2001)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Villamil et al. (2001)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Havelange et al. (1997)
–  Calculadas a partir del monitoreo de la pesca ar-

tesanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa 
et al. 2010).
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13. Espáridos

59,40% Diplodus vulgaris
22,71% Diplodus cervinus
16,45% Diplodus sargus
   1,42% Diplodus puntazzo

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de 
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe 
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería 
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005. 

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir 
de la ecuación empírica de Pauly, 1980. L∞ y K 
de Pajuelo y Lorenzo (2002); Pajuelo y Lorenzo 
(2003); Pajuelo et al. (2003); Domínguez-Seoane 
et al. (2006)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ 
de Pajuelo y Lorenzo (2003), Pajuelo y Lorenzo 
(2002) y Domínguez-Seoane et al. (2006)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
–  Clemente et al. (2010); Mann y Buxton (1992); 

Gonçalves y Erzini (1998)

14. Sparisoma cretense B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

Descargas

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de 
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe 
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería 
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005. 

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir 
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de 
González et al. (1993)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
González et al. (1993)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
–  Muestreos estomacales de individuos del área de 

estudio.
–  Calculadas a partir del monitoreo de la pesca ar-

tesanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa 
et al. 2010).

15. Peces planctívoros

 67,91%	Boop boops
30,30%	Chromis limbata
  1,79%	Atheryna presbyter

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de 
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe 
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería 
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005. 

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir 
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de 
Pajuelo y Lorenzo (2000)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Morato et al. (2001), Pajuelo y Lorenzo (2000) y 
Monteiro et al. (2006)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– R andall (1967)

16. Peces microinvertívoros

84,26% Thalassoma pavo
14,06% Similiparma lurida
   1,01% Canthigaster capistrata
  0,43% Gnatholepis thompsoni 
  0,16% Apogon imberbis 
  0,08% Sphoeroides marmoratus

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de 
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe 
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería 
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir 
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de 
Clemente et al. (2010) 

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Klein (2007)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– R andall (1967); Clemente et al. (2010); Mance-

ra-Rodríguez y Castro-Hernández (2015); Marna-
ne y Bellwood (2002)
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17. Peces Planctívoros y microin-
vertívoros

82,91% Oblada melanura
16,67% Kyphosus sectatrix
   0,42% Trachinotus ovatus

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

Descargas

– Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

– P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de
Mora (2013) y Pallaoro et al. (1998)

– Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Mora (2013) y Pallaoro et al. (1998)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Moreno y Castro (1995); Silvano y Güth (2006); 

Lenfant and Olive (1998)
– Calculadas a partir del monitoreo de la pesca ar-

tesanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa 
et al. 2010).

18. Peces macroinvertívoros

48.75% Canthidermis sufflamen
24.39% Aluterus scriptus
  19.11% Chilomycterus reticulatus
 5.69% Heteropriacanthus cruentatus
 1.51% Scorpaena maderensis
 0.43% Stephanolepis hispidus
 0.12% Coris julis

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

Descargas

– Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

– P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de
Alarcón et al. (2017), Clemente et al. (2010), Brito 
y Falcon (1990), Ghosh et al. (2011) y Mance-
ra-Rodríguez y Castro-Hernández (2004)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Brito y Falcón (1990) y Clemente et al. (2010)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Clemente et al. (2010); Brito y Falcon (1990); La 

Mesa et al. (2007)
–  Calculadas a partir del monitoreo de la pesca arte-

sanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa et 
al. 2010).

19. Pequeños Planctívoros y ma-
croinvertívoros

59,30% Pseudocaranx dentex
31,79% Aulostomus strigosus
 3,10% Serranus atricauda
 2,21% Sphyraena viridensis
 2,08% Balistes capriscus
 1,37% Caranx latus
 0,15% Synodus synodus

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

Descargas

– Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

– P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de
Tuset et al. (2004), Froese et al. (2013) y Clemente
et al. (2010)

– Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Kulbicki et al. (2005)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– R andall (1967); Morato et al. (2000); Golani 

(1993); Barreiros et al. (2002)
– Calculadas a partir del monitoreo de la pesca ar-

tesanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa 
et al. 2010).
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20. Peces piscívoros y macroinver-
tívoros

43,31% Epinephelus marginatus
40,88% Mycteroperca fusca
  8,79% Seriola dumerili 
  7,02% Bodianus scrofa

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta
Descargas

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K
de Bustos-Leon (2009), Clemente et al. (2010) y
Harmelin (1999)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Bustos-Leon (2009) y Ferreira et al. (2008)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Linde et al. (2004), Clemente et al. (2010); Bus-

tos-Leon (2009)
–  Calculadas a partir del monitoreo de la pesca ar-

tesanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa 
et al. 2010)

21. Morenas

46,03% Muraena helena
53,97% Gymnotorax unicolor

B

P/B

Q/B

U/Q
Dieta

Descargas

–  Muestreos mediante buceo autónomo en el área de
estudio (censos visuales de abundancia).  Informe
de la Universidad de La Laguna y la Viceconsejería
de Pesca del Gobierno de Canarias en 2005.

–  P/B=Z=F+M donde F=C/B y M calculada a partir
de la ecuación empírica de Pauly (1980). L∞ y K de
Jimenez et al. (2007)

–  Ecuación empírica de Pauly et al. (1990). W∞ de 
Ferreira et al. (2008)

– A sunción (Christensen et al. 2008)
– Matic-Skoko et al. (2010); Randall (1967) 
–  Calculadas a partir del monitoreo de la pesca ar-

tesanal de La Restinga (2003-2005) (Martín-Sosa 
et al. 2010)

22. Detritus B –  Estimada a partir de la ecuación empírica de Pauly 
et al. (1993):
Log D = 0,954 log PP + 0,863 log * E - 2,41
E= 40 metros
PP= Producción primaria (a partir del valor estima-
do de fitoplancton)
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GELIDIALES (RHODOPHYTA) IN THE CANARY ISLANDS: 
PREVIOUS STUDIES AND FUTURE PERSPECTIVES

Beatriz Alfonso*, Carlos Sangil and Marta Sansón
Universidad de La Laguna

Abstract

Gelidiales is a red algae order which belongs to the class Florideophyceae and comprises 
four genetically recognized families: Gelidiaceae, Gelidiellaceae, Pterocladiaceae and Or-
thogonacladiaceae. It is a copious order characterized in the Canary Islands by 16 species, 
some of which are endemic and canopy-forming with populations in unforeseen decline 
over the last four decades. The aim of this article is to examine all previous studies into 
the Gelidiales in the Canary Islands, in order to synthesize and demonstrate the relevance 
of these species to the benthic marine communities of the archipelago. This review also 
identifies those knowledge gaps that need to be addressed to predict future changes in the 
marine ecosystems and suggest conservation and/or recovery plans for their populations.
Keywords: canopy-forming species, endemism, Gelidiaceae, Gelidiellaceae, phenology, 
Pterocladiaceae, herbarium.

GELIDIALES (RHODOPHYTA) EN LAS ISLAS CANARIAS: 
ESTUDIOS PREVIOS Y PERSPECTIVAS FUTURAS

resumen

Gelidiales es un orden de algas rojas perteneciente a la clase Florideophyceae que está 
constituido por cuatro familias reconocidas genéticamente: Gelidiaceae, Gelidiellaceae, 
Pterocladiaceae y orthogonacladiaceae. Es un orden numeroso caracterizado en Canarias 
por 16 especies, algunas de ellas endémicas, formadoras de hábitats y con poblaciones en 
marcado declive en las últimas décadas. El objetivo de este trabajo es revisar todos los 
estudios previos publicados sobre Gelidiales en las islas Canarias con el fin de sintetizar 
y mostrar su protagonismo en las comunidades bentónicas marinas del archipiélago. Esta 
síntesis también identifica aquellos vacíos de conocimiento que necesitan ser abordados 
para predecir cambios futuros en los ecosistemas marinos de Canarias y proponer planes 
de conservación y/o recuperación de sus poblaciones en las islas.
Palabras clave: endemismo, especies formadoras de hábitat, fenología, Gelidiaceae, Ge-
lidiellaceae, Pterocladiaceae, herbario.
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1. INTRODUCTION

The order Gelidiales Kylin (Florideophyceae, Rhodophyta) is constituted 
of numerous macroalgal species inhabiting the world’s template regions (Guiry and 
Guiry 2019). Gelidiales stand out due to their economic interest as a natural source 
of high-quality agar and agarose, which are mainly used in the food, cosmetic and 
biotechnology industries (Rao and Kaliaperumal 1983, 1987; Santelices 1987a, b; 
Fredriksen and Rueness 1989; Armisén 1994; Freile-Pelegrin et al. 1995; Bouzon 
et al. 2005, 2006; Scariot et al. 2012; Simioni et al. 2014a, b; Boo et al. 2016a; Fili-
pin et al. 2016). Nevertheless, the ecological role of the Gelidiales also makes them 
stand out among other rhodophytes as there are several canopy-forming and domi-
nant species that harbor high biodiversity and provide important ecosystem servi-
ces (Juanes and Puentes 1993; Melo and Neushul 1993; Scrosati and Servière-Zara-
goza 2000; Mercado et al. 2001; Bouza et al. 2006; Díez et al. 2012; Polifrone et al. 
2012; Borja et al. 2013, 2018; Stroobant et al. 2014; Quintano et al. 2014, 2015, 
2017, 2018; Schmidt et al. 2015; Alfonso et al. 2017a, 2018; Otaíza et al. 2018).

Amongst the 7262 documented red algae species, approximately 233 belong 
to the Gelidiales (Guiry and Guiry 2019). These species share with the entirety of 
the Rhodophyta a combination of specific attributes that outline them as a distinct 
eukaryotic monophyletic lineage within the super group of Archaeplastida, together 
with Glaucophyta and green organisms (green algae and terrestrial plants) (Bhatta-
charya et al. 2004; Adl et al. 2005; Yang et al. 2005, 2016; Burki 2014; Yoon et al. 
2010, 2016). The morphological, cytological and reproductive attributes of the Rho-
dophyta are: (1) accessory pigments named phycobilins [phycoerythrobilin (red) and 
phycocyanobilin (blue)] that form clusters on the surface of thylakoids; (2) the uns-
tacked thylakoids in the plastid; (3) floridean starch in the cytoplasm; (4) the pre-
sence of pit connections (protoplasmic connections) between adjacent cells; (5) tri-
phasic life cycle (gametophyte, sporophyte and carposporophyte) (Figure 1), and (6) 
complete absence of flagella and centrioles in all life stages (Dixon 1973; Gabrielson 
et al. 1990; Woelkerling 1990; Graham and Wilcox 2000; Yoon et al. 2006; Ver-
bruggen et al. 2010; Hurd et al. 2014; Yang et al. 2015). However, the order Geli-
diales also display a specific set of morphological characters that enable them to be 
recognized among other red algae: (1) pseudoparenchymatous uniaxial organiza-
tion, with the axial filament branched in three planes; (2) agar as component of the 
cell wall; (3) simple covered pit connections; (4) diplohaplophasic life cycle with iso-
morphic gametophytes and tetrasporophytes; (5) intercalary carpogonia that origi-
nates gonimoblast filaments linking nutritive cells after fertilization; (6) transver-
sally divided spermatangia; and (7) a specific spore germination pattern, so-called 
“Gelidium-type” (Figure 2) (Hommersand and Fredericq 1988).

* D epartamento de Botánica, Ecología y Fisiología Vegetal. Universidad de La Laguna,
Tenerife, Canary Islands, Spain. Corresponding author, balfonso@ull.es.
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Currently, there are four accepted families in the Gelidiales; Gelidiaceae 
Kützing (7 genera, 158 species), Gelidiellaceae Fan (2 genera, 27 species), Ptero-
cladiaceae Felicini et Perrone (3 genera, 24 species) and Orthogonacladiaceae Boo, 
Le Gaillon, Miller et Boo (2 genera, 4 species). Boo et al. (2016b), combining mor-
phological and molecular studies, described the latest family Orthogonacladiaceae 
and genetically verified the families previously described (Freshwater and Bailey 
1998; Perrone et al. 2006; Tronchin and Freshwater 2007). The main attributes 
used to separate the families are related to carposporophyte development and cys-
tocarp (carposporophyte protected by a pericarp) morphology. Nevertheless, as fer-
tile gametophytes are uncommon in many Gelidiales species, some vegetative diag-
nostic characters have been proposed owning to the presence of rhizines (internal 
thick-walled rhizoidal filaments) and the morphology and ontogeny of the attach-
ment system (Perrone et al. 2006). In addition, the location of sporangia also helps 
to identify some genera (Table 1).

TABLE 1. MAIN DIAGNOSTIC MORPHOLOGICAL CHARACTERS OF 
THE FAMILIES IN GELIDIALES (ADAPTED FROM BOO et al. 2016A).

Gelidiaceae Gelidiellaceae Pterocladiaceae Orthogonacladiaceae

N.o species 167 33 29 4

Branching pattern Irregular, alternate 
or pinnate

Irregular, disti-
chous or pinnate

Irregular or 
pinnate

Irregular or pinnate 
nearly in right angle with 
main axis

Rhizines Present Absent Present Present

Reproductive structures

Tetrasporangia
Location Apical sori Stichidia Apical sori Apical or lateral sori

Organization Irregularly or in 
parallel rows

Irregularly, in 
parallel or in 
V-like rows

Irregularly, in 
parallel or in 
V-like rows

Irregularly or 
in parallel rows 

Espermatangia
Location Apical sori

Apical sori or la-
teral and protrude 
sori

Apical sori Apical or lateral sori

Cystocarps Bilocular Unknown Unilocular or 
ovoid-triangular Unilocular 

Prostrate system

Rhizoidal filaments Independent forma-
tion. Endogenous

Independent for-
mation. Unicellu-
lar and exogenous

Endogenous 
coalescent within a 
thick sheath 

Extensively branched. 
Endogenous coalescent 
within a thick sheath 

Haptera Present Absent Present Present

In relation to the vegetative characters, the branching pattern in Gelidiales 
is irregularly, alternately, distichously or pinnately branched, with some cases the 
pinnae and pinnules arising at nearly right angles to the parent branch as occurs in 
the Orthogonacladiaceae (Boo et al. 2016b). Rhizines are only absent in Gelidie-
llaceae species. Erect axes of all Gelidiales arise from a prostrate system of entan-
gled stolons attached to the substratum, consisting of either independent rhizoidal 
filaments or complex haptera (Perrone et al. 2006). The Gelidiellaceae attachment 
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system consists of independent unicellular rhizoidal filaments arising from stolon 
superficial cells that remain in open connection with their mother cells. On the 
contrary, Gelidiaceae, Pterocladiaceae and Orthogonacladiaceae develop a more 
complex prostrate system with cells of different origin, morphology and function. 
In these families, rhizoids have an endogenous origin and arise from the cortical 
cells, whilst the basal cortication of the attachment system originates exogenously 
and secondarily from superficial cells. Exceptionally, Pterocladiaceae and Ortho-
gonocladiaceae develop a mucilaginous sheath surrounding the rhizoidal filaments 
(Perrone et al. 2006; Boo et al. 2016b, c, d).

The reproductive structures in Gelidiellaceae are localized in specialized 
reproductive branchlets named stichidia (Fan 1961; Rico et al. 2002; Perrone et al. 
2006; Boo et al. 2016a). The remaining families display tetrasporangia or bispo-
rangia in apical o lateral sori. Gelidiaceae and Pterocladiaceae develop apical sori, 
whereas Orthogonacladiaceae and Gelidiellaceae may have apical or lateral sori pro-
truding in the latest family. After fertilization the cystocarps grow bilocular and 
circular in Gelidiaceae with carposporangia emerging on both surfaces of the fer-
tile branch. Aversely, in Pterocladiaceae and Orthogonocladiaceae the cystocarps 
are unilocular, ovoid or triangular (Santelices and Hommersand 1997). In Gelidie-
llaceae, the female reproductive structure is unknown (Santelices 1977; Rico et al. 
2002; Boo et al. 2016a).

In the Canary Islands occurrence of 16 species of Gelidiales is currently 
accepted (Afonso-Carrillo 2014; Boo et al. 2016d; Gallardo et al. 2016), some of 
which are endemic, canopy-forming and with populations that have been decli-
ning over the last decades (Sansón et al. 2013; Martínez et al. 2015; Alfonso et al. 
2017b). Furthermore, these macroalgae are important primary producers on exposed 
rocky shores in the islands, so the severe reduction in their populations is of major 
concern. This article, therefore, aims to highlight the relevance and importance of 
the Gelidiales to the benthic marine communities in the archipelago by drawing 
on previous studies into the Gelidiales in the Canary Islands. There exist certain 
knowledge gaps that will be identified and in combination with conclusions based 
on previous studies, future changes to the marine ecosystems will be predicted and 
conservation and recovery plans for their populations suggested.

2. Gelidiales biodiversity in the Canary Islands

The number of species documented for the Canary Islands has not signi-
ficantly changed since the first studies on phytobenthos were carried out on the 
islands (Montagne 1840; Piccone 1884, 1886; Vickers 1896; Børgesen 1927; Law-
son and Norton 1971). Børgesen (1927) had already registered 12 of the species, 
some of which with recently nomenclatural changes. Nowadays, there are 4 species 
of Gelidiellaceae, 9 Gelidiaceae and 2 Pterocladiaceae (Afonso-Carrillo and San-
són 1999; Afonso-Carrillo 2014; Guiry and Guiry 2019).

Gelidiellaceae is represented by three genera in these islands, Millerella Boo 
et Boo (M. tinerfensis, M. pannosa), Parviphycus Santelices (P. antipae, P. setaceus) 
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and Huismaniella (Huismaniella sp.). Originally, these species were all described as 
Gelidiella or Echinocaulon (Afonso-Carrillo and Sansón 1999; Guiry and Guiry 
2019), although recent phylogenetic studies have assigned them to the new genera 
Millerella, Parviphycus and Huismaniella (Boo et al. 2016d). Gelidiella tinerfensis was 
first described based on specimens collected at Puerto de la Cruz (Tenerife) by Seoa-
ne-Camba (1977) and considered endemic to the Canary Islands. Recently this spe-
cies was recognized synonymous with Millerella tinerfensis (Boo et al. 2016d). Geli-
diella tenuissima, listed for the Canary Islands by Audiffred (1985), Betancort et al. 
(1995), Rico et al. (2002) and Gil-Rodríguez et al. (2003), was considered synony-
mous with Millerella pannosa (as Gelidiella pannosa) by John et al. (2004). Parviphy-
cus antipae was registered in the archipelago in 1992 (Afonso-Carrillo et al. 1992; 
Sangil et al. 2003; as Gelidiella), while P. setaceus was documented by Afonso-Ca-
rrillo et al. (2007). More recently, Boo et al. (2016d) reported a currently uniden-
tified species of Huismaniella from the Canary Islands (Tenerife) as result of their 
genetic analyses.

Gelidiaceae is represented in the Canary Islands by 9 species of Gelidium 
J.V. Lamouroux: G. arbuscula, G. canariense, G. corneum, G. crinale, G. microdon, 
G. pectinatum, G. pusillum, G. spathulatum and G. spinosum (Gallardo et al. 2016).
The first species registered in the islands was G. arbuscula. The authority of this spe-
cies is often attributed to Bory. However, it was Børgesen (1927), who published
the combination of G. arbuscula, including individuals deposited in the Bory Her-
barium collected in Tenerife, which coincided with a specimen named G. corneum
var. nereideum by Montagne (1840). Despite also being cited in northeast Africa,
Price et al. (1988) and later John et al. (2004) agreed on the lack of evidence of that
statement, therefore proposing to accept G. arbuscula as an endemic species from
the Canary Islands.

Gelidium canariense was originally described as G. cartilagineum var. cana-
riensis by Grunow in Piccone (1884) based on specimens collected at Puerto de la 
Cruz (Tenerife) (Afonso-Carrillo 2003b). Afterwards, the entity was referred only as 
G. cartilagineum (Lawson and Norton 1971) or as G. versicolor (Haroun et al. 1984),
until the new combination proposed by Seoane-Camba (1979) as a new endemic
species to the Canary Islands [G. canariensis (Grunow in Piccone) Seoane-Camba].
However, the combination G. canariensis was not correctly done in accordance with
article 33.3 of the ICBN (Greuter et al. 200) hence, Haroun et al. (2002) valida-
ted the species as G. canariense (Grunow in Piccone) Seoane-Camba ex Haroun,
Gil-Rodríguez, Díaz de Castro et Prud’homme.

Regarding G. corneum, this species was included in the catalogues by Price 
et al. (1988), John et al. (2004), Afonso-Carrillo (2014) and Gallardo et al. (2016), 
based on the statement made by Børgesen (1927). Nonetheless, Børgesen (1927) did 
not observe nor collect any specimen in the Canary Islands, thereupon his reference 
was based both on Montagne’s (1840) study (as G. corneum var. capillaceum, now 
Pterocladiella capillacea) and also upon the Lyngbye herbarium (Price et al. 1988). 
As a result of this, Børgesen (1927) referred to G. corneum as probably rare. No fur-
ther references are known about the presence of this macroalga in the archipelago, 
so it is very likely to be a misidentification.
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The six remaining species of Gelidium were cited in the first phycological stu-
dies performed in the Canary Islands. Gelidium crinale, G. pectinatum and G. pusi-
llum were documented by Vickers (1896) from specimens collected in Gran Cana-
ria. Gelidium pectinatum was reported from a single specimen and never identified 
again. Surprisingly, G. pectinatum has been omitted from the macroalgae lists of 
the Canary Islands for several decades, probably due to a nomenclatural problem 
with Gelidium bipectinatum (Furnari et al. 1999; Taskin and Wynne 2013; Ander-
sen 2018), so although this species needs confirmation, we include it in the marine 
flora of the Canary Islands. Subsequently, Sauvageau (1912) mentioned G. spathula-
tum and G. spinulosum (now synonymous with G. microdon) as collected in Tenerife. 
Finally, G. spinosum was recorded for the first time in the Canary Islands in Price 
et al. (1988). The complex plasticity that characterizes this group of species, toge-
ther with the seasonal changes, makes difficult to identify correctly based solely on 
morphological characteristics. Additional morphological, chemical and genetic stu-
dies are needed in order to reach a better knowledge of the diversity in this group 
of macroalgae in the Canary Islands.

Eventually, the family Pterocladiaceae in the Canary Islands is depicted by 
two species of the genera Pterocladiella (Afonso-Carrillo and Sansón 1999). San-
telices and Hommersand (1997) created Pterocladiella to include the species pre-
viously assigned to Pterocladia but display cystocarps with nutritive cells around 
a central axis and carposporangia radially emerging to the cavity. These attributes 
are absent in Pterocladia. The species type Pterocladiella capillacea was first mentio-
ned by Børgesen (1927) who stated the citation of G. corneum var. capillaceum in 
Montagne (1840), today synonymous with the aforementioned species. The second 
species registered in the Canary Islands, Pterocladiella melanoidea was recorded for 
the first time in Tenerife in the 1990s (Elejabeitia et al. 1992; Pinedo et al. 1992; 
Reyes et al. 1993) (Table 2).
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TABLE 2. Families, genera and Gelidiales species documented in 
the Canary Islands. References to each species are included

Families and genera Species References

Gelidiaceae
Gelidium 
J.V. Lamouroux

G. arbuscula Bory 
de Saint-Vincent et 
Borgesen

Vickers 1896; Sauvageau 1912; Børgesen 1927; Lawson 
and Norton 1971; Haroun et al. 1984; Price et al. 1988; 
Pinedo et al. 1992; Afonso-Carrillo and Sansón 1999; 
Haroun et al. 2002; Sangil et al. 2003; Gil-Rodríguez 
et  al. 2003; John et  al. 2004; Afonso-Carrillo 2014; 
Gallardo et al. 2016.

G. canariense (Grunow) 
Seoane-Camba ex 
Haroun, Gil-Rodrí-
guez, Díaz de Castro et 
Prud’home van Reine

Montagne 1840; Piccone 1884; Sauvageau 1912; Bør-
gesen 1927; Lawson and Norton 1971; Seoane-Camba 
1979; Haroun et al. 1984; Price et al. 1988; Pinedo et al. 
1992; Afonso-Carrillo and Sansón 1999; Haroun et al. 
2002; Sangil et al. 2003; Gil-Rodríguez et al. 2003; John 
et al. 2004; Afonso-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016.

G. corneum (Hudson) 
J.V. Lamouroux

Montagne 1840; Børgesen 1927; Price et  al. 1988; 
Afonso-Carrillo and Sansón 1999; John et  al. 2004; 
Afonso-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016

G. crinale (Hare ex 
Turner) Gaillon

Montagne 1840; Vickers 1896; Sauvageau 1912; Børgesen 
1927; Price et al 1988; Haroun et al. 2002; Gil-Rodríguez 
et  al. 2003; John et  al. 2004; Afonso-Carrillo 2014; 
Gallardo et al. 2016.

G. microdon Kützing

Montagne 1840; Price et al. 1988; Afonso-Carrillo and 
Sansón 1999; Haroun et al. 2002; Gil-Rodríguez et al. 
2003; John et al. 2004; Afonso-Carrillo 2014; Gallardo 
et al. 2016.

G. pectinatum Montagne Vickers 1896; Børgesen 1927; Gil-Rodríguez and Afon-
so-Carrillo 1981; Price et al 1988.

G. pusillum (Stackhouse) 
Le Jolis

Vickers 1896; Børgesen 1927; Gil-Rodríguez and Afon-
so-Carrillo 1981; Delgado et al. 1984; Audiffred 1985; 
Price et  al. 1988; Pinedo et  al. 1992; Elejabeitia et  al. 
1992; Reyes et al. 1994; González-Ruiz et al. 1995 a, b; 
Guadalupe-González et  al. 1995; Afonso-Carrillo and 
Sansón 1999; Haroun et al. 2002; Aldanondo-Aristizabal 
et al. 2003; Gil-Rodríguez et al. 2003; Sangil et al. 2003; 
Díaz-Villa et al. 2004; John et al. 2004; Reyes et al. 2005; 
Afonso-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016.

G. spathulatum (Kützing) 
Bornet

Sauvageau 1912; Børgesen 1927; Price et al. 1988; Haroun 
et al. 2002; Gil-Rodríguez et al. 2003; John et al. 2004; 
Afonso-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016.

G. spinosum (S.G. Gme-
lin) P.C. Silva

Price et  al. 1988; Afonso-Carrillo and Sansón 1999; 
Haroun et al. 2002; Gil-Rodríguez et al. 2003; Sangil 
et  al. 2003; John et  al. 2004; Afonso-Carrillo 2014; 
Gallardo et al. 2016.
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Gelidiellaceae 
Millerella G.H.Boo 
et S.M.Boo 
Parviphycus Santelices

M. pannosa (Feldmann) 
G.H. Boo et L.Le Gall

Audiffred 1985; Price et al. 1988; Pinedo et al. 1992; Ele-
jabeitia et al. 1992; Betancort et al. 1995; Afonso-Carrillo 
and Sansón 1999; Haroun et al. 2002; Aldanondo-Aris-
tizabal et al. 2003; Gil-Rodríguez et al. 2003; John et al. 
2004; Santelices 2004; Afonso-Carrillo 2014; Gallardo 
et al. 2016; Boo et al. 2016a.

M. tinerfensis (Seoa-
ne-Camba) S.M. Boo et 
J.M. Rico

Seoane-Camba 1977; Price et al. 1988; Guadalupe-Gon-
zález et  al. 1995; Afonso-Carrillo and Sansón 1999; 
Haroun et  al. 2002; Rico et  al. 2002; Gil-Rodríguez 
et al. 2003; Sangil et al. 2003; John et al. 2004; Afon-
so-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016; Boo et al. 2016d; 
Woelkerling et al. 2018.

P. antipae (Celan) B. 
Santelices

Elejabeitia et  al. 1992; Afonso-Carrillo and Sansón 
1999; Haroun et  al. 2002; Gil-Rodríguez et  al. 2003; 
Sangil et  al. 2003; John et  al. 2004; Santelices 2004; 
Afonso-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016.

P. setaceus (Feldmann) 
J. Afonso-Carrillo, 
M. Sansón, C. Sangil et 
T. Díaz-Villa

Afonso-Carrillo et  al. 2007; Afonso-Carrillo 2014; 
Gallardo et al. 2016.

Huismaniella 
G.H. Boo et S.M. Boo Huismaniella sp. Boo et al. 2016d

Pterocladiaceae 
Pterocladiella B.Sante-
lices et Hommersand

P. capillacea (S.G.Gme-
lin) Santelices et Hom-
mersand

Montagne 1840; Piccone 1884, 1886; Vickers 1896; 
Børgesen 1927; Delgado et al. 1984; Pinedo et al. 1992; 
Elejabeitia et al. 1992; Reyes et al. 1994; Guadalupe-Gon-
zález et al. 1995; Lawson et al. 1995; Afonso-Carrillo and 
Sansón 1999; Haroun et al. 2002; Gil-Rodríguez et al. 
2003; Sangil et al. 2003; John et al. 2004; Afonso-Ca-
rrillo 2014; Gallardo et al. 2016.

P. melanoidea (Schous-
boe ex Bornet) Santelices 
et Hommersand

Pinedo et al. 1992; Elejabeitia et al. 1992; Reyes et al. 
1993; Lawson et al. 1995; Afonso-Carrillo and Sansón 
1999; Haroun et  al. 2002; Gil-Rodríguez et  al. 2003; 
Sangil et al. 2003; John et al. 2004; Rancel 2008; Afon-
so-Carrillo 2014; Gallardo et al. 2016.

3. Biological and molecular studies 
of Gelidiales in the Canary Islands

The dominant and habitat forming species Gelidium canariense, G. arbus-
cula and Pterocladiella capillacea have been the target for most studies performed on 
the Gelidiales of the Canary Islands due to their important ecological role on the 
rocky shores. These studies have mainly dealt with the vegetative and reproductive 
phenology, ecophysiology and genetic diversity of the species (Darias-Rodríguez 
and Afonso-Carrillo 1986; Sosa and García-Reina 1992, 1993; Sosa et al. 1998; 
García-Jiménez et al. 1999; Mercado et al. 2001; Bouza, 2002; Rico et al. 2005; 
Bouza et al. 2006; Domínguez-Álvarez et al. 2011; Polifrone et al. 2012). The other 
Gelidiales species appear primarily as part of cespitose assemblages, albeit little is 
known about their relevance to the marine communities of the islands (Rico et al. 
2002; Rancel 2008).
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Phenological studies

Gelidiales show a Polysiphonia-type life cycle characterized by isomorphic 
alternation of generations (Figure 1). Diploid sporophytes form sporangia where 
meiosis occurs to generate haploid spores. After attachment and germination of the 
spores, they develop into dioecious gametophytes (male and female). Both the spo-
rangia and spermatangia alike are formed in apical or lateral sori. Similarly, car-
pogonia also arise at terminal ends of branches but they are only evident after fer-
tilization, when they become prominent cystocarps (Chihara and Kamura 1963; 
Hommersand and Fredericq 1988).

Phenological studies on Gelidium canariense, G. arbuscula and Pterocladie-
lla capillacea show a clear dominance in terms of populations of tetrasporophytes 
(T) in comparison with female (F) and male (M) gametophytes. In G. canariense,
ratios of 3:1:1 (T:F:M) (Darias-Rodríguez and Afonso-Carrillo 1986), 12:3:1 (Poli-
frone et al. 2012) and 4:1:1 in Tenerife (Alfonso et al. 2017a) and 4:1 (T:F) in Gran
Canaria (Lindgren et al. 1998) have been found. In G. arbuscula, a T:G ratio of
7:1 was detected in Tenerife and Gran Canaria (Sosa and García-Reina 1992) and
33:1 in Tenerife (Polifrone et al. 2012), whereas in P. capillacea the ratio was 133:1:1
(T:F:M) in Tenerife (Polifrone et al. 2012) and 14:1 (T:F) in Gran Canaria (Stroo-
bant et al. 2014). These evident differences in tetrasporophyte ratios documented
in the literature may be due to changes in temperature and irradiance during the
year or site studied. In fact, Stroobant et al. (2014) suggest an important effect of
these factors on P. capillacea tetrasporophyte ratios.

Studies into spatio-temporal variations in populations of the endemic Geli-
dium canariense have agreed on the absence of seasonality of fertile individuals. Thus, 
all life cycle phases can be found throughout the year (Darias-Rodríguez and Afon-
so-Carrillo 1986; Lindgren et al. 1998; Polifrone et al. 2012; Alfonso et al. 2017a). 
In Gran Canaria, Betancort and González (1991) characterized a population with 
individuals more than 15 cm in length consisting of abundant small individuals 
(0-5 cm in length), which may suggest a high level of recruitment in the population. 
More recently, Alfonso et al. (2017a) described for the first time the coexistence of 
two different morphotypes in G. canariense populations. One morphotype is cha-
racterized by longer branches with a higher number of apices and occur in fertile 
(tetrasporophytes and gametophytes) individuals, whereas the other corresponds 
to smaller and less ramified non-fertile individuals. This study widens the availa-
ble information about the vegetative and reproductive morphology of this ende-
mic species (Piccone 1884; Børgesen 1927; Seoane-Camba 1979; Rico et al. 2005).

On the other hand, Gelidium arbuscula and Pterocladiella capillacea display 
a clear seasonality in their life cycles. Fertile female gametophytes of G. arbuscula 
only appear in winter in the Tenerife and Gran Canaria populations, while fertile 
female and male gametophytes of P. capillacea can be found in summer and win-
ter respectively. In both species fertile tetrasporophytes can be observed throughout 
the entire year (Polifrone et al. 2012; Stroobant et al. 2014). In addition, the cespi-
tose Pterocladiella melanoidea develops female gametophytes year-round according 
to Rancel (2008) and contrary to previous studies (Fredriksen and Rueness 1990).
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Physiological studies

Canopy-forming Gelidiales in the Canary Islands have also been the focus 
of different physiological studies. Cardell et al. (1977) studied the annual variation 
of the agar content in Gelidium arbuscula and G. canariense. Agar is a phycocolloid 
used in food, cosmetic and laboratory industries, which is a natural component 
of the cell walls and intercellular matrix of Gelidiales and cannot be synthetized 
in laboratory. These authors determined that the agar content of these Gelidiales 
increase in July and reaches a maximum in November. Furthermore young indi-
viduals have an increase of 20% in agar content compared with older specimens. 

Mercado et al. (2001) studied the effect of dissolved inorganic carbon (DIC) 
and incident light on the photosynthetic activity of Gelidium canariense, G. arbus-
cula and Pterocladiella capillacea. Among the different strategies of carbon uptake 
in macroalgae (Mercado et al. 1997, 1998, 2001; Giordano et al. 2005), Mercado 
et al. (2001) demonstrated that these species had a low capacity of use HCO3

– (DIC) 
actively from the environment and that the light was a limiting factor to their pho-
tosynthetic rates. Populations of G. canariense, G. arbuscula and P. capillacea inha-
bit the northern rocky shores of the islands where clouds tend to accumulate the 
most (Martín et al. 2011), thus, affecting the light incidence to the surface. Fur-
thermore, the northern shores of the islands are characterized by a strong hydrody-
namism that allows the water to maintain high CO2 concentrations independently 
of the light irradiance level. Hence, the adaptation of these species to their environ-
ment would favor the uptake of CO2 by diffusion rather than by the active uptake 
of DIC when the light incidence level is low. However, the specific strategy of car-
bon acquisition in this species needs particular experiments to confirm this.

The photosynthetic inhibition of Gelidium arbuscula was studied in the 
Gran Canaria populations under natural conditions by exposing individuals to 
incident natural light and filtered ultraviolet (UV) radiation (Häder et al. 2001). 
The photosynthetic ability of macroalgae is determined by the energy associated to 
UV radiation and photosynthetically active radiation (PAR). However, when this 
energy exceeds the photochemical demand or dissipation ability of organisms, it 
is frequently related to photosensitivity, photo-tolerance, photosynthetic damage 
and photoinhibition (Hanelt and Figueroa 2012; Harb et al. 2018). According to 
Häder et al. (2001) the PAR values during the experiment reached 2000 μmol*m-

2*s-1 in air and 400 μmol*m-2*s-1 at a depth of 4-6 m. The results after 30 minutes 
of continuous exposition to both PAR and filtered UV radiation revealed perma-
nent damage to the algae. When G. arbuscula is exposed only 15 minutes, it is able 
to recover under sheltered conditions, although it never reaches the same photo-
synthetic levels. This outcome suggests that emersion periods during low tides are 
crucial to the survival of this species.

Not only is the incident light, but also the desiccation tolerance a key fac-
tor in the distribution and survival of the phytobenthos (Häder et al. 2011; Haw-
kins et al. 2016). Domínguez-Álvarez et al. (2011) studied the tolerance to emersion 
in Gelidium canariense, G. arbuscula and Pterocladiella capillacea on the northern 
shore of Tenerife. The results show a clear effect of desiccation tolerance to vertical 
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distribution of these species. The endemic G. canariense, which grows in the upper 
sublittoral below the other two species, was indeed the most affected after the emer-
sion. In the case of G. arbuscula, water loss of the thallus was reduced, although the 
clumped morphology of this species favors the maintenance of humidity. Lastly, P. 
capillacea demonstrated the fastest rehydration and recovery. This species is distri-
buted worldwide and grows over the other two species in infralittoral pools or in 
the upper sublittoral, which demonstrates its high adaptability to environmental 
changes (Domínguez-Álvarez et al. 2011). However, little is known about the com-
bined effect of irradiance and temperature on desiccation tolerance or photosynthe-
sis production predicted under the scenario of climate change.

Recent studies have demonstrated the connection of some volatile com-
pounds to the maturation of tetrasporangia in P. capillacea (García-Jiménez et al. 
2013). Various physiological processes related to interspecific competition or repro-
ductive mechanisms in macroalgae imply the emission and/or reception of com-
pounds such as ethylene and dimethyl sulfide (DMS), a biogenic compound with 
antioxidants and defenses against herbivores (Fink 2007). In G. arbuscula, the effect 
of different light conditions (white light, red light and dark) on the production of 
these volatile compounds was studied (Alstyne and Puglisi 2007). The result was 
that there was no clear response or cellular damage to the algae, even though G. 
arbuscula produced high concentrations of dimethyl sulfide under all light condi-
tions. Nevertheless, the authors admitted the need of further studies to assess the 
particular function of these compounds in the metabolism of this species.

Biological and early development studies

General features of the life cycle of Gelidiales are well known since the first 
detailed descriptions by Kylin (1923). Yet recently, particular attention has been pla-
ced upon certain differences among families or even species (Maggs and Rico 1991; 
Rico et al. 2005; Simioni et al. 2014a; Alfonso et al. 2018). One example is the for-
mation of different types of sporangia and spores in some Gelidiales, despite the 
typical cruciate tetrasporangia. Rico et al. (2005) described bisporangia along with 
cruciately, decussately and irregularly divided tetrasporangia in individuals of Geli-
dium canariense deposited in TFC (Herbarium of Universidad de La Laguna). Accor-
ding to Suneson (1982) in some coralline algae and several other rhodophytes, the 
bisporangia can produce binucleate haploid bispores or uninucleate diploid bispo-
res, whereas the tetrasporangia generate uninucleate tetraspores. Rico et al. (2001) 
found in G. canariense mature binucleate spores, which in other species of the genus, 
usually only appear in immature sporangia (Maggs and Rico 1991).

Attachment and germination of diaspores to the substrate are the most cri-
tical and vulnerable stages in the life cycle of benthic macroalgae, with their suc-
cess threatened by several factors (Fletcher and Callow 1992; Brawley and Johnson 
1992; Fierst et al. 2005). In Gelidiales, the diaspores are tetraspores and carpospo-
res, and their germination pattern is the so-called Gelidium-type, specific to the 
order (Chihara and Kamura 1963; Hommersand and Fredericq 1988). García-Jimé-
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nez et al. (1999) developed an axenic cultivation protocol for G. canariense from the 
Canary Islands, so that the species could be exploited as an agar source. After being 
released, the tetraspores were cultivated in an antibiotic solution for 55 days, after 
which the formation of rhizoidal filament and the erect axis began. More recently, 
Alfonso et al. (2018) described in detail the initial stages of the tetraspore develop-
ment in G. canariense and G. arbuscula and agreed with the Gelidium-type germi-
nation pattern (Figure 2). Surprisingly, the spore germination in these species began 
between 2-4 h after release (Alfonso et al. 2018), nearly 2 h before other Gelidium 
species (Simioni et al. 2014a). This behavior could be an adaptive strategy for spe-
cies that inhabit shores with strong hydrodynamism. Therefore, the faster attach-
ment and germination of the spore would favor the recruitment of their popula-
tions. In addition, Gelidiales species also have modular-clonal growth, with new 
erect axes arising from the perennial attachment system (Santos and Duarte 1996; 
Hurd et al. 2014). This characteristic, along with the earlier attachment and ger-
mination of the spores, would contribute notably to their ability to maintain their 
populations and even colonize new substrates.

The life history of most of the cespitose Gelidiales is still incomplete. Ini-
tially, the absence of gametophytes was considered a diagnostic character in the 
genus Gelidiella until the first description of spermatangial sori in Gelidiella ace-
rosa (Santelices 1997). Subsequently, Rico et al. (2002) obtained male gametophytes 
from cultivated tetraspores of Millerella pannosa (as Gelidiella tenuissima) of Gran 
Canaria. Only plants cultivated at 20ºC developed spermatangial sori which com-
pletely covered both surfaces of the fertile branch. To better understand the bio-
logical differences among all cespitose Gelidiales species, further studies and culti-
vation experiments on their life cycles are needed.

Genetic and phylogenetic studies

Genetic studies focusing on Gelidiales of the Canary Islands are scarce. Sosa 
and García-Reina (1992, 1993) analyzed genetic variability by isoenzyme electro-
phoresis of female gametophytes and tetrasporophytes of Gelidium canariense and 
G. arbuscula from populations in Tenerife and Gran Canaria. Despite being the 
first contribution to the knowledge of population dynamics of these dominant spe-
cies, the number of genes used in the haploid subpopulation (gametophytes) were 
four times greater than those used in the diploid subpopulation (tetrasporophytes), 
so the authors suggested a possible bias on the results. With this in mind, Sosa et al. 
(1998) re-evaluated the previous data and only used the diploid subpopulation. Their 
results showed that both species differ in their mating systems and patterns of gene-
tic differentiation. Gelidium canariense and G. arbuscula had significant differences 
among populations. However, differences between populations were twice as high 
in G. arbuscula than in G. canariense. According to the authors, one possible expla-
nation is that the clonal growth and genetic drift is higher in G. arbuscula and the-
refore displays different allele frequency in haploid and diploid populations. On the 
contrary, no significant differences were found between tetrasporophytes and game-



R
e

vi
s

ta
 S

c
ie

n
ti

a
 In

s
u

la
r

u
m

, 2
; 2

01
9,

 p
p.

 1
53

-1
81

1
6
5

tophytes allele frequencies in G. canariense, concluding that sexual reproduction is 
the main reproductive system in this species.

Bouza (2002) and Bouza et al. (2006) also contributed to the study of genetic 
diversity of natural populations of Gelidium canariense. They focus on eight locali-
ties of the northern rocky shores of central islands (Tenerife and Gran Canaria) and 
western islands (La Gomera and La Palma) analyzing random amplified polymor-
phism DNA (RAPD) marker variation. Their results demonstrated high levels of 
genetic diversity among populations, contrary to the findings of Sosa and García-Re-
ina (1993), although they do agree on the important role of sexual reproduction to 
the genetic variability between populations. Furthermore, they established a level 
of isolation between different islands, albeit only analyzing the genetic variability of 
female gametophytes. Hence, before stating any conclusions on the population struc-
ture and genetic diversity of macroalgae with complex biological cycles, it is import-
ant to consider all phases of the life history (Krueger-Hadfield and Hoban 2016).

Several phylogenetic studies of Gelidiales have included species from the 
Canary Islands. Freshwater et al. (1995) and Tronchin et al. (2002) include DNA 
material from Gelidium canariense collected in Tenerife and G. pusillum collected and 
cultivated by Rueness and Fredriksen. Results establish that G. canariense belongs 
to the clade of European Gelidium, while G. pusillum is part of a species-complex 
together with species of the genera Onikusa, Suhria and Gelidium. At a later date, 
Boo et al. (2014, 2016b) analyzed the molecular phylogeny of Gelidiales, including 
G. canariense, based on five genetic markers. Results indicate that G. canariense is 
closely related to G. spinosum, G. attenuatum and G. pulchellum.

The phylogeny of the Gelidiellaceae was also re-analyzed by Boo et  al. 
(2016d), combining morphological and molecular criteria. They proposed a new 
classification of the family divided into five different groups (Gelidiella, Huisma-
niella, Parviphycus adnatus, Millerella and Perronella gracilis). A sample from the 
Canary Islands is referred as Huismaniella sp. exhibiting morphological charac-
teristics very similar to Parviphycus setaceus as described by Afonso-Carrillo et al. 
(2007). However, according to the authors, DNA analysis of the type material of 
P. setaceus is required in order to confirm the synonymy. This study also concluded 
that the genetic sequence analyzed by Rico et al. (2002) and identified as Gelidie-
lla tenuissima (currently considered as synonym of Millerella pannosa), is analogue 
to that of the endemic M. tinerfensis. Additional studies are necessary to clarify this 
species-complex from this archipelago. Finally, Boo et al. (2016d) highlighted the 
morphological similarity between Parviphycus antipae and the species of Millerella, 
although genetic analyses are needed to support this. 

4. Ecology, distribution and conservation 
of Gelidiales in the Canary Islands

The first studies into the phytobenthos of the Canary Islands had already 
observed that the macroalgae communities in the northern exposed coasts of cen-
tral and western islands were dominated by Gelidium arbuscula and G. canariense. 
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Sauvageau (1912) and Lawson and Norton (1971) described each of these popula-
tions forming a dense belt on the rocky walls just beneath the yellow band of Trep-
tacantha abies-marina (as Cystoseira abies-marina). According to Sauvageau (1912), 
the uppermost red-purple belt was characterized by G. arbuscula, whereas under-
neath it developed a thicker and darker band of G. canariense, except in abrupt rocky 
platforms where both species appeared intermingled. Lawson and Norton (1971) 
also documented this zonation pattern with these species located at the beginning 
of the sublittoral in northern exposed rocky shores.

The great abundance of Gelidium arbuscula and G. canariense in the north 
of Tenerife (Wildpret et al. 1987) gave rise to its exploitation as a natural resource 
of agar (Afonso-Carrillo 2003a). Interestingly, the agar obtained from Gelidium is 
of the highest quality and the only one that can be used in the biotechnology indus-
try to produce culture medium (McHugh 2004; Bixler and Porse 2011; Hurd et al. 
2014). Since 1950, local fishermen have collected up to 40-50 tons of dry weight of 
Gelidium per year from natural populations that were uprooted by waves. Periodi-
cally, this material was air-dried and sent to mainland industries until 1960 when 
this practice was abandoned since the compilation and transport was not economi-
cal (Afonso-Carrillo 2003a, b).

The vertical distribution of macroalgae in Puerto de la Cruz (N of Tene-
rife) presented by Lawson and Norton (1971) changed after two decades. New stu-
dies highlighted a new red belt characterized by Pterocladiella capillacea, generally 
located above Gelidium arbuscula or in infralittoral rocky pools (Darias-Rodrí-
guez and Afonso-Carrillo 1986; Betancort and González 1991; Pinedo et al. 1992; 
Pinedo and Afonso-Carrillo 1994). Nowadays, P. capillacea, G. arbuscula and G. 
canariense are dominant and canopy-forming species of the rocky upper sublitto-
ral at wave-exposed northern shores of La Palma, La Gomera, Tenerife and Gran 
Canaria (Figure 3) (Wildpret et al. 1987; Afonso-Carrillo 2003b; Sangil et al. 2004; 
Rodríguez et al. 2008).

Wildpret et al. (1987) documented the distribution of Gelidium arbuscula 
and G. canariense in the 1980s. This study indicates the location of the most com-
mon macroalgae assemblages of the upper sublittoral in the archipelago, including 
the communities dominated by these Gelidiales, noted as the G1-G. arbuscula belt 
and G2-zonated community G. arbuscula, G. canariense and Treptacantha abies-ma-
rina (as Cystoseira abies-marina). Twenty years later, Rodríguez et al. (2008a,b) pro-
vided data on distribution and population size of G. arbuscula and G. canariense in 
different sites of the islands, including a digital cartography of their populations. 
These studies are of great interest to assess changes occurred throughout the years.

Besides differences in abundance and vertical distribution, recent studies 
have indicated a reduction in length of Gelidium specimens in the last four decades. 
The greatest decline is described in G. canariense, whose individuals have decreased 
from 30 cm (Seoane-Camba 1979) to less than 20 cm (Polifrone et al. 2012; Sansón 
et al. 2013; Alfonso et al. 2017b). Børgesen (1927) described individuals of 14 cm 
in G. arbuscula, while those studied by Polifrone et al. (2012) were less than 12 
cm long. On the contrary, Pterocladiella capillacea have exhibited similar length 
over the years, at 9 to 14 cm (Polifrone et al. 2012; Sansón et al. 2013; Alfonso 
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et al. 2017b). The study of herbarium specimens deposited since 1970 until 2015 in 
TFC (Dpto. Botánica, Ecología y Fisiología Vegetal; Facultad de Ciencias; ULL) 
and BCM (Dpto. Biología; Facultad de Ciencias del Mar; ULPGC) have demon-
strated a significant decline in the individual length and number of reproductive 
structures in G. arbuscula and G. canariense. In addition, this trend also correlates 
significantly with a significant increase in sea surface temperature over the same 
period. In contrast, these changes are not detected in P. capillacea (Sansón et al. 
2013; Alfonso et al. 2017b). Experimental studies are necessary in order to verify the 
effects of different environmental variables on the growth of these species, variables 
that are also changing due to climate change. As a result of these sharp changes in 
morphology and population abundance, G. arbuscula and G. canariense have been 
recently considered as “vulnerable species” in the Listado de Especies Silvestres en 
Régimen de Protección Especial y Catálogo Español de Especies Amenazadas (Orden 
TEC/596/2019, BOE 2019).

Different studies on intertidal and subtidal communities document seve-
ral cespitose Gelidiales from the Canary Islands. Gelidium pusillum is one of the 
most common species in the cespitose assemblages across the archipelago (Eleja-
beitia et al. 1992; Pinedo et al. 1992; Reyes et al. 1994, 2005; González-Ruiz et al. 
1995a, b; Guadalupe-González et al. 1995), whereas Millerella tinerfensis or Pterocla-
diella melanoidea have been only occasionally reported (Seoane-Camba 1977; Gua-
dalupe-González et al. 1995; Sangil et al. 2003; Rancel 2008) and their real distri-
bution and ecological role on the islands needs further research. 

5. Future perspectives on Gelidiales

This review identifies knowledge gaps in the biology and ecology of Geli-
diales in the Canary Islands. Certain aspects need further investigation and will 
help to predict future changes in the diversity, morphology, physiology and ecology 
of these rhodophytes. This is of grave concern especially with the canopy-forming 
threatened Gelidiales that are vulnerable to changes, thus, conservation plans and 
management strategies are necessary in order to recover the populations. The com-
parison of historical and current data on abundance and distribution of the popula-
tions will allow assessment of their conservation status and the extinction risk of the 
endemic species. The study of the cespitose Gelidiales, of which little is still known, 
is also important. These overlooked species might play a key role as habitat-forming 
species in early succession stages when sensitive species decline (Bertolini 2019).

The accurate diversity of Gelidiales species in the Canary Islands is still 
uncertain. Some species documented to these islands are based on historic and 
doubtful records (i.e. Gelidium corneum, G. pectinatum, G. sphatulatum, G. spinu-
losum, G. spinosum). The apparent high morphological plasticity characteristic of 
some species could indicate new cryptic species that will not be detected unless we 
combine morphological and molecular techniques in further studies on the Geli-
diales of the Canary Islands.
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Regarding the vegetative and reproductive morphology, additional findings 
are required particularly in reference to the species of Gelidiellaceae whose female 
gametophytes are missing and their life cycle is still incomplete. The distribution, 
vegetative and reproductive phenology, spatio-temporal shifts or successful recruit-
ment rates in many Gelidiales are yet to be discovered. This lack of information 
makes it difficult to foresee the effects of environmental changes on individual and 
population levels.

To conclude, it is pivotal to improve our knowledge on Gelidiales species 
from the Canary Islands owing to the fact that some of them contribute to ecosys-
tem services in the archipelago. Others are endemic and vulnerable species (Mille-
rella tinerfensis, Gelidium canariense, G. arbuscula) or common species on cespitose 
macroalgae assemblages at the eastern Atlantic (Gelidium pusillum and Gelidiella-
ceae), while there are other introduced species distributed worldwide (Pterocladie-
lla capillacea). All these attributes make these species model macroalgae to study 
and useful tools in order to predict future changes in the marine ecosystems of the 
Canary Islands.
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figures

Figure 1. Life cycle of Gelidium canariense. Gametophytes are haploid (n) and dioecious. 
Male gametophytes develop spermatangia merged in whitish sori (a) located in the apical region of 

lateral branches. In transverse section spermatangia are formed from mother cells originated 
in the outermost cortical cells (b), each of them release one tiny spermatium. Fertile female game-
tophytes (c) have a whitish longitudinal line at the terminal region of last order branches. Inside 

there are several carpogonia and nutritive filaments that constitute a complex procarp. 
After syngamy (S!) each procarp will develop into a diploid carposporophyte (2n) (arrows). 

Once carpogonia are fertilized a prominent and bilocular mature cystocarp (e) develops which 
holds inside multiple carposporangia. Each carposporangium will release a carpospore throu-
gh the cystocarp ostiole and give rise to a tetrasporophyte. Diploid tetrasporophyte (2n) form 
tetrasporangia (f) located in sori at ends of last order branches and immerse in the cortex (g). 

Meiosis (R!) occurs in each tetrasporangium to generate four haploid (n) tetraspores leaving empty 
cells when release. Dashed line indicates the haploid phases and continuous line indicates diploid 

phases of the cycle. Images obtained and adapted from Alfonso et al. (2017).
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Figure 2. Gelidium-type germination pattern. (1) tetraspore immediately after release and 
settlement still lacking cell wall. (2 and 3) Between 2 to 4 hours after release and attachment 
of the spore: (2) germination tube begin to develop from the protoplasm content in migration 
(red color) and germination tube is protrude (arrow); (3) the germination tube is surrounded 

by a cell wall and separated from the original spore (arrow). (4) 24 hours after tetraspore release. 
Multicellular organism showing elongate distal cell (dc) and primary rhizoid (arrow). 

Scale 20 µm. Adapted from Alfonso et al. (2018).
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Figure 3. (1) Habitat forming Gelidiales in a mixed community in the north of Tenerife. 
Below, detail of the species: (2) Gelidium canariense, (3) Gelidium arbuscula 

and (4) Pterocladiella capillacea.
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a BridGE to tHE FUtUrE: VoLCaNiC iSLaNdS 
aS NatUraL LaBoratoriES

Sara González-delgado*
Universidad de La Laguna

abstract

We know that oceanic islands are perfect as model system to understand ecological, 
evolutionary and conservation process. in the present work, it is intended to go farther 
and emphasize the importance of volcanic island as natural laboratory to study the ocean 
acidification (oa). Under certain conditions, the volcanic activity creates a vent system 
in islands which emitting gases rich in Co2. Therefore, it creates a future scenario where 
chemical characteristic expected will appear, such as lower pH and lower concentrations of 
aragonite and calcite. Here, i present 22 vent systems located on volcanic islands distributed 
all over the world. Each of them has been studied to discover the negative impact of oa in 
marine organisms. overcoming in vitro experiments, the investigation of vent has offered 
the possibilities of understanding the future. to comprehend how an entire community is 
adapted and developed with different interactions of species and ecological functions under 
continuous acidity. i am facing another proof that the islands are unique places that help 
us to obtain new solutions to maintain and preserve life on our planet.
Keywords: Co2 vent, ocean acidification, oceanic island, climate change.

UN PUENtE HaCia EL FUtUro: iSLaS VoLCÁNiCaS 
CoMo LaBoratorioS NatUraLES

resumen

Las islas oceánicas son modelos perfectos para entender los procesos ecológicos, evolutivos y 
de conservación. En este trabajo, se pretende dar un paso más allá y enfatizar en su impor-
tancia como laboratorio natural para la acidificación del océano (ao). Bajo determinadas 
condiciones, la actividad volcánica de una isla genera emisiones de Co2 que afecta al agua 
circundante. En consecuencia, se crea un escenario con las características químicas espera-
das en los océanos del futuro, como niveles de pH y concentraciones de carbonato cálcico 
inferiores. Se presentan 22 surgencias de Co2 ubicadas en islas volcánicas de todo el mundo. 
En cada una de ellas se han realizado estudios para conocer el impacto negativo de la ao 
en los organismos marinos. Superando a la experimentación, estos estudios ha ofrecido 
la posibilidad de comprender mejor cómo se adapta y desarrolla comunidades entera con 
diferentes interacciones de especies y funciones ecológicas bajo una continua acidificación. 
Estamos ante otra evidencia que apoya que las islas volcánicas son lugares únicos que nos 
ayudan a obtener nuevas soluciones para mantener y preservar la vida en nuestro planeta.
Palabras clave: afloramiento de Co2, acidificación, islas oceánicas, cambio climático.

doi: https://doi.org/10.25145/j.Si.2019.02.08
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INTRODUCTION

It is already universal knowledge, that volcanic islands are not only pieces 
of land in the middle of the ocean, but also greats natural laboratories. An island 
is volcanic when it formed through the accumulation of submarine magma, which 
never connected with continents and for that reason, are commonly called Oceanic 
islands. Therefore, islands are isolated systems that are found in all geographical 
latitudes, have different ages and contrasting sizes. All of these makes islands to 
contribute five times more than the continents to the global biodiversity (Whittaker 
et al. 2007). These characteristics make that experts from all over the world have 
used them as model systems to study many disciplines such as ecology, evolution, 
conservation and biogeographical phenomena (Whittaker et al. 2017). They are 
considered little representations of whole continents at a micro-scale, with high 
topographic diversity, contrasting climates and as consequence, with heterogeneous 
habitats where endemic flora and fauna live (Kueffer and Kinney, 2017). Furthermore, 
islands are living museums of natural heritage, hotspots of cultural, biological and 
geophysical riches due to their extraordinary environmental dynamic (Kueffer and 
Kinney, 2017).

Nonetheless, at the same time, what makes islands exceptional also 
makes them very vulnerable to climate change (CC). For example, the presence 
of low population sizes, high limited resources in small areas, special and variable 
environmental conditions or the unique biota that is adapted to these habitats, 
generate greater possibilities of extinction to small changes (Wood et al. 2017). 
Since the industrial revolution, the use of fossil fuels has been produced an excess of 
carbon dioxide (CO2) in the atmosphere and the oceans (Sabine et al. 2004). Both 
accumulations are creating two main consequence, the global warming (GW) and 
the ocean acidification (OA) respectively, that will affect severely marine life. The 
increase of seawater temperature and the drop of pH is probably two of the most 
evident effects of climate change (CC) right now (IPCC, 2014), and the volcanic 
islands plays an important role in their investigation. In the present work, I wanted 
to emphasize in the importance of volcanic island as natural laboratory to study 
climate change effect in marine live and in particular the ocean acidification.

VOLCANIC ISLAND AND CLIMATE CHANGE

Volcanic islands are characterized by a high ratio of coastline being the 
location of world marine ecosystem, becoming in the places with most ecological 
influence on oceans (Kueffer and Kinney, 2017). Consequently, climate change 

mailto:saglezdel@gmail.com
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poses a great threat to them. For example, the increase of temperature is altering 
the normal limits of distribution of many organisms causing the tropicalization 
process (Harley et al. 2006). The study of this phenomenon is easier using subtropical 
island such as the Canary Islands. In this subtropical volcanic archipelago the native 
tropical species and the non-native species that arrive, develop and establish quickly 
(e.g. fishes, Brito, 2005). Meanwhile, species with temperate affinities are being 
progressively reduced (e.g. algae, Álvarez-Canali et al. 2019). On the other hand, 
the acidification is not so well known because the most visible effects are expected 
in the near future (IPCC, 2014). Acidification occurs when CO2 is dissolved in 
seawater generating an imbalance in water chemistry. The future increase of this gas 
in oceans will have serious consequences for many marine organisms owing to the 
drop of pH and aragonite and calcite saturation state in seawater (Orr et al. 2005). 
This disequilibrium will cause a negative effect in species with skeleton or protective 
shell such as corals, crustaceans, molluscs and single-celled organisms, those with 
endoskeletons, such as echinoderms (Kroeker et al. 2010) or algae species with 
calcified bodies (Koch et al. 2013). For this reason, several authors have been trying to 
understand the future affected by OA, but it is become a great challenge due to their 
complexity. Although the laboratory experiments have helped to predict the future, 
there are still great gaps of information like the large temporal or spatial effects or 
the whole populations or communities change. Here, it is where the volcanic islands 
enter, being able by their nature to become an incredible tool to study acidification 
(Hernández et al. 2016; González-Delgado and Hernández, 2018).

VOLCANIC ISLAND AS NATURAL 
LABORATORY TO STUDY OA

Under certain conditions, the volcanic activity of an island is capable of 
generate a natural phenomenon near the coast that is called CO2 vent systems. These 
natural systems are characterized by emitting gases of volcanic origin, very rich in 
CO2. These generate an imbalance in the carbon system of seawater, increasing the 
concentration of bicarbonate (HCO3

-) and hydrogen ions (H+), causing acidification 
of the surrounding water.

Therefore, CO2 vent systems creates an analogue scenario of the future where 
chemical characteristic expected by CC specialists will appear in the ocean, such 
as lower pH and lower concentrations of aragonite and calcite (González-Delgado 
and Hernández, 2018).

Until today, there are 22 vent shallow systems located on volcanic islands 
that are distributed all over the world in 14 areas (Fig. 1). Each of them has been 
studied with the same purpose, to discover the negative impact of OA in local marine 
organisms. These places have relations with the area where volcanos are still active as 
island arcs, mid-oceanic ridges and intra-plate magmatism, which are distributed in 
all oceans (Tarasov et al. 2005). Thanks to that we know how will evolve different 
marine islander ecosystem from temperate, tropical and subtropical regions in the 
future world affected by acidification.



R
ev

is
ta

 s
c

ie
n

ti
a

 in
s

u
la

R
u

m
, 2

; 2
01

9,
 p

p.
 1
85
-1
93

1
8
8

Maybe the most direct negative impacts of OA on island ecosystem would 
be in coral reefs. Tropical vent systems like Papua New Guinea islands have offered 
the unique opportunity to observe the serious effect on corals both in the animal 
already formed and in the process of their larval settlement and growth (Fabricius 
et al. 2011; 2017). Furthermore, coral reef are the structuring organisms and the 
study of these vents have allowed us to observe indirect consequences, such as the 
negative effect on invertebrates associated with them (Fabricius et al. 2014). Hence, 
these studies emphasize that in the near future, we will lose the most important 
marine habitat of our planet and the important services that they provide (Enochs 
et al. 2015; Hall-Spencer and Harvey, 2019).

Subtropical marine communities also have an important role on in this 
research field. The boundaries between the tropical and temperate ecosystems are 
the last refuge of many organisms that have their distribution limit in these islands. 
Consequently, these species are already fighting for their survival in these habitats, 
generating a diversity vulnerable to any alteration (Kuffer and Kinney, 2017). 
The acidified natural subtropical systems have shown us that when acidification 
is added on this environment, we have a complete loss of functional biodiversity 
in the ecosystem (González-Delgado et al., in press). The calcifying organisms 
disappear and with them the source of carbonate, the living habitats (corals, sponges, 
calcareous algae, etc.) and the main herbivores like mollusc or sea urchins (Pérez, 
2017; Agostini et al. 2018; Viotti et al. 2019; González-Delgado et al. in prep). The 
most impressive change is in the ecosystems itself. Due to the extra C in seawater, 
the common structuring algae that usually dominated vanish and appears other 
with less functionality (González-Delgado et al. in prep).

Respectively, Mediterranean temperate islands will change in a negative 
way too, losing species diversity that’s leads also to an imminent loss of ecological 
functions (Foo et al. 2018; Teixidó et al. 2018). The island of Ischia (Italy) is where 
the first work about acidified systems appears as natural laboratory (Hall-Spencer et 
al. 2008), and the most studied vent system in the world (Foo et al. 2018). For this 
reason, the most recent works in the Ischia systems demonstrate the importance of 
vent systems to perform new studies of OA on evolutionary adaptations and long-
term physiological effects (Olivé et al. 2017; Kumar et al. 2017; Porzio et al. 2017; 
Migliaccio et al. 2019).

Volcanic island with acidify systems demonstrate that OA is a great threat 
by itself, and together with the other CC stressors, will cause a big disequilibrium in 
the island ecosystem, a damage in ecological services and in their habitat complexity, 
that we will pay with the loss of marine goods and services available to society (Hall-
Spencer and Harvey, 2019).

This note is facing more evidence of the great value of a volcanic island. The 
presence of vent systems not only confronts us with an imminent future, but it is also 
giving us the opportunity to face the changes. This is because, beyond all studies on 
the effects of ocean acidification, islands with acidify systems have a natural refuge, 
becoming a great tool to environmental conservation. In these places, the species 
live under different variations of acidification, adapting to the natural changes of 
water chemistry, providing them with the necessary characteristics to survive in 
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the future world (e.g. calcifying algae: Linares et al. 2015; polychaetes: Calosi et al. 
2013(a); sea urchins (Calosi et al. 2013(b), Epherra et al. in prep).

CONCLUSIONS

Overcoming in vitro experiments, the investigation of natural acidify 
systems, which have been carried out on islands, offer a bridge to understand the 
future; allowing us to comprehend how an entire community will be adapted and 
developed with different interactions of species, physiological processes and ecological 
functions under ocean acidification. Here, there is another proof of what had already 
been confirmed; the islands are unique places that help us move towards sustainable 
development, winning new solutions to maintain and preserve life on our planet.
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CAPTION

Fig. 1. Location of CO2 vent shallow systems on volcanic islands around the world. 
Colours: green: Temperate; orange: tropical; yellow: subtropical ecosystems.

Sources: (1) Hall-spencer et al. 2008; (2) Johnson et al. 2011; (3) Bray et al. 2014; (4) Tassi et al. 
2009; (5) Linares et al. 2015; (6) Campoy, 2015; (7) Hernández et al. 2016; (8) Agostini et al. 
2015; (9) Fabricius et al. 2011; (10) Januar et al. 2016; (11) Enochs et al. 2015; (12) Inoue et al. 

2013; (13) Brinkman., Smith, 2015; (14) Mainit, the Philippines (Dr. Michael Roleda, 
personal communication); (15) the Galapagos Islands, Ecuador (OA-ICC, 2018).
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Informe del proceso editorial de la revista Scientia Insularum 2 (2019)

El equipo de dirección se reunió en las primeras quincenas de los meses de 
mayo y julio y en las segundas quincenas de septiembre y noviembre de 2019 
para tomar decisiones sobre el proceso editorial del número 2 de la revista. El 
tiempo medio transcurrido entre la recepción, evaluación, aceptación, edición 
e impresión final de los trabajos fue de 24 meses.

Estadística:
N.º de trabajos recibidos en Scientia Insularum: 10.
N.º de trabajos aceptados para publicación: 8 (80%). Rechazados: 2 (20%).
Media de revisores por artículo: 2.
Media de tiempo entre envío y aceptación: 1,5 meses.
Media de tiempo entre aceptación y publicación: 1 año.

Los revisores varían en cada número, de acuerdo con los temas presentados.
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